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RÉsUMÉ 

Les expériences réalisées dans ce projet avaient pour objectif d'étudier les effets de 

l'épandage de boues d'alun, issues du traitement de déphosphatation des eaux usées, sur 

certains paramètres chimiques du sol et sur la croissance de l'orge (Hordeum vulgare L. 

cv.). Ces essais ont été effectués dans des conditions contrôlées (en serre), en respectant 

les critères des Ministères de l'Environnement et de la Faune du Québec et de 

l'Agriculture, des Pêcheries et de l'Alimentation du Québec (MENVIQ et MAPAQ, 

1991) concernant la dose permissible applicable lors de la valorisation des boues 

municipales en agriculture. Lors des expériences, trois principaux facteurs ont été suivis: 

1) les pH initiaux du sol récepteur (4.5, 5.1 et 6.5); 2) les concentrations en aluminium 

(Al) présentes dans les boues suite à l'apport d'alun durant le traitement des eaux usées 

(0,0.8 et 2.2 % soient 0,21 et 42 % de l'Al total des boues); 3) les doses d'épandage de 

boues, équivalentes à des teneurs d'azote total (NT) de 100 et 270 kg par hectare (ha). La 

dose de 270 kg NT/ha étant celle de la limite du gouvernement du Québec pour 

l'épandage cumulatif des boues sur une période de 5 ans avec une ou plusieurs 

applications, en supposant que la concentration en azote disponible soit équivalente à 

environ 50 % de celle de l'azote total. 

Les résultats sur la capacité de l'Al, provenant de l'application de l'alun durant le 

traitement de déphosphatation des eaux usées, à se solubiliser ont montré que la 

mobilisation de l'Al sous forme de monomères inorganiques présentait une corrélation 
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négative avec le pH et une adéquation positive avec la concentration en Al de ces boues. 

La concentration en A13+ ([Ae+]) soluble dans les boues d'alun variait selon le pH et les 

doses de sulfate d'aluminium (Ah(S04b.18H20 ou Ah(S04)3.14H20) appliquées durant 

le traitement des eaux usées. Plus le pH des boues était faible et les doses ajoutées d'alun 

élevées, plus la [A131 solubilisée était importante. Par ailleurs, les courbes de régression 

entre le pAl (-logAIH
) et le pH différaient l'une de l'autre pour chaque type de boues. 

Ainsi, les pentes des courbes étaient toujours inférieures à 3 et distinctes de celles 

calculées à partir de la solubilité de la gibbsite (Al(OH)3). Ces résultats montreraient que 

l'AI3+ soluble dans les boues proviendrait principalement de la dissociation de 

l'aluminium complexé à la matière organique (MO), et non de la dissolution d'une phase 

minérale du type Al(OH)3. Dès lors, l'échange entre le H+ et l'AI3+ lié à la MO 

contrôlerait la [AI3+] en solution dans ces boues. 

Les changements majeurs observés au niveau des paramètres chimiques du sol suite à 

l'épandage de boues d'alun étaient: 1) une baisse du pH du sol, peu importe les pH 

initiaux du sol récepteur (4.5, 5.1 et 6.5); 2) une augmentation significative de la 

concentration en Al extractible par la solution Mehlich 3; et 3) une augmentation de la 

[AI3+] soluble dans le sol. Plus la dose d'épandage utilisée était élevée, plus ces effets ont 

été importants. 

Par ailleurs, l'analyse de la spéciation de l'aluminium a montré que la [Ae+] en solution 

dans le sol amendé de boues d'alun était reliée de façon négative au pH du sol et 
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positivement à la [Ae+] des boues d'alun et à la dose d'épandage utilisée. Les courbes de 

régression entre le pAl et le pH de la solution étaient différentes suivant le type de boues 

épandues, les pentes de ces courbes étant inférieures à trois et similaires à celles obtenues 

dans le cas de la concentration en A13+ soluble dans les boues d'alun. 

Enfin, les résultats issus de la culture de l'orge ont montré que, pour tous les pH et les 

doses utilisées, l'épandage de boues d'alun n'influençait ni le taux de germination ni les 

concentrations en Al, P, K et Ca assimilées dans la partie aérienne de l'orge. Cependant, 

la cinétique de croissance de l'orge était réduite suite à l'épandage de ces boues. En 

effet, plus les boues contenaient d'Al, plus la vitesse de croissance de l'orge était inhibée. 

Il a d'ailleurs été observé que la réduction du développement de l'orge était directement 

tributaire de la [Al3+] en solution dans le sol amendé de boues. Par ailleurs, la 

phytotoxicité de l'A13+ dépendait du pH. Ainsi, lorsque la cinétique de croissance de 

l'orge était réduite de 50 %, la [A13+] en solution dans le sol amendé de boues était 

environ de 0.6 IlM au pH 5.0 ± 0.1, tandis que cette valeur était d'environ 3 IlM au pH 

4.5 ± 0.1. Dès lors, plus le pH était élevé (4.5 à 5.0), plus l'A13+ était toxique. Ce 

phénomène peut être imputé au rôle protecteur du proton H+ vis-à-vis de l'Al. 
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1. PROBLÉMATIQUE ET OBJECTIF'S

L'alun (sulfate d'aluminium, 412(SO4L.l8H2O ou A12(SOù3.14H2O) est souvent utilisé

comme agent de coagulation et de floculation dans les usines de traitement des earx

potables et usées (Couillard, 1982, 1983, 1992; Couillard et Tyagi, 1986). Les boues

ainsi obtenues sont appelées les boues d'alun ou les boues à I'alun. Au Québec, les boues

d'alun issues du traitement des eaux usées municipales sont habituellement valorisées par

épandage agricole (MENVIQ et MAPAQ,l99l; Polan et Jones, 1992).

L'application de I'alun, durant la procédure de traitement des earrx, enrichit d'Al les

boues d'épuration produites à la fin du procédé. Selon le mode de traitement et l'origine

de l'eau, la concentration totale en A1 varie entre 1.5 et 10.8 % par rapport à la matière

sèche des boues @amamoorthy, 1988 ; Azcue etaL.,1994).

Les formes dominantes de I'Al dans les boues d'alun dewaient être celles où I'A1est lié à

la matière organique et aussi absorbé sur les particules solides. En raison des formes

chimiques particulières, 1'A1présent dans ces boues serait potentiellernent mobile après

épandage sur les sols agricoles (Grabarek et Krug, 1987). Ainsi, lorsque l'aluminium se

solubilise dans le sol, les effets suivants apparaissent:

l) La réduction du pH du sol. L'hydrolyse de 1'Al provenant de la

dissolution des complexes organo-Allibère, selon les équations suivantes,

des protons H* qui abaissent le pH du sol (Ritchie, 1989) :



2)

AI(H2O)63+ + A1(H2O)5OH2* + H* (1)

A1(H2O)5OH2* -+ A1(H2O)4(OH;r* + H* (2)

Al(H2o)4(oH)z* + A1(H2O)3(OH)30 + H* (3)

Al(H2O)3(OH)ro -+ A1(H2O)2(OH)4- + H+ @)

L'augmentation de la [A13] en solution dans le sol. La baisse du pH du

sol favorise la solubilisation de I'Al des boues et du sol(Segalen, 1973) et

la formation d'ions d'A13* libre (Nelson et Campbell, l99l ; Campbell et

aL,1992).

La fixation du phosphore (P) due à la formation de complexe A1-POa

insoluble dans le sol.

La réduction des cations nutritifs normalement assimilés dans les plantes à

cause de la compétition de 1'Al avec les autres cations, pour se fixer sur

les sites d'absorption à la surface des racines.

D'autres effets de phytotoxicité de 1'41 (section 2.6), et finalement,

f inhibition de la croissance des plantes.

3)

4)

5)



Cependant, ces effets dewaient varier selon les caractéristiques physiques et chimiques

du sol récepteur et des boues, telles le pH du sol, la concentration en A1 des boues d'alun,

1a dose de boues épandues, la concentration en ligands organiques et inorganiques dans

I'eau interstitielle et la concentration en cations dans le sol et les boues.

Dès lors, les objectifs de ta présente étude, basés sur ces hypothèses, ont été défrnis de

manière suivante:

l) Véri{ier les effets de l'épandage de boues d'alun issues du traitement de

déphosphatation des eaux usées municipales sur le changement des

paramètres chimiques du sol, tels le pH, la concentration en minéraux

assimilables et la spéciation de I'Al en solution dans le sol amendé.

2) Déterminer f influence du pH du sol, de la concentration en A1 des boues

d'alun et de la dose de boues épandues sur la croissance de l'orge et la

bioaccumulation des principaux éléments nutritifs (P, K et Ca) par cette

plante.

l) Établir la relation entre la [A13*] en solution dans 1e sol amendé de boues

et la croissance de l'orge.
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2. Ér,lr DEs CONNAISSANCES

Effets de l'épandage agricole des boues d'alun sur la croissance

des plantes

Malgré la toxicité potentielle de I'Al et la fixation du P découlant de I'application sur des

sols de boues dnalun, peu d'études ont traité des conséquences de l'épandage de boues

d'alun en agriculture et en sylviculture. Par ailleurs, les quelques études disponibles ont

été réalisées principalement avec des boues issues du traitement de l'eau potable plutôt

que celui des eaux usées.

Selon Rengasamy et al. (1980), l'épandage de boues d'alun sur trois types de sol (solod,

podzol et terre rouge-bnrne) a produit une auglnentation du pouvoir de rétention de l'eau.

La croissance (mesurée par le poids sec de la plante) et la concentration en P dans la

partre aérienne du mai's (Zea mays L.) variait selon le type de sol et les conditions de

fertilisation de ces terres avec des solutions nutritives solubles. En général, une

application de boues d'alun de 2 tonnes/ha a augmenté la croissance des plantes et la

concentration en P solubilisé, peu importe que le sol ait été fertilisé ou pas avec des

éléments nutritifs solubles. Lorsque cette application augmentait àL 20 tonnes/ha, la

croissance des plantes était inférieure aux résultats obtenus avec 2 tonnes/ha, mais

supérieure à ceux sans épandage. De plus, la dose de 20 tonnesÆra a généxalement réduit

l'assimilation du P par les plants. Dans une autre étude, Heil et Barbarick (1989) ont
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montré que, sur des sols Colby (Ustic Torriorthent, pH : 7.5) et Red Feather (Lithic

Cryoboralf, pH : 5.5), la croissance de sorgho (Sorghum bicolor L.) augmentait avec des

doses d'épandage de boues d'alun (Alr : 7 .7 %) variant entre 5 et 20 g par kg de sol.

Cependant, lorsque la dose était ajustée ù 25 g de boues par kg de sol, la croissanco des

plants était équivalente à celle du trailement sans fertilisation. Dès lors, il semblerait que

l'augmentation de la concentration d'Al neutraliserait l'effet fertilisant des boues. De

plus, la concentration en P dans lapaftre aérienne des végétaux variat selon le type de sol

récepteur et la quantité de boues appliquées. Pour le sol Colby, I'application de 5 g de

boues par kg de sol a abaissé la concentration en P dans Ta partre aérienne; des

applications entre 5 et25 g de boues parkgdesol n'ont pas, par contre, provoqué de

variation de la concentration en P. Pour le sol Red Feather, une teneur variant de 0 à 5, et

de 20 ù25 g de boues par kg de sol, a abaissé la concentration en P. Cependant, lorsque

la dose d'épandage variait entre 10 et 15 g de boues par kg de sol, la concentration en P

demeurait constante. Ces auteurs ont également remarqué que l'épandage de boues

d'alnn à des doses comprises entre 5 et 25 g par kg de sol n'affectait pas le pH initial du

sol récepteur.

Pour leur part, les travaux de Bugbee et Frink (1985) montrent que l'épandage de 5 oÂ de

boues d'alun par volume du sol réduit fortement la croissance du souci

(Tagetes erecta L. cv). La réduction de la croissance de ce végétal était directement

reliée à la réduction de la concentration totale en P dans les tissus. Ces auteurs ont
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également observé qu'avec une application de 17.5 tonnesÆra, les boues d'alun

n'affectaient pas la croissance de l'érable à sucre (Acer saccharum) et du sapin-ciguë

oriental (Tsuga canadesis). De même, Grabarek et Krug (1987) ont observé que

l'application des boues d'alua à une dose de 17.5 tonnes/ha n'affectait pas le

développem ent chez plusieurs espèces d' arbre.

Par ailleurs, McCoy et al. (1986) ont indiqué que f impact de l'épandage de boues d'alun

sur la transformation du P dans le sol dépend des formes de P dans les boues appliquées

et des formes retrouvées dans le sol. Chang et al. (1983), kavaillant avec un sol calcaire,

ont observé qu'avant l'application de boues, 50-60 oÂ duP du solétait associê avec le Ca,

alors qu'après l'application, plus de 60% du P se retrouvait avec le Fe et 1'A1. Selon

eux, le P dans les boues serait déjà associé avec le Fe ou I'A1 et il n'y avralt pas de

transformation majeure du P associé avec le Ca du sol après l'application des boues.

Pour leur part, McCoy et al. (1986) ont rapporté que, dans les boues chimiques (boues

d'alun, boues à FeCl3), la majeure partie du P est associée avec le Fe ou 1'Al et seulement

2 % ù 5 %o dn P est sous forme organique. Ils ont donc constaté que les boues chimiques

sont des sources très pauwes en P disponible pour la croissance des plantes. En plus, ces

auteurs considéraient que la capacitê de frxation du P du sol était un facteur important

pour le contrôle de l'assimilation du P par les plantes.

D'après ces différentes études, les effets de la valorisation de boues d'alun sur les terres

agricoles ou sylvicoles varient selon les caractéristiques du sol récepteur (telles le pH, le
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type, la concentration en MO) et la dose d'épandage. Par ailleurs, au Québec ce sont

seulement les boues issues du traitement des eaux usées municipales qui sont

normalement valorisées en agriculture (MENVIQ et MAPAQ, 1991). En effet, les boues

d'alun issues du traitement de l'eau potable présentent des caractéristiques différentes de

celles des boues d'alun issues du traitement des eaux usées municipales, particulièrement

au niveau des concentrations en éléments nutritifs et en métaux lourds (Couillard, 1992).

Il est donc diffrcile et peu prudent d'extrapoler les effets d'épandage de boues d'alun

issues du traitement des eaux usées municipates à partir des résultats obtenus avec les

boues issues du traitement de I'eau potable. Dès lors, il est justifré d'étudier 1es effets de

l'épandage de boues d'alun issues du traitement des eaux usées municipales de fagon

distincte.

2.2 Al en solution dans le sol

L'Al est le métal le plus abondant dans la plupart des sols, où il est présent

essentiellement sous formes de minérarx argileux et d'hydroxydes (Sposito, 1989). Sa

concentration varie généralement entre 2 et 12 oÂ, avec une moyenne autour de 7 oÂ.

2.2.1 Distribution de I'Al entre la phase solide et la phase liquide dans le sol

L'Al du sol peut se retrouver jusqu'à une certaine limite en solution en fonction surtout

du pH. La distribution de 1'Al entre la phase particulaire et la phase liquide d'un sol est

principalement contrôlée par les équilibres de dissolutionlprécipitation et de
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désorption/sorption (Figure l). Dans certains cas particuliers, I'altération des composés

structuraux (ex. aluminosilicates) influencerait sa distribution.

Les équilibres de dissolution/précipitation et de désorption/sorption sont contrôlés

principalement par le pH. Ainsi, la baisse du pH déplace vers la droite l'équilibre de

dissolution et favorise la formation d'ions aquerx, alors que I'augmentation du pH

favorise la formaton de précipités (Équation 5).

Al(OH!(s) + 3H+ <-àA13* + 3H2O (5)

Selon les conditions de mélange, la température, la concentration en A1 et la

concentration en divers anions (SOa2-, POa'-, F-, etc.), les solides formés peuvent être la

gibbsite (AlOH:(s)), la bayerite (A12O3.3HzO) et (A1POa), ou encore sous des formes

amorphes plus diffrciles à caractériser. La solubilité de 1'Al variera en fonction des

formes d'Al retrouvées dans la phase solide (absorbées sur les particules ou cristallisées

sous formes de gibbsite, d'aluminosilicate, de kaolin, etc.) (Bloom et a1., 1979 ; Reuss et

a1., 1990 ; Walker et aL.,1990).

Les réactions de désorption/sorption seront elles aussi influencées par le pH du sol.

Ainsi, les agents responsables de la sorption sont souvent la matière organique

particulaire elle-même (ex., l'acide humique), ou parfois des phases solides inorganiques

(ex., oxyhydroxyde de fer) avec leur revêtement habituel de matière organique (Tipping,
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1981). Dans les derx cas, une baisse de pH provoquera une compétition accrue

I'A1 et f ion H+ et déplacera l'équilibre (6) vers la droite.

matière 4- Of matière 3r- O,
1 ,,U*1HrO)o + 2H+ -- 4 + A13+(H2O)"

organiqueJ -g/ organiqueJ- oH (6)

Les équations (5) et (6) illustrent f importance du pH dans le contrôle de la solubilité de

1'Al. En effet, une acidification du sol augmente la concentration en Al dans la phase

liquide (Adams, 1981 ; Tyler et a1., 1987 ; Nakos, 1989). De plus, selon la régression

entre le pH et la solubilité de l'Al obtenue avec la réaction de A1(OH)3 à l'équilibre,

lorsque le pH se situe entre 5 et 8, un léger changement de l'acidité peut résuher en une

modification importante de la solubilité de I'A1(Driscoll et Schecher, 1988). Par ailleurs,

la solubilité de l'Al peut être considérablement augmentée en présence de ligands

organiques (Tam, 1987) et inorganiques (Ritchie, 1989). Ainsi, Dickson (1980) a

observé que les concentrations en Al dans les lacs ayarfi une concentration élevée en

acides humiques étaient plus élevées que celles prédites àparttr des valeurs du pH, sans

tenir compte de la complexation Al-acide humique.
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Aluminosilicates
structuraux

Composés inorganiques
insolubles (précipités)

nfterati\ ay'O*tolution I pr écipitation

Sorption / désorption
\"*tion 

/ désorption

Al adsorbé non spécifiquement
(liaisons électrostatiques)

Al adsorbé spécifiquement
aux hydroxydes et aux bords

des particules argileuses

Figure 1 Distribution de I'Al dans le sol (adaptée de Ritchie, 1989)

t L signifie un ligand inorganique ou organique: les formes entourées font partie de la phase solide du sol;

les formes dans le rectangle au centre sont des espèces en solution.

2.2.2 Spéciation de I'Al en solution dans le sol

Dans la phase liquide du sol, 1'Al peut s'équilibrer entre de nombreuses espèces

chimiques. Ainsi, il peut se retrouver sous formes monomères (un atome d'Al dans le

complexe), comme ion libre (A13), comme hydroxo-complexe (Al(OH)r3-n) ou comme

complexe avec des ligands organiques ou inorganiques (Al-L) (Nilsson et Bergkvist,

1983 ; Bergkvist, 1987 ; Ares et Ziechman, 1988). De plus, dans des conditions
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particulières, 1'Al peut également exister sous formes polymères (deux ou plus atomes

d'Al dans le complexe) (Smith, l97l ;Ulrich, 1983 ; Ritchie, 1989).

2.2.2. I Espèees monomères

À pH faible (< 4),1'Al existe principalement sous

Rubin (1985), en absence d'anions complexants,

molécules d'eau selon une orientation octahédrale.

f ion A13* s'hydrolyse progressivement pour

L'hydrolyse se produirait de la façon suivante:

forme A13* (Kinraide, 1991). Selon

I'Al3* s'hydrate en coordonnant six

À des valeurs de pH supérieures à 3,

donner des hydroxo-complexes.

A1(H2O)63+ -+ A1(H2O)5OH2* + H* (7)

AI(H2O)5OH2* +A1(H2O)4(OH)2* + H* (8)

A1(H2O)4(OH)z* + A1(H2O)3(OH;30 + H* (9)

A(H2O)3(OH)30 + A(H2O)2(OH)4- + H+ (10)

L'Al se distribue donc selon les formes suivantes en milieu acide: Al3*, A1(OH)2*,

A1(OH)2+ et A1(OH)30. En milieu basique, il existe surtout sous forme anionique,

A(OH)4- (Driscoll et Schecher, 1988 ; Kinraide, l99l).

La concentration et l'activité enAl3* en solution dans le sol dépendent non seulement du

pH, mais aussi de la présence de ligands (Driscoll et Schecher; 1988; Ritchie, 1989 ;
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W'olt, 1990). En effet, les anions inorganiques colnme le fluonre (Ares, 1986, 1990), le

sulfate (Singh, 1982),le phosphate (Foy, 1974; Bartlett et Riego, 1972b) et les anions

organiques (Kwong et Huang, 1979 ; Tam, 1987) peuvent former des complexes avec

I'Al. À cause de ces réactions de complexation, les espèces monomères d'Al qui peuvent

se développer comprennent celles décrites dans les équations 7 à 10, ainsi que A1F2*,

AlF2-, AISOa', A1(SO4)2-, A1PO4 (très peu soluble) de même que beaucoup d'autres dont

des complexes organiques (Tableau l). Dans cette dernière catégorie, les acides

humiques et fulviques sont reconnus pour rnobiliser 1'Al (Tam, 1987 ; Berggren, 1992).

Selon Ritchie (1989), le degré de complexation de I'aluminium serait modifié non

seulement par I'activité totale des ligands avec 1'A1 total, mais aussi par la présence des

cations compétitifs. L'importance de cette compétition dépend des constantes d'équilibre

des réactions entre les autres cations et les ligands, comparativement à celui entre I'Al et

les ligands.

2. 2. 2. 2 Espèces polymères (polynucléaires)

L'Al peut aussi former des polymères solubles avec les ions OH- (Tableau 1). Ainsi, une

augmentation de pH provoque une perte d'ion H* et produit l'hydroxo-complexe

A1(H2O)5OU2* 1Driscoll et Schecher, 19S8). Si la concentration en A1(H2O)5OH2* est

élevée, ce monomère a tendance à se polymériser en plus grosses molécules en

établissant des doubles ponts OH entre les deux atomes d'Al adjacents

(A1r(OH)r(HrO)ro*). Des unités structurales plus grosses peuvent aussi subvenir par la
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formation doautres ponts OH. Les espèces polymères proposées dans la littérature

comprennent A12(OH)24*, Alr1OH)45+, Al4(OH),ut*, A16(OH)'53* jusqu'à A1'4(OH)14418*

(Bertsch, 1990).

De plus, I'A1peut, conjointement avec les ions OH-, former des espèces polymères avec

le phosphate et le silicate (Tableau 1). White et al. (1976) et Blamey et al. (1983) ont

suggéré la formation possible de polymères hydroxydes phosphates d'Al solubles sous

les conditions semblables suivantes: pH entre 4.1 et 4.8, la [A1] < 100 pM, la lPj < 25

pM, la force ionique < 910 pM. Enfrn, le Si interfère avec l'équilibre des cations et des

anions (W'allace, 1993). Ainsi, Luciuk et Huang (1974) et Farmer et aL (1977) ont

suggéré que les ions silicates peuvent rêagr avec les polymères hydroxydes d'Al et

produire un complexe soluble à pH < 5.5. À pH entre 4.0 et 5.6,1es ions de silicate

semblent réagr seulement avec les espèces polymérisées d'Al. L'augmentation de la

concentration en Si, du rapport OH:AI ou le vieillissement de la solution favorisent

l'incorporation du Si dans les polymères d'Al.

Cependant, des espèces polymères d'Al proposées dans la littérature, seules les espèces

dimères (A12OH24) (Johansson,1962) et tridécamères (A113O 4(OH)24(H2O)rr'* ou "A113")

sont connues à l'état de solide et uniquement 1'A113 a été observé directement en solution

par résonance magnétique nucléaire (Bertsch et a1., 1986 ; Bertsch, 1987). Selon Bertsch

(1987), 1'4113 dewait être considéré comme un intermédiaire métastable dans la
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formation de A1OH3(s). Sa formation dépend fortement du rapport OH:AI, du taux de

neutralisation, des conditions de mélange et de la concentration initiale en A1.

En résumé, la formation de I'A[ polymère dépend de la concentration en OH et en Al

aussi bien que du rapport OH:AI, de la température et du temps de vieillissement de la

solution. Selon Hem (1968), dans des solutions synthétiques définies, lorsque le rapport

OH:AI < 1, seules des espèces monomères et dimères sont présentes en solution.

Lorsque le rapport molaire OH:AI se situe entre 2.0 et 3.0, et que la solution est en

équilibre depuis environ 10 jours à,25oc,le diamètre des particules se situe autour de

0.10 pm. Par contre, lorsque le rapport excède 3.0, le précipité formé est de la bayerite et

cette polymérisation en unités très larges constitue un procossus relativement lent à"25'C

(Hem, 1968). Enfin, selon ce même auteur, les espèces particulaires formées àp}{ 4.75-

6.50 sont de la gibbsite. Par ailleurs, Johansson (1962) a identifré une unité structurale

contenant 13 atomes d'Al et 40 atomes d'oxygène avec un nombre varié de protons dans

une base cristalline de sulfate. Ces résultats indiquent que les solutions aqueuses d'Al

peuvent vieillir avec le temps, engendrant des changements dans la taille, la spéciation et

la solubilité de 1'A1.
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Tableau I Réactions inorganiques et organiques possibles en solution dans le sol

(adapté de Ritchie, 1989)

I

2
a
J

4

5

6

7

8

9

1 0

l l

t2

l 3

Al3* + H2o: Alolt'* + H*

A13* + 2H2o: Al(oH)r* + 2H*

A13* + 3H2o : Al(oH) 30 + 3H*

Al3* + 4H2o: Al(oH)4- + 4H+
1+ - ')+

A f  + F : A l F -
? + - +

A l -  + 2 F : A I F
â

Al3* + 3F-: AIF:0

Al'* + 4F: AlFo

Al3*+So42-:A1So4*

Ar3* + zso:-: Al(sot2-
2Ar3* + 2H2o: Alr(oH)ra* + 2]H*

3Al3* + 4H2o: Al3(oH) os* + 4H*

l3Al3* + 28H2o: A1,roo(oH)ro' + 32H+

OH

+ Ln-:411(n-3)-

A (a) 
i,b" 

+ si(oH)o = 
|1,o"-s(oH) 

+ H,o

15 (a) iip" + H2po4- = i|,""-i-oH + oH-

16 (b) A13*

17 (b) A13.+Hno + Lo- : e11oH;t("-2)- + zH*

H
(a) 

î)ot 
représente un pont ar-ô-ar chez une espèce polymère

(b) L signifre un ligand organique provenant des substances humiques.
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2.3 Évolution de l'alun durant le traitement des eaux

Tel que mentionné au chapitre 1,l'alun est souvent utilisé comme agent de coagulation et

de floculation dans le traitement des eaux potables et usées (Couillard, 1982, 1992;

Couillard et Tyagi, 1986). Durant les étapes du traitement, l'évolution de l'alun dans

l'eau, selon Tardat-Henry (1989), est la suivante : L'alun libère des ions Al3* solvatés par

six molécules d'eau. Ces ions ne jouent à peu près aucun rôle dans la coagulation et ils

ne sont présents qu'en dessous d'un pH de 4.5. Au-dessus de ce pH, la réaction

d'hydrolyse est immédiate et se déroule selon l'équation I 1�

Al(OH!(s) + 3H+ n Al3* + 3H2O ( l  l )

Si la concentration en A1(H2O)63* est assez faible et s'il y a suffisamment de substances

alcalines, l'équilibre de 1'équation I I se déplace vers la droite et d'autres molécules d'eau

se dissocient conduisant à des radicaux hydroxy-alumineux (ou complexes aquo),

A1(OH)2+, A1(OH)2+, AI(OH} et A(OH)a, dont les domaines d'existence sont fonction

du pH (Kinraide, 1991). L'hydroxyde d'Al, A1(OH)3, est très peu soluble, surtout dans

des intervalles de pH compris entre 5.5 et 7.5, et tend à précipiter, soit sous forme

amorphe, soit sous forme cristalline, conduisant à la formation des micro-flocons. 11

s'agit en fait d'une véritable polymérisation, puisqu'elle s'effectue avec élimination de

molécules d'eau et il y a donc polycondensation.
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Parallèlement, 1'A1 peut produire de nombreuses associations et, si l'eau contient des

ligands en quantité suffisante, il y aura alors formation de complexes. Ainsi, les anions F-,

SO+'-, PO+3- conduisent, toujours selon le pH, à des complexes de structure et de solubilité

variables comme AlFo3-", etc. Si ces complexes sont solubles, on les retrouve à la fin du

traitement et ils peuvent être sourco d'Al résiduel. Par contre, s'ils sont peu solubles, ils

peuvent être éliminés par décantation; c'est le principe de la défluoruration ou de la

déphosphatation des eaux usées par précipitation.

o La MO peut également former des chélates solubles, en particulier

certaines substances humiques. Enfin, les radicaux hydroxy-alumineux

monomères tendent à former par polymérisation des espèces comportant

des charges positives élevées et régulièrement réparties (ex. A12(OH)24*,

Alr3(OH)327+ , etc). Ces espèces fortement chargées peuvent jouer un rôle

très important dans la coagulation, à la fois par compression de la couche

diffuse, adsorption et neutralisation des charges. Aussi, ces espèces

polymères faciliteront la nucléation et la croissance des flocs en jouant un

rôle d'agent de pontage entre les particules colloidales, à la façon des

polyélectrolytes. Cependant, en solution neutre ou alcaline, les polynères

évolueront rapidement vers les hydroxydes insolubles (Jolicoeur et Haase,

1989). Les mécanismes proposés pour expliquer l'action coagulante de

1'Al, sont selon Couillard(1992):
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La diminution de l'épaisseur de la double couche ionique en réduisant

ainsi la distance entre les différentes particules, ce qui rend plus efficaces

les forces d'attraction de Van der Waals.

o Laneutralisation ou la réduction des charges électriques sur la particule.

o L'adsorption des coagulants à la surface des particules. Par exemple, 1es

polymères, ces substances macromoléculaires qui possèdent plusieurs sites

actifs, s'adsorbent sur plusieurs particules créant des ponts et donc une

agglomération de ces particules.

o La floculation. Après l'hydrolyse, le coagulant forme progressivement des

flocs de plus en plus gros jusqu'à ce qu'ils atteignent une taille suffisante

pour que la précipitation ait lieu.

Selon Buffle et Mallevialle Q97$ et Walters-Brouillette (1977),1es complexes d'Al avec

la MO et 1'Al adsorbé sur les particules représentent les formes dominantes d'Al dans les

boues d'alun. Les formes complexées avec les ligands inorganiquos tels A1(POa)*,

A(SOù et AlF", ainsi que les formes d'hydroxo-complexes Al(OH)" dewaient aussi se

retrouver dans les boues d'atun. Les formes polymères peuvent aussi être présentes en

concentration faible dans cette biomasse (Jolicoeur et Haase, 1989).
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2.4

Enfin, Sterrit et Lester (1984) ont constaté qu'en géîeral,les ions métalliques libres sont

assoz rares dans les boues; les formes inorganiques insolubles et les complexes avec Ia

MO représentant les formes dominantes. Par ailleurs, selon Gould et Genetelli (1978), la

distribution des métaux dans les boues est aussi fonction des caractéristiques physiques et

chimiques des boues et du traitement appliqué à cette biomasse, ce qui implique plusieurs

paramètres, tels le pH, la température, le potentiel d'oxydoréduction, la propriété des

agents complexants, etc.

Phytotoxicité de loAl

De nombreux travarx (NRCC, 1981, 1986; Foy, 1984; Andersson, 1988) ont indiqué

que la toxicité de I'Al est probablement le plus important facteur limitant la croissance

des plantes en sols acides. L'inhibition de l'élongation des racines est le premier effet

observé de la phytotoxicité de I'A1 envers les plantes (Foy, 1974; Kinraide et a1., 1985 ;

Taylor, 1988). Par conséquent, la phytotoxicité de 1'A1 peut être attribuée à la

rhizotoxicité (Kinraide, l99l). Dès lors, une des meilleures façons d'étudier la

phytotoxicité de l'A1 envers les végétaux s'avère l'étude radiculaire. Rost-Siebert (1984)

a décrit les étapes de blessure des racines par 1'Al chezl'ê,picéa(Picea abies) et le hêtre

(Fagus sylvatica):

Étape 0 : Le développement est normal, sans dommage.
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Étape I : Les bouts des racines primaires sont blessés ou détruits.

Cependant, les plantes sont capables de développer des racines

nouvelles avec des tissus intacts en des zones où l'apparition des

latérales est normalement supprimée par la dominance apicale.

Les bouts des racines sont grossis et nécrotiques et leur couleur est

altérêe. Un grand nombre de racines latérales courtes apparaissent

de temps en temps. Chez Le hêtre, les racines sont devenues

fragiles.

Les racines sont moribondes ou mortes. Elles sont complètement

bnrnes et nécrotiques et aucune racine latérale ne pousse.

Étapez::

Étape 3 :

Par ailleurs, il est maintenant reconnu que 1'A1 s'accumule plutôt au niveau des racines

qu'au niveau de la partie aérienne de la plante (Foy, 1974 ; Wallace et Romney, 1977 ;

Thornton et al., 1986b). Dès lors, l'accroissement de 1'A1 dans la partie aérienne

proviendrait d'une accumulation passive, suite au mauvais fonctionnement du système

des racines endommagées (Duncan et a1.,1980 ; Foy, 1984 ; Sivaguru et Paliwal, 1993).

Les symptômes de la phytotoxicité de I'Al pour la partie aérienne de la plante sont la

réduction du nombre et de la surface des feuilles développées et finalement la quantité de

biomasse sèche de la partie aérienne. Ces effets ont été observés chez de nombreuses

espèces de plante: l'orge (Alam, 1981), l'épicéa et le hêtre (van Praag et Weissen, 1985),

25



l'érable à sucre (Thornton el al.,l986a), le caroubier (Gleditsia triacanthos) (Thornton et

ù1., 1986b), Succisa pratensis (Pegtel, 1986) et plusieurs espèces de conifères

(Hutchinson et a1., 1986a). L'augmentation de la concentration en Al dans la solution de

culture réduit l'élongation de la partie aérienne et f initiation de feuillage chez le

caroubier (Thornton et al., 1986a). Par ailleurs, Gôransson et Eldhuset (1987) ont

observé une relation de croissance assez constante entre les racines et la partie aérienne

chez le bouleau (Betula pendula R.), indépendante de la concentration en 41. Ainsi, la

croissance de la partie aérienne réagît rapidement lorsque la croissance des racines est

affectée par I'A1. Par contre, selon Eldhuset et al. (1985), chez plusieurs espèces de

sapin, les symptômes de la toxicité de 1'Al n'apparaissent qu'aux feuilles des arbres dont

le bout des racines est moribond.

Facteurs influençant la phytotoxicité de I'Al

La phytotoxicité de 1'Al dépend de plusieurs facteurs abiotiques et biotiques dont la

concentration et la spéciation de I'Al, le pH, la concentration en ligands organiques, la

concentration en autres cations, anions et sels totaux, de même que l'espèce et les

propriétés génétiques individuelles des plantes (Hutchinson et a1., 1986b ; Andersson,

1988).

2.5
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2.5.1 pH et spéciation

La spéciation de 1'Al est très importante dans l'expression de la toxicité de 1'A1 (Parker et

a1., 1988). Le pH constitue le facteur le plus important dans le contrôle de la spéciation

de I'A1. Une baisse du pH de la solution favorise la formation des espèces d'Al3* libres

(Campbell et Stokes, 1985 ; Nelson et Campbell, 1991). Selon Driscoll et Schecher

(1988), Al3+ est l'espèce prédominante àpH inférieur à.4.0, alors que les complexes

AISOa+, AlF2* ou A1(OH)2* prévalent aux pH de 4.5 à 5.0. Les espèces A1F2*, A1(OH)2+

ou Al-oxalate deviennent majoritaires à pH entre 5.0 et 6.0. À pH supérieur à 6.0, c'est

A(OH)f qui prévaut. Dès lors, une forte concentration en A13* s'accompagne d'une

forte concentration en H* et une corrélation entre le bas pH et la toxicité de I'Al lors

d'expériences en agrieulture a é*é êtablie (Segalen, 1973). Cependant, comme H+ peut

être toxique par lui-même, il est difficile de connaître la toxicité réelle due à 1'Al seul.

Selon Foy (1984), f ion H* en excès, a des effets remarquables sur la perméabilité

membranaire des racines. Il compétitionne avec les autres cations pour les sites

d'absorption et interfère avec le transport des ions. De plus, il cause la fuite membranaire

des cations et des substances organiques. Des effets directs de la toxicité de f ion H* ont

été observés sur I'oignon dans des solutions à pH < 4.1 (Berggren et Fiskesjô, 1987). De

même, la toxicité due aui ions hydrogène a aussi été observée à pH < 4.25 et à pH : 4.0

sur les racines de coton (Gossypium hirsutum L.) (Howard et Adams, 1965) et de sorgho

(Shuman et al., 1991).

27



Selon Campbell et Stokes (1985), qui ont intégré ces derx concepts, le changement du

pH influence non seulement la spéciation de 1'Al, mais aussi la sensibilité de la surface

des organismes. Le changement du pH peut provoquer un changement de l'équilibre de

complexation par compétition entre 1'A13+ et le H*; cette compétition s'exerce alors pour

des ligands en solution et pour les sites d'absorption à la surface biologique. Ainsi,

Parent et Campbell (1994) ont observé que la [A13*] nécessaire pour inhib er de 30 oÂ La

croissance des algues Chlorella pyrenoidosa augmentait de 0.1 pM à 1.8 pM lorsque le

pH de la solution est abaissé de 6.0 à 5.0, et donc que plus le pH est élevé (5.0 -+ 6.0),

plus I'Al est toxique. Dès lors, la compétition entre les ions H+ et 413* pour se fixor sur

les sites de liaison à la surface des algues diminue lorsque le pH augmente.

En absence d'Al polymère, la fraction de monomères inorganiques d'Al est considérée

inchne les espèces toxiques. En se basant sur la corrélation entre I'effet toxique d'Al

observé chezle soja (Glycine max) et la solubilité théorique des espèces d'41, Blamey et

al. (1983) ont établi une régression négative entre la croissance relative des racines et

l'activité totale des espèces monomères d'Al dans la solution synthétique. Ces

chercheurs ont attribué la diminution de la toxicité de I'Al par l'augmentation du pH à la

polymérisation ou à la précipitation. En utilisant aussi une solution synthétique, Pavan et

Bingham (1982) et Pavan et al. (1982) ont remarqué que la croissance de la partie

aérienne et la concentration en A1 du feuillage chez Le caféier (Coffea arbica L.) étaient

reliées à I'activité de I'A13*. De même, en présence des ligands inorganiques SOa2-, F- et
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OH-, Tanaka et aI. (1987) ont observé des résultats semblables chez l'orge. Enfin, Parker

et al. (1988) ont constaté que l'ajout d'ions OH- avait des effets assez problématiques

puisque même si l'augmentation du pH de la solution diminuait généralement la toxicité,

il n'a jamais été démontré que ce phénomène soit imputable à une toxicité différentielle

entre les espèces hydrolysées monomères ou bien à la formation de complexes

d'hydroxo-Al polymères ou de phases solides A1(OH)3 non toxiques. Ils ont examiné la

relation entre la spéciation de l'Al et la phytotoxicité dans un système de culture dilué et

chimiquement bien défini, où OH- constituait I'unique agent cornplexant de I'A1. Ces

auteurs ont aussi observé qu'en absence d'Al polymère, I'augmentation du pH diminuait

considérablement la toxicité de l'Al, et ont suggéré que même si A13* n'est pas la seule

espèce toxique, son activité reste le meilleur indicateur du stress dû à I'A1. Leurs

résultats n'ont cependant pas confirmé que la somme des activités d'autres espèces

monomères était reliée à la prédiction de la phytotoxicité de 1'Al, contrairement à ce que

Alva et al. (1986) avaient mentionné.

Des espèces d'Al polymère peuvent aussi être hès toxiques (Parker et aI.,1988). Ainsi,

rilagatsuma et Kaneko (1987) ont indiqué que l'adsorption préférentielle des espèces

polymères sur les surfaces des cellules racinaires est le premier pas dans l'expression de

la toxicité. Les travaux de Parker et al. (1989) ont montré que les plants de blé et de soja

étaient plus tolérants à Al3* qu'à la forme réactive d'Al polymère. Kinraide et Parker

(1989) ont noté que les espèces polymères d'Al peuvent coexister avec A13*' et que A113
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était l0 fois plus toxique que A13* chez le blé. Enfin, Kinraide (1996) a récemment

rapporté que I'ordre de la toxicité des espèces d'Al est relié à la charge

(Alt" A13* > AlF2* > AlF2). 11 explique cet ordre en présumant que la capacité de

fixation des cations à la surface de membrane plasmique augmente avecla charge. Chez

une algue unicellulaire Chlorella pyrenoidosa,Parent (1991) a cependant observé que

1'Al polymère a une toxicité additive sur I'Al monomère inorganique de l'ordre de 50 %.

2.5.2 Présence de ligands

La complexation atténue la toxicité de 1'A1, que ce soit avec les ligands inorganiques, tels

le sulfate (Cameron et a1.,1986 ; Kinraide et Parker, 1987b), le fluorure (Cameron et al.,

1986), ou l'hydroxyde (Parker etaI.,1988), ou avec les ligands organiques, tels les acides

organiques de faibles poids moléculaires (Hue et a1.,1986), les agents chélatants naturels

ou synthétiques conrme le citrate, I'EDDHA, I'EDTA et NTA (Bartlett et Riego, 1972a;

Shuman et a1.,1991) ou les substances humiques (Berggren et Fiskesjô, 1987).

À un pH donné, 1'Al ( libre > est en relation inverse avec la concontration en matière

organique soluble dans le sol; le complexe de I'Al et la MO dewait être au moins

partiellement formé (Young et Bache, 1985). La formation des complexes dépend du pH,

car un bas pH peut provoquer la dissociation des complexes organo-Al (Campbell et

Stokes, 1985 ; Nelson et Campbell, l99l ; Campbell et al., 1992). La présence des acides
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fulviques (Kuiters et Mulder, 1989) et humiques (Young et Bache, 1985 ; Litaor, 1987)

influence la distribution de 1'Al entre les différentes fractions. Hue et al. (1986) ont

démontré que I'activité de 1'A13*, ou la phytotoxicité de 1'Al, sont aussi affectées par la

présence d'acides organiques de faibles poids moléculaires. Suite à des travaux

expérimentaux sur le coton, ces auteurs ont groupé les acides organiques en trois

catégories selon leur capacité à détoxifier 1'A1: l) fort (citrique, oxalique, tartarique),

2) intermédiaire (malique, malonique, salicylique) et 3) faible (succinique, lactique,

formique, acétique, phtalique). Pour leur part, les agents chélatants slmthétiques

(EDDHA, EDTA) détoxifient 1'Al (Bartlett et Riego, I972a). Ces divers travaux

suggèrent que les complexes organo-Al ne sont pas disponibles pour la plante (Foy,

1974 ; Ulrich, 1983 ; Adams et Hathcock,1984; Berggren et Fiskesjô, 1987).

Par ailleurs, la complexation de 1'41 avec F- eVou SOa2- réduit aussi sa toxicité. Cet état

dépend du pH et du rapport entre la concentration en Al et en ligands (Noble et al.,

1988b; Alva et al., 1990), à cause de f influence du pH (Driscoll et Schecher, 1988;

Nelson et Campbell, 1991) et de la disponibilité des ligands sur la formation des

complexes. Kinraide et Parker (1987b) et Alva et al. (1991) ont ainsi observé que les

complexes A1-SO4 n'affectent pas l'élongation des racines chez le blé, le trèfle rougo

(Trifulium pratense L. cv. K.) et le soja. De même, Cameron et al. (1986) ont examiné

les effets de la complexation de 1'Al avec F- et avec SO+2- sur sa toxicité envors l'orge. Ils

ont observé qu'à pH 4.5, avec des concentrations en F- de 0 à l0 pM et en Al de 0 à 16
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pM, en SOat- de 0 à 3300 pM et en Al de 0 à 30 pM, que la toxicité de 1'41 variait selon

la [A13+]. Les complexes AlFo et Al-SOa2- s'avéraient donc non toxiques pour cette

espèce de plante. Toutefois, les anions F- et SOa2- ont provoqué une élongation des

racines de la plante en présence d'41; cette modification n'a pas été observée en absence

d'Al. Pour les diverses concentratiols en Al, F- et SOa2-, la croissance a été reliée à la

[A1'*] sans évoquer la toxicité des complexes AlFo et A1-SOa+. Cameron et al. (1986) ont

également obtenu la meilleure corrélation avec la [A13*] sur la croissance lors des

expériences sans ligand supplémentaire. Kinraide et al. (1985), qui ont aussi travaillé

avec l'orge, ont découvert une suppression presque complète de la toxicité avec une

solution de I ou 2ltM en Al combinée avec des concentrations en F- de 38 ltglL or 57

lLglL. Enfin, Noble et al. (1988a) ont observé, qu'en présence de plus de 40 pM d'Al

dans la solution synthétique, I'augmentation de la concentration en F- a produit un

accroissement de la longueur des racines chezle soja. Cependatt, chez le blé, la toxicité

de A1F2* et A1F2+ a été récemment rapportéepar Kinraide (1996).

Par ailleurs, le P semble atténuer la toxicité de 1'Al gràce à la réduction de la

concentration en Al soluble vtala formation du précipité A1-PO4 à partir de la solution

(Bartlett et Riego, 1972b; Foy, 1974). Par contre, McCormick et Borden (1974) ont

observé du AI-PO a précipité dans les racines de l'orge endommagées par l'Al,

partiellement sous forme de globules éparpillés en couche de mucilage le long de la

surface des racines, partiellement dans la région intercellulaire de l'extrémité des racines.
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De plus, le Si peut aussi réduire la toxicité de 1'Al (Barcelo et Poschenrieder, 1990 ;

Baylis et a1., 1994). Hodson et Evans (1995) ont rapporté une diminution de la toxicité

del 'A1 avecleSichezlesorgho,  I 'orge,  le teos inteet lesoja,maispas chezLeblé,  le

coton et les pois (Pisum sativum cv. A.). Selon ces derniers chercheurs, le mécanisme de

réduction de la toxicité de I'Al avec le Si inclut: l) la réduction de l'activité de l'Al;2) Ia

co-précipitation de Al-Si dans la solution et à l'intérieur de la plante; 3) l'effet sur le

cytoplasme et l'actirrité des enzyrnes; et 4) l'effet indirect (le Si favoriserait l'assimilation

du Ca).

2.5.3 Compétition des autres cations

La présence d'autres cations dans la solution peut réduire la toxicité de 1'Al et ce, à

f inverse de l'influence de 1'A1 sur l'assimilation des cations nutritifs (section 2.6.4).

L'augmentation des concentrations en Ca, Mg, Sr, K ou Na dans la solution (seul ou en

combinaison) peut diminuer la toxicité de 1'Al chez Ie blé. Ainsi, les cations divalents

sont de 10 à 15 fois plus efficaces que les monovalents lorsque comparés à la même

activité (Kinraide et Parker, 1987a). Les interactions entre 1'A13+ et NI{a+ (Taylor et Foy,

1985 ; van Praag et W'eissen, 1985), Ie Zrf* (Schier, 1985 ; Smalley et a1., 1993) et le

Cu2* (Dunc an et aL,1980 ; Smalley et aI., 1993) ont également été rapportées.

Le mécanisme de la diminution de la toxicité de l'Al découlant de la présence des autres

cations reflète non seulement une réduction de I'activité de 1'Al due à l'augmentation de

la force ionique, mais principalement une compétition entre 1'Al et les autres cations pour
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se fixer sur les sites de liaison chargés négativement à la surface des racines (Kinraide et

Parker, 1987a). Zhaa et al. (1987) ont observé que le Ca augmente la perméabilité

membranaire à I'eau et réduit la perméabilité aux non électrolytes (urée, urée méthyle et

urée éthyle) chez le chêne (Quercus rubra); ces effets sont contraires à ceux de 1'Al.

2.6 Mécanismes de la phytotoxicité de I'Al

Les mécanismes de la phytotoxicité de 1'A1, qui ont été largement étudiés, incluent

principalement: 1) le dérangement de la structure et de la fonction membranaire; 2)

I'inhibition de la synthèse de 1'ADN et de la mitose; 3) I'inhibition de l'élongation des

cellules; 4) Ie dérangement de l'assimilation et du métabolisme des éléments nutritifs; et

5) l'effet sur la fonction des feuilles.

2.6.1 Effet sur la structure et la fonction membranaire

Parmi les effets de 1'Al chez les plantes supérieures, plusieurs sont de nature biochimique

et sont probablement dus aux changements dans la structure et dans la fonction de la

membrane cellulaire des racines (Hecht-Buchholz et Foy, 1981 ; Zhao et aL., 1987 ;

Matsumoto et al., 1992). Selon le pH, I'Al pourrait se lier aux protéines ou aux lipides de

la membrane (Foy, 1984), ce qui réduirait la perméabilité des racines. Cette diminution

de la perméabilité limiterait l'assimilation de l'eau et d'éléments nutritifs (Foy et al.,

1978 ; Zhao et aI., 1987 ; Blamey et aI., 1993). Chezle chêne, 1'A1, contrairement au Ca,

augmente la perméabilité membranaire pour les non électrolytes (urée, urée méthyle et
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urée éthyle) et réduit la perméabilité à l'eau (Zhao et al., 1987). Parce que la

perméabilité à ces composés non électrolytes est conkôlée par les lipides membranaires,

de tels résultats suggèrent que 1'Al change l'environnement chimique des lipides

membranaires, par complexation soit directement à la région polaire de phospholipide,

soit indirectement à la protéine membranure (Zhao et a1., 1987).

La toxicité de I'Al peut aussi être attribuable à la réduction de l'activité des enzymes

rattachées à la membrane etpar son influence sur les sites sensibles de la mitochondrie et

du noyau cellulaire (Matsumoto et al., 1976). Les ions d'Al peuvent être attachés à la

région hydrophile des phospholipides de la membrane et changer la nature de

f interaction entre lipide et protéine intégrale. De tels effets peuvent influencer la

conformation et l'activité de ces protéines. L'Al peut aussi agir directement sur les

protéines membranaires en formant un complexe A1 - enzyme ou indirectement par

changement de la charge de surface des protéines (Suhayda et Haug, 1986). Comme la

membrane plasmique représente la barrière entre le cytosol et son environnement externe,

l'effet de 1'A1 sur la structure et la fonction de membrane semble relié directement aux

connaissances physiologiques du stress d'41.

Selon Clarkson (1969), I'Al n'inhiberait pas la production d'ATP, mais plutôt

l'utilisation d'ATP dans la phosphorylation du glucose. Ainsi, de fortes concentrations

en Al réduiraient la respiration des racines (Clarkson, 1969 ; Foy et al., 1978; Foy, 1984)

via la diminution de la phosphorylation du sucre en interférant avec les enzymes
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impliquées (Foy, 1984). Matsumoto et al,. (1992) ont démontré que I'Al réduisait

l'activité de l'ATPase de la membrane qui joue un rô1e important dans le maintien du

potentiel transmembranatre. Cet effet proviendrait de la formation de complexes A1-

calmoduline rendant la calmoduline non disponible pour stimuler normalement 1'activité

de I'ATPase (Siegel et Haug, 1983). L'Al affecte aussi les transporteurs membranaires,

démontré par f inhibition compétitive d'une ATPase Mg2*-dépendent, K+-stimulante dans

la membrane plasmique retrouvé chez les pois et le mai's. L'effet sur l'ATPase de la

membrane - attachée peut être causé par la formation d'un complexe AI-ATP

(Matsumoto et Yamaya,7986) ou par f inactivation de I'enzyme elle-même (Suhayda et

Haug, 1986). Par ailleurs, Matsumoto et Yamaya (1986) ont obtenu un résultat different.

Ainsi, une augmentation de I'activité d'ATPase à la membtarLe a été observée chez les

pois, suite à un traitement avec l'Al in vivo.

L'Al affecte f intégrité structurale de la calmoduline (Haug, 1984 ; Suhayda et Haug,

1986); il existe ainsi un impact potentiel important sur la performance des plantes (Haug,

1984). Par exemple, 1'Al interfère avec des réactions stimulées par la calmoduline rn

vitro et in vivo chez l'orge (Matsumoto et al., 1992). À cause du rôle de l'ATPase

membrane - attachée sur le maintien du potentiel transmembranaire et du transport des

ions au travers la membrane plasmique, f inhibition de ces enzymes peut changer en

généxal le modèle de I'absorption des ions.
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2,6,2 Effet sur la svnthèse de I'ADN et la mitose

L'41 dérange certainement la fonction normale du noyau. Ainsi, dans les racines de

l'oignon endommagées par I'Al, une présence d'Al est observée dans le noyau avant que

l'accumulation ne soit discernée dans le cytosol (Morimura et al., 1973). Ces auteurs ont

considéré que f inhibition de la division des cellules au méristème de I'extrémité des

racines constitue le premier effet de I'A1. La désintégration et l'expulsion de nucléoles

du noyau (Fiskesjô, 1983) et f inhibition de l'élongation des racines sans cessation de

mitose sont associées à la disparition de la figure mitotique au bout des racines

(Morimura et a1., 1978). De plus, la mitose est arrêtée lorsque la plante est endommagée

par 1'Al (Sampson et al., 1965). L'inhibition rapide de l'élongation des racines a été

rapportée chez les pois (Matsumoto et aL,1976),l'oignon (Morimura et al., 1978) et le

blé (Wallace et a1., 1982 ; 
'Wallace 

et Anderson, 1984).

Par ailleurs, 1'Al peut complexer le phosphate de I'ADN en augmentarftla rigidité de la

double hélice et réprimer I'activité du modèle (Morimura et Matsumoto, 1978;

Matsumoto et Morimura, 1980). Ainsi, l'activité du modèle de chromatine des pois est

réduite de 40 Yo in vitra et in vivo suite à un apport d'Al (Morimura et Matsumoto, 1978 ;

Matsumoto et Morimura, 1980). Bien que la synthèse d'ADN ne soit pas inhibée chez

I'orge, le type d'ADN synthétisé n'est pas typique de celui des racines témoins (Sampson

et a1., 1965). Le stress d'Al a été attribué à une réduction de f incorporation de

3H-thymidine dans I'ADN des racines du blé. Cependant, f inhibition de l'élongation des
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racines précède l'effet mesurable sur f incorporation de 3H-th)rmidine dans I'ADN

(Wallace et Anderson, 1984). Ce résultat a ravivê la contreverse reliant la réduction à

l'allongement des racines àune inhibition de la synthèse de I'ADN.

2.6.3 Effet sur l'élongation des cellules

L'effet toxique de 1'Al peut également être expliqué par I'inhibition de l'élongation des

cellules, par contraste à f inhibition de la division cellulaire. L'Al peut s'attacher aux

groupes libres des carboxyls de pectine, et produire une réduction de l'élasticité des

parois (Matsumoto et a1., 1977), ce qui causerait f inhibition de l'élongation des racines et

la formation de racines fragiles. L'Al peut aussi être précipité sur la surface des racines

ou sur la surface des cellules en formant un réseau d'Al polymère qui peut possiblement

réduire l'élasticité des parois cellulaires (Matsumoto et a1., 1977). Chez les pois, 1'Al

peut s'associer avec la pectine dans les parois cellulaires des racines. Le traitement avec

1'Al réduit la plasticité et l'élasticité en parallèle avee Ia réduction de la croissance des

racines. Matsumoto ef al. (1977) ont observé qu'environ 70 oÂ de I'A11 dans les racines

de pois s'est retrouvé avec la fraction pectine bien que la précipitation avec l'éthanol des

polysaccharides et le traitement avec pectinase indiquent que I'A1 est non directement

associé avec la poctine. Aucune association de I'Al avec l'acide uronique a été détectée.

Une réduction de l'élongation des cellules peut aussi être provoquêe par une baisse du

taux de synthèse des parois cellulaires par 1'A1. L'effet toxique de 1'Al sur la fonction

sécrétrice de l'appareil de Golgi chez le mai's a été démontré et le traitement du coton
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avec I .0 pslg d'Al diminue f incorporation des saccharoses lac-marqué aux parois

cellulaires. Il est intéressant de noter que ce processus s'accompagne d'une production

de cellules polynoyaux (Huck, 1972),lesquelles peuvent se retrouver si la synthèse du

matériel des parois cellulaires limite la croissance.

2.6.4 Effet sur I'assimilation et le métabolisme des minéraux

La présence de I'Al dans le milieu de culture peut réduire I'assimilation des minéraux par

les plantes. Cet effet, variable selon les espèces des plantes et de l'étendue du stress

d'41, peut être relié arx interactions dans le milieu de croissance ou à la surface des

racines ou encore à I'antagonisme physiologique à l'intérieur des plantes (Andersson,

re88).

Puisque I'A1 et le P dans la solution peuvent facilement précipiter dans le milieu des

cultures ou à I'intérieur des racines, la forte concentration en Al peut provoquer des

carences en P (Foy, 1974 ; Foy et a1^, 1978; Gôransson et Eldhuset, 1987). La relation

entre la concentration en Al du milieu de culture et le P assimilé varie cependant en

fonction des espèces de plantes. Ainsi, Gôransson et Eldhuset (1987) ont observé que la

concentration en P dans la partie aérienne diminue avec l'augmentation de la

concentration en Al chez le bouleau. En contraste, il existe une relation positive entre

l'accumulation du P et de 1'A1 dans la paftte aérienne chez le sapin rouge (Picea rubens)

(Hutchinson et a1., 1986a). Cependant, aucun effet de l'Al sur l'assimilation du P est

rapporté chez l'orge et chez une espèce de trèfle Trifulium repens (Jones, 196l). En
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certains cas, 1'A1 augmente même l'assimilation du P chez I'orge (Clarkson, 1966) et le

sorgho (Duncan et aL.,1980). La co-précipitation de l'Al et du P lorsque la solution a une

concentration élevée en A1 expliquerait la relation entre la forte concentration en A1 dans

les tissus et la forte concentration en P (Hutchinson et al., 1986a). Womack et Colowick

(1979) ont, par ailleurs, suggéré que I'accumulation du P dans l'espace libre des cellules

est un résultat de complexation de 1'Al ou la formation d'un complexe AI-ATP.

De plus, parla compétition pour les sites d'absorption à la surface des racines, I'Al réduit

l'assimilation des autres cations, tels le Ca (Huang et a1., 1992; Rengel, 1992; V/ilkinson

et Duncan, 1993),1e Mg (Alam, l98l ; Thornton et a1.,1986a ; Smalley et al., 1993), le K

(Alam, 1981 ; Dinev et Stancheva, 1993),1e Fe (Foy et Fleming, 1982; Smalley et a1..,

1993) et le Mn (Alam, l98l ; Schier, 1985 ; Smalley et al., 1993). Toutefois, l'effet de la

réduction de I'assimilation des autres cations lors de la présence de 1'A1 n'est pas

uniforme et varie selon les conditions expérimentales et les espèces de plantes. Ainsi,

Tan et aI. (1992) ont noté que I'influence de 1'Al sur l'assimilation du Ca varie selon le

génotype chezle sorgho. van Praag et Weissen (1985) ont rapporté qu'une concentration

en A1 de 2 yteqlml-, dans le milieu de culture, augmente la concentration en Ca dans la

partie aérienne chez Ie hêtre. Lorsque la concentration en Al augmente à plus de

4 yteqlmL,la concentration en Ca dans Ia partte aerienne diminue. Chez Ia vallisinérie

(Vallisnera americana H.), la concentration en Ca dans les tissus aeriens ne présente pas

de relation avec la toxicité de 1'Al (Grisé et a1., 1986). Enfin, en présence d'Al,
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l'augmentation de la concentration en K dans la partie aerienne chezle sorgho @uncan et

a1., 1980) et le souci (Smalley et a1., 1993), du Fe (Mengel et Kirkby, 1982) et du Mn

chezle sorgho (Duncan etaI.,1980) a également été observée.

2.6,5 Effet sur la fonction du feuillage

Par ailleurs, l'effet phytotoxique de 1'A1 sur la fonction des feuilles a aussi été démontré.

Chez Ie blé, les réductions de la croissance, de la concentration en chlorophylle, de la

photosynthèse et de la transpiration sont reliées négativement avecla concentration en Al

dans les feuilles (Ohki, 1986). La réduction de la photosynthèse, de la concentration en

chlorophylle, de la proportion entre les chlorophylles a et b, de la concentration en

carbohydrates solubles, de la respiration et de la concentration en ARN dans les feuilles,

a aussi été observée chez Oryza sativa cultivé en présence de I'Al (Sarkunan et a1., 1984).

Dans le chloroplaste isolé chez Spinacia oleracea, l'A1 réduit la fixation

photosynthétique du CO2, possiblement par dêrangement de la membrane externe du

chloroplaste. Les enzymes photosynthétiques ribulose-1,5,-diphosphate carboxylase et

ribulose-5-phosphate kinase sont relativement inaffectées. Chez Anabaena cylindrica,Ia

réduction de la fixation du COz et du Nz causée par La présence de l'Al est aussi observée

(Pettersson et al., 1985). Dinev et Stancheva (1993) ont cependant remarqué que ces

effets de 1'Al varient selon les espèces de plantes et la concentration on A1. Chez le blé,

le seigle (Secale cereale) et le triticale (Triticale hexaploidae L.),la concentration en

chlorophylle a et b, la proportion respective et la concentration en carotenoïde sont
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influencées différemment par 1'A1. De plus, l'exposition à des concentrations en A1 de

1, 5 et 10 mgll mène à une augmentation de la concentration en N dans la partie aérienne

chez Le blé et le seigle. Cependant, un changement de la concentration en Al entre

0 et 10 mg/L ne provoque pas de changements de la concentration en N chez le triticale.

2.6.6 Résumé

L'oxamen des informations recueillies aux sections 2.6.1 à12.6.5, permet de conclure que

plusieurs mécanismes, parfois contradictoires, ont été suggérés pour expliquer la

phytotoxicité de 1'A1. De plus, les effets de 1'Al varient d'une espèce de végétaux à

l'autre. Dans le Tableau 2 qui suit, une synthèse de ces mécanismes de phytotoxicité a

êté dégagée, en regard de la plante cible de la présente étude, soit l'orge (Hordeum

vulgare cv. L).
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Tableau 2 Résumé des effets physiologiques de I'Al chez I'orge

Effets Mécanismes Références

Dérangement de la sfucûre et

de la fonction mernbranaire

Al diminue I'activité de I'ATPase

localisé dans la membrane racinaire

Siegel et Haug (1983)

Wakiuchi et al. (1988)

Matsumoto et al. (1992)

Inhibition de la synthèse de

I'ADN et de la mitose

Dérangement du type

d'ADN synthétisé

Sampson et al. (1965)

Dérangement de la prise

ea charge et du métabolisme

des éléments nutritifs

Interaction enfre Al et P forme

précipité AI-PO+ à la surface des

racines ou dans le milieu

infracellulaire ; Al compétionne

avec les autres cations

McCormick et Borden (1974)

Alam (1981)

Siegel et Haug (1983)

Inhibition de 1' élongation

des cellules

Antcipé, mais pas rapporté

pour l'orge

Effet sur la fonction

du feuillage

Anticipé, mais pas rapporté

pour l'orge
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2.7 Synthèse et hypothèses de recherche

1) Le pH constitue le facteur le plus important pour déterminer la toxicité de

I'A1 du sol. Le changement de pH influence non seulement la solubilité

(Adams, l98l ; Nakos, 1989) et la spéciation (Campbell et Stokes, 1985 ;

Nelson et Campbell, l99l) de 1'Al, mais aussi la compétition entre le If

et I'A13* pour se fixer sur les sites d'absorption à la surface cellulaire

(Campbell et Stokes, 1985 ; Parent et Campbell, 1994). Dans le cas de

l'épandage de boues d'alun, le pH final du sol amendé de boues jouerait

donc un rôle clé sur la croissance des plantes.

2) Selon les mécanismes d'évolution de l'alun dans la coagulation et la

floculation au cours du traitement des eaux (Tardat-Henry, 1989 ;

Couillard, 1992), 1'A1 contenu dans les boues d'alun se retrouve

principalement sous formes complexées avec la MO et adsorbé sur les

particules (Buffle et Mallevialle, 1974; Walters-Brouillette, 1977). Ces

formes sont relativement moins stables et plus mobiles que celles

retrouvées dans le sol, car la baisse du pH peut provoquer une dissociation

des complexes organo-Al (Nelson et Campbell, 1991) et I'A1 adsorbé sur

les particules est échangeable par le proton H+ (Sposito, 1989), tandis que

l'Al du sol est essentiellement sous formes stables (ex. aluminosilicates,

argiles) (Sposito, 1989). Ainsi, les effets négatifs de l'épandage de boues
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3)

d'alun sur la croissance de I'orge dewaient être plus importants lorsque la

concentration en A1 dans les boues provenant de l'alun augmente etlorla

dose d'épandage de boues augmente.

L'Al peut former des complexes avec les ligands organiques et

inorganiques. La complexation avec les ligands inorganiques (Cameron et

al., 1986; Kinraide et Parker, 1987b) ou organiques (Hue et a1., 1986;

Parent, l99l ; Shuman et a1.,1991) atténue la toxicité de I'Al. En absence

d'Al polymère, l'activité de A13* est le meilleur indicateur du stress dû à

1'A1 (Parker et al., 1988). La phytotoxicité de l'Al des boues d'alun

envers les plantes dewait donc être reliée positivement à la [A1'*] dans le

sol amendé de boues d'alun. Cependant, les espèces polymères d'Al

peuvent aussi coexister avec A13* lKinraide et Parker, 1989), alors que

l'espèce métastable A113 est très toxique envers les plantes (Parker et al.,

198e).

L'Al peut compétitionner avec les autres cations pour se fi.xer sur les sites

d'absorption à la surface des racines (Kinraide et Parker, 1987a). La forte

concentration en Al dans le sol amendé de boues d'alun dewait provoquer

une réduction des éléments nutritifs (tels le P, Ca et K) assimilés par les

plantes.

4)
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Chapitre 3

Méthodologie





3.

3.1

METHODOLOGIE

Production et traitement des boues

Les boues d'alun (BAl) utilisées dans le présent travail ont été échantillonnées à la

station d'épuration des eaux usées de la municipalité de Beauceville (Québec). Ces

boues sont produites en appliquant environ 50 g d'alun (A12 (SO4)3.18H2O) par tonne

d'eaux usées. La concentration en aluminium total (Al1) de ces boues était de 38 mg d'Al

par gramme de boues sèches. À partir de ces mêmes eaux usées, deux autres types de

boues ont été produits sur place: 1) les boues témoins (BT) produites sans ajout d'alun, la

concentration en All de ces boues étant de 30 mglg;2) les boues d'ahxr-2 (BA2)

produites en appliquant environ 200 g d'alun par tonne d'eaux usées, pour une

concentration en All de 52mglg de boues sèches"

La dose de 200 g d'alun par tonne d'eaux usées étart 4 fois supérieure à celle utilisée

habituellement à la station. Cependant, la dose optimale varie selon la qualité des eaux à

traiter. Pour traiter des eaux usées très chargées en MO et en phosphate, la dose peut

atteindre 300 g d'ahrn par tonne d'eaux usées (Couillard, 1992).

Êtarrtdonné qu'au Québec, seul les boues stabilisées par digestion aérobie, par digestion

anaérobie ou traitées à la chaux, ainsi que les boues provenant de systèmes du traitement

des eaux usées dont l'âge est supérieur à 20 jours, peuvent être valorisées en agriculture

(MENVIQ et MAPAQ,lggl),les trois types de boues brutes ont alors subi un traitement
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par digestion aerobie à l'aide de réacteurs d'environ 50 litres opérant à la température

ambiante pendant 15 jours. Les boues stabilisées ont été ensuite conservées au

réfrigérateur entre 0 et 4 "C avarrt leur utilisation.

Les boues stabilisées ont été analysées, selon les méthodes du MENVIQ (1991), porn de

nombreux paramètres physiques et chimiques (Tableau 3). Les concentrations en métaux

et en P total dans les boues ont été mesurées par spectrométrie d'ernission de plasma

induit en argon (Inductively Coupled Argon Plasma, ICP), après digestion acide des

boues par HNO3, HClOa, HF et HzOz. Les concentrations en C total, en N total et en S

total ont été déterminées à l'aide d'un analyseur NCS (Carlo Erba Strumentazione,

Nitrogen Analyzer 1500). La qualité des analyses a été contrôlée à I'aide des étalons

certifiés: PACS-I (sédiments marins fournis par le Conseil national de recherches du

Canada) pour les métaux et le P total, Mess-l (sédiments marins fournis par le Conseil

national de recherches du Canada) et sulfamide (CoHsl.izO2S) pour l'analyse de N, et S.

Les analyses ont été effectuées en triplicata.
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Tableau 3 Techniques utilisées pour ânalyser les paramètres physiques et

chimiques des boues (adapté de MEIYVIQ, 1991)

Paramètres Techniques

Matère sèche

pH

N , C , S

Al, C4 Cd, Co, Cr, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Ni, P, Zn

Séchage à 105 "C

Potcntioméù:ie

AnalyseurNCS

Digestion à I'aide de HNO:, HCIO4 HF et

HzOz, puis dosage par ICP

3.2 Prélèvement et traitement du sol récepteur

Le sol utilisé était un loam sablonneux provenant de I'horizon Ap du sol et échantillonné

à la Ferme Chapais d'Agriculture et Agroalimentaire Canada à Saint-David de Lévis

(Québec). Le sol était sec et aêté tamisé à2mm (Audesse, 1982).

Le pH inital du sol mesuré dans l'eau en utilisant un rapport de l:l (CPVQ, 1988) était

de 5.1. Afin d'évaluer I'influence du pH initial du sol récepteur sur I'effet d'épandage de

boues d'alun, et de véri{ier si I'A1 des boues d'alun rêagtrt ù Ia vaiation du pH de la

même manière que 1'Al qui se retrouve naturellement dans le sol, le pH du sol a été ajusté

à, 4.5, 5.1 et 6.5, sachant que les pH 4.5 et 5.1 ne sont pas recommandés pour la
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valorisation des boues (MENVIQ et MAPAQ, l99l). Pour cet ajustement, le volume

total de sol a été séparé en trois fractions dont une portion a étê ét.tdtée sans modification

bH 5.1), alors que les deux autres ont subi des ajustements de pH à 4.5 ou à 6.5 par

l'ajout de solutions de HCI ou NaOH. Après un contact de deux semaines, les pH des

trois échantillons de sol ont été réajustés pour atteindre les pH désirés, puis ces sols ont

ensuite reçu des apports de boues stabilisées.

Le sol original a êtê analysé, selon les méthodes de CPVQ (1988), pour de nombrerx

paramètres chimiques et physiques (Tableau 4). La digestion du sol et le contrôle de la

qualité des analyses étaient semblables àLacaractérisation des boues (section 3.1). Les

analyses ont aussi été effectuées en triplicata.
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Tableau 4 Techniques utilisées pour analyser les paramètres physiques et

chimiques du sol (adapté de CPVQ, 1988)

Paramètres Techniques

pH

N1, C1, Sr

(Al, Ca, Cd, Co, Cr, Cr1 Fe, K,

Mg, Mn, Mo,Ni, P,Zr)r

(Al, Cq C4 Co, Cr, Cu, Fe, K,

Mg, Mn, Mo, Ni, P, S, Zû)u*r"r:

Potentiométrie

Analyseur C-N-S

Digestion à l'aide de HNOI, HCIO+, HF et

HzOz, puis dosage par ICP

Exhaction par la solution Mehlich 3,

puis dosage par ICP

3.3 Épandage de boues

Les paramètres suivants ont été étudiés lors de l'épandage de boues: 1) le pH initial du

sol récepteur (4.5, 5.1 et 6.5);2) les types de boues d'épandage, soit BT, BAI et BA2, et

3) la dose d'épandage de boues avec des concentrations en N1 de 100 et 270kglha.

Les trois types de boues se caractérisaient par leur concentration respective en All de

3.0oÂ,3.8% et 5.2oÂ dont 0o/o,21oÂ et 42Yo provenaient de I 'application de l 'alun

durant le traitement des earx usées.
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Par ailleurs, la dose de 270 kg N/tra retenue correspond à la limite du gouvernement du

Québec pour l'épandage de boues sur une période de 5 ans avec une ou plusieurs

applications en supposant que la concentration en azote disponible était équivalente à

environ 50 % de celle de I'azote total (N6irpooible : Ninorgani que + 30oÂ Norganiquei

MENVIQ et MAPAQ, l99l). En pratique, pour réduire le coût de l'épandage, les

agriculteurs épandent normalement la dose de 270 kg Nliha en une seule application.

Les traitements ont été effectués de façon complètement aléatoires (Tableau5) en

quadruplicata.
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Tableau 5 Facteurs et niveaux traités dans l'épandage de boues

Numéro du
traitement

pfl du sol
récepteur

Dose d'épandage
(kg Nr/ha)

I

2

J

4

)

6

8

9

1 0

l 1

T2

1 3

t4

1 5

t 6

r7

1 8

4.5

4.5

4.5

4.5

4.5

4.5

5 .1

s l

5 . 1

5 .1

5 .1

5 .1

6.5

6.5

6.5

6.5

6.5

o")

BT

BAl

BA2

BT

BAi

BA2

BT

BAI

BA2

BT

BA1

BA2

BT

BA1

BA2

BT

BAl

BA2

100

100

100

270

270

270

100

100

100

270

270

270

100

100

100

270

270

270
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3.4 Spéciation de I'Al dans les boues

Les procédures de préparation des solutions de boues pour l'analyse de la spéciation de

1'A1 sont adaptées de celles de Walker et al. (1990). Dans chaque tube à centrifuger de

30 mL, une introduction d'une quantité de boues équivalente à 1.0 g de matière sèche a

été effectuée, suivie par un ajout de 15 mL d'eau Millipore (Millipore Cotp., résistivité >

l5Mohm/cm).  LepHdelasolut ionaétéajustéà,4.0,4.5,5.0,5.5,6.0ou6.5par1 'a jout

des solutions de NaOH ou HCI et après une pré-agitation de 5 minutes, le pH des

solutions a é:té: réajusté avec une précision de + 0.1. Les solutions ont été jaugées à 25

mL avec de l'eau Millipore et agitées respectivement pendant 2, 6, 12,24, 48 et 96

heures. lI a été observé que le pH final (après l'agitation) de la solution n'était pas

statistiquement different du pH réajusté.

L'approche analytique retenue pour déterminer la spéciation d'Al dans la solution de

boues comprenait une étape initiale de filtration de la solution de boues (0.4 pm, frltre

polycarbonate Nuclepore@) pour obtenir 1'Al dissous. La première aliquote de filtrat aété

acidifiée pour la mesure par ICP de I'Al dissous total. La seconde aliquote du filtrat a été

trattée px la méthode pyrocatéchol violet (PCD adaptée à un autoanalyseur Technicon

(Royset, 1986; Bastille et a1., 1989) pour les formes labiles d'Al, qui correspondent à l'Al

monomère dissous, formes inorganiques et organiques (Rogeberg et Henriksen, 1985).

La concentration en Al polymère a été estimée par la difference entre I'A1 dissous total et

I'Al monomère (Achilli et al., 1991). La mesure de 1'Al monomère non échangeable, qui
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est principalement composé de complexes organo-Al (Driscoll, 1984), a été effectuée à

partlr de la troisième aliquote. Celle-ci était éluée au travers d'une colonne de résine

d'échange cationique (Nilsson et Bergkvist, 1983; Dahlgren et Ugolini, 1989) etl'éluat a

ensuite été dosé par Ia même méthode PCV. L'Al échangeable a été estimê par Ia

différence entre 1'41 monomère total et 1'Al monomère non échangeable. Les étapes

d'analyse sont montrées à h,Frywe2. À partir de la concentration en A1 monomère

échangeable (Al monomère inorganique) comme donnée d'entrée, les concentrations

théoriques des différentes formes inorganiques ont été calculées en utilisant le modèle

thermodynamique MINEQL- (version 3.01; Schecher et McAvoy, 1994) en tenant

compte du pH, des concentrations des cations et anions majeurs et de la force ionique.

Les constantes d'équilibre utilisées par MINEQL* pour calculer les espèces d'Al

apparaissent au Tableau 6. Les concentrations totales en cations principaux (Ca, Fe, K,

Mg, Mn, Na) dans les filtrats ont été mesurées par ICP alors que les anions majeurs

(SO+1, NO:-, C1-, POa3-, F-) ont été mesurés par chromatographie ionique DIONEX@ ou

par I' électrode spécifîque ACCUMET@ (F-).
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solution de boues

.t
frltration (0.4 pm, Nuclepore)

.t
1

.t ,l
échange cationique complexation(PCV)

I 1 4
2 complexation (PCV)

J
3

Figure 2 Schéma analytique pour déterminer Ia spéciation de l'Al (tiré de

Bastille et al., 1989)

Légende

1 Al frltrable =Al dissous
2 Alfiltrablenonéchangeable (organique)
l-2 Al filhable échangeable (inorganique)
3 Al filhable monomère non échangeable (organique)
4 Al frlhable monomère total
l-4 Al polymère
4-3 Al frltrable monomère échangeable (inorganique)
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Tableau 6 Constantes utilisées dans MINEQL* pour la formation des espèces

d'Al monomère inorganique (Schecher et McAvoyrlgg4)

Réactions Constantes d'équilibre (logl9

Al3* + grg : A1OH2*+ H*

Al3* + 2H2O : Al(OH)r* + 2}f

Al3* + 3H2O :411911;ro + :tt*

ef* + +ttzo : Al(oH)4-+ 4H*

Al3* + F-: AlF2*

Al3*+2P-:41Pr*

Al3* + 3F-: AIF:0

A l3*+4F:A lF4-

Al3* + 5602-: AISO4-

Al3* + 2SO+2': Al(SO4)t

Al3* + 30Ir: Al(oH):(s)

-4.99

-10.10

-16.00

-23.00

7.01

1,2.7s

r7.02

19.72

3.02

4.92

32.65
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3.5 Effet de l'épandage de boues d'alun sur certains paramètres

chimiques du sol

3.5.1 Évolution du pH

Les pH finaux du sol aurendé de boues ont été mesurés deux fois: l) derx semaines après

l'épandage de boues, soit avant la culture de I'orge; et 2) huit semaines après l'épandage

de boues, soit après la culture de I'orge. La méthode du CPVQ (1988) a été employée

pour la mesure du pH.

3.5.2 Concentration en éléments extractibles par la solution Mehlich 3

Selon I'hypothèse voulant que l'épandage de différents types et doses de boues affecterait

les concentrations en minéraux assimilables. ta variation de la concentration en éléments

extractibles par la solution Mehlich 3 dans le sol amendé de boues a êté vënfiée en

fonction du type et de la dose d'épandage de boues.

Le sol a été échantillonné deux semaines après l'épandage de boues, avant la culture de

l'orge. La solution extractive était celle de Mehlich 3 (Mehlich,1984). Les réactifs et

leurs concentrations apparaissent au Tableau 7. La procédure de l'extraction était celle

du CPVQ (1e88).
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Tableau 7 Conposlion chinique delasolution Mehlich 3

Réactifs CII3COOH NIITNOT NII4F IINOr EDTA

Concentration

pH

0.2N

2.8

0.25 N 0.015 N 0.013 N 0 . 0 0 1 M

3.5.3 Spéciation de I'Al en solution dans le sol

Le sol a été échantillonné deux semaines après l'épatdage de boues, avant la culture de

l'orge. La mesure de la spéciation d'Al a été effectuée afin d'évaluer l'effet du pH, du

type et de la dose d'épandage de boues sur la [A1'*] en solution dans le sol. À cause de la

limite de détection des techniques utilisés (3 à 200 pgll- d'Al selon Bastille et a1., 1989 ;

20 à 500 pgll, selon les essais préliminaires du présent travail), une quantité de sol

humide équivalente à 1.0 g de matière sèche a été mise en suspension dans 20 n1L d'eau

Millipore@ en suivant la procédure modifrée de V/alker et al. (1990). Deux types

d'expériences ont été réalisés en parallèle pour la mestre de la spéciation d'Al. Ainsi,

pour établir la relation entre le pAl et le pH, en obtenant des valeurs identiques de pH de

la solution du sol afrn de faciliter la comparaison lors de f interprétation,le pH de la

première série des solutions a été ajusté ù 4.7, 4.3, 4.5, 4.7 , 4.9, 5.1, 6.1 et 6.5 avec des

solutions de HC1 ou de NaOH. Cette gamme couwait les valeurs finales de pH du sol

amendé de boues. Après l0 minutes d'agitation, le pH a été réajusté. Enfin, pour établir
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la relation entre ta [A1'*] en solution dans le sol amendé de boues et la croissance de

I'orge, le pH de la deuxième série de solutions n'a pas été ajusté. Finalement, toutes les

solutions ont été complétées à125 rltL et agitées ensuite pendant 24h. Laprocédure pour

déterminer la spéciation de I'Al était identique à celle utilisée pour la solution de boues

(section 3.4).

3.6 Effets de l'épandage de boues doalun sur la croissance de l'orge

Tel que décrit à la section 3.3, le pH initial du sol récepteur, le type et la dose d'épandage

de boues étaient les paramètres étudiés dans le présent travul (Tableau 5). Ces

traitements servaient non seulement à analyser le changement des paramètres chimiques

du sol (ex. le pH, la concentration en éléments extractibles par la solution Mehlich 3),

mais surtout à vérifier leurs effets sur la croissance de I'orge. Ainsi, le sol amendé de

boues a été utilisé comme substrat de culture et placé dans des pots de 2 L. Deux

semaines après le remplissage des pots, 10 graines d'orge ont été semées par pot. Après

l0 jours, le nombre de plants dans chaque pot a été compté afrn de calculer le taux de

germination. Suite à un éclaircissage, les 4 plantes/pot qui étaient les plus développées

ont été conservées pour une période de 32jours. À la frn de la période, les parties

aériennes ont été récoltées et les racines ont été récupérées suite à un lavage.

La plarfte choisie était l'orge Qfordeurn vulgare cv. L), variété Chapais. Les semences

ont été fournies parla Ferme Chapais d'Agriculture et Agroalimentaire Canada à Saint-
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David de Lévis (Québec). Cette espèce de céréale (orge) est reconnue pour être sensible

à 1'A1; elle a d'ailleurs été utilisée dans plusieurs études pour des tests de phytotoxicité de

1'41 (ex. Wagatsuma etYarcnsaku, 1985; Wakiuchi et a1., 1988; Matsumoto et al.,

1992). Le pH optimal du sol de croissance de Iavariêté Chapais est supérieur à 5.8 (L.

Coufure, Agriculture et Agroalimentaire Canad1 communication personnelle).

La culture de I'orge s'est effectuée en serre à la Station de recherche d'Agriculture et

Agroalimentaire Canada à Ste-Foy. Durant la culture, la température dans la serre avané

de 15 à 30 oC selon le jour et la nuit. La photopériode a é:tê ftxêe à 16 h/jour à une

intensité d'environ 2 000 lux au niveau des pots. L'humidité du sol des pots a été

maintenue à environ 80 % de la capaaté au champs avec de l'eau distillée et vérifiée en

pesant occasionnellement les pots.

La croissance de l'orge a été évafuêe par les biomasses sèches (à 60 .C) des racines et de

la partie aérienne, mesurées à la fin de l'expérience.

Afin de doser la concentration totale en Al, P, Ca et K dans les racines et dans la partie

aerienne (tiges + feuilles), celles-ci ont été séchées (à 60 .C), broyées et minéralisées par

calcination selon la méthode du CPVQ (1988). Par ailleurs, afin d'éliminer les minéraux

adsorbés sur la surface des racines, une désorption à I'EDTA a été effectuée, avant le

séchage et la calcination, selon la méthode de Harrison et al. (1979). Ainsi après le

lavage, les racines ont été mises en contact avec l0-a M d'EDTA et 1.0 mM de NaCl

(pour ajuster la force ionique) pendant 20 minutes et ensuite, essuyées sur des papiers-
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frltres. Les minéraux non extractibles à I'EDTA étaient considérées comme assimilées

(Parent, 1991).

3,7 Analysestatistique

Une analyse de la variance à trois facteurs (pH initial, type de boues et dose d'épandage;

Tableau 5) a é:té effectuée en utilisant le logiciel SAS (1992, version 6.03). La normalité

et I'homogénéité des variances ont été vérifiées par les tests de Kolmogorov-Smirnov et

de Bartlett respectivement. Les comparaisons multiples des moyennes ont été effectuées

à l'aide des tests de Drmcan et de Scheffe.

Des régressions multiples pour relier le pH final du sol amendé de boues et la croissance

des plantes aux variables expérimentales (pH initiarx du sol récepteur, types de boues et

doses d'épandage; Tableau 5) ont été établies en utilisant le logiciel SigmaStat (version

3.03).
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Chapitre 4

Résultats et discussion





4.

4.1

RESULTATS ET DISCUSSION

Caractérisation des boues et du sol récepteur

Les résultats de l'analyse des boues stabilisées sont présentés au Tableau 8. Ces données

montrent que l'application de l'ahrn durant le traitement des eaux usées, surtout avec la

dose de 200 g d'alun par tonne d'eaux uséos, a provoqué les conséquences suivantes:

1) Une augmentation de la concentration en All des boues. La concentration

en All de la BT, BAI et BA2 éta:,1- respectivement 30, 38 et 52 mg/g de

boues sèches. Le pourcentage d'Al provenant de l'application de l'alun

durant le traitement des eaux pour les boues BA1 et BA2 représentait

respectivement 2l %o et42%;

Une augmentation de la concentration en S. La concentration en S dans

les BAI et BA2 était respectivement environ 2 et 14 fois plus élevée que

celle dans la BT ;

Un abaissement des concentrations relatives en C, Ca, Fe, K, Mg et P.

Cependant, cotte réduction n'a pas été observée pour la concentration en

N. 11 est possible que durant la procédure de stabilisation aérobie des

boues, la décomposition de la MO libérait, selon l'équation 12, duN sous

forme de NH:Î. ChezlaBT, une partie de NH31 aurait été perdue suite à

l'aération, tandis que dans le cas de BAI etBlc, grâce à la présence de

2)

3)
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SO+'-, une partie de NH31 aurut été captêe sous forme de (NHa)2SOa et

retenue dans les boues. En plus, le pH plus élevé de BT aurait favorisé la

formation de NH.î.

CH2NH2COOH + Oz + dég. microbienne + HCOOH + COz + NH31

4) Un abaissement du pH des boues, probablement dû à l'hydrolyse de l'A1,

tel que décrit par les équations suivantes :

A1(H2O)63+ + Al(H2o)rOH2* + H*

A1(H2O)5OH2* -) A(H2O)4(OH)r* + H*

A(H2O)4(OH)'* -+ A(H2O)3(OH),0 + H*

A(H2O)3(OH)30 + A(H2O)2(OH)4- + H+

(r2)

(13)

(r4)

(15)

(16)

Par ailleurs, les concentrations en métaux lourds dans les trois types de boues

dépassaient pas les limites maximales pour la valorisation agricole des boues selon

critères du gouvernement du Québec (MENVIQ et MAPAQ,l99l).

Les résultats de caractérisation du sol ùl'êtat initial sont présentés au Tableau 9. Ces

résultds montrent que ce sol était pauwe en carbone organique (1.3 %) et que les

concentrations en Al, Ca, K, Mg et P extractibles px La solution Mehlich 3 (Mehlich,

ne

Ies

68



1984; CPVQ, 1988) étaient faibles. Les formes échangeables des métaux lourds extraites

parla solution Mehlich 3 variaient de faibles à non détectables.

Tableau 8 Caractérisation des boues stabilisées (élément sous forme totale,

valeurs exprimées sur la base de matière sèche, moyenne t écart-type,

n : 3 )

Paramètres BA1

Matière sèche

pH

c (%)

Al (mg/g)

Ca(mg/g)

Fe (mg/g)

K(mg/g)

Me(mc/e)

Mn(mglg)

N(me/e)

P (mg/g)

S (rnele)

cd (ttde)

co (pde)

Cr (ttde)

cu (pde)

Ni (rrde)

Zn(tte/s)

8.3 + 0.2

6.7 + 0.2

2 5 + 2

3 0 + 2

10 + 0.2

2 t + 2

2.4+ 0.2

4.5 + 0.2

1 .7  +  0 .1

38+ 2

2 8 + 3

5 + 1

2.0+ 0 .2

6 +  I

9 0 + 4

250 + tl

32+2

410 +  15

7 . 1 +  0 . 1

5.3 + 0.2

2 3 + 2

38+ 2

9 + 0 . 2

2 0 + 2

2 . 1 +  0 . 1

4.4+ 0.2

t .6+  0 .2

4 3 + 2

2 5 + 2

2 r + 2

r .6+  0 .2

5 + 1

8 0 +  1 0

240 + t4

3 0 + 3

390 +  11

10.1  +  0 .2

3.9 + 0.2

1 8 + l

5 2 +  3

6 + 0 . 5

t 4 + l

1.7 + 0.2

2.9 + 0.2

1 . 1 +  0 . 2

3 5 + 3

t 7  + 2

7 4 + 3

0.9+ 0 .2

4 + 0 . 5

8 0 +  1 1

1 6 0 + 9

26+ 3

250+ 5

69



Tableau 9 Caractérisation du sol récepteur (valeurs exprimées sur Ia base de

matière sèche, moyenne + écart-type, n = 3)

pH

C"r (%)

N (mde)

5 . 1 1 0 . 1

r.3 + 0.2

0.5 + 0.2

Alr (mg/g)

Car (mg/g)

Fer (mc/c)

Kr (mdg)

Mgr (mglg)

Mq (mg/g)

cdr (pele)

Cor (pglC)

Crr (pCiC)

cu, (usls)

vto" (uds)

Ni" (usls)

Pr (pdc)

sr Grgc)

zq$z/e)

2 3 + 2

1.8 + 0.2

t5.4+ t .4

23.6+ r

t .7 + 0.2

1.4 r  0.1

0.5 r 0.2

13 r  0 .8

70!2

6 5 + 9

2 +  0 . 7

2 3 + 3

900 + 120

6 0 +  1 3

6 5 + 6

Alv"ori"r: (Fdg)

Car',r*m: (F/g)

Fer,,r"lri.l: ([rdg)

Kr'r"ni"l: ([rglg)

Mgu"u"n: (Pglg)

Mnr'a"u"rs (p/g)

Cdr',r"ui"r: (pdg)

Cou.ui"nr (Fglg)

Crr"r"o, (Fdg)

Cur',r"nri"r: (pdg)

Moru*ria: (Fdg)

NÀ,t"nia: (lrdg)

Pr'ænn: ([r9g)

Su"rri"n: ([rglg)

Zau,n;at(*g/g)

730 + 42

5 1 0  +  1 9

t70 + 20

5 0 + 2

1 3 0 + 8

t 3 + t

n.d.

n.d.

0.3 + 0.1

1 + 0 . 1

0.2 + 0.1

0.2 + 0.1

30 + 0.7

6 + 2

0.7 + 0.2

n.d.: Non détectable
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4.2 Spéciation de I'Al dans la solution de boues

4,2,1 Concentration en Al monomère inorganique

Le pH et le type de boues constituaient les deux facteurs importants influençant la

concentration en Al monomère inorganique dans la solution de boues, tandis que le temps

de contact ne constifue pas un paramètre d'importance (Tableau l0).

4.2.1.1 EITet du temps de contaet

Pour nne période de2 ù96h,la concentration en Al monomère inorganique no variait pas

de façon significative (P > 0.05) en fonction du temps de contact, indiquant que la

solubilisation de 1'Al monomère inorganique nécessitait moins de 2h de contact pour le

présent système. En effet, lorsque l'échange entre le H+ et 1'Al3* sur la MO contrôle la

solubilité de 1'Al, la réaction est plus rapide que la dissolution de 1'Al de la phase

minérale et l'équilibre apparaît en peu de temps (Walker et a1., 1990).

Comme la concentration en Al monomère inorganique ne variait pas significativement en

fonction du temps de contact et que le temps de contact de 24 h est souvent utilisé dans

I'analyse du sol (Audesse, 1982),les données du Tableau 10 obtenues avec le temps de

contact de24 h ont été utilisées pour les analyses ultérieures.
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Tabfeau 10 Concentration (pM, moyenne + écart-type, r : 4) en AI monomère

inorganique dans la solution de boues en fonction du pH, du type de

boues et du temps de contact

2 h de contact 6 h de contact

pH

4.0

4.5

5.0

) . )

6.0

6.5

BT

t 0 + 2

5 + 3

4 +  0 . 6

1 +  0 . 3

n.d-

n.d.

BA1

156 + 16

9 8 + 1 3

3 t + 4

t3 !2

2+ 0 .5

1 +  0 . 6

BA2

559 + 81

224+ L5

153 + t4

64+ 9

t 2 +  3

1 + 0 . 4

BT

L t + 2

6 + 1

4 + l

t + 0 . 2

0.7 + 0.2

n.d.

BAl

170 r 15

9 4 + 7

3 4 + 6

1 3 + 3

2 +  0 . 7

r + 0 . 2

BA2

543 + 68

246+ 21

t 4 2 +  t l

5 3 + t 2

r 0 + 2

2 +  0 . 4

12 h de contact 24 h de contact

pH

4.0

4.5

5 .0

) . )

6.0

6.5

BT

t 2 +  5

6 + 1

3 + 0 . 5

1 +  0 . 5

n.d.

n.d.

BAl

172+ 24

9 3 + 8

3 L + 4

1 3 + 2

3 + 0 . 7

1 +  0 . 4

BA2

488 + 128

265 + 4l

164 t  18

6 5 + 7

1 4 t 4

2 +  0 . 5

BT

t 2 +  3

5 + r . 7

3 + 2

z +  0 . 5

0.6 + 0.2

n.d.

BA1

t75 + 19

9 4 + 9

2 7 + 5

t 3 + 2

2 +  0 . 5

1 + 0 . 1

BA2

560 + 70

233 + 25

139 +  10

5 5 + 1 1

9 + t 3

2 +  0 . 6

48 h de contâct 96 h de contâct

pH

4.0

4.5

5 .0

5 .5

6.0

6.5

BT

1 1 +  1

9 + 3

6 + 1

3 + 1

1 +  0 . 7

n.d.

BA1

t90 + 23

8 5 + 6

30+ 2

t 3 + 2

3 + 0 . 3

1 +  0 . 4

BA2

621 + 85

223 + 25

t45 + 24

6 9 + t 3

t 2 +  5

1 + 0 . 5

BT

L 2 +  2

1 1 + 3

6 + 3

2+ 0 .4

n.d.

n.d.

BAl

t57 + 16

8 1 + 3

32+ 4

1 3 + 3

t + 0 . 2

1 + 0 . 6

BA2

562+ 24

2L4 !2r

156 + 27

4 9 + 9

1 1  +  3

2 + l

n.d.: Non détsctable
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4.2.1.2 Effet du pH

Le changement du pH influençait signifrcativement les concentrations d'Al dans la

solution. Ainsi, l'augmentation de la concentration en Al monomère inorganique dans la

solution de boues présentait une relation directe avec la baisse du pH. Pour un même

type de boues, une fluctuation de 0.5 unité du pH a provoqué, dans la plupart des cas, une

différence signifrcative (P < 0.05) de la concentration en Al monomère inorganique pour

I'intervalle de pH entre 4.0 et 5.5. À partir du pH 6.0, les concentrations en A1

monomère total et en Al monomère organique se retrouvaiont souvent sous la limite de

détection (< 0.7 pM) dans 1es solutions de BT, ce qui nous a empêché d'estimer la

concentration en Al monomère inorganique. De plus, la concentration en Al monomère

inorganique était également très faible dans les solutions de BAI etBA2,lorsque le pH

était supérieur à 6.0.

L'Al contenu dans les boues d'alun existe principalement sous formes complexées à la

MO particulaire et adsorbées sur les particules (Buffle et Mallevialle, 1974; Walters-

Brouillette, 1977). L'augmentation de la concentration en A1 dans 1a solution de boues,

lorsque le pH diminue résulte donc probablement de réactions de désorption car il est

reconnu qu'une baisse de pH favorise la désorption des cations. Par ailleurs, cette même

baisse de pH aura aussi porn effet de favoriser la dissociation de complexes organo-Al

présents en solution (Campbell et Stokes, 1985 ; Nelson et Campbell, 1991). Il s'ensuit
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que la proportion d'Al monomère inorganique dans la solution de boues aura également

tendance à augmenter en réponse à I'acidification.

4.2.1.3 Effet du type de boues

Les types de boues, differentes les unes des autres par la concentration en Al1 (dont une

partie provenait de I'application de I'alun durant le traitement des eaux usées pour les

BAI et BA2; TableauS), influençaient signif,rcativement la concentration en Al

monomère inorganique dans la solution. Plus la concentration en A1 provenant de

l'application de I'alun était élevée, plus la [A1] monomère inorganique dans la solution

était importante.

Pour un pH fixe, le pourcentage d'Al mobilisé dans la solution augmentait en fonction de

la concentration en Al provenant de l'application de l'alun (Figure 3). Par exemple, à

pH 4.0, les pourcentages d'Al mobilisé (exprimé en fonction de 1'A1 total dans la boue)

dans la solution étaient respectivement I oÂ, 12 oÂ et 29 oÂ potx les BT, BAI et BA2. I1

semblerait donc que 1'A1 provenant de l'application de l'alun durant le traitement des

eaux usées soit plus mobile que celui contenu naturellement dans les boues.

En fait, 1'Al contenu naturellement dans les boues est essentiellement sous formes stables

(ex. structurales), tandis que I'Al provenant de l'application de l'alun durant le traitement

des eaux usées serait retrouvé principalement sous forme complexée avec la MO et

adsorbée sur les particules (Buffle et Mallevialle,1974; Walters-Brouillette, 1977). Ces
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formes sont relatvement moins stables et plus mobiles à faible pH, car l'abaissement du

pH peut provoquer une dissociation des complexes organo-Al (Campbell et Stokes,

1985 ; Nelson et Campbell, 1991), et 1'A1 adsorbé sur les particules est échangeable par

le proton H* (Sposito, 1989).

4.2.2 Concentration en Al3+

À pH donné (4.G6.0), la [A13*] dans la solution de boues (Tableau ll) étmt, en gênéral,

proportionnelle à la concentration en Al monomère inorganique correspondante

(Tableau 10), malgré 1a variation suivant le type de boues de la concentration en ligands

inorganiques (tels F- et SOa2-) dans les solutions.

La [A13*] variait en fonction du type de boues. Lorsque le pH ébit constant et entrc

4.0 et5.5,1a [A13*] dans les solutions de BAI etBA2 était beaucoup plus élevée que celle

de BT, indiquant que l'application de I'alun durant le traitement des eaux mène à une

forte augmentation de la [A1'*] dans la solution de boues. Cette augmentation

occasionnerait un risque potentiel de phytotoxicité de 1'Al, suivant l'épandage agricole

des boues d'alun, particulièrement sur les sols ayant un pH et une capacité de

complexation de 1'A1 faibles.
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Tableau 11 Concentration (pM) en Al3* dans la solution de boues

pH BA1

4.0

4.5

5.0

).)

6.0

6.5

9.5

J.- l

0.9

0 .1

0.003

n.d.

1 1 3

5 l

9.6

t .3

0.04

2.58-4

420

t75

28

1.6

0 .13

2.58-3
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Figure 3 Pourcentage d'Al total extrait des boues sous formes de monomères

inorganiques, en fonction du pH. Symboles: (tr) BT, (O) BA1, (A)

BA2

La [Al3*] variait également en fonction du pH de la solution. Ainsi, dans l'intervalle de

pH entre 4.0 et 6.0, une acidification de 0.5 unité du pH était suivie d'une forte

augmentation de la [Al3*] (Tableau 1l). En fait, la baisse de pH augmente à la fois la

concentration en Al monomère inorganique (Tableau l0) et la puissance de compétition

du H* envers I'Al3* pour se complexer avec les ligands. Selon Campbell et Stokes

(1985), pour une même concentration constante de métal dissous, des changements de pH
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peuvent faire varier la spéciation du métal de deux façons, soit en déplaçant l'équilibre

d'hydrolyse, favorisant ainsi la formation d'aquo-ions (Équation l7), soit en provoquant

un changement de l'équilibre de complexation par compétition entre le métal ionisé M"+

et f ion hydrogène H* pour le même ligand (Équations 18 et 19).

M"+(H2O). e> [M(H2o)"-r(oH)]('-1)+ + H+

M'* + nL <+ MLo'*

H - + L ê H L -

(r7)

(1 8)

( le)
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Figure 4 Régression entre le pAl et le pH dans la solution de boues

comparativement à celle calculée avec la solubilité de A|(OH)3 micro -

cristalline (trÇo:1ge'ss' voir la droite en pointiltée). Symbotes : (Q) BT,

(o) BA1, (A) BA2, G-) At(oHh(s)
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La tendance de la variation de la [Al'*] en fonction du pH êtait, en gêneral, semblable à

celle obtenue avec la réaction de Al(OH)3(s) (Driscoll et Schecher, 1988). Cependant, la

comparaison avec la régression entre le pAl et le pH obtenue avec A1(OH!(s) amène des

différence s imp ortantes :

1) la régression entre le pAl et le pH de la solution de chaque type de boues était

caractérisée par une courbe differente. Les valeurs de pAl étaient les plus élevées chezla

BT, intermédiaires chezla BA1, les plus faibles chezla BA2 (à noter: plus la valeur de

pAl est élevée, plus la concentration en Al3+ est faible).

2) chaque courbe était constituée de deux parties ayarrt leurs pentes distinctes. Les pentes

de la première partie des courbes étaient toujours inférieures ù3,Ia valeur prédite pour la

solubilité de A1(OH)3(s) (Driscoll et Schecher, 1988; frgure 4), lorsque le pH était

inférieur à 5.0, alors que les pentes étaient proches de 3 lorsque le pH était enhe 5.5 et

6.5.

Les travaux antérieurs sur la relation entre le pAl et le pH dans les sols acides indiquent

que la pente de la courbe de régression entre les deux variables est normalement

inférieure à 3 (Bloom et a1., 1979; Reuss et al., 1990; Berggren, 1992). Bloom et al.

(1979) ont suggéré l'échange entre le H* et 1'A13+ sur la MO comme mécanisme possible

dans le contrôle de I'activité de 1'Al3* dans les sols acides, même si la concentration en

carbone est faible (1.3%). Ainsi, à un pH donné, l'addition de CuClz a généré une

activité de 1'Al3* plus faible que lors de l'addition de MgCl2 ouCaCl2, suggérant dès lors,
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que les sites spécifiques de complexation soient impliqués plutôt que des sites non

spécifiques d'échange de cations. Les recherches subséquentes de Cronan et al. (1986),

Mulder et al. (1989), \Valker et al. (1990) et Berggren (1992) sont venues confirmer cette

hypothèse. Cependant, selon Walker et al. (1990), ce mécanisme d'échange entre le H*

et 1'Al3+ sur la MO dans le contrôle de l'activité de I'Al3* dans les sols ne s'applique plus

lorsque le pH augmente à une valeur supérieure à, 5.2, due probablement à la formation

de AI(OH! amorphe. Dans le présent travail de recherche, les boues utilisées étaient

composées principalement de la MO (tableau 8). L'Al dans les boues d'alun est

principalement complexé à la MO (Buffle et Mallevialle, 1974; Walters-Brouillette,

1977). L'hypothèse d'échange entre l'ion H* et 1'A13* sur la MO pourrait donc expliquer

la dépendance du pAl envers le pH observée dans la présente recherche, et la pente

inférieure à 3 lorsque le pH était inférieur à 5.0, alors que la formation de A1(OH)3

amorphe, cornme indiqué par Walker et al. (1990), expliquerait l'augmentation des pentes

des courbes dans la gamme de pH entre 5.5 et 6.5.

Par ailleurs, Walker et al. (1990) ont observé que la solubilité de 1'Al dépend non

seulement du pH de la solution du sol, mais aussi du degré de saturation de la MO pour

I'41. Plus le taux de 1'A1 complexé (3 x moles d'Al/ moles du groupement carboxyl)

était faible, plus la pente de la courbe de régression pAl vs. pH était faible, et plus les

valeurs du pAl étaienl grandes. Dans le présent trava;'l,le pourcentage (le taux) d'Al

provenant de l'application de I'alun durant le traitement des eaux par rapport à la
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concentration en All des boues suivait l'ordre BT < BA1 < BA2, soit le plus faible chez

la BT (0 %), suivi de BA1 (21 %) et le plus élevé chez laBA2 (42 %) (tableau 8). Le

taux de 1'Al complexé à la MO dewait aussi suiwe cet ordre selon le principe du

traitement des eaux avec I'alun (Couillard, 1983, 1992; Tardat-Henry, 1989). La

distribution spatiale et la pente de la courbe de régression entre le pAl et le pH

respectaient également cet ordre: la BT avait les valeurs en pAl plus grandes et la pente la

plus faible (environ 1.8); la BA1 avait les valeurs en pA1 et la pente de courbe (environ 2)

intermédiaires; la BA2 avait les valeurs en pAl plus faible mais la pente de la courbe la

plus forte (environ 2.6). Cet ordre était semblable à celle rapportée par Walker et al.

(1990). Ce résultat refléterait la dépendance de la pente de la courbe de régression sur le

degré de complexation de 1'Al par la MO.

4,2,3 Conclusion

1) La mobilisation d'Al sous forme de monomères inorganiques

complétée en moins de2hde contact.

L'Al provenant de l'application de l'alun durant le traitement des eaux

s'avère plus mobile que celui contenu naturellement dans les boues.

La concentration en A1 monomère inorganique (et en A13*) dans la

solution de boues est reliée négativement au pH de la solution et

positivement à la concentration en Al des boues provenant de l'application

2)

3)
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4.3

de l'alun durant le traitement des earx usées. Par ailleurs, chaque type de

boues possédait une courbe différente pour la régression entre le pAl et le

pH de la solution. La pente de la courbe êta;rt la plus forte chez laBA2,Ia

plus faible chezla BT et intermédiaire chez la BA1, selon le degré de

complexation de la MO par 1'A1 (c'est-à-dire, suivant la concentration en

Al des boues provenant de l'application de l'alun durant le traitement des

eaux usées). De plus, la pente de cette régression était inférieure à 3 et

différente de la pente prédite pour la solubilité de Al(OH)g(s). Ces

caractéristiques suggèrent que l'échange entre le H+ et 1'A13* complexé à

la MO particulaire contrôlait la [A13*] dans la solution de boues.

Effet de loépandage de boues doalun sur certains paramètres

chimiques du sol

4.3.1 Évolution du pH

Les valeurs de pH du sol amendé de boues mesurées deux et huit semaines après

l'épandage apparaissent au Tableau 12.

4.3.1.1 Valeurs de pH mesurées deux semaines après l'épandage de boues

Le Tableau 12 montre que le pH initial du sol récepteur, le type et la dose d'épandage de

boues sont tous des facteurs significatifs (P < 0.01) influençant le pH final du sol amendé

de boues. Cependan! l'équation 24 (section 4.3.1.3) montre que f influence du pH initial
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du sol récepteur sur le pH frnal du sol est plus importante que celle du type et de la dose

d'épandage de boues.

En général, les valeurs finales de pH de sols amendés de boues, mesurées 2 semaines

après l'épandage, sont reliées directement avec les pH initiaux du sol récepteur

(Figure 5). Cependant, lorsque le type et la dose d'épandage de boues étaient identiques,

une augmentation du pH initial du sol récepteur de 4.5 à 5.1 n'était pas suffisante pour

augmenter sign'ifïcativement le pH final du sol amendé de boues. Par conke, lorsque le

type et la dose d'épandage de boues étaient identiques, une auglnentation du pH initial du

sol récepteur de 5.1 à 6.5 donnait lieu à un pH final du sol amendé de boues plus élevé.

L'influence du type de boues sur le changement du pH du sol est tout aussi importardre.

Ainsi, aux pH initiaux du sol récepteur de 5.1 et 6.5,l'épandage de BA2 a provoqué une

baisse très signifrcative (P < 0.01) du pH du sol. Plus la dose d'épandage était élevée,

plus 1a baisse du pH était importante" Au pH initial du sol récepteur de 4.5,l'épandage

de BT avec la dose de 270kgNr/ha a résulté en une augmentation du pH du sol de 4.5 à

4.8. En général, l'épandage de BAI tendait à abaisser le pH du sol et éta;rt plus évident à

la dose de 270 kg Na/tra et aux pH initiarx du sol récepteur de 5.1 et 6.5.

La dose d'épandage de boues influençait également l'évolution du pH du sol. En effet,

l'épandage avec la dose de 270 kg N/ha de boues était suivie par une baisse ou une

augmentation significative ou très significative du pH du sol. L'mtpact de la faible dose

d'épandage de boues de 100 kg N1Æra n'étut, par contre, pas significatif. Ces résultats
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ont été observés, par exemple, avec les traitements BT et BA2 sur un sol récepteur de pH

égal à 4.5 et avec le traitement BAI sur un sol récepteur de pH êgal à 5.1 et 6.5.



Tableau 12 Évolution du pH du sol suite à l'épandage de boues (moyenne * écart-

tytrle, n:4)

Boues Dose

(kg N1/ha)

pII du sol

récepteur

pII final du sol amendé de boues

2 semaines 8 semaines

BT

BA1

BA2

BT

BAl

BA2

BT

BA1

BA2

BT

BA1

BA2

BT

BA1

BA2

BT

BAl

B.A2

100

100

100

270

270

270

100

100

100

270

270

270

100

100

100

270

270

270

4.5

4.5

4.5

4.5

4.5

4.5

5 . 1

5 . 1

5 .1

5 . 1

5 . 1

5 .1

6.5

6.5

6.5

6.5

6.5

6.5

4 .7  +  0 . t5

4 .7  +  0 .15

4.4+ 0 .17

4.8 + 0.17*

4.5 + 0.21

4 . 1 +  0 . 1 3 *

5.1 + 0.05

5.0 + 0.10

4.5 + 0.19**

5 .1  +  0 .13

4.7 + 0.10**

4.3 + 0.t4**

6 .5  +  0 . t7

6.4+ 0.09

6.1 + 0.14**

6.5 + 0.10

6.r + 0.23*

5.6 + 0.13**

4.9 + 0.26

4.7 + 0.33

4.3  +  0 . t9

4 .9  +  0 .31

4.6  +  0 .18

4.5 !  0. t7

5 .0  +  0 .13

4.8 + 0.28

4.5 + 0.29

5 . t ! 0 . 2 1

4.6  +  0 .10

4.2+ 0 . t6

6.6 + 0.12

6.3  !0 .21

5.9 + 0.28

6.4+ 0 .21

6.2+ 0 .35

5.8 + 0.21

* ou **: Le pH frnal du sol amendé de boues était significativement différent de celui du sol
récepteur correspondant aux niveaux de confiance de 5 % ou I Yo (test Student).
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Figure 5 pH final du sol amendé de boues (mesuré 2 semaines après

l'épandage): effets du pH initial du sol récepteur, du type et de la dose

d'épandage des boues

L'augmentation du pH du sol de 4.5 à 4.8 suite à l'épandage de BT avec la dose de

270k9 N/ha était probablement due au pH élevé de ce type de boue, soit de 6.7

(Tableau 8). Alors que les pH initiaux du sol récepteur de 5.1 et 6.5 étaient relativement

proches du pH de BT, f influence de l'épandage de BT sur le pH du sol n'êtut donc pas

évidente. La baisse du pH du sol provoquée par I'épartdage de BA2 et BAI serait

principalement attribuable aux faibles valeurs de pH de ces boues, soit 3.9 et 5.3

(Tableau 8), et à la concentration élevée en Al provenant de l'application d'ahlr durant le

, i

r-
c.l
c.l

r-.
c{

I

H

I

ô.1

H

I
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traitement des eaux usées. Plus cette concentration était élevée, plus f impact sur la

baisse du pH du sol était évident. Une fois ces boues épandues, I'hydrolyse de I'Al en

solution dans le sol amendé de boues libérerait un ion H+, selon les équations suivantes

(Ritchie, 1989; Tableau 2), ce qui contribuerait à réduire le pH du sol:

A1(H2o)63* + Al(H2o)5OH2+ + H+

A1(H2O)'OH2* -+ AI(H2O)4(OH;'* + H*

A1(H2O)4(OH)2* + A1(H2O)3(OH)r0 + H+

A(H2O)3(OH)r0 + A1(H2O)2(OH)4- + H+

(20)

(2r)

(22)

(23)

Par ailleurs, le sol peut jouer un rôle de tampon par le biais d'échange d'ions adsorbés sur

les colloides (Sposito, 1989). Ce mécanisme expliquerutlabaisse ou l'augmentation non

significative du pH du sol suite à l'êpandage de BAI et BT à faible dose de 100 kg N1Æra.

En effet, la concentration en Al provenant de l'application de l'alun durant le traitement

des eaux éta;rt de 2l%o dans la concentration en Ala de la BA1. Cette proportion était

campée entre celle de la BT (0 %) et de la B.A2 (42 %) (Tableau 8). De ce point de vue,

l'épandage de BA2 semble dépasser la limite maximale du pouvoir tampon du sol

récepteur.

Heil et Barbarick (1989) ont observé que sur des sols Colby (Ustic Torriorthent,pH:1.5)

et Red Feather (Lithic Cryoboralf, pH:5.5), l'épandage de boues d'alun (Alr: 7.7 %) à
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des doses entre 5 et 25 g par kg du sol, n'affectait pas 10 pH du sol récepteur. Cette

différence avec les présents résultats pourrait être attribuable principalement à différents

paramètres physiques et chimiques des sols récepteurs et des boues d'alun épandues, tels

la concentration en MO des sols et des boues, le traitement des boues, le pouvoir tampon

etla capaaté d'échange cationique et la texhre des sols.

Théoriquement, la baisse importante de pH du sol favoriserait la solubilisation (Adams,

1981) de I'Al des boues et du sol et la formation d'ions libres dans la phase aqueuse

(Nelson et Campbell, 1991) et provoquerait ainsi la phytotoxicité du métal en question

(Andersson, 1988). Ces hypothèses ont été appuyées par les résultats des autres

expériences de cette étude (Tableaux 14 et 16).

4.3.1.2 Vuleurs de pH mesurées huit semuines après l'épandage de boues

En ce qui concerne l'évolution du pH durant la culture de l'orge, les données du

Tableau 12 montentqu'aucrxr pH mesuré huit semaines après l'épandage de boues n'éta;rt

significativement différent de celui mesuré plus tôt, deux semaines après l'épandage de

boues. En d'autres termes, l'évolution du pH n'étut pas significative durant les six

semaines de culture.

Par ailleurs, les boues d'épuration sont composées majoritairement de matières

organiques ([C] : 25 %; Tableau 8). La décomposition de la MO en produisant des acides

organiques et la respiration des microorganismes vivants dans les boues et le sol
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dewaient, théoriquement, contribuer à abaisser le pH du sol. 11 semble donc que cet

apport ne soit pas significatif par rapport au pouvoir tampon du sol et que I'hydrolyse de

1'Al en solution dans le sol soit pratiquement terminée deux semaines après l'épandage

de boues. Il est néanmoins intéressant de souligner que les écart-types des quadruplicata

soient devenus plus importants après huit sernaines (Tableau 12), suggérant des variations

entre les répétitions, des réactions chimiques etlou biologiques dans le sol amendé de

boues.

4.3.1.3 Modélisation

Pour améliorer la compréhension des effets du pH initial du sol récepteuE du type et de la

dose d'épandage de boues sur le pH frnal du sol amendé de boues, un modèle de

régression multiple linéaire a été développé en utilisant les valeurs mesurées 2 semaines

après l'épandage:

PHnour : IJAT + 0.847 PHioitior - 0.283 [Al] d'alun

(*0.173) $0.030; Ç0.027;
r':0.81) r'=0.92)

0.001 Dose

(f,o.oo03;
r':0.93)

Q4)

où [A1] d'alun signifie la concentration en Al des boues provenant de l'application de

l'alun durant le traitement des eaux usées (Tableau 8); les valeurs enke parenthèses

représentent les erreurs type des coefficients de régression, alors que les 12 représentent la

variance expliquée avec I'ajout de chaque variable.
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Ce modèle indique de nouveau, que f influence du pH initial du sol récepteur sur le pH

final du sol est plus importante que celle du type et de la dose d'épandage de boues.

Lorsque le type et la dose d'épandage sont fixes, un changement d'une unité du pH initial

serait suivi par une augmentation ou une baisse d'environ 0.8 unité du pH final"

L'influence du type de boue et de la dose d'épandage sur le pH final du sol amendé de

boues était relativement faible. Cependant, leur présence dans l'équation augmente

sign'ifi cativement la variance expliquée.

4.3,2 Concentration en éIéments extractibles par Ia solution Mehlich 3

L'êpandage de BT avec la dose de 270 kg NrÆra a provoqué une augmentation des

concentrations en Ca et en P extractibles pn la solution Mehlich 3 dans le sol

comparativement au sol récepteur original. L'augmentation des concentrations en P, K et

Ca suite à l'épandage de BA1 et BA2 n'était cependant pas signifrcative (Tableau I 3).

Théoriquement, l'épandage de BAI et BA2 avec les deux doses de 100 et270 kg N1Æra,

ainsi que l'épandage de BT avec la dose de 100 kg N1Æta, aurait dû également provoquer

la hausse de la concentration de ces éléments extractibles. Cette augmentation, si elle a

eu lieu, était cependant sous la limite de détection. Par ailleurs, à cause du pH constant

de la solution extractive (environ 2.8; Tableau 7), les concentrations no variaient pas en

fonction du pH du sol.

L'influence du type et de la dose d'épandage de boues sur la concentration en A1

extractible par la solution Mehlich 3 étart évidente. L'épandage de BT et ce, peu importe
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la dose, n'a pas augmenté la concentration en A1. Par contre, pour les traitements avec

épandage de BAI et BA2, I'augmentation de la dose d'épandage a provoqué une

augmentation de la concentration en Al extractible par 1a solution Mehlich 3. En effet, 1a

BT ne contient pas d'Al provenant de l'alun. L'Al contenu dans ce type de boue se

trouverait principalement sous formes non échangeables (ex. structurales), tandis qu'une

partie de I'Al contenu dans les BAl et BA2 provient de I'application de l'alun durant le

traitement des eaux usées. Cette partie de 1'A1 dewait exister principalement sous formes

complexées avec la MO et adsorbées sur les particules. Ces formes d'Al dewaient être

mobiles et extractibles par la solution Mehlich 3 si on considère à la fois le faible pH

(2.S) et les concentrations élevées en NIIa* Q.265 N) et EDTA (0.001 M) (Tableau 7) de

la solution extractive.

L'extraction Mehlich 3 est largement utilisée pour étudier la spéciation des éléments dans

le sol, qui varie en fonction des conditions environnementales (Zhang et a1.,1995). Les

éléments extractibles par la solution Mehlich 3 sont considérés comme assimilables pour

les plantes (CPVQ, 1988). Alors que l'augmentation de la concentration en éléments

nutritifs extractibles par la solution Mehlich 3, tels Ie Ca, Fe, K et P, favoriserait la

croissance de l'orge, I'augmentation de la concentration en Al dans la fraction

assimilable aurait un impact négatif sur la croissance de cette plante.
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Tableau 13 Influence du type et de la dose d'épandage

concentration (pglg, moyenne * écart-type, n

extractibles par la solution Mehlich 3

de boues sur la

: 3) en minéraux

KCaAI

739+ 42 5 1 0  +  1 9 49+ 7 3 0 r 4Sol récepteur

BT-1007

BAl-100

BA2-100

BT-270

B.AT.27O

BA2-270

760+ 16

990 t 90*

1 1 3 0 +  1 7 6 *

780+ 2l

1190 + 40*

1550+ 26**

540+ tz

550 + 34

490X32

6 1 0  +  1 1 *

540+ 27

560 t 20

56!3

5 5 + 1 1

5 1 + 3

62+ 7

5 7 + 5

5 8 + 8

4 0 + 6

3 8 + 5

3 t  t 4

52+ 3*

4 3 + 9

38t7

* ou x*.

f BT-100:

La concentration était plus élevée que celle du sol récepteur aux niveaux de confiance de
5 oÂ oul % (test StudenQ.
Boue témoin, dose d'épandage 100 kg N1/ha, et ainsi de suite.
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4.3.3 Concentration en Al3* en solution dans le sol amendéde boues

La concentration en A1 polymère, estimée par Ia différence entre 1'A1 dissous et I'Al

monomère total (Figure 2), se situait sous la limite de détection (0.7 pM). Par

conséquent, seulement l'A13* en solution dans le sol amendé de boues a été considéré.

Les données du Tableau 14 montrent que la [A13*] dans la solution était reliée

négativement au pH de la solution et positivement à la concentration en A1 dans les boues

provenant de I'ajout d'alun aux eaux usées et à 1a dose d'épandage pour BA2 et BA1.
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Tableau 14 Concentration (pM, moyenne * écart-typer

dans Ie sol amendé de boues

n :4) en Al3+ en solution

PII 100 kgNr/ha 270 kgNriha

BT BAI BM BT BAI

4 . 1

4 .3

4.4

4 .5

4 .7

4 . 8

4 .9

5 " 0

5 . 1

5 . 6

6 . 1

6 .4

6 .5

2.7 XA4I

1.5 + 037

1.3 + 027

0.9 + 04

0.4 + 017

0 . 3 + 0 t

0.m37

2.58-4

2.5 + 097

1.6 + 027

1.2 + 057

0.8 + 03

0 .6  +  017

0.3 + 02

0.1 + 0047

0.m37

8E4

4.3 + Lrl

3 .1 + 077

3 .4  +  06

2.5 + 06

1.6 + 027

2.9 tA6l

1.5 + 047

0.8 r 027

0.7 r  037

0.6  +  02

0 . 3  +  0 l f

4.0 r  097

2.8 + 077

1 . 9  +  0 7

0.9  r  03

24.5 +3.9

16.4  +1 .8

r33 +2.61

9.3 + t9T

3.0 + OsI

0 .3  +  01

o.m3T

1.s  r  03 t

0.9 + 037 0.5 + 02 0 .3  +  017

0.m5 0.0037 0.m5

0.6 + 02I 7.0 r r.sT

4.tF41 2.5F.4 3.98-41 5.284ï

Le pH de la solution a êtê ajustê.
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4.3.3.1 Effet d.u pH

L'augmentation du pH a causé une diminution de b [e13*]. À partir du pH 6.l,Ia [A1'*]

est devenue très faible. Ces résultats indiquent que I'augmentation du pH abaisse la

solubilité de I'A1 et augmente la concentration relative en espèces hydroxo-Al

([A1(OH)"3-]) (Kinraide, 1991) et que ces deux tendances donnent lieu à une baisse de

tet'.]"

La frgure 6 a et b montre que la régression entre le pAl et le pH dans la solution du sol,

pour les deux doses, est linéaire avec des coefficients de détermination (r2) > 0.88 pour

un type de boues donné. Les courbes de régression entre le pAl et le pH de la solution du

sol sont cependant différentes suivant le type de boue. Lorsque les pH du so1 amendé de

boues sont inférieurs à 5.1,les pentes des courbes sont, cofirme dans le cas de la solution

de boues (fîgure 4), toujours inférieures à 3 et différentes de la valeur de 3 prédite pour la

solubilité de A1(OH)3(s). La [A1'* ] en solution dans le sol amendé de boues serait donc

régularisée davantage par l'échange entre f ion H+ et 1'A13* sur la MO que par la

dissolution d'une phase A(OH)3 minérale. Par ailleurs, les pentes des courbes sont

proches de 3 torsque les pH sont supérieurs à 5.5, due probablement à la formation de

A(OH)3 amorphe (Walker et a1.,1990), conlme il a été expliqué dans le cas des boues

pures (section 4.2).
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Figure 6 Régression entre le pAl et le pH en solution dans le sol amendé de

boues. a) dose d'épandage de 100 kg Nt/ha; b) dose d'épandagede270

kg N1/ha. Symboles : (fl) BT, (o) BA1, (^) BA2, (--) Al(OH)r micro -

cristalline (Kro:16e'rs' voir la droite en pointillée)
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4.3.3.2 Effet du type de boues et de la dose d'épandage

L'e,pandage des BA2 et BAI a provoqué une augrïrentation de la [A13*] en solution dans

le sol en comparaison avec celle de BT. Lorsque le pH et la dose d'épandage étaient

comparables, la tAl'l la plus élevée se retrouvait aux traitements avec la BA2 et Ia

moindre aux traitements avec BT. Ces résultats impliquent que les variations en [A1'*]

en solution dans le sol amendé de boues suivaient celles de la concentration en A1 des

boues provenant de l'application de I'alun durant le traitement des eaux usées. Lorsque

le pH et le type de boue étaient identiques, l'augmentation de la dose d'epandage de BA2

et BAI augmentait normalement la [Al3+] (Tableau 14). Cependant, lorsque le pH était

supérieur à 6.1 et que la [A1'*] était très faible, l'influence du type et la dose d'épandage

de boues était presque atténuée (Tableau l4).

Selon le principe du traitement des eaux avec I'alun (Couillard, 1983, 1992; Tardat-

Henry, 1989), le taux de complexation de I'Al par la MO dans les trois types de boue doit

ôtre proportionnel à la concentration en Al provenant de I'application de I'alun durant le

traitement des eaux usées. L'augmentation de la dose d'ê,pandage de BA2 (qui a le taux

de 1'A1 complexée par la MO le plus élevé) et BAI doit résulter en une augmentation du

taux de complexation de I'Al par la MO dans le sol amendé de boues. Par ailleurs,

Cronan et al" (1986) et Walker et al. (1990) ont observé que la solubilité de l'Al dépend

non seulement du pH de la solution du sol mais aussi du degré de saturation de la MO en

A1. Ainsi, plus le degré de saturation est bag plus la pente de la courbe de régression est
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faible. L'effet du taux d'Al sur la pente de régression entre le pAl et le pH semble

adéquat pour expliquer les courbes differentes observées à la Figure 6. Par contre, en

comparaison avec la Figure 4, les courbes de la Figure 6 représentant les trois types de

boues sont davantage rapprochées. Il semble que I'absorption des boues parle sol ait

atténrê l'effet du taux de complexation de 1'Al par la MO.

L'influence du pH sur la [Alt*] en solution dans le sol amendé de boues, ainsi que

I'atténuation de f influence du type et de la dose d'épandage de boues sur ta [Al'*]

lorsque le pH est élevé (supérieur à 6.1), refléteraient la prédominance du pH dans le

contrôle de la [A13*]. En fait, l'analyse des résultats du tableau 14 et de la régression

multiple démontre que f influence du pH sur la [A13*] est plus importante que celle du

type de boues (équation 25). Dans l'équation 25, les valeurs originales des

concentrations en A13* dans 1a solution du sol amendé de boues ont été transformées en

logarithmes négatifs à cause de la distribution log-normale ainsi que I'hétérogénéité de la

variance (test de Kolmogorov-Smirnov, P < 0.001; test de Bartlett, P < 0.005).

pAl L724 pHn"a - 0.289 [41] d'alun - 7.799

(f0.0ss; (10.355)
r':0.94)

(2s)

($o.o6s;
r'-{.90)

où pAl: - log([A1'*]); [et] d'alun signifre la concentration en Al des boues provenant de

l'application de I'alun durant le traitement des eaux usées (tableau 8); les valeurs entre
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parenthèses représentent les effeurs type des coefficients de régression, alors que les r'

représentent lavariance expliquée avec l'ajout de chaque variable.

4.3,4 Conclusion

L'êpandage des boues BA2 et BAI a provoqué une baisse des pH initiaux

du sol récepteur. Cet abaissement était plus marqué lorsque les pH

initiaux du sol récepteur se situaient à 6.5 ou 5.1 et avec la dose

d'épandage apportant 270 kg Nalha. La baisse du pH du sol est

attribuable à l'hydrolyse de 1'A1 mobilisé des boues d'alun dans la

solution. Le changement du pH était pratiquement terminé après les deux

semaines suivant l'épandage de boues d'alun, car durant une période

subséquente de six semaines, une variation non significative du pH final

du sol amendé de boues a été constatée. Par ailleurs, le pH final du sol

amendé de boues était relié directement au pH initial du sol récepteur.

L'êpandage de boues d'alwt (BA1 et BA2) a augmenté significativement

la concentration en Al extractible par la solution Mehlich 3. Plus la dose

d'épandage était élevée, plus l'augmentation a é:té appréciable.

L'augmentation des concentrations en P, K et Ca extractibles par la

solution Mehlich 3 suite à l'épandage de boues était seulement détectable

avec l'épandage de BT à la haute dose de 270 kg N1Æra, ce qui laisse

1)

2)
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présager que la concentration en Al présent sous formes exkactibles dans

les boues d'alun était plus élevée que celles du P, K etCa.

3) Une relation négative a étê é:tablie entre la [A13*] en solution dans le sol

amendé de boues et l'augmentation du pH. L'épandage de chaque type de

boues a donné lieu à une courbe différente de régression entre le pAl et le

pH de la solution du sol. La pente de la courbe éta;rt toujours inférieure à

3, différente de la prédiction par la solubilisation de A1(OH)3(s), mais

similaire à celle obtenue pour la solution de boues. L'échange entre le H*

et 1'Al3* complexé à la MO serait donc la source principale de I'A13*,

plutôt que la dissolution de la phase minérale. Pour des valeurs de pH

comparables, la [A13*] en solution dans le sol amendé de boues était liée à

la concentration en A1 des boues provenant de I'application de l'alun

durant le traitement des earx et à la dose d'épandage de boues pour BA2

et BA1, indiquant que 1'Al des boues d'alun était plus mobile que celui du

sol.
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4.4 Effets de l'épandage de boues d'alun sur la croissance de l'orge

4.4.1 Taux de germination

Même si le taux de germination variait de 50 oÂ et 93 Yo (TabLeau l5), l'analyse de la

variance (SAS, 1992, version 6.08) a néanmoins démontré que le pH initial du sol

récepteuro le type et la dose d'éparr:dage de boues n'influençaient pas de manière

signifîcative (P > 0.05) la germination des semences. Dès lors, l'épandage de boues

d'alun ne semblait pas avoir d'impact sur la germination de l'orge. Selon la littérature

scientifique, I'influence de 1'A1 des boues d'alun sur les réactions physiologiques et

biochimiques durant le stade de germination n'est pas évidente. Shen et al. (1993) ont

rapporté que le traitement avec 1'A1 ne changeait ni le taux de gennination ni l'activité

amylo$ique chez le blé. Aussi, Rengasamy et al. (1980) ont attribué la réduction de la

germination du maïs suite à I'application de 20 tonnesÆta de boues d'alun à la condition

anaerobie du sol rouge-brun.
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Tableau 15 Taux de germination (moyenne t écart-type, n:4)

Boue-I)ose pH initiaux du sol récepteur

5.1

BT-100

BA1-100

BA2-100

BT-270

BAT-270

BA2-270

75+ t2 .9

80 + 14.1

80 + 8.2

73 + 9.6

78+ 9 .6

83 + 9.6

65+ 17.3

78+ 9 .6

83 +  17 .1

50 +  14 .1

93 + 9.6

85 + 5.8

7 3 + 1 5

85 + 5.8

78+ 12.6

93 + 5.0

90 + 14.1

78 + t2.6
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4.4.2 Symptômes au niveau des racines

Les différents traitements (Tableau 5) ont été suivis en regard de la variation de la

croissance de l'orge. Les plantes dont la croissance était faible présentaientune réduction

de l'allongement des racines principales et du développement des racines latérales et une

coloration brune des racines (Figure 7). Ces symptômes sont typiques de la phytotoxicité

de 1'Al, tels qu'indiqués par Foy (197\, Rost-Siebert (19S4) et Delhaize et Ryan (1995).

Il semble donc que la réduction de la croissance des racines soit principalement

imputable à la phytotoxicité de 1'Al.

4.4.3 Relation entre la croissance racinaire et aérienne

La Figure 8 montre que la relation entre la biomasse (sèche) aérienne et racrnake étaît

très linéaire (r2 :0.94; P < 0.001) et indépendante des traitements, indiquant que la

croissance aérienne de l'orge était aussi sensible à 1'Al que pouvait l'être la croissance

ractnatre.
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Symptômes de la toxicité de l'Al chez I'orge: réduction de l'éIongation
des racines principales et du développement des racines latérales,
ainsi que changement de la couleur. A droite, racines endommagées
suite à I'épandage de boues doalun. A gauche, racines des plantes
traitées avec la boue témoin

F'igure 7
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4.4.4 Effet des facteurs traités sur lâ croissance

En raison de la relation très significative entre la biomasse sèche aérienne et celle

racinaire (Figure 8), la biomasse (sèche) aérienne, qui est plus importante que celle

racinaire en agriculture , a êtê utilisée pour illustrer la croissance de l'orge.

A cause de la distribution log-normale ainsi que I'hétérogénéité de la variance (test de

Kolmogorov-Smirnov, P < 0.001; test de Bartlett, P < 0.005) des valeurs originales des

biomasses aériennes, les données ont été transformées en logarithmiques et représentées à

la Figure 9. Compte tenu des interactions très significatives entre les facteurs traités (pH

initial, type de boues et dose d'épandage; Tableau 16), leur relation avec la biomasse

aérienne n'était pas simplement additive. Une analyse des moyennes pour élucider la

nature des interactions a donc été effectuée (Figure 9).
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Tableau 16 Analyse de la variance

Variable dépendante: Biomasse aérienne logarithmique

Source de variation

pH initial

Dose d'épandage

Type de boues

pH initial x dose

pH initial x Type de boues

Dose x Type de boues

pH initial x Dose x Type de boues

565.6

6 1

2ts .3

13.0

1 8 . 1

67.6

3 .6

< 0.001

0.012

< 0.001

< 0.001

< 0.001

< 0.001

0.011
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4.4.4.1 pII initial du sol récepteur

Les données apparaissant au Tableau 16 montrent que le pH initial du sol récepteur était

le facteur le plus important influençant la croissance des plantes (F : 565.6; P < 0.001).

Ainsi, l'augmentation de la biomasse aérienne était en relation positive avec

l'augmentation du pH initial (Figure 9). Malgré le changement du pH du sol après

l'épandage de boues (Tableau 12), les biomasses aériennes des plantes traitées au pH

initiat du sol récepteur de 6.5 étaient significativement plus élevées que celles des plantes

haitées aux pH initiaux du sol récepteur de 4.5 et 5.1. La relation entre le pH et la

croissance de l'orge s'expliquerait en partie par un abaissement de la [A13*] en solution

dans le sol amendé de boues (Tableau 14), suite à la hausse du pH du sol.

4.4.4.2 Type de boues

Le type de boues influençait également la croissance de I'orge (F:215.3; P < 0.001;

Tableau 16). Lorsque le pH initial et la dose d'épandage étaient identiques,

l'accumulation de la biomasse aérienne la plus élevée a été observée atx traitements avec

BT et la plus faibte se retrouvait toujours aux traitements avec BA2 (Figure 9).

Cependant, lorsque la dose d'épandage était de 100 kg Nr/tra et que le pH initial était

fixe, le changement du type de boues n'affectait pas la croissance de l'orge de façon

significative, indiquant que la toxicité de 1'Al des boues d'alun n'apparaissait pas à cette

dose d'épandage. Dès lors, l'Al des boues d'alun ne dewait pas présenter une menace

pour la croissance de l'orge lorsque la dose d'épandage est inférieure à 100 kg N1fta.
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Par contre, lorsque la dose d'épandage s'élevait ù270 kg N/tra, les biomasses aériennes

des plantes traitées avec BA2 étaient signifrcativement inférieures à celles des plantes

traitées avec BT etlou BA1. En général, à tous les pH initiaux du sol récepteur,

l'épandage de BA2 avecLa dose de 270 kgNrÆra amenait une réduction de la croissance

de l'orge.

L'épaor:dage de BA2 était suivi d'une baisse du pH du sol (Tableau 12) et d'une

augmentation importante de la [Al'*] dans la solution (Tableau 14) et expliquerait ainsi

les résultats obtenus. Par exemple, lorsque le pH initial du sol récepteur était de 6.5 et

que la dose d'épandage étut 270 kg NaÆra, le changement du type de boues a résulté en

une variation significative de la biomasse aérienne, BT > BAl >> B/J. Cette variation

était proportionnelle à la [A13*] en solution dans le sol amendé de boues (Tableau 14).

4.4.4.3 Dose d'épandage de boues

Même si le Tableau 16 montre que la dose d'épandage étart aussi un facteur significatif

(F : 6.7; P :0.012} I'effet de la dose d'épandage de boues sur la croissance de I'orge

variait selon le pH du sol et le type de boues. Ainsi, lorsque les pH initiaux du sol étaient

de 4.5 et 5.1, le changement de la dose d'épandage de BT et BAI n'a pas provoqué de

variation significative dans la croissance de l'orge (Figure 9). Lorsque le pH initial

montait à.6.5,1'augmentation de la dose d'épandage des BT et BAI était suivie d'une
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augmentation très importante de la biomasse aérienne,BT-27ï >> BT-100 et BA1-270 >

BAl-100.

Évidemment, l'augmentation de la dose d'épandage de boues augmente à la fois la

quantité apportée d'Al et d'éléments nutritifs (N, P, K, Ca, Mg, Fe, etc.) contenus dans

les boues (Tableau 8). L'augmentation de la teneur en éléments nuhitifs accroît non

seulement la biodisponibilité de ces éléments essentiels qui favorisent la croissance des

plantes (Heller et al.,1989), mais aussi diminue la toxicité de 1'Al. Cette réduction de la

toxicité serait causée par la réduction de l'activité de 1'Al, par la compétition des autres

cations avec 1'Al pour se {ixer sur les sites d'absorption à la surface des racines (Kinraide

et Parker, 1987a) et à la formation de précipités A1-POa (Clarkson, 1966; McCormick et

Borden, 1974), ce qui diminuerait la concentration en Al en solution dans le sol. Par

ailleurs, l'augmentation de la dose d'épandage des BT et BAI ne provoquait pas une

augmentation importante de la [A13*]. Lorsque le pH initial étart6.5,la [Al3*] en solution

dans le sol était très faible (Tableau 14) et la disponibilité des éléments nutritifs devenait

le facteur clé pour la croissance des plantes (Heller et a1., 1989). D'ailleurs, la

comparaison entre les traitements avec le pH initial du sol récepteur de 6.5 supporte cette

hypothèse, puisque I'augmentation de la dose d'épandage de BT a provoqué une

augmentation très significative de la croissance de I'orge lorsque la [Al3*] en solution

dans le sol restait constante et très faible (2.5 x lOt UlvI).
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Contrairement à I'effet observé lors des traitements avec les BT et BAl, l'augmentation

de la dose d'épandage de BA2 s'accompagnait d'une réduction de la croissance de I'orge

aux pH initiaux du sol récepteur de 4.5 et 5.1. Cet effet n'était significatif au pH 6,5.

Selon Rengasamy et al. (1980) et Heil et Barbarick (1989), qui ont étudié l'effet de

l'épandage des boues d'alun issues du traitement de l'eau potable sur la croissance des

plantes, I'effet négatif de 1'41 des boues d'alun sur le développement des végétaux

neutralise l'effet fertilisant des boues lorsque la dose d'épandage est élevée. Dans le

présent traval,l'effet négatif de l'augmentation de la dose d'épandage de BA2 sur la

croissance de I'orge a été expliqué partiellementpar la baisse du pH final du sol amendé

(Tableau 12) et l'augmentation de la [A13*] dans la solution (Tableau 14). Cet effet

négatif dépasse l'effet positf de l'augmentation de la quantité d'éléments nutritifs

apportée.

4.4.4.4 Modélîsation

Puisque le pH du sol, le type et la dose d'épandage de boues sont tous des facteurs

significatifs influençant la croissance de l'orge (Tableau 16), un modèle de régression

multiple linéaire impliquant tous ces éléments apparaît nécessaire. Par ailleurs, le pH

final du sol amendé de boues dewait constituer le meilleur outil de prédicton sur la

croissance des plantes, car les végétaux sont cultivés au pH flrnal.

En plus, dans la pratique de l'épandage des boues, le pH du sol récepteur doit être

supérieur à 6.0 (MENVIQ et MAPAQ, 1991),la modélisation de la croissance des
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plantes en séparant les données provenant des traitements avec les pH initiaux inférieurs

et supérieurs à 6 rêverait donc d'un intérêt pratique.

1) arx pH initiaux de 4.5 et 5.1

Biomasse : 0.501 pHç*r + 0.0005 Dose - 2.127 (26)
aérienne

Ç0.0aa; Ç0.0002; (!0.2t2)
r"-0.70) r':0.75)

2) au pH initial de 6.5:

Biomasse : 0.453 pHe*r + 0.001 Dose - 2.891 Q7)
aérienne

(90.0s9; ($0.0003; (10.384)
r':0.39) r':0,76)

où les valeurs entre parenthèses représentent les erreurs de type des coefflrcients de

régression, alors que les r2 représentent la variance expliquée avec I'ajout de chaque

variable.

On note que, lorsque le pH final est utilisé dans la régression multiple, le type de boue

devient un facteur non significatif envers la croissance des plantes. En effet, tel que

démontré à la section 4.3.1.3,1e pH final est fonction du pH initial, du type et de la dose
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d'épandage de boues (Tableau 12). Puisque la dose d'epandage influence non seulement

le pH final du sol amendé de boues, mais aussi la quantité des éléments nutritifs apportés

au sol par I'épandage (Tableau 8), ce facteur continue à contribuer additivement à la

variance expliquée des deux régressions multiples. L'augmentation de la teneur en

éléments nutritifs favorise la croissance des plantes (Heller et a1., 1989). Donc, le modèle

de prédiction de la croissance des plantes dewait contenir ces deux facteurs.

4.4.5 Assimilation des éléments et de lueau

Tel que mentionné à la section 2.6.4, l'influence de 1'A1 sur I'assimilation et le

métabolisme des éléments nutritifs. tels le P. K et Ca. est un des mécanismes de la

phytotoxicité de cet élément. La réduction de la concentration en éléments nutritifs dans

les tissus aériens peut alors être perçue coflrme un dommage indirect résultant de l'effet

toxique de I'Al vis-à-vis des tissus racinaires (Taylor, 1988).

4.4.5.1 P, K et Ca

Une analyse de variance montre que 1e type et la dose d'épandage des boues

n'influengaient pas significativement les concentrations en P, en K et en Ca dans la partie

aerienne des plantes. Ces résultats démontrent que l'épandage de boues d'alun avec les

deux doses de 100 et 270 kg Na/ha n'avait pas d'effet sur la concentration de ces

éléments nutritifs dans la partie aerienne et que la réduction de 1a croissance de l'orge
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(Tableau 16) était indépendante de la concentration de ces éléments au niveau de la partie

aerienne.

Le Tableau 17 montre, cependant, que la concentration en P dans lapartre aérienne des

plantes présentait une tendance à s'accroître avec l'augmentation du pH (initial ou final)

du sol. Selon Clarkson (1966),le P en solution peut être précipité avec 1'Al provoquant

une réduction de la biodisponibilité du P, et donc une diminution de son entrée dans les

racines et de sa translocation subséquente à la partie aérienne. Dans le cadre de cette

étude, le pH initial de 6.5 du sol récepteur a augmenté le pH final du sol amendé de boues

en comparaison avec ceux correspondants aux pH 4.5 et 5.1 (Tableau l2). A pH élevé

(6.5), la solubilité de 1'Al ainsi que la précipitation de AIPO+ à partir de la solution du sol

dewaient être faibles et dans de telles conditions, la biodisponibilité du P devrait être

élevée, ce qui provoquerait une accumulation importante en P dans Ia partre aérienne.

Cependant, lorsque la concentration en Al dans les tissus aériens était élevée, comme

dans le cas des traitements au pH initial du sol récepteur de 4.5 avecB1c.-270kgN/ha

et où la croissance des plantes était très faible, la concentration tissulaire en P était plus

élevée que dans les autres traitements (P < 0.05). Ce phénomène, soit la forte

concentration en A1 dans les tissus s'accompagnant d'une forte concentration en P, peut

s'expliquer par I'effet de co-précipitation d'Al et P dans les tissus lorsque la solution de

culture ainsi que la solution intracellulaire ont une concentration en Al élevée

(Hutchinson et a1., 1986a). Cette co-précipitation peut être vue comme un mécanisme de
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détoxification de l'Al chez certaines plantes. Enfin, f influence du type et de la dose

d,épandage de boues sur la concentration en P dans les tissus aeriens était irrégulière et

les variations entre les répétitions importantes (Tablea[- l7), à l'exception des traitements

au pH 4.5 avecBA2-270kg Na/ha (tels que discutés ci-haut)'

L,assimilation du K dans lapartte aérienne ne variait pas signifrcativement en fonction

du pH du sol, du type et de la dose d'épandage des boues' Cependant, la concentration en

K présentait des valeurs plus faibles aux traitements avec le pH initial du sol récepteur de

6.5 que celles issues des tfaitements avec les pH initiaux de 4'5 et 5'1' Puisque les

traitements avec le pH initial du sol récepteur de 6.5 étaient suivis d'une croissance

importante de l'orge (Tableau 17), il est possible que la croissance à ce pH initial

provoque une dilution de la concentration en K'

La concentration en Ca dans la partie aérienne vanart selon le pH du sol' Ainsi, aux

traitements avec le pH initial du sol récepteur de 6.5, la concentration en Ca dans les

tissus aériens était significativement (P < 0.01) plus faible que celle aux traitements avec

les pH initiaux de 4.5 etlou 5.1 (Tableau 17). I1 semble donc que la croissance des

plantes amène une dilution de la concentration en ca (Figure 10). En fait, selon Heller et

al. (1989), dans des stades de croissance des plantes, la croissance des tissus peut être

plus importante que l'absorption des minéraux, ce qui fait que la concentration peut

diminuer provisoirement, bien que la quantité absorbée augmente globalement'
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Tableau 17 Concentrations (moyenne * écart-type) en Al, P, K Ca et en eau dans

la partie aérienne de I'orge

Boue-Dose pII du sol
récepteur

P
(mde)

K
(mgig)

Eau
(%)

Ca
(mg/g)

AI
(mde)

BT-100

BAl-100

BA2-100

BT-270

BAt-270

BA2-270

4.5

4.5

4.5

4.5

4.5

4.5

0.13 + 0.05

0.09 + 0.003

0.12 + 0.01

0.06 + 0.01

0.13 + 0.05

0.18  +  0 .01*

1.16 + 0.20

t.02+ 0.22

2.72+ 1.62

1.48 + 0.50

0.86  +  0 .10

4.19 + 2.20

21.6  +  1 .08

19.5 + 0.56

t7.3 + 0.20

23,2+ 4 .38

2r .7  +  0 .80

t5.7 + 0.28

2.59 + 0.82

3.05 + 0.26

4.23 + 0.44

230 + 0.28

3.45 + 0.30

3.94!0.22

86.08+ 2.72

84.19 + 4.38

86.74+ 2.r0

85.46+ 5.t2

86.64+ 2.24

90.83 + 4.08

BT-100

BA1-100

BA2-100

BT-270

BAr-2'10

BA2-270

5 . 1

5 . 1

5 .1

5 . 1

5 .1

5 . 1

0.11 + 0.03

0.06 + 0.01

0.14 t  0.02

0.07 + 0.02

0.09 + 0.02

0.23 + 0.10

Z.S0+ 0.44

1.59 r 0.40

1.03 + 0.20

t.26 + 0.24

1.2't + 0.34

3.52+ t .46

26.t + 2.06

23.5 + 2.t0

16.3 + 0.80

26.4 + 1.70

28.6+ 2.32

13.2X0.26

2.98+ 0.46

2.29 + 0.24

3.57 + 0.26

2.9t + 0.42

3.06+ 0.44

3.42+ 0.24

86.29 + 3.74

83.51  +  2 .88

83.26+ 4.t0

86.09  +  3 .18

85.89 + 4.44

85.36+ 2.20

BT-100

BAl-100

BA2-100

BT-270

BAt-270

BA2-270

6.5

6.5

6.5

6.5

6.5

6.5

0.08 + 0.01

0.06 + 0.01

0.05 + 0.01

0.13 + 0.07

0.11 + 0.02

0.12+ 0.02

2.72+ 0.48

2.29 + 0.28

2.70 + 0.32

2.66+ 0.44

2s2+ 0.46

2.76 + 0.54

t9.3 + 0.64

19.7 + 1.68

16.8 + 0.04

17.6 + 0.06

t7.0 + 0.42

t7 .7  !0 .38

0.92+ 0.02

0.86 + 0.06

0.82 + 0.06

0.86 + 0.04

t.23 + 0.06

0.93 + 0.10

87.26+ 2.00

85.59 + 3.24

85.97 + 2.42

86.34 + 1.50

87.66+ 3.54

88.43 * 5.08

* . La concentration était plus élevée que celle des auhes traitemenk au même pH initial du
sol récepteur au niveau de confiance de 5 oÂ.
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Figure 10 Dilution de la concentration en Ca de la partie aérienne par la

croissance de I'orge

Selon la littérature étudiée, l'épandage de boues d'alun issues du traitement de l'eau

potable produit des effets variables sur l'assimilation du P et ce, selon la dose d'épandage

de boues et le type de sol récepteur. Rengasamy et al. (1980) ont observé que la

concentration en P dans lapartte aerienne de mai's augmentait lorsque la dose d'épandage

de boues d'alun était de 2 tonnes/ha, alors que la dose de 20 tonneslha diminuait

normalement cette teneur. Heil et Barbarick (1989) ont mentionné que, sur le sol Colby,

l'épandage de 0 à 25 g de boues d'alun par kg de sol n'avaitpas provoqué de variation de
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la concentration en P dans lapartte aérienne. Par contre, sur le sol Red Feather, lorsque

la dose d'épandage changeait entre 0 et 5 et entre 20 et 25 g de boues par kg du sol, la

concentration en P étart réduite. Enfin, lorsque la dose d'épandage changeait entre

l0 et 15 g de boues par kg du sol, la concentration en P restait constante.

Des études réalisées en utilisant la solution de culture ont aussi démontré que l'effet de

1'Al sur l'absorption des éléments nutritifs vanart selon les conditions expérimentales et

les espèces des plantes. Par exemple, Foy (1974), Foy et al. (1978) et Gôransson et

Eldhuset (1987) ont montré que la concentration en P dans la partre aérienne était

diminuée avec l'augmentation de la concentration en A1 dans la solution chez Ie sapin

blanc, l'épinette noire et le sapin jack. En contraste, Hutchinson et al. (1986a) ont

observé une relation positive entre l'accumulation en P et en Al dans la partie aérienne

chezLe sapin rouge. Les études de Jones (1961) ont montré que 1'Al n'avait pas d'effet

sur I'assimilaton de P chez l'orge, le seigle et chez une espèce de hèfle Trifolium repens.

La litterafttre décrit également que, par la compétition pour les sites d'absorption à la

surface des racines, 1'Al peut réduire I'intégration d'autres cations. Cependant, cet effet

varie selon les espèces des plantes et d'autres conditions expérimentales. Par exemple,

Alam (1981) a observé une réduction de la concentration en Ca, K, Mg et Mn dans la

partie aérienne chez l'orge lorsque I'Al est ajouté dans la solution nutritive avec les

concentrations de 0.2 ou 0.6 mM. Toutefois, Duncan et al. (1980) ont rapporté des

résultats contraires. Ainsi, chezle sorgho, lorsque le pH du sol diminue de 5.5 à 4.4, les
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concentrations en Fe, K et Mn dans la parhe aérienne augmentent, même si la production

des grains est réduite de 96 oÂ due à la toxieité de I'A1. Selon Dinev et Stancheva (1993),

de nornbrerx paramètres biochimiques et physiologiques doivent être caractérisés pour

étudier la réponse des plantes au stress de I'Al.

Par ailleurs, les concentrations en P, K, Ca et A1 dans [a partie aerienne de l'orge étaient

indépendantes des concentrations Mehlich 3 de ces éléments dans le sol amendé de boues

(Tableau l3). Les coefficients de corrélation étaient normalement inférieurs à.0.2, même

si les minéraux dans les fractions extractibles par la solution Mehlich 3 sont considérés

assimilables (CPVQ, 19SS). Cette absence de lien entre les fractions assimilables

(Mehlich 3) et les concentrations mesurées chez les plantes laisse supposer qu'aucun de

ces éléments n'étaient limitants, dans les conditions du présent travarl, et que I'orge ne

fait pas de consommation de luxe lorsque mis en présence d'un excès de P, K ou Ca.

4.4.5.2 Eau

En comparaison avec les traitements BT, l'épandage de boues d'alun n'a pas eu d'effet

sur la concentration en eau dans la partie aérienne de I'orge (Tableau 17). n s'ensuit que

la concentration en eau était indépendante de la [41'*] en solution dans le sol (Figure I l).

Cependant, puisque 1'Al réduit la perméabilité membranake à I'eau (Zhao et al,, 1987),

Blamey et al. (1993) ont indiqué que la réduction de la pénétration de l'eau dans les

racines est l'effet principal de la toxicité de 1'Al envers les plantes. En plus, Barcelo et
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poschenrieder (1990) ont signalé que les métaux lourds et 1'A1 affectent non seulement

l'absorption mais aussi le transport et la transpiration de I'eau. Aussi, la réduction de la

concentration en eau dans la plante à cause des traitements avec 1'A1 a été npportêe par

Gôransson et Eldhuset (1987) chezle bouleau lors d'expériences avec des solutions

synthétiques. Dans le présent travul,cependant, f influence de 1'Al des boues d'alun sur

l,absorption, 1e transport de l'eau des racines vers la partie aerienne et la transpiration

n'étaûpas importante (Tablealu 17). Selon Heller et al. (1989), la concentration en eau

dans les tissus est 1e résultat de l'absorption de I'eau par les racines et les feuilles et la

perte par la transpiration. Dans les cas des traitements avec les boues d'alun, le

développement de la partie aérienne était proportionnel à celui des racines (Figure 8). La

concentration constante en eau dans la partie aérienne signifîerait que les capacités

d,absorption et de transport de I'eau par les plantes et son transport étaient pratiquement

proportionneltes à celle de la transpiration, c'est-à-dire qu'il existerait une régularisation

biologique de l'équilibre de l'eau dans le corps' même si les symptômes de toxicité de

l,A1 apparaissaient au niveau des racines (Figure 8; Tableau 16). La divergence entre les

résultats du présent travail et ceux des études ci-haut mentionnées pourrait être attribuée à

la différence des conditions expérimentales, telles la durée de culture (plus de 40 jours

dans le cadredu présent travail, alors que normalement inférieure à une semaine dans les

études décrites précédemment) et les paramètres chimiques du milieu de culture.

ï22



s
()
q)

H

H

()
o

C)

9 l

90

89

88

87

86

85

84

83
5 1 0 1 5 2 0

tAfI dans la solution du sol (PM)

Figure 11 Relation non significative entre la concentration en eau dans la partie

aérienne de I'orge et Ia concentration en Al3* en solution dans le sol

amendé

t23



4.4.s.3 Al

La concentration en Al dans lapartte aerienne était relativement faible (Tableau 17). En

effet, 1'A1 est plutôt accumulé au niveau des racines (Foy, 1974; Wallace et Romney,

1977; Thornton et a1.,1986b). Pourtant, aux pH initiaux du sol récepteur de 4.5 et 5.1,

avec les traitements BA2-270 où la croissance de l'orge était très faible (Tableau 16), la

concentration en Al dans la partie aérienne était plus élevée que celle des autres

traitements. Selon Duncan et al. (1980) et Foy (1984), la forte concentration en A1 dans

Ia partre aérienne serait attribuable à une accumulation passive, suite au mauvais

fonctionnement du système des racines endommagées. Cependant, pour tous les

traitements, la biomasse aérienne n'étatt pas reliée de façon significative à 1'Al absorbé

(Figure l2). Ce résultat diffère de celui observé chezle caféier par Pavan et Bingham

(l9SZ) et Pavan et al. (1982) et chez la luzerne (Itfedicago sativa L.) par Baligar et al.

(1993) lors d'expériences réalisées avec des solutions synthétiques.
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assimilé dans le feuillage

Au niveau des racines, de nombreuses études ont établi une relation positive entre 1'Al

assimilé dans les racines et la [A13+] dans le milieu de culture (normalement une solution

synthétique). Par exemple, Dahlgren et al. (1991) ont établi une corrélation entre la

concentration en Al dans 1es racines chez Abies amabilis et l'activité de l'A13* dans la

solution du sol. Arp et Ouimet (1986) et Thornton et al. (1986a) ont observé que 1'Al

assimilé par les racines eVou la partie aérienne du sapin et de l'érable à sucre était

proportionnel à la concentration en Al dans la solution synthétique. Dans 1e présent

travarl,la corrélation entre 1'Al absorbé dans les racines et la [A13*] en solution dans le
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sol amendé de boues était relativement faible (Figure lf,a; f : 0.43). Cependant, cette

corrélation a été établie sans tenir compte de I'influence du pH sur l'assimilation de 1'A1.

En fait, le Tableau 12 montre que la variation du pH du sol amendé de boues était

importante de 4.1 à 6.5. Par ailleurs, Kinraide et al. (1992) et Parent et Campbell (1994)

ont mis en évidence une compétition entre le proton H* et f ion A13* pour se fixer sur les

sites d'absorption à la surface biologique" Suivant I'exemple de Hare et Tessier (1996),

qui ont tenu compte de I'influence du pH sur la bioaccumulation du Cd chez le stade

larvaire d'un insecte aquatique, on peut essayer de prendre en compte la compétition

H*/A13* en considérant non pas la relation simple entre la [A1] dans les racines et la [A13*]

(Figure 13a), mais plutôt la relation de la [A1] dans les racines vis-à-vis de

[413.]/([H.] + K.). Dans cette dernière expression, la valeur de IÇ correspond à la

constante d'association entre f ion H+ et les groupements fonctionnels impliqués dans les

réactions de surface avec f ion métallique" Ainsi, Hare et Tessier (1996) ont employé une

valeur de Ku de 4 x 1O6 moVL. Dans le cas présent, la correction de f influence du pH,

avec des valeurs de Ku variant entre 104 et 10-6 mol/L, n'a pas amélioré la relation entre

I'Al absorbé par les racines et la [A13*] dans la solution de sol amendé de boues. La

Figure l3b donne un exemple de résultat de la correction (IÇ : l0a's; ?: O.+27.

La divergence entre les résultats du présenL trava;'l et ceux de Dahlgren et al. (1991),

d'Arp et Ouimet (1986) et de Thornton et al. (1986a) peut être athibuée à différents

facteurs dont la différence des conditions expérimentales. Ainsi, il est possible que les
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conditions expérimentales de cette étude ne soient pas adéquates (suffisamment précises)

pour étudier la relation entre 1'A1 assimilé par les plantes et la concentration (ou activité)

en Al du milieu de culture. Ce genre d'étude est souvent réalisé avec une solution

synthétique, un milieu de culture plus facile à contrôler comparativement au sol amendé

de boues. De plus, la distinction entre 1'A1 absorbé et I'A1 adsorbé ou précipité sur la

surface des racines effectuée dans ce travail est différente par rapport arx autres études.

En effet, la procédure de désorption de I'Al adsorbé ou précipité sw la surface des racines

était souvent négligée dans les études antérieures. Signalons, par exemple, que

McCormick et Borden (1974) ont observé:laprédpitation de AI-PO+ sur la swface des

racines chez I'orge. Dans l'étude sur la bioaccumulation de Fe, de Mn et de Zn chez une

algue unicellulaire, Schenck et al. (1988) ont distingué le métal adsorbé (extractible à

I'EDTA) du métal intracellulaire (non extractible par l'EDTA). Notons que les

exkactions de 10 à 15 minutes avec I mM d'EDTA (la concentration utilisée dans le

présent travail) étaient efficaces pour enlever l'A1 adsorbé sur les algues vertes (Parent,

leer).
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4.4.6 Relation entre la croissance de I'orge et la IAt'.; dans la solution du sol

4.4.6.1 Corrélation entre la biomasse aérienne et la tAf*J dans la solution

du sol

La Figure l4a, établieà partir des résultats des traitements individuels correspondant à la

dose d,épandage de boues de 100 kg N/ha, montre que la corrélation entre la biomasse

sèche aerienne et la [A1l+] en solution dans le sol amendé de boues était très signifrcative

avec un ? de O.gL Cette courbe, qui suit l'équation exponentielle y: 0.258x-0'234,

semble cependant être constituée de deux parties très différentes. Une première partie de

la courbe, presque parallèle à l'ordonnée, comprend des points caractérisés par une tAl'Ï

faible (Tableau 14) et une biomasse aérienne importante (Tableau 16). Dans cette partie,

une légère augmentation de la [Al3*] pouvait provoquef une forte réduction de la

croissance de l'orge. ce phénomène signifie que les plantes sont très sensibles à la

variation de 1a [A13*1. Laseconde partie de la courbe' comprenant des points caractérisés

par des [A13*] plus élevées, est presque parallèle à l'axe des abscisses et reflète le fait que

la croissance des plantes êtart déjàLfortement inhibée par Al3*.

La courbe de la Figure l4b montre les résultats pour un épandage de boues de

270kgN1Æra. Cette courbe semble aussi être constituée de parties très différentes' La

première et la deuxième parties de la courbe étant semblables à celles de la courbe de la

Figure l4a. La deuxième partie de la courbe présente une relation exponentielle y :

0.36e*-0.mentrelabiomassesècheaerienneetla[Al3*]avecun?:0.75. Lesderniers
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points formant la queue de la courbe représentent plutôt une région caractérisée par la

[Al'*] très élevée et la biomasse aérienne très faible. La [Al3*] était alors suffisament

élevée pour inhiber complètement la croissance de l'orge, ce qui fait en sorte que ces

points se situaient hors de Iazone de réponse biologique normale (voir aussi Tableau 18).

En effet, Kinraide et al. (1985) ont observé que l'élongation des racines du trèfle rouge

était inhibée par une concentration en Al submicromolaire et ce, en présence de 0.2 ou

0.4 mM CaSOa et àpH 4.5.

Figure 14 Corrélation entre la biomasse aérienne de I'orge et la concentration en

Al3* en solution dans le sol amendé de boues. a) dose d'épandage de

100 kg N/ha; b) dose d'épandage de270 kg N1/ha
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4.4.6.2 fnfluence du pH sur la toxicité de I'Af+

La Figure 14 a,b montre des corrélations très significatives entre la biomasse aérienne et

la [A13*] en solution dans le sol amendé de boues, même si ces corrélations ont été

calculées sans tenir compte de f influence de la variation du pH. En fait, le pH final du

sol amendé de boues vadraat de 4.4 à 6.5 et de 4.1 à 6.5 lorsque la dose d'épandage était

de 100 et270 kg Na/ha (Tableau 12).

Selon Campbell et Stokes (1985), les modèles simples portant sur f interaction des

métaux avec des organismes vivants permettent de prendre en considération deux

facteurs, soit f influence du pH sur la spéciation d'un métal en solution et f influence du

pH sur les interactions métal-surface à f interface organisme-milieu. Pour une

concentration constante de métal dissous, la baisse du pH peut faire varier la spéciation

du métal de deux façons, soit en déplaçant vers la gauche l'équilibre d'hydrolyse,

favorisant ainsi la formation d'aquo-ions (Équation2l), soit en provoquant un

changement de l'équilibre de complexation par compétition entre le métal ionisé M'* et

I'ion hydrogène }f pour le même ligand (ou site d'absorption à la surface biologique)

(2s)

(26)

(Équations 26 et27).

M"+{H2o)" <+ [M(H2o)"-t(oH)]('-1)+ + H+

M'+ + nL <+ ML'*

1 3 1



H - + L ê H L - (27)

Considérant I'importance pour les métarx de passer passivement à travers la membrane

cellulaire, des changements du pH peuvent affecter le potentiel membranaire qui peut

alors influencer Ia ré:pntition du métal entre la surface des cellules et la solution

(Mclaughlin, 1977). Ainsi, plus le potentiel membranaire est négatif, plus cette

répartition favorisera la surface des cellules ce qui fera en sorte que les concentrations

effectives du métal dans la zone proche de la membrane seront plus élevées.

Par ailleurs, selon Parent et Campbel| (1994),1a [Al3*] nécessaire porn inhiber de 30 Yola

croissance de l'algue Chlorella pyrenoidosa augmente de 0.1 pM à 1.8 pM lorsque le pH

de la solution est abaissé de 6.0 à 5.0. Ainsi, plus le pH est élevé (5.0 + 6.0) plus I'Al

est toxique. Ce fait est associé à la diminution, lorsque le pH augmente, de 1a

compétition entre le H* et 1'A13* pour se fixer sur les sites de liaison à la surface des

algues. Le rôle protecteur du proton vis-à-vis de 1'Al a été aussi rapporté chez les plantes

vasculaires. Kinraide et al. (1992) ont indiqué que la charge négative de la surface des

cellules des racines chezle blé accumule les cations toxiques. Le proton H+ peut réduire

cette charge négative et diminuer ainsi la toxicité de 1'A1. L'effet compétitive entre le

proton H* et 1'A1 a été aussi observé chez I'algue verte Chlamydomanas variabilis par

Harrison et al. (1986). Pour leur part, Schenck et al. (1988) ont montré la compétition
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entre f ion hydrogène et divers métarx (Zn,Fe et Mn), ce qui provoque une réduction du

métal absorbé à pH faible.

En utilisant une partie des points de la Figure 14a, des corrélations linéaires et

s ign i f i ca t i ves(P<0.01)onté téé tab l iesà laF igure l5a(pH:4 .5*0 .1 ;? :0 .93 ;y :

0302-  0 .048x)  e tà laF igure  15b (pH:5 .0+0.1 ;  ? :0 .77 ;y :0 .567 -  0 .459x) .  De

plus, en comparant la Figure l5a et la Figure 15b, on note qu'à pH 5.0 + 0.1, lorsque la

croissance de l'orge était inhibée de 50 o/o (représentée par les lignes en pointillé),la

[A1'*] en solution dans le sol amendé de boues était environ 0.6 pM. Cette valeur

augmente à environ 3 pM lorsque le pH est 4.5 + 0.1. Dès lors,la [A13*] nécessaire pour

produire un même effet était plus grande à faible pH qu'à pH élevé (voir aussi Tableau

l8). Cet effet de compétition entre le H* et I'A13* pour se fixer sur les sites d'absorption

à la surface des racines reflète le rôle protecteur que joue le proton vis-à-vis de 1'A1. Le

pH faible avait néanmoins un effet général né:gatrf sur la croissance de l'orge (Tableau

16). Par ailleurs, la littérature démontre que la concentration (ou activité) nécessaire pour

inhiber de 50 o/o la croissance des plantes varie en fonction des conditions expérimentales,

tels le pH, la présence des autres cations et l'espèce des plantes (Tableau 18).
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t À noter: le 1 00 oÂ de la croissance à pH 5.0 est différente de celui à pH 4.5.

Même si la corrélation entre la biomasse aérienne et la [413*] était très significative,

certains points à la Figure 15a et à la Figure l5b étaient relativement éloignés de la

courbe de corrélation. Cette dispersion s'expliquerait par les deux causes discutées ci-

dessous.

kg

du
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Dilution de la solution du sol

La préparatron de la solution du sol amendé de boues pour la détermination de la

spéciation d'Al a été réalisée par gne étape de suspension de 1'0 g du so1 dans de l'eauo

dont le volume a été complêté à 25 mL. Cette dilution favoriserait la formation des

espèces d,Al monomère, ce qui entraînerait une hydrolyse plus complète de l'Al et tllle

dissolution des complexes Al-organiques. Dès lors, il y aurait une concentration en

espèces d'Al dans la phase aqua-soluble, qui ne pouvait possiblement pas représenter

entièrement la concentration et la spéciation réelles de l'A1 de l'eau interstitielle du sol

amendé de boues où les plantes ont été cultivées'

Échec du modèle de I'ion libre

Selon Nelson et al. (1981), Petersen (1982), Morel (1983), Morel et Morel-Laufens

(1933) et Sunda et Huntsman (1983), I'interaction d'un métal avec les sites de liaison à la

surface biologique, impliquant les espèces réactives M'* (un cation métallique portant

une charge z+) et MLo"* (L représente un ligand), peut être exprimée en termes de

formation de complexes de surface, M'*-X-site, où X-site coffespond à un ligand

cellulaire se trouvant à la surface biologique. Ils constituent des sites sensibles eux-

mêmes ou des sites transporteurs qui permettraient au métal d'atteindre une cible

intercellulaire. Selon cette approche, la réponse biologique serait fonction de la
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concentration du complexe Md-X-site, et dépendrait de la concentration en M* en

solution. Dans le cas de la toxicité de 1'Al envers les plantes, les résuttats expérimentaux

supportent ce modèle de f ion libre, car iI a êté: démonké que la complexation diminue la

toxicité de 1,A1, que ce soit par les ligands inorganiques, tels le sulfate (cameron et aL.,

1986 ; Kinraide et Parker, 1987b), le fluorure (Cameron et a1', 1986; Noble et a1''

1988a), ou les hydroxydes (Parker et a1.,1988), ou par les ligands organiques, tel les

acides organiques de faible poids moléculaire (Hue et aL.,1986), les agents chélatants

synthétiques (EDDHA, EDTA, NTA; Bartlett et Riego, 1972a; Shuman et a1', 1991) ou

les substances humiques (Berggren et Fiskesjô, 1987). Par contre, des cas d'exception au

modèle ont également été retrouvés chez l'algue Chlorella pyrenoidosa, an présence

d,acide fulvique du so1. Enfin, Parent et al. (1996) ont observé que la toxicité de 1'Al

n,étaitpas proportionnelle à la [A13*]. Cette observation constitue un échec majeur du

modèle de f ion libre et remets en cause son applicabilité dans le cas de 1'A1. De même,

chezlesaumon atlantique (Salmo salar), Wilkinson (1993) a observé que la réduction de

la toxicité de 1'A1 en présence de F- s'avère moins importante que celle prédite en

fonction du modèle de I'ion libre. Ainsi, la toxicité résiduelle de I'Al en présence de F-

dépasse de beaucoup celle qui avait é:tê arftictpée en fonction des [A13*], et de ses

hydroxo-complexes, A1(OH)"3-". La meilleure relation prédictive s'avère plutôt celle

obtenue en exprimant le pourcentage de mortalité des poissons en fonction de la somme

pondérée de A13* et A1F2*, Cet auteur a expliqué ces résultats en modifiant le modèle de

f ion libre pour tenir compte de la formation d'un complexe mixte {F-A1-L-branchie} à la
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surface branchiale des poissons. Signalons que la toxicité de A1F2* et AlF2+ a êtê

récemment rapportée chezle blé par Kinraide (1996). Dans le cas du présent travail, les

complexes Al-F et organo-Al (dont Al - acide fulvique fait partie) étaient souvent

détectés en solution dans le sol amendé de boues. Si ces complexes étaient bio-

disponibles tels qu'observés chez des algues et des poissons (Wilkinson, 7993; Parent et

al.,1996\,1a corrélation entre la croissance de I'orge et la [Al'*] en solution dans le sol

amendé de boues serait modifiée. Par ailleurs, selon Parent et al. (1996), I'acide fulvique

du sol peut également agir cofirme une source de P et favoriser la croissance des algues.

Dans le cas présent, à un pH donné, le modèle de I'ion libre semble fonctionner

correctement (voir Figure l5a, b). Cependant, dans la forme actuelle, le modèle de f ion

libre ne tient pas compte adéquatement de l'effet des variations de pH (Parent et

Campbell, 1994).
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Tableau 18 Concentration ou activité de I'AI dans la solution pour inhiber 50 o/o

de la croissance des plantes en fonction des conditions expérimentales:

synthèse de la littérature

{Al3*} ou [A|}]
(trvr)

Conditions expérimentales Partie de
la plante

Références

{Al3*} ,0.5
0.8
1 .6
2.4

[A13*], 10

{Al3*} ,4

IAI:I,4
lAl'-1,7

lAl3l,1.o

lAJ3l,3
lArl,0.6

Blé (variété Scout), pH:4.5
Blé (variété Scout), pH:4.2
Blé (variété Tyler), pH :4.5
Blé (variété Tyler), pH:4.2

Blé (variété Tyler), 3.0 mM CaSO4,
pH:4.3

Blé (variété Tyler), 1.5 mM CaSO4,
pH:4.0-5.2

Orge, force ioniqtre:20 mM, pH :4.0

lCa l :3 '3  mM
[Ca] :6.7 mM

Trèfle rouge, 0.2 ou 0.4 mM CaSO4,
p H : 4 . 5

Orge, solut. du sol amendé de boues d'alun
p H : 4 . 5
pH:  5 .0

Kinraide et al. (1992)

Parker et al. (1989)

Parker et al. (1988)

Cameron et al. (1986)

Kinraide et al. (1985)

Présente étude

Racines

Partie
aérienne
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4.4.7 Conclusion

L'épandage de boues d'alun n'influençait pas le taux de germination chez

l'orge avec différentes doses d'épandage (100 et 270 kg N/ha) et aux

differents pH initiarx du sol récepteur (pH 4.5, 5.1 et 6.5).

Les concentrations en Al, P, K et Ca dans La partte aerienne de l'orge ne

variaient pas en fonction du type et de la dose d'épandage de boues. Il en

était de même pour la concentration en ces éléments extractibles par la

solution Mehlich 3 dans le sol amendé de boues. Ces résultats indiquent

que l'épandage de boues d'alun avec les deux doses de 100 et

270kgN/ha n'avant pas d'effet sur la concentration on ces éléments

nutritifs dans la partie aerienne.

L'épandage de boues d'alun a réduit, à tous les pH initiaux du sol

récepteur (4.5,5.1 et 6.5) et particulièrement avec la dose d'épandage

élevée (270 kgN/ha), la croissance de I'orge. Plus les boues contenaient

d'Al provenant de l'application de I'alun durant le traitement des eaux

usées, plus I'inhibition de la croissance de l'orge fut évidente.

La réduction de la croissance de l'orge é:tutnégatlement liée à la [A13*]

en solution dans le sol amendé de boues. La phytotoxicité de 1'A13*

démontrait une dépendance erlvors le pH. Ainsi, au pH 5.0 t 0.1, lorsque

1)

2)

3)

4)
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la croissance de I'orge était inhibée de 50 oÂ,la [A1'*] en solution dans le

sol amendé de boues était environ 0.6 pM alors que cette valeur était

d'environ 3 ttM au pH 4.5 + 0.1. Dès lors, plus le pH était élevé (4.5 ->

5.0), plus 1'A13+ était toxique. Ce phénomène reflète le rôle protecteur du

proton H* vis-à-vis de I'A1.
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Chapitre 5

Conclusions générales





5.

5.L

CONCLUSIONS CÉNÉNAT,N S

Conclusion

L'êpandage de boues d'alun donne lieu arx effets négatifs suivants :

1) Un abaissement du pH initial du sol récepteur. Cet abaissement était plus

important avec la dose d'épandage de 270 kg N/ha. La baisse du pH du

sol serait causée par l'hydrolyse de 1'41 mobilisé des boues d'alun en

solution dans le sol amendé. Cependant, f influence du pH initial du sol

récepteur sur le pH frnal du sol était plus importante que celle du type et

de la dose d'épandage de boues. Ainsi, le pH final du sol amendé de

boues était positivement relié au pH initial du sol récepteur et

négativement lié à la concentration en Al des boues provenant de I'alun.

Le pH final du sol amendé de boues pourrait être prédit par le modèle

mathématique suivant:

pHno"r :1.107 + 0.847 * pHioi,ia - 0.283 * IAU d'�alun - 0.001 * Dose

2) Une augmentation signifi.cative de la concentration en Al extractible par

la solution Mehlich 3. Plus les boues d'alun contenaient de 1'Al provenant

de I'application de l'alun durant le traitement des earx usées, et plus la

dose d'épandage étalrt élevée, plus I'augmentation en Al extractible était

importante. La hausse des concentrations en P, K et Ca extraites par Ia
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solution Mehlich 3 suite à l'épandage de boues d'alun, n'éta;rt cependant

pas significative, indiquant que la concentration en Al sous formes

extractibles dans les boues d'alun était plus élevée que celles en P, K et

Ca.

Une augmentation de la concentration en Al monomère inorganique et en

Al3* en solution dans le sol amendé de boues. Cette augmentation était

positivement liée à la baisse du pH suite à l'épandage de boues d'alun.

Lorsque le pH était constant, la concentration en Al monomère

inorganique et en A13* en solution dans le sol amendé de boues était relié à

la concentration en Al des boues d'alun , indiquant quo l'Al de cette

biomasse était plus mobile que celui du sol et celui contenu naturellement

dans les boues. Par ailleurs, différentes courbes de régression entre le pAl

et le pH de la solution du sol amendé de boues ont été observées suivant

différentes concentrations en A1 des boues d'alun. La pente des courbes

était toujours inférieure à 3 et différente de la prédiction pour la

dissolution de A1(OH!(s). Ces résultats ont été partiellement expliqués

par l'échange entre f ion H* et 1'A13* lié à la MO, car ce mécanisme serait

la source principale d'A13* phtôt que la dissolution de la phase minérale.

Une réduction, à tous les pH initiaux du sol récepteur traités (4.5, 5.1 et

6.5), de la croissance de I'orge. Cette réduction était liée à la dose

4)
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d'épandage de boues et à la concentration en Al provenant de l'application

de I'alun durant le traitement des eaux usées. Plus la dose d'épandage de

boues d'alun étut élevée, et plus 1a biomasse contenait de 1'Al provenant

de l'application de l'alun, plus ta réduction de la croissance de l'orge était

importante. D'ailleurs, la croissance de I'orge êtalrt négativement liée à la

[A1'*] en solution dans le sol amendé de boues. La phytotoxicité de 1'Al3*

démontrait une dépendance au pH. Plus le pH é:tut élevê (4.5 + 5.0), plus

1'A13* était toxique. Ce phénomène est attribué au rôle protecteur du

proton H* vis-à-vis de 1'Al.

5) L'épandage de boues d'alun n'influençait néanmoins pas le taux de

germination, ni l'assimilation de l'Al, P, K et du Ca dans la partie

aérienne de l'orge. Ce résultat était indépendant de la dose d'épandage

(100 et 270kgN/ra) et du pH initial du sol récepteur bH 4'5, 5.1 et 6.5).

Les effets négatifs de l'épandage des boues d'alun semblent compromettre leur

valorisation en agriculture. L'importance de ces effets varria;rt cependant en fonction du

pH du sol, de la concentration en A1 des boues provenant de I'application de l'alun durant

le traitement des earx et de la dose d'épandage. Lorsque la dose d'épandage était de

100 kg N/ha pour un pH du sol donné, l'épandage de boues d'alun n'affectait pas la

croissance de l'orge de façon significative. Ce résultat suggère que la toxicité de 1'Al en

provenance des boues d'alun n'apparûtpas à faible dose d'épandage et lorsque les boues
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d'alun ne contiennent que de faibles concentrations en Al provenant de l'application de

l'alun durant le traitement des eaux usées. L'Al des boues d'alun ne présenterait pas une

menace pour la croissance de I'orge lorsque la dose d'épandage est inférieure à

100 kg NrÆra et que la concentration en Al des boues provenant de I'application de l'alun

durant le traitement des eaux est inférieure à 0.8 %. Par contre, lorsque la dose

d'épandage était de 270 kgNa/ha, l'épandage de boues d'alun réduisait la croissance de

l'orge. Selon ces résultats, la valorisation agricole des boues d'alun ne dewait pas

présenter de risque pour la croissance de l'orge si le pH du sol se maintient près de la

neutralité et si la dose d'épandage et la concentration en Al des boues provenant de

l'application de I'alun durant le traitement des eaux sont faibles. I1 est possible que la

concentration en MO, la capacité de complexation de I'A1 du sol récepteur et les espèces

des plantes influencent aussi les résultats de l'épandage de boues d'alun.

5.2 Perspectives de recherche

Les expériences réalisées dans le cadre de la présente étude ont été menées dans des

conditions relativement définies. Ainsi, la culture des plantes avec du sol amendé de

boues d'alun a été effectuée en serre, les plantes ont été arrosées avec de l'eau distillée

(pH constant) et I'humidité du sol était stable à environ 80 % de la capacilé au champs.

Par contre, dans les pratiques de culture, la pluie qui est la source de f irrigation peut être

acide, en surplus ou insuffisante. Des travaux complémentaires devraient examiner les

effets de l'épandage des boues d'alun en présence de conditions (le climat, la durée de
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culture des plantes, le mode de chaulage, etc.) représentant davantage I'environnement

naturel. Par ailleurs, dans la perspective de la valorisation des boues d'alun issues du

traitement des eaux usées municipales, il serait approprié de vérifier les effets des

facteurs suivants.

5,2.L Effet de l'Al polymère des boues d'alun

Selon Tardat-Henry (1939) et Jolicoeur et Haase (1989), l'évolution de l'alun dans des

eaux acides ou l'utilisation des aluns basiques (neutralisation partielle de l'alun, aftn

d'augmenter sa performance dans la coagulation) dans le traitement des eaux peut former

des espèces d'Al polymère. Ces espèces polymères peuvent être accumulées dans les

boues avec les flocs précipités. Puisque les espèces polymères sont très toxiques vis-à-

vis des plantes (Kinraide et Parker, 1989), il serait intéressant de caractênser ces espèces

polymères et de vérifier leur évolution durant le traitement des boues et après l'épandage

agricole. Ainsi, la forme polynucléaire "A113" mériterait une attention particulière à cause

de son caractère métastable (Bertsch, 1987) et sa toxicité reconnue envers les plantes

(Kinraide et Parker, 1989; Kinraide, 1996).

5.2.2 Influence de la nature du sol récepteur

Selon Sposito (1989), la nature d'un sol est caractérisée principalement par sa texture et

sa concentration en MO. Ces deux paramètres influencent la capacité d'échange

cationique d'un sol, sa perméabilité et son pouvoir de rétention de l'eau. Une
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modifrcation du mitieu récepteur influencerait à son tour les conditions régissant

l'épandage des boues d'alun à des fins agricoles. Par exemple, dans le cas d'épandage

des boues d'alun, la variation dans la concentration en MO du sol change la capacité de

complexation de 1'A1. I1 serait donc pertinent de vérifier f influence de la texture' de la

structure et de ra concentration en Mo sur res effets de l'épandage des boues d'al'n. De

bons résultats peuvent toutefois être anticipés, selon les espèces de plantes' sur un sol

possédant une capacité d'échange cationique élevée, une bonne perméabilité et un

pouvoir de rétention de l'eau adéquat.
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Annexe

Abréviations





Al l :

[A13+]:

BAl :

BA2:

B T :

ICP :

M O :

N r :

pAl :

PCV:

AIINEXE: ABRÉVIATIONS

Al total

Concentration en A13*

Boue d'alun-I, concentration en All de 38 mg/g dont 2l o/o provient

l'application d'alun durant le traitement des eaux usées

Boue d'altxt-2, concentration en All de 52mglg dont 42 o/o provient

I'application d'alun durant le traitement des eaux usées

Boue Témoin, produite sans application d'alun, caractérisée par la

concentration en All de 30mg/g

Spectrométrie d'émission à plasma

Plasma)

Matière organique

Azote total

Jog(A13*)

Pyrocatéchol violet

induit (Inductively Coupled Argon

de

de
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