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Résumé

Dans les régions tempérées, la chute annuelle des feuilles alimente la litiére et constitue I'apport
principal d'azote au sol dans les écosystémes forestiers peu pollués. Cette litiére est
décomposée plus ou moins rapidement selon le type d'humus et l'azote libéré participe au cycle
de l'azote. Il se distribue dans les différents compartiments biotiques et abiotiques du sol. Au
stade ultime de la dégradation de la litiére, I'azote inorganique est de nouveau accessible pour
l'arbre. Notre objectif €tait de suivre et de caractériser le devenir de l'azote organique de la
litiere de hétre, ainsi que la répartition des différentes formes d'azote dans les compartiments
du sol et de la plante d'une hétraie de montagne agée de 50 ans, a Aubure (Haut-Rhin). Afin de
suivre le flux d'azote de la litiére dans les différents compartiments azotés, nous avons utilisé la
méthode de tragage isotopique. Une quantité importante de litiére de hétre, enrichie en "N a
été produite et ensuite distribuée sur le sol de cinq placettes expérimentales situées dans la
hétraie d'Aubure. Dans une phase initiale, la décomposition minérale des feuilles de hétre, de la
litiere fraiche et de la litiere en décomposition a été mesurée. La taille des différents
compartiments azotés de la litiere, du sol et du hétre, ainsi que leur enrichissement isotopique
ont été mesurés.

La dynamique de l'azote dans la litiere en décomposition est, dés le dépot de la litiere,
caractérisée par un apport d'azote exogene et, en méme temps, par une libération continue de
l'azote interne. Cette libération d'azote interne est parallele a la perte de masse de la litiére.
L'azote libéré est rapidement minéralisé, incorporé dans la biomasse microbienne du sol, puis,
prélevé par l'arbre. A l'issue de trois ans, la plus grande partie de l'azote de la litiére
décomposée s'est concentrée a l'interface entre le sol organique et minéral. Seuls 2 a 3%
d'azote de la litiere ont été prélevés par l'arbre. Ceci montre que dans le systéme étudié, la
participation directe de la litiére a la nutrition azotée de l'arbre est faible. La comparaison des
signatures isotopiques des tissus de l'arbre et des différentes fractions azotées du sol, suggere
que les mycorhizes forment leur azote structural a partir de l'azote organique du sol, tandis que
l'arbre s'alimente principalement a partir de 1'azote minéral de la solution du sol.

Cette analyse isotopique de la décomposition de la litiere de hétre dans la hétraie
d'altitude d'Aubure nous a permis d'identifier les principaux compartiments du sol alimentés par
la dégradation de la litiére. Elle participe d'une étude globale du cycle de l'azote dans la hétraie
vosgienne. Les données acquises seront utilisées pour alimenter les modeéles mathématiques
actuellement développés afin de comprendre le cycle des éléments minéraux dans la forét

caducifoliée.

Mots clés : décomposition, litiere, "N, azote, hétre



Summary

In temperate forests, annual litterfall is the main input to the litter layer and the
principal input of nitrogen in non polluted forest ecosystems. This leaf litter decomposes more
or less rapid depended on the humus type and the nitrogen from the litter become part of the N
cycle. The litter nitrogen is distributed in the different biotic and non biotic compartments in
the soil. At the end of the decomposition process, the inorganic litter nitrogen is available for
tree uptake. Our objective was to follow and to characterise the fate of organic beech litter N
in the different compartments in the soil and the tree in a 50-year-old beech stand located in the
Vosges mountains at Aubure (Haut-Rhin). We traced litter released N in the different soil and
plant compartment by the means of the stable isotope *N. A large amount of *N-labelled
beech litter was produced and later distributed on the soil surface of five experimental plots
located in the Aubure beech forest. We measured the evolution of mineral elements during
litter decomposition in the beech leaves, in the fresh litter and in the decomposing beech litter.
During litter decomposition, we determined the size of the different N pools supplied by the
litter released N in the soil and the plant and we measured also their '*N enrichment.

The N dynamic in the decomposing litter is, since the deposition on the soil surface,
characterized by the incorporation of external N into the litter and at the same time by a
continuous release of litter N. This release of litter N is parallel to litter mass loss. Litter
released N is rapidly mineralised, incorporated in the microbial biomass of the soil and further
taken up by the tree. At the end of the three years period, most litter released N is concentrated
at the interface mineral soil - organic soil. Only 2 - 3% of the N originally from the
decomposing litter had been taken up by the beech trees. Our results shows, that in the forest
system under investigation, the direct participation of the litter for the N uptake of the trees is
low. The comparison between the isotopic signature of the different trees compartments and
the different N sources in the soil suggest that the mycorrhizas use the organic soil N to build
up her structural N, whereas the trees were supplied by the mineral N in the soil solution.

This isotopic study of beech litter decomposition in the Aubure beech stand allowed us
to identify the principal soil compartment which were supplied by litter released N. Our
experiment take part of a general study on the N cycle in forest ecosystems of the Vosges
mountains. The results will be used for modelling nitrogen and nutrient element fluxes in

hardwood forest ecosystems.

Key words: litter decomposition, BN, nitrogen beech
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Annexes



Introduction générale

Avec le cycle des saisons, nous voyons tour a tour les arbres bourgeonner, se vétir
d’un habit vert qui deviendra jaune ou marron pour enfin disparaitre. Mais cette
disparition n’est pas une fin, puisque cette litiére tombée va contribuer a la nutrition de
I’arbre par I’apport et la libération d’éléments nutritifs. Un de ces éléments est I’azote,
qui, comme le carbone, le phosphore et le soufre suit un cycle biogéochimique dans

I’écosysteme.

Le devenir de I’azote dans une hétraie lors de la décomposition de la litiére, puis,
apres sa disparition dans le sol est encore mal élucidé. L’idée générale admise est que
pendant plusieurs années, la litiere de hétre, selon le type d’humus, ne participe pas 4 la
nutrition azotée de I’arbre, car le contenu en azote reste proche du contenu initial. Une
des manieres de vérifier cette observation, pour la confirmer ou 'infirmer, est de suivre
de fagon précise le devenir de ’azote de la litiére dans le sol et dans I’arbre. L'isotope
stable "N est un traceur de I’azote, déja utilisé dans des recherches en milieu agricole et
forestier. Des expériences d'apport au sol d'azote minéral marqué ont été menées, mais les
résultats sont inutilisables pour étudier les transformations de 1’azote de la litiere in situ.
D’autres expériences ont été entreprises utilisant une litiére enrichie en “N. Ces
experiences ont fourni des informations sur I'évolution de l'azote des litieres lors de leur
décomposition.

Dans I'étude qui va étre exposée, nous allons suivre grace a une litiére marquée en N, le

devenir de I’azote de la litiére de hétre dans une hétraie de montagne dgée de 50 ans.

L’ objectif principal de cette étude est de caractériser les différents compartiments
de la litiere, du sol et de l'arbre alimentés par l'azote issu de la dégradation de la litiere de
hétre. Cette étude, réalisée sur trois ans, se propose également de mesurer les flux d'azote
circulant entre les différents compartiments. Ce mémoire expose donc les données
acquises sur la décomposition d'une litiecre de hétre, la libération de I'azote, la
minéralisation et le prélevement par I’arbre dans une hétraie de montagne du bassin

versant du Strengbach (Aubure, Haut-Rhin).



Nous avons, dans un premier temps (Chapitre 1), entrepris une analyse
bibliographique afin d'exposer I'état actuel des recherches sur le cycle de I'azote dans les
ecosystemes forestiers, la dégradation de la litiére et le métabolisme de l'azote chez les
arbres forestiers. Cette analyse bibliographique nous a permis de souligner les lacunes de
nos connaissances sur le devenir de l'azote lors de la dégradation de la litiére et, en
particulier, sur la nature des sources d'azote prélevé par l'arbre. A l'issu de cet exposé,

nous présenterons les objectifs spécifiques de notre projet de recherche.

Pour mener a bien cette étude de la décomposition de la litiére, nous avons
produit une masse importante de liticre de hétre enrichie en "*N. Le protocole et les
résultats de cette approche méthodologique originale sont consignés dans le Chapitre 2.
Dans ce chapitre, nous décrirons également le dispositif expérimental mis en place dans la
hétraie montagnarde du bassin versant du Strengbach (Aubure, Haut-Rhin) ; afin d'étudier
le devenir de l'azote 15 de la litiere en décomposition, les modalités de dépot de la litiére,
ainsi que les techniques utilisées afin de mesurer les différents compartiments azotés de la
litiere, du sol et de l'arbre. L'ensemble des résultats obtenus sur la décomposition de cette
litiere de hétre, la libération de l'azote, la minéralisation et le prélevement par l'arbre est
présenté dans le Chapitre 3.

Les résultats acquis sont discutés dans le contexte des données actuelles dans une
Synthése (Chapitre 4). Pour finir, les Perspectives dégagées par ce type d'étude, limitée

dans le temps, sont esquissées.
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Chapitre 1 - Le cycle de I’azote dans les écosystémes forestiers.

Ce chapitre se propose de faire un compte rendu bibliographique des
connaissances actuelles concernant le cycle de I’azote dans les écosystémes forestiers.
Cette analyse bibliographique a plusieurs objectifs. Tout d’abord, elle permettra de définir
les termes et les thémes de notre projet de recherche. Ensuite, elle fera une synthése des
recherches actuelles en soulignant les points non encore étudiés ou a approfondir. Enfin,
les expérimentations entreprises et les objectifs principaux de notre étude seront justifiés.

Il sera vu successivement dans ce chapitre : la bibliographie concernant le cycle de
I’azote dans les écosystemes forestiers en général, puis, des aspects particuliers de ce
cycle tels que les processus de formation de la litiere, sa décomposition, la minéralisation
et le prélevement de ’azote, la nature et l'importance des dépdts atmosphériques, le

lessivage et la dénitrification.

1.1 La fertilité des sols forestiers et la gestion durable des foréts

Gérer durablement la forét implique la prise en compte des facteurs qui
déterminent la production soutenue de biomasse. Il faut aussi prendre en compte les
diverses fonctions de l'écosystéme, en particulier celles qui concernent le maintien de la
qualité de l'environnement. Parmi ces derniers, la pérennité de la fertilité du sol est tres
importante pour maintenir la production forestiére sans épuisement de la réserve minérale
du sol (Ranger, 1996). Quel que soit l'aménagement sylvicole mis en oeuvre, voire
I'absence d'aménagement, le sol va évoluer et sa fertilité initiale va étre modifiée. Ces
modifications s'accélérent avec la demande de I'écosystéme ou si des contraintes externes
biotiques ou abiotiques apparaissent subitement. En effet, le développement de la
végétation, le drainage de solutions méme diluées, les récoltes de bois, les régénérations,
conduisent a des pertes d'éléments, voire de matiére (€rosion), qui ont un caractere
irréversible. La gestion durable va donc consister a faire que ces pertes soient le plus
limitées possible ou qu'elles soient compensées. Elle nécessite une meilleure

compréhension des mécanismes qui déterminent et modifient la fertilité du sol.



1 - prélevement 8 - récrétion

2 - stockage provisoire 9 - restitutions solides (litiere)
345 - immobilisation 0 - minéralisation des humus
6 - apports atmosphériques Il - minéralisation des racines

7 - fixation atmosphérique (N) 12 - pertes par drainage

Figure 1.1 : Représentation schématique du cycle de I'azote en forét (d'aprés Ranger, 1996)



La fertilité d'un sol forestier correspond a une somme de facteurs physiques, physico-
chimiques, chimiques et biologiques déterminant son aptitude a soutenir une production.

On peut distinguer deux composantes :

e |a fertilité actuelle

e la fertilit¢ a moyen et long terme

La fertilité chimique actuelle d’un sol est une donnée statique qui peut-étre estimé & partir
de l'interprétation des analyses chimiques de sol. La fertilité a long terme est une donnée
dynamique correspondant au flux d'éléments libérés lentement par l'altération ou
dégradation physique, chimique et biologique des constituants solides du sol. Ce flux va
recharger le facteur "pool disponible" du sol. Pour mesurer la fertilité a long terme, il faut
établir des bilans d'entrées-sorties. Des bilans corrects ne peuvent étre établis que si I'on
peut avoir une évaluation indépendante de tous les termes du bilan et en particulier du
flux d'altération. La démarche en cours de validation consiste a établir des bilans
d'entrées-sorties précis, a mesurer la désaturation du complexe absorbant du sol, a
caractériser la stabilité du compartiment organique, a localiser les éléments nutritifs dans
les phases minérales, a identifier les réactions d'altération actuelles, puis a modéliser les
flux en fonction des paramétres physiques des sols.

Les foréts sont caractérisées par des essences longévives situées sur des sols dont les
réserves minérales sont limitées. Dans ces conditions, un ensemble de mécanismes
adaptatifs se sont mis en place, conduisant a des performances tres intéressantes de ces
végétaux, au plan de leur efficience globale dans I'utilisation des éléments nutritifs pour
produire de la biomasse végétale. Les besoins en nutriments des foréts pour élaborer leur
biomasse annuelle sont importants, mais un ensemble de mécanisme de recyclage dans
I'écosystéme conduit a l'optimisation de l'utilisation du stock possible : c'est le cycle
biologique ou biogéochimique des éléments nutritifs (Figure 1.1). On peut y distinguer
une douzaine de processus majeurs (prélévement, stockage, immobilisation,
minéralisation, ...) qui sont interconnectés. Ce cycle biogéochimique des peuplements

forestiers présente des caractéristiques uniques dont :



e Des besoins relativement €levés pour I'élaboration de la biomasse.

e Une double origine des éléments utilisés par l'arbre : une partie est prélevée au sol et
une partie provient d'un recyclage interne, d'éléments provenant des tissus dgés drainés
vers les organes en croissance. Certains €léments (N, P ou K) sont fortement recyclés
dans I’arbre (parfois 50% des besoins totaux).

e La proportion des éléments prélevés au sol qui lui sont restitués est trés importante
(entre 50 et 80 %) via la litiére en particulier.

e Les restitutions, sous forme essentiellement organique, constituent un pool inutilisable
par les plantes ; la minéralisation des litiéres est donc capitale.

e Les apports externes participent au maintien de la fertilité mais sont, pour partie,
perdus par drainage.

e La soustraction réelle des éléments au sol est constituée par I'immobilisation dans les
parties ligneuses, le stockage dans la biomasse foliaire stable et l'accumulation dans la
litiere.

e Les pertes définitives imposées aux pools du sol sont constituées par les éléments
exportés lors de récoltes et par les pertes dues au drainage (pendant la révolution et
lors de la phase de récolte-régéneration).

La pérennit¢ d'un écosystéme forestier repose donc sur la stabilité du cycle

biogéochimique des éléments qui doit se traduire par des bilans entrées-sorties équilibrés,

au moins sur le moyen terme. Une partie du cycle biogéochimique général, le cycle de

l'azote, est décrit maintenant plus en détail.

1.2 Le cycle de I'azote dans les écosystémes forestiers

Les sources bibliographiques concernant les différents aspects du cycle de l'azote
dans la forét sont nombreuses. Les résultats les plus importants, pour mieux comprendre
le role et les transformations de I'azote, sont mentionnés dans cette section.

L'azote, comme le carbone, le phosphore et le soufre, suit un cycle
biogéochimique dans I'écosystéme et épouse les différents processus décrits
précédemment (Figure 1.1). L'azote étant l'un des facteurs limitant la production

forestiére, le cycle de l'azote dans le sol occupe une place prépondérante dans le
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fonctionnement de chaque écosysteme. Un exemple de valeurs quantitatives des flux
d'azote rencontrés dans la forét tempérée est présenté dans la figure 1.2. Dans cette
experimentation, le flux d'azote entre les différents compartiments a été mesuré pour trois
peuplements (épicéa de 40 et 90 ans, hétre de 150 ans) situés a Aubure (Haut Rhin)
(Jussy et Colin-Belgrand, 1998). On notera I'importance relative des flux d'azote liés a :
la minéralisation de la matiére organique (67 a 188 kg N ha™ an™"), au prélévement par les
racines et a limmobilisation dans l'arbre (73 a 193 kg N ha' an™), aux apports

atmosphériques (6 a 14 kg N ha™ an™) et aux pertes par drainage (2 4 22 kg N ha an™).

Les formes d'azote dans le sol

Analysons plus en détail les principaux composants du cycle de l'azote dans un
écosysteme forestier. Dans le sol, la plus grande quantité d'azote (environ 90%) se trouve
dans la matiére organique. L.’azote organique est constitué de fractions labiles et stables
et de la biomasse microbienne. On trouve également dans le sol une fraction d'azote
minérale (NOs;/NH,"), quantitativement modeste (1 a 5%), mais fondamentale, car elle
constitue la source principale du prélevement d'azote par les plantes.

La minéralisation réalisée par des micro-organismes assure la transformation de
l'azote organique en azote minéral. Le processus inverse est |immobilisation. Ce sont
deux opérations majeures controlant le taux de renouvellement de I'azote dans le sol (Paul
et Clark, 1989). La minéralisation de l'azote organique par des micro-organismes
spécifiques fournit I'azote minéral. La premiére partie de cette transformation biochimique
de l'azote organique, I'ammonification, conduit a I'accumulation de NH;". Cette procédure
est principalement liée aux activités des micro-organismes hétérotrophes dans la hétraie
sur sol acide (Lang, 1986). La transformation de NH, en NOs, clest-a-dire la
nitrification, est principalement le fait de deux groupes de bactéries autotrophes.
Nitrosomonas transforme le NH,™ en NO, puis, Nitrobacter transforme le NO;  en NOs’

(Marschner 1995).

Les apports d'azote

Les principaux apports d'azote dans un écosysteme sont la pluie (NOs, NHy',

HNO:3), les dépdts sous forme gazeuse (NHi;, NOy) et la fixation biologique de N..



L'importance quantitative des différents apports d'azote est d'une grande importance pour
le fonctionnement harmonieux de I’écosystéme. En effet, des dépots élevés d’azote (NOs”
, NHy ', HNOs, NH;, NOy) peuvent entrainer les perturbations suivantes : l'acidification
des sols, soit directement par HNOs, soit par nitrification de NH,', la pollution des
nappes phréatiques par NO3", I’'augmentation de la croissance des arbres est suivie par un
déséquilibre des autres éléments nutritifs, une évolution phytosociologique vers une
végétation nitrophile et enfin, une biodiversité réduite (Ellenberg, 1977 ; Schulze, 1989 ;

Thimonier et al., 1992).

Les pertes d'azote

Les pertes de l'azote dans un écosystéme sont dues : 1) au drainage surtout sous
forme de NO;™ et 2) aux pertes par dénitrification et volatilisation (N,O, N,, NH3). La
dénitrification, c'est-a-dire la transformation de NO;™ en NO;" puis, en N,O par des micro-
organismes spécifiques, est liée a plusieurs conditions. On peut identifier parmi elles : la
présence de bactéries, une source d'électrons comme quelques composés de carbone
organique, l’anaérobie ou le manque de O, et un stock de NOs" ou NO,. La
dénitrification dépend aussi du pH du sol, de la température, de la présence d'une matiere

organique facilement dégradable et de 'humidité du sol.

1.3 La litiére : composition et dégradation
1.3.1 La composition de la litiére

La chute de la litiere est l'un des principaux flux participant au recyclage des
éléments nutritifs des écosystémes forestiers. Elle se compose, en hétraie, de feuilles, de
branches mortes, de faines, de cupules, d’écailles et de brindilles. L’apport principal de
l'azote (60 a 70%) et de certains éléments nutritifs comme le calcium et le phosphore (75
4 95%) sont associés a la chute annuelle de la litiere fraiche (Cole et Rapp, 1980 ;
Nordén, 1994).
Pendant la sénescence, une grande partie de l'azote présent dans les feuilles (environ 60%
d’aprés Staaf 1980) est mobilisée, puis, transférée sous la forme d’acides aminés dans

différents tissus pérennes de l'arbre. Les acides aminés y sont alors stockés sous la forme



de glycoprotéines (Kato, 1986 ; Stepien et al., 1995). Le brunissement de feuilles
senescentes résulte de la condensation oxydative de polyphénols entre eux et des
constituants azotés pour former des hydropolyméres bruns ou noirs (Mangenot, 1980).
Ces substances sont trés abondantes dans la litiére de hétre (Nicolai, 1988).

La litiere de hétre contient entre 0,6% N et 1,3% N, selon le site forestier considéré
(Tableau 1.1). Lors de la chute des feuilles, la concentration en N est plus forte dans les
feuilles qui tombent en début de saison (Staaf, 1982). La teneur en azote dans la litiére
ainsi que son rapport C/N influent fortement sur sa décomposition et sa minéralisation
ultérieure (Attivil and Adams, 1993). Il faut noter que la litiere est riche en cellulose

(40%), en tannins (30%) et en lignine (10%) (Toutain, 1981 ; Mellilo et al., 1982).

Tableau 1.1 : Teneur en azote dans la litiere de hétre (a = Fagus sylvatica, b = Fagus

grandifolia, c = Nothofagus solandri) prélevée sur quelques sites forestiers des régions

temperées.

Massif forestier N (%) typed’humus Références

Hubbard Brook (Etats-Unis) 0,82 moder Gosz et al. (1973)"

Scania (Suede) 1,05 mull ou moder  Nordén (1994)*

Solling (Allemagne) 1,30 moder Bauhaus (1994)

Gottingen (Allemagne) 1,21 mull Joergensen et Meyer (1990)"
Hubbard Brook (Etats-Unis) 0,90 moder Mellilo et al. (1982)"

Bear Brooks (Etats-Unis) 0,74 mull Downs et al. (1996)"
Maruia Valley (Nouvelle Zélande) 0,79 moder Ross et Tate (1993a)°

Dans une forét de feuillus, la quantité de litiére qui tombe en automne, dépend de l'dge du
peuplement, de la densité et de la fertilité du sol (Nihlgard, 1972 ; Nihlgard et Lindgren,
1977 ; Lemée et Bichaut, 1973 ; Mangenot et Toutain 1980 ; Staaf et Berg 1981 ;
Nordén, 1994 ; Pardo et al., 1997). Par exemple, Bauhaus (1994) mesure une chute

annuelle de 2,74 t ha™ an™ dans un peuplement de hétre 4gé de 148 ans. Dans trois sites



suédois répartis sur un gradient de sols allant de pauvre a riche, la chute annuelle se situe
entre 2,96 a 3,35 t ha' pour une forét de feuillus 4gés de 128 ans (Nordén, 1994).
La restitution solide via la litiére est I'un des facteurs principaux contrélant le recyclage

des éléments nutritifs dans les foréts.

1.3.2 La décomposition de la litiére

Un grand nombre d'auteurs ont publié leurs observations sur la décomposition des
différents types de litiere de feuillus et de résineux (Howard et Howard, 1974 ; Berg et
collegues 1981 - 1996 ; Meentemeyer, 1978 ; Melillo ef al., 1982 ; Blair, 1988 ; Aber et
Melillo, 1982 ; Aber ef al., 1990 ; Northup ef al., 1995 ; Dilly et Munch, 1996). Parmi les
études concernant les différents aspects de la décomposition de litiere de hétraies on peut

mentionner les études suivantes (Tableau 1.2).

Tableau 1.2 : Etudes menées sur les principaux processus accompagnant la

décomposition de la litiére de hétraies.

Processus Référence

Effet du type d'humus, age des peuplements Lemée et Bichaut (1973)
Vitesse de décomposition Gloagen et Touffet (1980)
Flux des éléments minéraux Staaf (1980)

Formation d'humus, faune du sol Toutain (1981)

Flux des éléments minéraux
Faune du sol

Perte en masse maximale
Dépot de NOy”

Biomasse microbienne

Champignons (saprophytes et symbiotes)

Joergensen et Meyer (1990)
Stockli (1991)

Berg et al. (1996)

Downs et al. (1996)

Maraun et Scheu (1996)
Colpaert et van Tichelen (1996)
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Figure 1.3 : L'interaction de la faune et de la flore du sol sur la décomposition d'une litiere de hétre (modifi€ d'aprés Saito, 1966)



La décomposition, c'est-a-dire la minéralisation ou transformation de la matiére
organique fraiche en humus, est un processus clé permettant le recyclage des éléments
nutritifs dans la forét. C’est également un processus clé dans I’évolution de la structure
du sol. Apres la chute annuelle de la litiére, les feuilles sont successivement colonisées par
des bactéries et des champignons saprophytes (Figure 1.3) (Saito, 1966). Parallélement,
les feuilles sont attaquées par la faune du sol qui les fragmente ou les digere. La
fragmentation biologique de la litiére augmente ainsi la surface accessible a la colonisation
par les micro-organismes, les bactéries et les champignons. Ceux-ci utilisent différents
composes : pectine, hemicellulose, cellulose, lignine, comme source de carbone, ainsi que
des éléments nutritifs pour leur métabolisme. Une succession de cortéges microbiens se
produisent pendant la décomposition de la litiere. Cette succession de population variée
de bactéries et de champignons est manifestement spécifique aux différents types de litiere
(Saito, 1966 ; Ponge, 1991).

Nous avons vu que la transformation de la litiere en humus dépend surtout de
l'activité de la faune et de la flore du sol, mais la vitesse de la décomposition d'une litiere
dans une forét est influencée par plusieurs facteurs. Une mesure pour la vitesse de la
décomposition de la litiére est sa perte en masse. Les principaux facteurs qui déterminent

la vitesse de la décomposition sont, pour les principaux :

e le climat ou plutdt le microclimat, comme la température et I'humidité (Olson, 1963 ;
Meentemeyer, 1978 ; Berg, 1986 ; Meentemeyer et Berg, 1986).

e la composition initiale d'une litiére, comme la concentration en N, le rapport C/N, la
teneur en lignine et l'espéce d'arbre (Aber et Melillo, 1982 ; Mellilo ez al., 1982 ; Berg
et Mc Claugherty, 1989 ; Aber et al., 1990 ; Berg et Ekbohm, 1991).

e le type d'humus (Toutain, 1981 ; Prescott, 1997).

Il est évident que les conditions climatiques jouent un role majeur pour la vitesse
de la décomposition d'une litiére. D'abord, le type du sol, la couverture forestiere, le type
d'humus et l'activité de la flore et faune du sol sont fortement liés au climat local.
L'interaction des ces facteurs influence le processus de la décomposition d'une liticre.

Certaines observations sont plus directement liées aux événements climatiques.

10
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Figure 1.4 : Calcul du taux de décomposition k selon le modele de Olson (1963)
ou Paul et Clark (1989).



Par exemple, le total de la répartition des précipitations annuelles agissent directement sur
la perte en masse par le lessivage des éléments minéraux (Blair, 1988). L'étude de
Menntemeyer et Berg (1986) montre que la perte massique, pendant la premiére année,
d'une litiere de pin déposée dans des foréts suivant un gradient climatique, est liée a la
somme de I'évapotranspiration ainsi qu'a la concentration initiale en N et P.

IIs montrent que sous des conditions seches ou froides/séches, la vitesse de la
décomposition est trés lente. Dans ces conditions, l'activité biologique du sol est
réprimee. L’effet climatique est beaucoup moins important si l'on suit la décomposition
d’une litiere sur un site précis. Dans ce cas la variation annuelle agit trés peu sur la vitesse

de la décomposition, sauf dans les années extrémes.

Pendant la décomposition de la litiére, la perte massique, souvent assimilable & la
perte en C, résulte d'un ensemble de processus biotiques et abiotiques. Elle obéit, dans la
plupart des cas, a une fonction exponentielle négative (Figure 1.4) (Olson, 1963). Dans
certains types de litiére, la perte en masse est mieux caractérisée par un modéle tenant
compte de la fraction soluble, de la teneur en cellulose et hemicelluose et de la fraction
lentement dégradable (lignine) (Figure 1.4) (Paul et Clark, 1989). Au début, la perte en
masse d'une litiére est souvent liée a la concentration initiale de substances solubles (Blair,
1988). Plus tard, la vitesse de la décomposition est souvent controlée par la teneur en

lignine.

En général, on peut distinguer trois phases (Figure 1.5) dans I'évolution de la
teneur en azote, pendant la décomposition d'une litiere (Berg et Staaf, 1981) : une
premiére phase (I) marquée par le lessivage de composés solubles, une deuxieéme phase
(II) ou N s'accumule dans la litiére, enfin, une troisiéme phase (III) qui correspond a la
libération de N. Cependant, selon le type de litiere, les phases I et II peuvent étre tres
courtes ou inexistantes.

Berg et al. (1996) ont évalué le degré de décomposition finale d'une litiere, a
partir de plusieurs études a long terme, sur la décomposition des litieres. Les valeurs
maximales de décomposition obtenues sont variables selon le type de litiere, elles varient

entre 35 et 100%; la dégradation finale de la litiere dépend surtout de la teneur en lignine.
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Figure 1.5 : Un modele distinguant trois phases (lessivage, accumulation et libération) pour
1'évolution de la teneur en N dans une litiere en décomposition (d'aprés Berg et Staaf, 1981)



Pendant la décomposition avancée, une partie de N peut former des complexes
difficilement dégradables avec des dérivés de lignine (Némmik et Vahtras, 1982 :
Stevenson, 1982).

Dans la plupart des litiéres, on peut distinguer deux fractions azotées majeures, la

fraction soluble (surtout des acides aminés) facilement dégradable et la fraction insoluble
(protéines sous forme de polymeéres bruns) (Mangenot, 1980).
Par exemple, la plus grande partie (environ 80%) de I'azote des feuilles de hétre fait partie
de la fraction insoluble (Staaf, 1980). Suivant la composition chimique de la litiére et
surtout lorsque la concentration en N de la litiére est faible, une immobilisation d'azote
dans la litiére en voie de décomposition est souvent observée (Staaf, 1980 ; Joergensen et
Meyer, 1990 ; Berg et Cortina, 1995). L’apport d’azote extérieur augmente la
concentration en N dans la litiére et diminue en méme temps le rapport C/N. Selon les
écrits, I’azote immobilisé dans la litiere provient : 1) soit du sol (surtout sous la forme de
NH,) qui est ensuite adsorbé aux parois foliaires, 2) soit d’une colonisation par les
hyphes des champignons et 3) soit de I’adsorption d’azote des pluviolessivats (Figure 1.6)
(Berg, 1988). D'aprés Berg et Axelsson (1988), la capacité de piégeage de “NH,'
exogene par la litiere de Pin (Pinus sylvestris) diminue au cours de sa décomposition.
Selon ces auteurs, le piégeage de NH;  dépend de la concentration initiale en N et surtout
de la teneur en lignine dans la litiére.

A partir d'une litiére naturellement enrichie en "N, les différents processus
caractérisant l'évolution de l'azote pendant la décomposition peuvent étre étudiés plus
précisément et sans perturbations artificielles de pools de N. D'apres Berg (1988), lors de
la décomposition d'une litiere de Pin (Pinus sylvestris) enrichie en “N, il y a une
libération de "N et en méme temps, une immobilisation de N provenant du sol dans la
litiere. Peu d'études ont été réalisées pour mieux comprendre ces mécanismes complexes.
Récemment, Preston et Mead (1995) ont suivi la distribution de "*N provenant de la
décomposition d'aiguilles de Douglas enrichies en "’N dans le sol (orthic dystric brunisol)
d’une plantation de Douglas, mais, sans prélévement par les arbres. Downs et al. (1996)
ont suivi la décomposition de différents types de litiére (hétre, érable, épicéa) pendant
trois ans, en y ajoutant réguliérement du "*N-nitrate. L'étude montre que la litiére de hétre

immobilise le "*N-nitrate et libére simultanément de l'azote non marqué. Cette expérience
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Figure 1.6 : Les différents flux d'azote contrdlant la taille du pool d'azote de la litiere fraiche



confirme les résultats obtenus par Berg (1988). Récemment, Setild er al. (1996) ont
étudié l'influence de la faune du sol sur la décomposition d'une litiere de Douglas enrichie
en “N et le préléevement de N en provenance de la litiére par de jeunes plants de
peuplier. L'expérience s'est déroulée dans des conditions contrdlées dans des "rhizotrons".
La décomposition y varie selon la composition de la faune du sol.

Apres dix mois de décomposition, l'essentiel du "N est conservé dans la litiére (71 a
84%), entre 5 a 16% dans I'horizon organique et entre 3 a 5% dans la plante. Leur
expérience montre clairement la possibilité de suivre la répartition de ’N dans un systéme
sol-plante simplifié a partir de la décomposition d'une litiére enrichie en "°N.

Ces expériences réalisées sur la décomposition de litieres marquées en N
montrent qu’une partie de N est libérée pendant la dégradation de la litiere. Seulement,
cette libération est masquée par une importation concomitante de N en provenance des
compartiments extérieurs a la litiere (Figure 1.6). Le devenir de N libéré pendant la
décomposition de la litiére, ainsi que sa disparition dans le systéme sol-plante en grandeur

nature, ne sont actuellement pas connus.

Le type d'humus

L'humus, intégrant l'ensemble des conditions du milieu (climat, végétation, roche-
mére) est stable dans les écosystémes non perturbés par I'homme. On peut distinguer trois
types d'humus : 1) le mull avec une forte activité des lombrics, une litiere peu épaisse
constituée de feuilles brunes entiéres ou fragmentées en morceaux de grande taille, 2) le
moder avec une activité surtout de collemboles et enchytraéides, le moder type présente
une couche L plus ou moins épaisse, une couche F assez épaisse et une couche H assez
mince, 3) le mor, présentant un blocage de biodégradation qui se manifeste par
I'accumulation de couches F et H (Schaeffer et Schachtschabel, 1984 ; Bréthes er al.,
1995).

Une feuille de hétre qui tombe sur un sol aéré peut donc subir trois types de
transformations (Figure 1.7) : la premiére, c'est la fragmentation et consommation par des
vers de terre, ce qui favorise une dégradation tres rapide de la litiére, la seconde est due a
la colonisation successive de la feuille par des champignons saprophytes (pourritures

blanches), la troisiéme, c'est la fragmentation par les enchytraéides, un processus qui peut
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Matériel végétal initial

/ \

Organismes transformateurs  Vers de terre  Pourritures blanches Enchytraéides et Microarthropodes

Mode d'action Mise en contact Solubilisation de la Fragmentation de la feuille, pas
argile-feuille broyée  feuille = complexe d'insolubilisation et engorgement
complexe argilo-humique organo-minéral de surface
Vitesse de disparition Trés rapide Rapide Lente
Type d’humus Mull de vers de Mull de pourritures Moder, dysmoder, mor
terre blanches
Sol sol brun sol brun sol podzolique

Figure 1.7 : Représentation schématique des divers modes de transformation d'une feuille de hétre en
milieu aéré (d'apres Toutain, 1981)




étre trés long, de l'ordre de plusieurs années. La perte en masse d'une litiére varie selon le
type d'humus (Lemée et Bichaut, 1973 ; Prescott 1997). Ceci a des effets directs sur la
minéralisation de l'azote. Dans un mull, le stock d'azote dans la litiére est petit et la
minéralisation d’azote est rapide.

Le mor se distingue de mull par la grande quantité d’azote stocké dans la litiére et une
minéralisation tres lente. Le type d’humus permet une bréve estimation de la vitesse de la
minéralisation d’azote contenue dans la litiere.

La décomposition de la litiere par la faune et la flore du sol est essentielle pour

maintenir un flux continu des éléments nutritifs dans l'écosystéme.

1.4. La minéralisation de I'azote et son prélévement par I'arbre
1.4.1 La minéralisation de I'azote

Le terme minéralisation décrit l'ensemble des mécanismes qui assurent la
conversion de l'azote organique en provenance de la matiére organique du sol, en nitrate

(Stevenson, 1982). Elle inclut I'ammonification, c'est-a-dire la transformation de l'azote

organique en NHj, et la nitrification, c'est-a-dire la transformation de NH; en NO; . Ces
processus sont liés a l'activité de différents groupes de micro-organismes. Ceux-ci
comprennent des bactéries autotrophes ou hétérotrophes et des champignons (Remacle et
Froment, 1972 ; Ingham ef al., 1986 ; Lang, 1986 ; Bauhaus, 1994).

Lors de la minéralisation, les micro-organismes (bactéries, champignons)
dégradent une partie de la matiére organique du sol (Witkamp, 1971). Pendant ce
processus, l'azote organique est transformé en azote minéral (NOs", NH,'). En général,
dans les foréts tempérées, 1 a 2% de l'azote total du sol est minéralisé par an (Brown,
1982). Plusieurs facteurs déterminent l'importance quantitative de la minéralisation
comme le rapport C/N, la température, I'humidité, le pH, ainsi que le type de la matiere
organique (Brown, 1982 ; Virzo de Santo ef al., 1982 ; Forster ef al., 1989).

Deux groupes de micro-organismes, les bactéries nitrifiantes chemoautotrophes
(Nitrosomonas, Nitrobacter) et hétérotrophes (Arthrobacter) assurent l'essentiel de la
nitrification. Les bactéries autotrophes sont peu adaptées au pH bas ; c'est pourquoi, en

conditions acides, les organismes hétérotrophes sont plus compétitifs (Lang, 1986 ; Stroo



et al., 1986 ; Shah et al., 1990). D'apres Bauhaus (1994), les champignons hétérotrophes
(Aspergillus, Penicillium) sont responsables de la plus grande partie de la nitrification
dans une hétraie sur sol acide (Solling). Ils peuvent utiliser soit I'ammonium, soit l'azote
organique, comme substrat pour la nitrification (Killham, 1990).

Dans les hétraies acidophiles, le nitrate constitue environ 50 % du total de l'azote
minéralisé chaque année (Becquer e al., 1990 ; Bauhaus 1994). La nitrification est plus
forte dans la couche organique (Oy) et dans l'horizon Ay, que dans les horizons profonds
(Bauhaus, 1994). D'aprés Nadelhoffer (1984), le nitrate est donc une source d'azote
importante pour la nutrition des arbres. Les études menées sur la minéralisation de l'azote
dans différentes hétraies sont trés nombreuses ; quelques valeurs de taux de minéralisation
sont rassemblées dans le Tableau 1.3. Dans les foréts tempérées, environ 110 kg N ha™

an’ sont minéralisés (Melillo, 1981).

Tableau 1.3 : Taux de minéralisation annuelle de l'azote (kg ha™ an) enregistrés dans

différentes hétraies en Europe

Massif Age du Minéralisation Horizon Référence

forestier peuplement (kg Nha'an)

Ardennes 130 ans 107 0-15 cm  van Praag et al. (1974)

Solling 125 ans 112 | 0-20 cm  Runge (1974)

Harz 100 ans 103 Oret Ay, Glavacs et Koenies (1980)
Ardennes 100 ans 70 A, Herbauts (1980)

Solling 145 ans 90 0-20 cm  Bauhaus (1994)

Vosges 110 ans 117 0-45 cm  Bequer ef al. (1990)

Vosges 150 ans 188 0-15 cm  Jussy et Colin-Belgrand (1998)




1.4.2 L'assimilation de I'azote minéral par I'arbre

L'azote peut étre prelevé par les racines non-mycorhizées et les ectomycorhizes

sous la forme de NH,*, de NO;~ et parfois de Noranique (Rygiewicz ef al., 1984a ; 1984b ;
Nadelhoffer ef al., 1984 ; Marschner et al., 1991 ; Gijsman, 1991 ; Peuke et Tischner,
1991 ; George et Marschner, 1996). D'aprés Abuzinadah et Read (1988), la dégradation
et l'utilisation des différentes formes d'azote organique (acides aminés, protéines) peuvent
étre assurées par les champignons ectomycorhiziens.

On a longtemps considéré que les espéces ligneuses étaient bien adaptées a la
nutrition ammoniacale, car dans les sols forestiers, I’ion NH; est souvent la forme
d'azote minéral prépondérante, et, en absence de fertilisation, le rapport NH; /NOs dans
la solution du sol est généralement voisin de 10/1. Du fait de ces faibles concentrations en
NOs, il était communément admis que la. production de NOj; par nitrification était
inhibée dans la plupart des écosystémes forestiers acides (Alexander, 1983). Cependant,
des expériences de marquage in situ, effectuées en fournissant du "*N a des sols de foréts
de coniféres, ont montré que la nitrification est trés active, méme lorsque le pH de ces
sols est de 3,5 (Stark et Hart, 1997). Ces auteurs ont aussi montré que le nitrate produit
par nitrification peut étre aussitot utilisé et immobilisé par la microflore présente dans ces
sols, expliquant les trés faibles concentrations mesurées dans la solution du sol.
Cependant, les perturbations d’origine anthropologique peuvent changer ces équilibres et
les vitesses de minéralisation de I’azote dans les sols forestiers. En particulier, les dépots
continus de nitrate a partir de I’acide nitrique atmosphérique peuvent contribuer a
I’enrichissement de la solution du sol en NO;™ (Attiwill et Adams, 1993). De fait, les
mesures réalisées ces derniéres années dans les hétraies et pessiéres ont révélé que la
concentration en nitrate de la solution du sol était voisine de celle de NH; (100 pM) ou
méme dix fois supérieure (Marschner ef al., 1991). D’autre part, toutes les perturbations
simples, comme les coupes forestiéres, modifient de fagon transitoire le cycle de I’azote
en augmentant la vitesse de minéralisation et en particulier la nitrification (Attiwill et
Adams, 1993). L'idée répandue que le NO; ne constitue pas une source d'azote
quantitativement importante pour les arbres et les champignons ectomycorhiziens doit
donc étre considérée comme une simplification. D'ailleurs, en culture pure, de

nombreuses espéces de champignons ectomycorhiziens sont capables de croitre
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normalement sur NO;" comme unique source d'azote, bien que la majorité des espéces
testées préferent le NHy '

Les vitesses d’absorption des deux formes d’azote minéral ont surtout été mesurées
pour des coniferes, mycorhizés ou non. En examinant les données de la bibliographie, on
peut comprendre pourquoi en conditions contrdlées, I’ammonium favorise une meilleure
croissance des especes ligneuses que le nitrate : pour des concentrations équivalentes de
chaque source d’azote dans le milieu d’incubation, les racines non mycorhizées des
especes étudiées absorbent I’ion NH, jusqu’a 20 fois plus vite que le NO;™ (Plassard et
al., 1991 ; Kronzucker et al., 1997). Cependant, méme si les champignons cultivés sur
milieu synthétique absorbent aussi NH; plus vite que NOs’, les vitesses mesurées sont du
méme ordre de grandeur que celles données pour les végétaux herbacés et 10 a 20 fois
plus élevées que celles mesurées chez les arbres-hotes (Plassard ez al., 1991). Compte
tenu des propriétés des especes fongiques, on peut donc s’attendre a ce que la présence
d’un partenaire fongique stimule l'absorption des deux formes de N minéral par le
systeme racinaire. Cet effet stimulateur a été effectivement observé pour I’absorption de
NH, (France et Reid, 1983 ; Rygiewicz et al., 1984a) ou de NO;™ (France et Reid, 1983
; Plassard ef al., 1994). Cependant, une étude détaillée de l'absorption de NO;™ effectuée
a l'aide de lisotope "N sur des coniféres de la cote Pacifique américaine (Douglas,
Epicéa de Sitka, Pruche de 1'Ouest), associés ou non a I'Hébélome échaudé (Hebeloma
crustuilniforme), a aussi démontré que la stimulation de l'absorption de I'azote
inorganique dépend de la plante-hdte considérée. La stimulation de I'absorption de NO5
ne s'observe que chez le Sapin de Douglas (Rygiewicz ef al., 1984b) révélant de
profondes différences dans le comportement des espéces. Pour une méme plante-hote,
I'amélioration de I'absorption de NOs;  ou de NH, dépend aussi de l'espéce de
champignon associé. L’ensemble de ces données suggere des interactions
plante/champignon complexes dés la premiére étape de I’utilisation de I’azote minéral.

Les recherches sur les différent aspects de cycle de I’azote dans un écosystéme
forestier nécessitent une approche expérimentale. Le choix d’une méthodologie adaptée
est primordiale pour répondre aux objectifs fixés au départ. Par exemple, la méthode
d'incubation in situ a permis de quantifier les principaux flux d’azote dans trois

peuplements a Aubure (Jussy et Colin-Belgrand, 1998). Par contre, les études plus
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détaillées sur les flux d'azote dans le sol et les arbres reposent pour l'essentiel sur des
expérimentations de tragage isotopique, faisant appel a l'azote 15 (Overrein, 1972 ;
Nambiar ef al., 1986 ; Schimel et Firestone, 1989 ; Preston ef al., 1990 ; Buchmann ef al.
1993 ; 1995 ; Nadelhoffer et al., 1995 ; Downs ef al., 1996). En général, deux méthodes
d'application des solutions enrichies en "N sont utilisées.

La premiére est une application ponctuelle d'une solution a faible teneur en azote
enrichi ("pulse labelling") ; la seconde repose sur plusieurs applications d'azote 15 pour
simuler un dépdt permanent. L'application de solutions de "N-NH," et/ou de ""N-NO;™ en
surface ou dans un horizon de sol précis, permet de suivre la répartition de ’N dans les
compartiments, sous observation (Buchmann ef al., 1995). Schimel et Firestone (1989)
ont étudié la répartition de "*N dans la couche organique et dans I'horizon Ay du sol d'une
forét de résineux, agés de 60 ans. Un jour aprés l'application d'une solution de "NH,", 20
a 27% de I’°N appliqués font partie de la biomasse microbienne, entre 6 a 16% se
trouvent dans la solution du sol et entre 16 a 41% dans le sol. Trente jours plus tard, la
teneur en °N augmente dans les résidus organiques (racines et détritus) et reste stable
dans la fraction solide du sol. Ceci montre que les résidus organiques agissent comme un
puits d'azote, l'apport se faisant via la biomasse microbienne et les champignons.

Chang et al. (1995) ont étudié le transfert de l'azote du sol vers l'arbre chez trois
espeéces de résineux (Thuya plicata, Tsuga heterophylla, Picea sitchensis). Apres l'apport
d'une fertilisation ammoniacale (200 kg N ha™), la proportion de "*N mesurée dans l'arbre
varie de 7,7 a 17,8%. L'essentiel du "N appliqué est retrouvé dans les différentes
fractions d’azote du sol (45 a 67 %). Le recouvrement total de N varie de 57 a 87%
selon l'essence étudiée. Ces résultats indiquent donc que les arbres incorporent seulement
une petite quantité de l'azote appliqué pendant les deux ans de l'expérimentation. Preston
et Mead (1994) ont comparé le prélevement d'azote par un pin (Pinus contorta) un an et
huit ans aprés l'application d'une fertilisation azotée (urée, nitrate, ammonium) de 100 kg
N ha™. La quantité d'azote incorporée dans l'arbre augmente peu avec le temps (6,8% au
lieu de 5,8%). Ces résultats indiquent que 1’azote marqué, une fois immobilisé dans le sol,
est ensuite minéralisé tres lentement.

Contrairement a ’ammonium, le nitrate est trés mobile dans le sol. Si la teneur en

nitrate dans le sol est plus forte que I’assimilation par la végétation et les micro-

18



organismes, le nitrate est lessivé. Dans une forét mixte de feuillus (héire, érable, bouleau,

épicéa), l'effet d’un apport permanent de “N-nitrate sur le fonctionnement de

I'écosystéme a été étudié pendant 3 ans (Nadelhoffer er af.,, 1995). La rétention de nitrate

dans cet écosysteme, augmente avec la dépot de celui-ci. Ce auteur montre que le PN-

nitrate prélevé par les arbres pendant la période de végétation s’accumule surtout dans les

feuilles (9,5% de "N appliqué) et moins dans le bois (3,5%). Une proportion significative

de N se trouve dans I'horizon O et A du sol (12% de N appliqué). L'assimilation de

nitrate par les micro-organismes et les champignons est de méme ordre de grandeur que

le prélévement de nitrate par la végétation.

L'utilisation des solutions enrichies en °N a permis de suivre la répartition de N dans les

différents compartiments azotés du sol. Les résultats obtenus lors dune application

d'azote minéral marqué sur le sol d'un écosystéme forestier sont inutilisables pour étudier

les transformations de 'azote de la litiére in situ. En effet, l'apport de solution de "NH,’

ou de P"NO;y présente de nombreux inconvénients :

e perturbation des pools d'azote du sol

e précurseurs répartis de fagon hétérogéne |

* court-circuit des processus naturels empéchant I'analyse de la dynamique de l'azote
transitant au travers des différents compartiments

Au contraire, I'utilisation d'une litiére naturellement enrichie en "N est un moyen élégant,

permettant de suivre la répartition de I'azote dans un sol sans perturbation des processus.

La minéralisation de la matiére orgamique du sol par les micro-organismes est
essentielle pour la nutrition azotée de l'arbre. L'azote du sol se trouve essentiellement
immobilisé sous forme organique, alors que ['azote minéral, source principale pbur la
nutrition des arbres, est peu abondant. Cest donc sa dynamique de production qui est la
plus importante. Dans un écosystéme forestier, la plus grande partie de I'azote minéral

est prélevé par les racines des arbres.
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1.5 Les dépots azotés

Au niveau des écosystemes forestiers, on peut distinguer :

o Les dépots secs d'origine anthropique contenant de l'azote comme le NO; qui viennent
des poussieres industrielles et urbaines et les aérosols.

e Les dépots humides contenant de I’azote que I’on trouve dans la pluie sous forme de
NO;", NHy" et HNOs.

e Les apports d’azote sous forme gazeuse comme le NH; provenant des exploitations
agricoles.

Si la quantité totale d'azote apportée dans les foréts frangaises sous forme de dépdts,

s'échelonne entre 3 et 55 kg N ha™' an™ (Landmann, 1991), elle varie selon les régions.

Dans les zones rurales (ex. Bretagne), I’élevage intensif de bétail ou de volailles améne

une forte émissio_n de NH;. Le NH; provient, soit directement des animaux, soit de

I’épandage du lisier. Apres l'épandage, les émissions de NH; peuvent atteindre jusqu'a

80% de l'azote ammoniacal dans le lisier selon les conditions climatiques et le temps

d'exposition (Mannheim ez al., 1995).

L'origine des différentes formes d'azote dans les dépots secs et humides est due

essentiellement a 'automobile et a l'industrie. En moyenne, la quantité d'azote dans ces

dépots varie de 2,5 a 20 kg N ha™" an™ pour NHy et de 2 a 27 kg N ha™ an™ pour NO

(Landmann, 1991). Cependant, dans les régions polluées (ex. plaine d'Alsace), les apports

atmosphériques d'azote anthropique sont parfois supérieurs aux besoins trophiques des

peuplements forestiers. Ces apports excessifs peuvent alors avoir des conséquences

néfastes comme :

e une toxicité directe au niveau foliaire (Skeffington et Wilson, 1988).

e une acidification du sol et 'augmentation de la toxicité aluminique ou un déséquilibre
nutritif des arbres (Dambrine ef al., 1991 ; Godbold, 1991).

e une diminution de la diversité spécifique des ectomycorhizes (Devevre et al., 1993).

e une drainage accru des nitrates et de l'aluminium soluble (Boudot ef al., 1994).
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1.6 Le lessivage et la dénitrification

Contrairement a l'ion ammonium, le nitrate est trés mobile dans la solution du sol.
Le nitrate est donc facilement lessivable si le prélevement par la végétation est faible.
Dans les hétraies européennes, la perte en azote par drainage se situe entre 6 et 28 kg ha™
an’ (Ulrich et al., 1979 ; Nys, 1987 ; Van Breemen ef al., 1987 ; Jussy et Colin-Belgrand,
1998).

La dénitrification, c'est-a-dire la réduction de NOs™ en N,O et N, par les micro-
organismes, est liée aux conditions anaérobiques du sol et d'autres facteurs comme :
I'humidité, la température, la teneur en carbone, en nitrate et en oxygene.

La perte en azote par dénitrification est maximale au printemps (Groffman et Tiedje, 1989
; Dorsch ef al., 1993 ; Brumme, 1994). Dans la hétraie du Solling, la perte annuelle en

N>O se situe entre 1 et 2 kg N ha™ (Brumme, 1994).

Figure 1.8 : Représentation simplifiée du cycle de N dans le sol

litiere fraiche N = protéines, acides aminés

Apport (par les
micro-organismes,
débris végétaux et

animaux

Lessivage (acides aminés)

Libération / o
litiere

(Nrn icrobiennes Norga.mque)

Minéralisation en cours
(NH," NOy) dt? N
i décomposition

b\

Prélevement Lessivage | | Immobilisation
(NH.1.+, NO!) (NOS) (Nurg,amque)
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1.7 Les objectifs de 1'étude

Afin de caractériser les différents processus controlant le cycle de 1'azote dans la
hétraie montagnarde du versant alsacien des Vosges et, en particulier, les mécanismes de
décomposition de la litiere dans cet écosystéme, nous avons entrepris :

1) de produire une litiere de hétre enrichie en BN

2) d'étudier I’évolution des éléments minéraux de cette litiere lors de sa

décomposition dans une hétraie de montagne du bassin versant du Strengbach

(Aubure, Haut Rhin),

3) de déterminer la distribution de "°N en provenance de la liti¢re dans les

différentes fractions azotées du sol et de l'arbre, et

4) de quantifier les formes et les flux d’azote provenant de la litiére et prélevés

par ’arbre.

L'acquisition de ces données expérimentales sur les compartiments azotés et le flux qui
les relient, devrait fournir les données permettant de mieux comprendre la dynamique de
l'azote dans 1'écosysteme forestier. Ces données serviront a développer des modeles

fonctionnels de circulation des flux d'azote en forét.
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Figure 2.0 : Cartes de situation



Chapitre 2 - Matériel et Méthodes

2.1 Localisation et situation géographique

Le bassin versant du Strengbach est situé du coté alsacien des Vosges du sud,
dans le nord-est de la France (48°12' N, 7°11' E). Il se trouve a 58 km au sud-ouest de
Strasbourg sur le territoire de la commune d'Aubure, dans le département du Haut Rhin
(Figure 2.0). Il est orienté vers l'est. Son altitude varie entre 883 et 1146 m. Sa surface
est d'environ 80 ha. Un ruisseau, le Strengbach occupe une profonde "entaille" d'origine
tectonique. Des processus périglaciaires ont remanié et émoussé le relief initial (Latron,
1990). La pente du versant exposé au nord-est est en moyenne proche de 10%. Le
versant opposé est plus raide.

Depuis 1985, le bassin versant du Strengbach fait l'objet de recherches sur son
fonctionnement hydrobiogéochimique (Viville et al., 1987 ; Dambrine et Prevosto, 1988 ;
Probst et Dambrine, 1988 ; Probst ef al/., 1990 ; 1992b ; 1995; Dambrine et al., 1991 ;
1995 ; Fichter et al., 1997). Ces recherches se sont poursuivies par une étude approfondie
sur la minéralisation de ’azote dans la pessiére et dans la hétraie (Jussy, en preparation)

et sur le devenir et les flux de 'azote contenu dans la litiére.

2.2 Le climat

Le climat est du type océanique a tendance montagnarde. Les vents d'ouest sont
dominants. En moyenne, les précipitations annuelles varient entre 1300 et 1500 mm,
toujours un peu plus faibles dans la partie du bassin versant exposée au sud. Elles sont
également réparties sur toute l'année et le quart environ tombe sous forme de neige.
Cependant, ces derniéres années, une période de sécheresse automnale a été observée.
L'enneigement s'étale généralement, de décembre & avril. La température moyenne
annuelle est de 6 °C avec des températures moyennes mensuelles qui varient entre -2 et
14 °C. Pendant toute l'année, la pluviométrie moyenne mensuelle est supérieure a

I'évapotranspiration (Probst et al., 1990a ; 1991).
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Figure 2.1 : Carte des parcelles forestiéres du bassin
versant de Strengbach (de 1877).
Le site expérimental se trouve dans la parcelle n° 185.
Type du sol : Ocre podzolique (Lefévre, 1988)

Peuplement : Hétre 50 ans




2.3 Les roches méres des sols

Le granite du Brézouard affleure dans la plus grande partie du bassin versant du
Strengbach (Dahire, 1988 ; El Gh'Mari, 1995). Un petit affleurement de gneiss a
sillimanite de Sainte-Marie-aux-Mines est situé en partie sommitale du versant exposé au
sud (von Eller, 1961 ; Fluck et Menillet, 1978). Un filon de microgranite coupe le granite
du Brézouard au sommet de la pente nord.
Le granite du Brézouard fait partie des granites peralumineux de la chaine varisque qui
s'étend du Massif Central a la Bohéme. Son intrusion dans des roches précambriennes des
Vosges date du Westphalien (tardy-hercynien). C'est donc un des granites les plus jeunes
du massif vosgien (Montigny et al., 1983). Ce granite a grains grossiers s'étend entre le
sommet du Brézouard et Bergheim (Blanalt et Vogt, 1972 ; von Eller, 1976 ; Fluck et
Menillet, 1978).

2.4 Sols et histoire quaternaire du bassin versant

Dans tous les sols du bassin versant du Strengbach, la pauvreté chimique du
granite du Brézouard se traduit par un caractére acide marqué. Les sols appartiennent en
majorité, soit a la classe des sols brunifiés, soit a la classe des sols podzolisés. Dans le
fond du vallon, une unité de Stagnogley de faible surface représente les sols
hydromorphes (Figure 2.1) (Lefévre, 1988). La tendance, soit a la brunification, soit a la
podzolisation, dans le bassin versant, dépend principalement des propriétés du matériau
d'origine, ainsi que de la topographie du terrain, par sa contribution au régime hydrique.
De maniére simplifiée, sur cette roche mére trés pauvre en cations alcalino-terreux, les
transformations minéralogiques induites par I’hydrothermalisme ont modifi¢ la teneur en
minéraux précurseurs des argiles des sols. Les sols plus argileux sont brunifiés et les sols
plus sableux sont podzolisés. Différents profils intergrades (Duchaufour, 1993) entre les
poles des sols brunifiés et des sols podzoliques se sont développés. Leurs coefficients de
redistribution de Fe et d’Al correspondent a peu pres a la classification proposée par
Souchier (1971).

En Europe Centrale, les sites de moyenne montagne ont été notablement marqués
par les glaciations et les processus périglaciaires qui régnaient au cours du Pléistocene

(Schroder et Fiedler, 1977 ; Semmel, 1985 ; Fiedler et Hofimann, 1992).
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Le bassin versant du Strengbach ne fait pas exception (Latron, 1990). Une forte
arénisation du granite a grains grossiers a eu lieu par gélification. Le matériau ameubli a
¢été transféré et remanié en relation avec les conditions climatiques et l'importance des
pentes, soit par solifluction, soit par cryoturbation, I’arénisation chimique a suivi. Les
arénes, dans le bassin versant du Strengbach, peuvent atteindre une épaisseur de 10 m en
bas des pentes, mais ne dépassent pas 2 m en haut de versant. La texture des arénes est
plus grossiere sur le versant exposé au sud que sur le versant nord (Latron, 1990). Les
zones é€levées ou se trouve la placette expérimentale, ont été recouvertes d'un névé de
faible extension. Aucune trace de pédogeneése tertiaire n'a été observée (Fichter, 1997).

Le site expérimental se trouve dans la parcelle 15 (Figure 2.1), dans une zone
médiane de la pente exposée au nord, ou se présentent des sols ocres podzoliques (selon
la classification de la CPCS, 1967), Haplorthod selon la classification de la Soil Survey
Staff (1975) (Soil Taxonomy). L'humus est de type moder (Lefévre, 1988). L'horizon
éluvial étant absent, on peut distinguer ce type de sol des sols podzoliques (Duchaufour,
1988). Le coefficient de redistribution du Fe et de I'Al est plus élevé que dans les sols

brunifiés (Lefevre, 1988).

2.5 Histoire du site et de I’aménagement, végétation forestiére

Aubure, petit village de montagne, le plus haut d’Alsace, se situe dans
I’arrondissement de Colmar et dans le canton de Sainte-Marie-aux-Mines depuis 1802.
Son altitude est de 790 m, la superficie actuelle de cette commune est de 490 ha pour 353
ha de surface boisée, soit 68 % de forét. Depuis 1890, le village était une station
climatique pour le traitement de la tuberculose, reconvertie, il y a 35 ans, en centre de
convalescence.

La décision, en vertu de laquelle les bois d’Aubure sont soumis au régime
forestier, date du 4 décembre 1829. A cette date, des statistiques nous donnent la
contenance totale des bois ou sol forestier (323,70 ha), I’étendue mise en réserve (156
ha), I’essence dominante : le sapin, ’aménagement en futaie sans mention de taillis, la
longeur de la révolution (100 ans) et la contenance des coupes annuelles de futaie en
massif (6,08 ha) (Archives Départementales Haut-Rhin 7P626) (Annexe 1).

La forét du bassin versant du Strengbach appartient depuis la Révolution frangaise



presque entiérement a la commune d'Aubure (Koerner, 1994). L'aménagement de la forét
communale d'Aubure est destiné aujourd'hui essentiellement a la production de bois
d'oeuvre (Asaél, 1990). Les revenus fournis par la forét représentent actuellement prés de
60% des ressources totales de la commune (Le Goaster, 1989). Les foréts du bassin
versant du Strengbach sont aménagées selon le régime strict de futaie réguliére a groupe
de régénération strict.

La couverture forestiere dans le bassin versant du Strengbach est presque
continue. Elle est simplement interrompue dans le fond de vallon par quelques petites
prairies (3% de la surface du bassin). Le bassin versant est boisé aujourd'hui au deux tiers
par des peuplements purs d'épicéas (Picea abies [L.] Karst.) d’ages différents. L'autre
tiers est constitué, soit de peuplements adultes d'épicéa mélangé a du sapin pectiné (Abies
alba Mill.), soit de peuplements mélangés de hétre (Fagus sylvatica L.) adulte et de sapin
pectiné, soit de hétre pur. La parcelle 15, ou se trouve la placette expérimentale, est
constituée d'un peuplement pur de hétre, avec quelques épicéas et sapins pectinés. L'age
du peuplement est d'environ 50 ans. Dans le plan d'exploitation de la forét communale de
1878, la parcelle 15 était constituée d'un peuplement de hétres, agés de 25 a 30 ans. Dans
cette parcelle, on trouve également quelques vieux sapins, des pins, des épicéas et du bois
tendre. La croissance du peuplement est satisfaisante (A.D.H.R. 8AL14 428).

L'association forestiere naturelle dans le bassin versant du Strengbach est
l'association acidophile de sapin et de hétre (Luzulo-Fagetum typicum) ou Luzulo-
Fagetum vaccinietosum, d’aprés Ellenberg (1986). L’épicéa n'est pas une espéce indigéne
dans le bassin versant, comme d'ailleurs dans la majorité des Vosges. La composition en
especes et la structure actuelle des foréts témoignent de l'influence humaine sur le
paysage.

L'intensification de l'agriculture dans des régions plus favorables et l'utilisation
d’énergies fossiles ont permis par la suite le reboisement de surface importantes. L’épicea
a €té principalement planté, en raison de sa meilleure croissance. Cette essence a €té
préconisée, pour la forét communale d'Aubure, dans les zones d'altitude depuis
’aménagement de 1878. L'objectif a été, entre autre, de pallier les difficultés de
régénération de la sapiniére (ONF, 1981). La hétraie sur le versant exposé¢ au nord

(placette 16) est toujours restée plus proche de la végétation d'origine (Koerner, 1994).
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Figure 2.2 : Description du profil du sol.

Localisation : bassin versant d'Aubure, dans la parcelle 15

Végétation : hétraie d'environ 50 ans

Matériau au départ : granite de Brézouard

Type de sol : alocrisol (sol brun acide)

prof. (cm)

désignation

L Feuilles seéches, enticres avec des petites taches décolorées, épaisseur moyenne 1

cm (environ 5 a 7 feuilles), mais trés variable
Feuilles humides, partiellement fragmentées avec des petits trous d'environ 1 i 2
mm de diamétre, déjections et boulettes fécales. Les feuilles sont moins épaisses et
plus fragiles que dans la couche L. Trés peu de squelettes de feuilles et pas de
mycélium des "pourritures blanches", sauf si la couche F est plus épaisse (3 c¢cm).
Dans ce cas, présence abondante de mycorhizes. L’épaisseur de la couche varie de
0,5a1,5cm.
Peu de feuilles fragmentées, la taille varie de 3 a 20 mm, trace d'activité des vers
de terre, surtout sous la forme de déjections de 3 a 6 mm de diamétre, qui sont trés
abondants. Présence de mycorhizes (Lactarius subdulcis). L'épaisseur de la couche
est trés variable (0,5 cm) et disparait par endroits pour laisser place & un lit de
petits graviers blanchis.
Ay, Couleur "7.5 yr 3/1" Texture sablo-limoneuse, quartz blanchis, éléments
grossiers plus abondants. Structure polyédrique, peu stable. Activité biologique
: non observé. Densité faible. Riche en racines fines et moyennes. Limite

inférieure nette.

- 40 Bv Couleur "5 YR 4/6" Texture limono-sableuse. Structure polyédrique. Présence

de blocs grossiers, d'une taille centimétrique a décimétrique. Activité biologique

: non observée. Peu de racines fines. Densité moyenne. Limite inférieure

diffuse.

> 40 BC Couleur "5 YR 5/6" Texture limono-sableuse. Présence de blocs grossiers.

Structure polyédrique. Présence de blocs grossiers, d'une taille centimétrique a
décimétrique. Structure polyédrique. Activité biologique : nulle. Peu de racines

fines. Densité moyenne.
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2.6 Site d'étude et dispositif expérimental

Pour mener a bien cette étude, deux sites expérimentaux ont été mis en place. Le
premier a Pont-a-Mousson (54), dans la forét de Puvenelle, afin de produire de la litiére
marquée en N, le traceur utilisé dans nos expérimentations. Le second, dans la forét
d’Aubure, afin de suivre I’évolution de cette litiere marquée, transférée de Puvenelle a
Aubure sur le dispositif expérimental de la parcelle 15 et distribuée sur cinq placettes
expérimentales. C’est sur ces cing placettes que les expérimentations ont été menées

avant le traitement des échantillons au laboratoire.

2.7 °N comme traceur isotopique du cycle de I'azote

Aux cours des dix derniéres années, nos connaissances sur le cycle de l'azote dans
les systemes agricoles et forestiers, ont considérablement progressé. Par exemple, l'impact
des résidus végétaux sur le cycle de l'azote, a partir de résidus enrichis en N, a fait
l'objet de plusieurs expériences a grande échelle (Wagger et al., 1985 ; Jensen, 1994 ;
1996 ; Nicolardot ef al., 1995). Toutefois, plusieurs critéres distinguent les sols agricoles
des sols forestiers, par exemple, la vitesse de la minéralisation de la matiére organique.

Les études effectuées en milieu agricole, montrent clairement que I’utilisation de
I’'®N permet I’étude de la décomposition et de la répartition de l'azote dans I'écosystéme.
L'isotope stable °N est un traceur efficace de I'azote et ses variations de concentration se
détectent avec une grande précision par spectromeétrie de masse. Deux types de
démarches expérimentales sont classiquement utilisées : la premiére profite de I'existence
d'une discrimination isotopique induite par les mécanismes de la distribution de
I'abondance naturelle (8'°N) (Hogberg, 1997) et la deuxiéme, qui est celle que nous avons
choisie, met en oeuvre un enrichissement en *N. L'utilisation d'une source enrichie en "N
est mieux adaptée pour suivre la dynamique de N (°N) dans les différentes composantes

d'un écosystéme forestier.

2.8 La production d'une litiére enrichie en '°N
Pour étudier le devenir de l'azote a partir de la décomposition d'une litiére, nous
avons choisi de produire une litiére fortement enrichie en "*N. Pour obtenir cette litiére,

les feuilles de jeunes hétres (10 ans), d'un peuplement situé dans la forét de Puvenelle, ont
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été pulvérisées avec de l'urée marquée (99,5% '°N) a la fin du mois d’aolt pendant
plusieurs années consécutives. Nous avons ainsi obtenu une litiere de hétre
progressivement enrichie en "N. Cette demarche est originale, car elle permet une
production rapide d'une grande quantité de litiére marquée. Pour éviter les pertes d’urée
par évaporation, la pulvérisation s’est faite le soir. Pour limiter des pertes dues au vent, le
dispositif rassemblant les hétres a été recouvert d’une bache.

La premiére pulvérisation a eu lieu a la fin du mois d’aoiit 1993, les deux autres, a
la méme période de l'année, en 1994 et 1995. La litiére marquée a été collectée a la main
a l'automne 1994. Puis, la litiere a été distribuée sur les cing placettes d’ Aubure. Celle de
l'automne 1995 a été utilisée pour produire les sachets de litiere. Les protocoles utilisés
pour la production de la litiére marquée en N et les caractéristiques de cette litiére sont

décrits en détail dans I’article A (Zeller ez al., 1998).
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Article A : '°N partitioning and production of *N-labelled litter in beech trees

following [*N]urea spray

Bernd Zeller, Micheline Colin-Belgrand, Etienne Dambrine and Francis Martin

Annales des Sciences Forestiéres (55: 375-383)

Short title: °N partitioning in beech
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Summary

The leaves of ten-year-old beech trees grown in a plantation were sprayed once in late
summer in 1993, 1994 and 1995 with ["*N]urea, to determine the "N utilisation by beech
(Fagus sylvatica L.) and to obtain homogeneous "“N-labelled litter. One day after
spraying, leaves had incorporated 42% (1993) to 55% (1995) of the applied [*N]urea.
The leaf amino acid content and N concentration increased shortly after application.
During leaf senescence, approximately 88% of the incorporated "N was translocated and
mainly stored in the above-ground biomass. After spraying, N concentration and "N
enrichment of leaves were measured until abscission. In spring, trees were sampled and
>N allocation in above-ground and below-ground organs were determined to assess °N
partitioning. Buds and bark showed the highest ’N enrichment, but the largest amounts
of foliarly applied "*N were stored in bark and wood. "*N enrichment of fallen leaves (i.e.
litter) increased after each "N urea spray, from 2.11% N atom excess in 1993, to
2.97% "N in 1994 and 3.14% "N in 1995. Annual litter contained 4.7%, 7.3% and 7.8%
of the sprayed "N. Soluble and unsoluble N fractions showed an identical "N atom

excess indicating a homogeneous distribution of N in the labelled leaves as well as litter.
Key words: °N, urea, beech litter, forest, nitrogen

Répartition de '°N dans le Hétre et production d'une litiére marquée aprés

pulvérisation de [*N]urée

Résumé

Afin de déterminer l'utilisation de l'azote par le Hétre (Fagus sylvatica L.) et pour obtenir
une litiere homogéne marquée au N, de l'urée enrichie en "N a été pulvérisée en fin
d'été 1993, 1994 et 1995 sur le feuillage de jeunes hétres. Apres la pulvérisation, les
concentrations en N et N dans les feuilles et la litire ont été mesurées jusqu'a
I'abscission. Un jour apreés la pulvérisation, les feuilles ont incorporé entre 42% (1993) et
55% (1995) de I'T"*N]urée. Une bréve augmentation de la teneur en acides aminés et de la
concentration en N foliaire a eu lieu peu aprés l'application. Au printemps 1994, un

1 . o ; i . . e 15
prélévement sur cinq arbres a été effectué, pour déterminer la répartition de "N dans les
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organes aériens et souterrains des arbres. Pendant la sénescence des feuilles, 88% de
l'azote incorporé est transféré dont la plus grande part est stockée dans les organes
aériens des arbres. Les bourgeons et I'écorce sont les tissus les plus enrichis en "N, mais
I'écorce et le bois accumulent I'essentiel de l'azote "N. L'enrichissement en N des
feuilles sénescentes (litiere) augmente aprés chaque pulvérisation d'[*NJurée; l'exces
isotopique "N mesuré en 1993 est de 2,11% et il atteint 3,14% en 1995, La chute
annuelle de litiere représente 4,7%, 7,3% et 7,8% de BN pulvérisé. Les composés azotés
solubles et insolubles présentent des enrichissements identiques en N, indiquant une

distribution homogene de "N dans les feuilles et également dans la litiére.

Mots clés: "N, urée, litiére, hétre, forét, azote
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Introduction

Little is known on the dynamics of leaching, accumulation and release of N in
decomposing forest litter in beech ecosystems. A major aim of the current investigations
was to study the mechanisms involved in the uptake and release of N from litter. The
determination of the sizes of the N pools involved and estimates of their turnover in litter
and soil had been efficiently obtained by "N tracer experiments (Berg, 1988; Bottner et
al, 1997). Plant residues enriched in N have been widely used as tracers in N-cycling
experiments in agricultural systems (Norman et al, 1990; Jordan et al, 1993). In forest
ecosystems, "*N-labelled corn straw was used as a source of N and C in studies on N
mineralisation (Bottner et al, 1997). However, replacing of straw from herbaceous
species by labelled litter from the species under investigation (e.g. beech) would make it
possible to qua.ntify the decomposition and mineralisation of litter with few modifications
to the litter layer. “N-labelled needle litter has been used in several studies on N
decomposition and mineralisation in conifer ecosystems (Berg, 1988; Preston and Mead,
1995). This approach is, however, limited by the production of large amounts of "N-
labelled litter for the species under investigation. In horticulture, massive labelling of trees
has successfully been achieved by urea spraying (Oland, 1960; Shim et al, 1972; Shim et
al, 1973). Uptake of urea N by leaves is much faster than for NH, -N and NO;-N (Coker
et al, 1987), and this compound is rapidly converted into amino acids (Karasuyama et al,

1985) and later to proteins.

In the present study, a field experiment was conducted to determine the "N
utilisation by beech (Fagus sylvatica L.) of “N-urea sprayed on leaves and to obtain
homogeneous “N-labelled beech litter. The major aims of this study were to ascertain (i)
that N originating from "N leaf labelling was properly distributed into beech organs and

(ii) that fallen leaves (i.e. litter) exhibited homogeneous "°N labelling.
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Material and Methods

"N labelling

A field experiment was conducted on a calcareous brown earth soil (Calcisol) in a large
natural regeneration area at Puvenelle near Pont-a-Mousson (France). The ten-year-old
beech trees selected for the "N labelling experiment, had a mean height of 1.25 m. A 25
m’ plot containing 350 trees was carefully cleaned of understorey vegetation and litter
from previous years. During late summer, tree shoots were sprayed in the evening with a
50 mM aqueous solution of [*N]urea (99.5% "“N) (pH 6.2) using a hand-sprayer. The
urea solution (3.0 g urea I"") was sprayed as a fine mist, which limited the formation of
drops and consequently the contamination of the soil surface. Nevertheless, the uptake of
N by the roots could not excluded. The following amounts of "*N were applied per tree:
56.6 mg "N on September 1, 1993, 26.9 mg "*N on August 22, 1994 and 58.2 mg "*N on
August 30, 1995. In 1994 and 1995, plots were covered with a plastic sheet during
spraying and for the following 36 hours to avoid volatilisation of '*N, whereas in 1993
they were not covered. The highest application dose on one hectare corresponded to 8.0

kg N.

Sampling

Fifteen leaves from the upper, inner and lower crowns were randomly taken from
different trees at regular intervals (weekly and fortnightly in 1993; monthly in spring 1994
and 1995) and before and after the application of [°N] urea. From mid September until
November, senescent brown leaves (hereafter referred to as litter) were collected weekly
just before abscission. In February 1994, five trees were harvested and separated into the
following compartments: buds, bark (1993 = year of growth), wood (1993), bark (1991-
1992), wood (1991-1992), bark and wood (branches), bark (1991 and earlier), wood
(1991 and earlier), roots (< 1 mm), roots (> 1 mm), roots (> 3 mm). Soil samples (n = 5)

were taken at a depth of 0 - 5 cm and 5 - 20 cm within the plot.
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Figure 1 : Concentration of major free amino acids in beech leaves before and after
spraying with an aqueous solution containing 50 mM urea. The treatment was applied on
September 1, 1993.



Analyses

Sampled leaves were rinsed twice with distilled water and weighed. One subsample was
dried at 65°C until constant mass. In 1993, the fresh leaves from the other subsample
were stored at -20°C and used later to determine the free amino acid composition after
extraction in methanol/water (70/30, v/v) as described by Genetet et al. (1984). Fallen
leaves (i.e. leaf litter) collected weekly in autumn were air-dried and stored for further use
as substrate for N decomposition studies (Zeller et al, unpublished results). A composite

litter sample from each harvest was dried at 65°C.

All tree and soil samples were weighed and dried at 65°C. After dry weight
determination, all samples (tree organs, litter, leaf, soil) were milled using a ball mill
(Fritsch Pulverisette 6) to pass a 100 um mesh. For N concentration and °N analyses of
litter, tree and soil samples, about 6 to 10 mg of each sample was weighed in silver cups
and carefully closed. Samples were then combusted, N reduced to N, and the UN/BN
ratio measured on a Finnegan MAT Deita S mass spectrometer at the Service Central
d’Analyse (CNRS, Vernaison, France). The incorporation of [*N]urea into beech leaves
was calculated on a tree basis as the difference between sprayed °N and the total amount
of new "N in all leaves one day after spraying. N excess = atom % “°N sample - 0.3663

atom % °N

Results
Amino acid composition of beech leaves

During late summer, the most abundant free amino acids in leaves (lower crown)
of 10-year-old beech trees was asparagine (about 400 nmol g' fwt) followed by
glutamate and glutamine (Figure 1). After application of ["’N]urea, asparagine
concentration in leaves dramatically decreased, whereas glutamine and glutamate
concentrations drastically increased (Figure 1). Glutamate concentration reached a peak
(600 nmol g' fwt) one day after spraying and then rapidly decreased to its initial
concentration. Glutamine concentration increased until day 3 after spraying to reach 400
nmol g fwt and then levelled off. Increased glutamate and glutamine concentrations after

urea application indicate a rapid assimilation of NH, produced by urea catabolism.
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Figure 2 : Concentration of '°N, as ug g dry weight, (A) and of total N (in %) (B) in
leaves and leaf litter of 10-year-old beech trees sprayed with 50 mM [°N]urea (99.5%
'>N). The amounts of "N applied per tree were as follows: 56.6 mg on September 1,

1993, 26.9 mg on August 22, 1994 and 58.2 mg on August 29, 1995. Total N and "°N
were measured in leaves at regular intervals between autumn 1993 and November

1995.




15 . . .
N incorporation in leaves

Nitrogen-15 concentration in leaves sharply increased after [ISN]urea application
and then rapidly decreased during the following weeks (Figure 2A) suggesting that a
significant part of the applied "N was rapidly translocated to other tree parts and/or lost
by leaching. One day after spraying, leaves had incorporated 42% (1993) to 55% (1995)
of the applied [°N]urea, whereas 32.1% of the applied "N reached the soil (1993). The
difference (27.4%) was most probably due to volatilisation of NH; (Table I). After the
first ['SN]urea application in 1993, leaf "N concentration showed a high difference
(Figure 2A) resulting from a large variability in °N incorporation between upper- and
lower-crown leaves (0.37 and 1.01 mg PN g’ dwt, respectively). N enrichment of
leaves from the upper crown was approximately twice lower than in leaves of the inner
and lower crowns (2.21 vs. 6.12 excess % 'SN). Foliar uptake of [*° N]urea increased with
leaf biomass as suggested by the increased urea incorporation from 1993 to 1995 (Table
).
Table I. Partitioning of incorporated N in beech trees after spraying leaves with
[iSN]urea for three subsequent years. Results were expressed as mg N per tree and % of
sprayed "°N found in the different compartments. The N incorporated in the leaves was
measured 1 day after the spraying. The amounts of SN applied per tree were as follows:
56.6 mg on September 1, 1993, 26.9 mg on August 22, 1994 and 58.2 mg on August 29,
1993.

1993 1994 1995

mg PNtree ' % mg BN tree ' % mg “Ntree ' %

Sprayed N 56.6 100 26.9 100 58.2 100
N incorporated in leaf 235 41.5 12.8 47.6 324 55.6
N in litterfall 2.7 4.7 6.1 7.3 11.1 7.8
Stored N 20.8 36.8 27.5 32.9 48.8 34.4
Soil N 321 nd nd

* nd = not determined
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Figure 3 : Concentration of "N as pg g dry weight (A) and "N amounts as pg g
compartment (B) in perennial tissues of 10-year-old beech trees sprayed with 50 mM

[*Nlurea (99.5% N

: 56.6 mg "°N per tree) in September 1993.

Labelled trees were harvested in February 1994 and "°N analysis conducted on fallen
leaves, buds, wood and bark tissues of different ages, and various types of roots. In (B),
the numbers in brackets indicate the percentage of total incorporated "°N in the various
compartments. Values are the means of 5 replicates. br, branches; 91, 92 and 93, year of

growth.



BN partitioning

Leaf senescence began in mid September by the upper crown and was spread to
the whole tree crown approximately three weeks later. During leaf senescence, 88% of
the °N incorporated in leaves was allocated to perennial tissues of beech trees, whereas
the remaining part was found in fallen leaves. "°N distribution in the different perennial
parts of trees harvested in February 1994 is presented in Figure 3. Nitrogen-15 from urea
incorporated by leaves was allocated to the various organs of beech. The buds formed in
1993 showed the highest °N concentration of all plant parts (approximately 700 ug °N
g‘l dwt). Bark and wood tissues of various ages showed similar “N concentrations,
whereas roots presented slightly lower ®N concentrations. The highest amount of SN
(25.2%) was accumulated in wood (< 1991), the largest compartment of beech, followed

by wood + bark of branches (16.6%), bark (< 1991) (14.0%) and coarse roots (16.3%).

In May 1994, the "N stored in perennial tissues was remobilised and transported
to the growing leaves, where the >N concentration reached the values observed after
urea application (Figure 2A). In August, the N content of leaves drastically decreased
indicating an active internal N cycling within the tree. The decrease in BN was stronger
(- 65%) than the decrease in total leaf N (- 40%) suggesting that a large part of BN

labelled compounds corresponded to easily catabolized metabolites, such as amino acids.

Five to 8% of the applied °N was found in fallen leaves, i.e. litterfall (Table I). In
these leaves, the °N enrichment of total N and insoluble N (i.e. protein and lignin N)
was identical (2.06 and 2.11 excess % °N). Unlike the high variability of "N
enrichment in the leaves, the >N enrichment of litterfall remained nearly constant in
autumn (1993). In 1993, leaf litter showed a mean enrichment of 2.11% excess ®N. In
autumn 1994 and 1995, a higher enrichment (2.97 and 3.14% excess PN, respectively)
was measured in this litter as a result of successive [ISN]urea applications. During the
course of this labelling experiment, 4.9, 7.3, and 8.5 kg of N-labelled beech litter were

produced in 1993, 1994 and 1995, respectively.
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Discussion

Under field conditions, urea uptake by leaves of 10-year-old beech trees was
efficient and a large and increasing proportion (42 to 55%) of the applied [*N]urea was
incorporated into plant tissues. This increasing incorporation probably resulted from the
increase in leaf biomass, as indicated by the amount of litter. Even higher rates of
incorporation (60 to 80%) have been reported for apple trees (Hill-Cottingham and
Lloyd-Jones, 1975; Han et al, 1989). Several reasons can be suggested to explain the
lower urea incorporation in sun (upper)-crown leaves after the first spraying in 1993.
Enhanced urea volatilisation from upper leaves can be ruled out for the following years
because the plot was covered with a plastic sheet. Higher application of urea on the lower
crown leaves, was observed due to the fall of urea droplets from the upper crown to the
lower crown. This is suggested by the soil contamination as measured in 1993. Lower
urea incorporation in the upper crown was presumably due to a lower metabolic activity
of these leaves senescing earlier than the leaves of lower crowns. The dramatic increase
of free glutamate and glutamine in sprayed leaves (Figure 1) suggests that the catabolism
of incorporated urea is rapid and the released ammonium N is assimilated into glutamate
and glutamine. The efficiency of the foliar uptake of sprayed [Nlurea by beech trees

grown in forest plantations depends on leaf density.

Remobilisation of leaf N in senescent leaves allowed an efficient translocation of
incorporated °N to perennial tissues of beech trees. About 88% of incorporated '*N was
found in buds, bark, wood and roots. The buds of branches exhibited the highest "N
excess, but most (>80%) of the '°N was found in bark and wood tissues. This partitioning
is in agreement with that found in other deciduous trees (Stepien, 1993). In other tree
species, retranslocated N is stored mostly in a specific family of glycoproteins, called
vegetative storage proteins, in buds, bark, wood and roots (Kang and Titus, 1980; Kato,
1986; Stepien et al, 1995). Despite an efficient translocation of applied "°N to perennial
tissues, a significant proportion of °N was measured in fallen leaves and litter. As a result
of ["*N] urea application during late summer, N translocation to other plant parts was
limited to the remobilisation processes taking place during leaf senescence with little

dilution and transfer of "N by import/export mechanisms characterising the developing
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leaves. After the first year of [°N]urea application, 4.7% of the "*N sprayed was found in
litter (Table I), and this proportion increased to 7.3% in 1994 and to 7.8% in the last year
(1995) of urea application. In 1995, the excess % "N of the harvested litter reached 3.14
and the incorporated "N was homogeneously distributed in the soluble and insoluble N

fractions.

In summary, spraying [*N]urea on leaves of beech trees grown in the forest during
late summer readily generate large amounts of *N-labelled litter. Since incorporated °N
is homogeneously distributed between the different leaf N fractions, the harvested litter
produced could potentially be used to investigate uptake, leaching and mineralisation of

beech litter in forest ecosystems.
Acknowledgements

This work was supported by a research grant from the EC (NiPhys, ENV4.CT.950053).
The ONF (Office National de la Forét, France) and Mr Claude Robert are gratefully
acknowledged for the possibility to work in the forest of Puvenelle. We would like to
thank our colleagues of the "Equipe Cycles Biogéochimiques" for their assistance in the

field or in the laboratory.

References

Berg B (1988) Dynamics of nitrogen ('>N) in decomposing Scots pine (Pinus syivestris) needle litter.
Long-term decomposition in a Scots pine forest. VI Can J Bot 66, 1539-1546

Bottner P, Austrui F, Cortez J, Billes G, Couteaux MM (1997) Decomposition of '“C and "°N labelled
plant material, under controlled conditions, in coniferous forest soils from a North-South climatic
sequence in Western Europe. Soil Biol Biochem (in press)

Coker A, Court D, Sylvester WB (1987) Evaluation of foliar urea applications in the presence and
absence of surfactant on the nitrogen requirements of conditioned Pinus radiata seedlings. New
Zealand J For Sci 17, 51-66

Genetet I, Martin F, Stewart G (1984) Nitrogen assimilation in mycorrhizas. Ammonium assimilation in
the N-starved ectomycorrhizal fungus Cenococcum graniforme. Plant Physiol 76, 395-399

Han Z, Zeng X, Wang F (1989) Effects of autumn foliar application of ">N-urea on nitrogen storage and

reuse in apple. J Plant Nutrition 12, 675-6835

39



Hill-Cottingham DG, Lloyd-Jones CP (1974) Nitrogen-15 in apple nutrition investigations. J Sci Fd 26,
165-173

Jordan D, Rice CW, Tiedje JM (1993) The effect of suppression treatments on the uptake of *N by
intercropped corn from labelled alfalfa (Medicago sativa). Biol Fertil Soils 66, 221-226

Kang SM., Titus JS (1980) Qualitative and quantitative changes in nitrogenous compounds in senescing
leaf and bark tissues of the apple. Physiol Plant 50, 285-290

Kato T (1986) Nitrogen metabolism and utilisation in Cifrus. Hortic Rev 8, 181-216

Karasuyama M, Yeneyama T, Kobayashi H (1985) "°N study on the fate of foliarly applied urea nitrogen
in tea plant. Soil Sci Plant Nutr 31, 123-131

Norman RJ. Gilmour JT. Wells BR (1990) Mineralization of nitrogen from nitrogen-15 labeled crop
residues and utilization by rice. Soil Sci Soc Am J 54, 1351-1356

Oland K (1960) Nitrogen feeding of apple trees by post harvest urea sprays. Nature 185, 857

Preston CM, Mead DJ (1995) Long-term recovery in the soil profile of '*N from Douglas-fir needles
decomposing in the forest floor. Can J For Res 25, 833-837

Shim KK, Titus JS, Splittstoesser WE (1972) The utilisation of post-harvest urea sprays by senescing
apple leaves. ] Amer Soc Hort Sci 97, 592-596

Shim KK, Titus JS, Splittstoesser WE (1973) The fate of carbon and nitrogen from urea applied to
foliage of senescing apple trees. J Amer Soc Hort Sci 98, 360-366

Stepien V (1992) Contribution a I'étude des protéines de réserve végétatives du Peuplier (Populus x
euramericana). Université de Nancy [

Stepien V, Sauter JJ, Martin F (1994) Vegetative storage proteins in woody plants. Plant Physiol
Biochem 32, 185-192

40



Aubure (Haut-Rhin), bassin versant du Strengbach

Parcelle 15 : 12 ha, hétre de 50 ans, hauteur 13,4 m, circonférence 49,7 cni

Site expérimental : 0,06 ha, 162 arbres (2700 arbres ha'!)

cinq placettes expérimentales de 4 m?
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Figure 2.3 : Le dispositif expérimental mis en place afin d'étudier la
décomposition de la litiere enrichie en “N. Ce dispositif est centré sur cing
placettes concentriques entourant des hétres de 50 ans dans la parcelle 15 de la
hétraie d'Aubure.



2.9 Les placettes expérimentales

Pour suivre la décomposition de la litiére enrichie en N, un site expérimental
(Figure 2.3) a été mis en place dans la parcelle 15 de la hétraie d’Aubure (Figure 2.1).
Cette expérience a €té mise en place en Octobre 1994 Le dispositif expérimental se
trouve sur la parcelle 15, environ 30 m au-dessous du chemin forestier (Figure 2.3). Le
site expérimental, de 1000 m®, a été cloturé par un grillage. La couverture forestiére y est
constituée en majorité de hétres (agés d’environ 50 ans), mélangés de quelques rares
sapins pectinés et d’épicéas. La densité du peuplement est de 2700 arbres ha'. Le
diametre moyen mesuré a 1,30 m est de 10,6 cm (% 4,4 cm) (Figure 2.4).

Sur ce site, nous avons choisi cinq arbres (Figure 2.3). Ce sont des hétres co-
dominants, sans arbres voisins dans un rayon de 2 a 3 m. Autour de chaque arbre, une
tranchée a été creusée suivant un cercle délimitant une surface intérieure de 4 m’, isolée
du reste de la parcelle. Dans cette tranchée, nous avons placé une bande de P.V.C. souple
(epaisseur 2 mm) enterrée dans le sol jusqu'a 30 cm de profondeur. Ce cercle permet
d’isoler la majorité du systéme racinaire de I’arbre dans la placette. La surface et les
arbres du site situés en dehors des cercles ont été utilisés comme référence.

Pendant l'automne 1994, nous avons collecté, puis pesé, toutes les deux semaines,
la quantité de litiere tombée sur la surface des placettes recouvertes d’un filet (maille 1,5
cm). En novembre 1994, une quantité de litiere enrichie en BN, équivalente a la masse de
feuilles tombées annuellement sur chacune des cinq placettes, a été disposée sur chacune
des cinq placettes. La mise en place de la litiere marquée est décrite dans la Figure 2.5.

La litiere, marquée en "°N, a été collectée régulierement pendant tout I’automne
1994, sur le site de Puvenelle (article A). Nous avons fait un mélange des différents
prélevements de litiere afin d’obtenir la quantité nécessaire pour recouvrir les cing
placettes. Ce mélange a été effectué afin que la composition de notre litiere (Figure 2.6)
respecte les variations observées dans la composition biochimique des feuilles pendant la
période de la chute annuelle de la litiére, de la taille des feuilles et de la concentration en
N (Staaf 1980). La concentration en N dans la litiére se situe entre 0,85% et 0,89% N et
entre 3,419% et 3,828% "N,

Pour éviter le mélange de la litiére marquée avec de la litiére préexistante et pour

accélérer artificiellement le processus de décomposition, la couche L et les branches

41



Figure 2.4 : Vue générale du peuplement étudié sur la parcelle 15 de la hétraie d’Aubure.



Figure 2.5 : Mise en place de la
litiere enrichié en 'SN sur une placette
de la parcelle 15 de la hétraie d'Aubure

Surface encerclée d'une des placettes
expérimentales avec la litiére d'origine

Placette expérimentale aprés le ramassage
de la litiére d'origine

Placette expérimentale apreés le depot
de la litiere marquée

Placette expérimentale avec un filet de
protection posé sur la litiére marquée
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Figure 2.6 : Composition de la litiére marquée en "°N et les teneurs moyennes
en N(%) et "N(atom %). La litiére marquée en '°N provenant de hétres marqués

par pulvérisation d'urée "N et cultivés sur un dispositif expérimental dans la
forét de Puvenelle (cf. Zeller et al., 1998). La litiere distribuée a Aubure est
constituée d'un mélange de litieres marquées, collectées tous les 15 jours

pendant I'automne 1994.
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mortes ont €té €liminées. Pour empécher les pertes dues aux intempéries, les dégats

causés par les animaux et le mélange avec de la litiere non marquée, la litiere marquée a

été maintenue au sol a I’aide d’un filet (maille 1,5 cm).

Tableau 2.1 : Date de prélévement des échantillons de litiere, du sol et de tissus végétaux

et nombre d'échantillons pour I'ensemble des cinq placettes expérimentales

Date litiere °N sol sol racines racines feuilles
(0Oalocm)  (10a30cm) mycorhizées fines
04 avril 1995 20 20 5 5
16 mai 1995 20 20 5 5
18 juin 1995 10
04 juillet 1995 20 20 5 5
25 aout 1995 20 20 5 5
06 septembre 1995 10
13 octobre 1995 20 20 10 5 5
09 avril 1996 20 20 5 5
14 mai 1996 20 20 5 5
04 juin 1996 10
18 juin 1996 20 20 5 5
02 juillet 1996 10
30 juillet 1996 20 20 5 5 10
27 aout 1995 20 20 5 5 10
24 septembre 1996 20 20 5 5
05 novembre 1996 20 20 10 5 5
02 avril 1997 20 20 5 5
28 mai 1997 10
04 juin 1997 20 20 5 5
10 juillet 1997 10
04 aoat 1997 20 20 10 5 5 10
09 septembre 1997 10
22 octobre 1997 20 20 5 5

2.10 Les prélévements de la litiére marquée

Pour déterminer la dynamique de l'azote et la quantité d’éléments nutritifs

présents dans la litiere marquée, des prélevements de litiere ont été effectués

réguliérement durant les trois ans de l'expérience (Tableau 2.1). Pendant I'année 1995, les
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les préléevements ont été effectués a sept dates, d’avril a novembre. En 1997, les

prélevements ont été effectués a quatre dates, d’avril a octobre.

A chaque date de prélévement et dans chaque placette circulaire, nous avons
collecté quatre sous-échantillons de litiére, chacun sur une surface d'environ 100 cm®
(Figure 2.7). Au total, vingt échantillons ont été collectés par date de prélévement. Le
matériel prélevé a été mis a sécher a l'étuve a 65 °C. Ensuite, la litiere a été
soigneusement triée pour séparer la litiere "N de tous les débris minéraux et organiques,

par exemple les écailles des bourgeons ou les déjections fécales.

Nous nous sommes rendus compte, des la premiere année de prélevement, qu'il
était impossible de mesurer la perte en masse de la litiere marquée distribuée sur les
placettes, du fait de sa distribution irréguliere et de la difficulté¢ de prélever une surface
précisément mesurée. Pour estimer la vitesse de décomposition de la litiére marquée, un
autre mode de dépot a donc été utilisé. Il s’agit de I'installation, sur le méme site (parcelle
15), de petits sachets de litiéere (Staaf, 1980), de taille identique (100 cm®) et contenant la
méme quantité de litiere marquée (2 g). Ce dispositif complémentaire a été mis en place
en 1996, car la quantité de litiere marquée produite sur le site de Puvenelle en 1994,
n’était pas suffisante pour alimenter les deux expériences. La litiere marquée, prévue pour
I’étude de perte en masse, a été prélevée en automne 1995 sur la placette expérimentale
située dans la forét de Puvenelle. Comme la pulvérisation d’urée s’est faite pendant trois
années successives, la concentration en N et °N de la litiére contenue dans les sachets est
supérieure a celle de la litiere distribuée autour des cinq arbres. La concentration en N

dans la litiére des sachets est trés proche de celle de la litiere d'Aubure.

La méthode des sachets de litiére (Staaf, 1980) permet de mesurer précisément la
perte en masse d'une litiére et d'établir ainsi un modele mathématique permettant
d’estimer cette diminution sur les cinq placettes. Bien que cette méthode ne prenne pas en
compte tous les effets de la faune du sol (Wieder et Lang, 1982). Au total, 162 sachets

ont été installés, chacun contenant 2,0 g de litiére marquée (Figure 2.8). La quantité de
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litiere marquée dans le sachet est égale a la chute annuelle de litiére, par unité de surface,
dans le peuplement étudié. Les sachets couvrent une surface de 100 cm* (maille 1,5 mm).
Ils ont €té déposés a deux endroits différents du site expérimental (Figure 2.3).

En 1996, nous avons prélevé mensuellement neufs sachets ; en 1997 le prélévement s’est
effectué tous les quatre mois pour un nombre équivalent de sachets. Les sachets ont été

mis a sécher a 65 °C, puis tous les débris ont été retirés et la litiére restante a été pesée.

2.11 Les prélévements de sol et des racines

Nous avons effectué¢ des prélévements de sol dans chacune des cinq placettes, afin
de mesurer la répartition de l'azote marqué dans les différentes fractions de I'azote du sol.
L'échantillonnage du sol s’est fait aux mémes endroits et aux mémes dates que pour les
prélevements de litiere marquée (Tableau 2.1). Le prélévement de sol a été effectué a
I’aide d’un carottier manuel (¢ 80 mm) jusqu'a 10 cm de profondeur (Figure 2.7). La
carotte extraite de la tarriére est transférée entiérement dans une boite. En 1996 et 1997,
pour mieux suivre I'évolution de "N selon la profondeur et limiter la surestimation de "N
dans le sol due aux fragments de la litiere marquée, un prélevement plus détaillé a été fait.
Sur deux carottes prélevées par placette, une petite quantité de sol, tous les deux
centimetres, a été retirée afin d’étre analysée (Figure 2.7). En octobre de chaque année,
un prélévement de sol profond, jusqu'a 30 cm, a été effectué. Au total, nous avons
prélevé vingt-huit échantillons par date, dont vingt échantillons sur les cinq placettes et
huit échantillons dans la zone témoin.

Les sols, une fois prélevés, sont tamisés (4 mm) et toutes les racines sont
soigneusement collectées. Sols et racines sont mis dans une boite pour leur transport au
laboratoire. Les racines sont nettoyées, triées et séparées en deux catégories : les racines
mycorhizées et les racines fines (0 1 a 3 mm). Celles-ci sont presque toutes mycorhizées
(Taylor et Read, 1994). La quasi-totalité des racines sont des racines fines (environ 80 %
de la masse totale prélevée).

Les différents types de mycorhizes n'ont pas été séparés selon les différents
morphotypes a cause d’une quantité trés variable de ceux-ci dans le sol prélevé. Taylor et

Read. (1994) ont réalisé un inventaire des espéces fongiques ectomycorhiziennes
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Figure 2.8 : Sachets de litiére de hétre, enrichie en 'SN, mise en place
sur les placettes expérimentales de la parcelle 15. (A) mise en place des
sachets ; (B) sachets de litiere recouverts par la litiére du site.




presentes dans la hétraie d'Aubure (parcelle 16) et de la distribution des morphotypes
ectomycorhiziens (voir Annexe 2). L'analyse isotopique "N s'est faite sur un échantillon

moyen de racines et de mycorhizes par placette et par date de prélévement.

2.12 Les prélévements foliaires

L'enrichissement isotopique de "N dans les feuilles de hétre a été déterminé a
partir d’un échantillonnage de feuilles exposées a la lumiére. En 1995, le prélévement
foliaire a été effectué en juin et au début du mois de septembre. En 1996 et 1997, le
prélevement s’est fait toutes les quatre semaines, a partir de juin jusqu'a septembre
(Tableau 2.1). Les feuilles du dernier prélévement, au mois de septembre, ont été utilisées
pour les analyses minérales totales. Tous les échantillons ont été séchés a I'étuve a 65 °C.
Des l'automne 1995, le houppier de chaque arbre a été inséré dans un filet pour collecter
la totalité de la chute annuelle de feuilles (Figure 2.9). Un filet (maille 1.0 cm) a été cousu
autour de chaque arbre et ensuite monté avec des perches afin d’entourer I'arbre comme
une grande "chaussette". Un fil a permis de fermer le filet en haut puis, en bas. Apres la
chute annuelle de la litiére, vers le début du mois de novembre, les feuilles mortes
accumulées au fond du filet ont été prélevées, puis le filet retiré. Les feuilles récupéréees
ont été mises a sécher a 65 °C. Cette opération a été renouvelée a l'automne 1996 et
1997. '

Aux mois de février 1995, 1996 et 1997, deux branches par arbre ont été
prélevées afin de connaitre la répartition de '°N dans les différents tissus. La branche a été
disséquée en séparant les bourgeons, I'écorce de l'année, le bois de l'année, I'écorce de
l'année précédente, le bois de I'année précédente et le reste. Tous les échantillons ont éte

séchés a 65 °C.

2.13 Les pluviolessivats

Afin de mesurer I’apport d’azote au sol par les pluviolessivats, nous avons installé
des collecteurs pour en récupérer une partie. Nous avons ainsi fixé un entonnoir (227
cm) a4 1,5 m de hauteur sous chaque arbre des cinq placettes (Figure 2.10). Dans le
peuplement témoin, trois gouttiéres (longueur 1,5 m, largeur 0,2 m) ont été installées. Les

pluviolessivats ont été récupérées dans des bidons, de maniére réguliere. Le volume de
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Figure 2.9: Installation d'un filet autour de I'arbre pour un prélévement exhaustif de la chute annuelle des feuilles.



pluviolessivats a été mesuré pour chaque arbre, ainsi que leur concentration en NO;™ et

NH, .

2.14 Les solutions récoltées par les bougies poreuses

Un systéme de lysimetres avec tension (bougies poreuses) a été installé dans le but

de mesurer la concentration en NOs;™ et NH, (Marques ef al, 1996) ainsi que
I’enrichissement isotopique des eaux du sol. Ceci permet de suivre la répartition et le flux
de "N dans ce compartiment.
En octobre 1994, ces bougies poreuses ont été installées dans trois des cing placettes,
ainsi qu’a deux autres endroits du site. Nous avons installé deux bougies a -15 et -30 cm
de profondeur, horizontalement, a partir de l'extérieur des placettes, soit au total vingt
bougies sur le site. La zone poreuse de ces bougies est de 2 cm de diamétre et de 5,5 cm
de longueur. Le systéme lysimétrique est soumis a une dépression d'environ 700 mbar
fournie par une pompe a vide manuelle. La dépression permet de collecter l'eau du sol
pendant un laps de temps variant entre 4 et 10 heures. Le volume d'eau collecté pendant
la journée de prélevement est mesuré et préleve.

Le préléevement des solutions de sol par les bougies poreuses a posé quelques
problemes pratiques. Plusieurs bougies n'ont pas fonctionné, certainement en raison de la
texture tres grossiere du sol. De plus, le prélevement de la solution s’est fait une ou deux
fois par mois, de sorte que les pertes d’azote par drainage ne peuvent pas étre
précisément mesurées par cette technique. La solution récoltée par les bougies est un
mélange des eaux libres et des eaux lides, car la dépression appliquée (- 700 mbar)
diminue au cours du prélévement. L’installation de plaques sans tension était une autre
alternative pour mesurer les pertes d’azote par drainage. Mais la présence abondante de
roches posait trop de difficultés techniques, et, de plus, cette installation aurait trop
perturbée la structure initiale du sol. Pour compenser le manque d'information sur les
pertes de l'azote par drainage, un prélévement d'eau a été effectué une fois par mois dans

une source située en bas du site.
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Figure 2.10 : Placette experimentale avec un pluviométre.



2.15 Les procédures analytiques

2.15.1 Les analyses minérales et isotopiques de la matiére végétale

Tous les échantillons (feuilles, litiere de I’année, litiére "°N, bourgeons, écorce et bois)
sont séchés a 65 °C. Ensuite, les échantillons sont broyés, d’abord dans un "moulin a
café" puis, dans un broyeur a billes (Fritsch Pulverisette). L'utilisation d'un broyeur a
billes a permis d'obtenir un broyage trés fin et homogeéne des échantillons, ce qui est
indispensable pour les analyses °N. La concentration de l'azote total et de "°N dans les
échantillons est analysée par un analyseur élémentaire (Carlo Erba) couplé avec un
spectromeétre de masse (Casabianca, 1994). Les analyses isotopiques ont été faites, soit au
laboratoire du Service Centrale d'Analyses du CNRS a Lyon, avec un spectrométre de
masse FINNEGAN Delta Mat, soit a |'Atelier des Isotopes Stables de I'TNRA a
Montpellier avec un spectrométre de masse EUROPA SCIENTIFIC. Afin d'atteindre une
précision correcte des mesures, la quantité d'azote total des échantillons analysés est
comprise entre 50 et 100 pg N. La quantité d'échantillon pesée dans des capsules en étain
a été déterminée a partir de la concentration en N.

Les analyses minérales (S, P, Mg, Al, Ca et K) ont été faites suivant le protocole décrit
par Clément (1977). L'échantillon broyé (0,5 g) est mis en contact avec 10 ml de H,O,
pour étre digéré, puis on y ajoute 10 ml d'acide perchlorique. Le mélange est chauffé
jusqu'a la minéralisation totale de la matiére organique. La solution diluée (milieu HCLO4
N/10) est analysée par le spectrométre d'émission ICP (JY 38") pour S, P, K, Mg, Al et
Ca. La concentration en N a été analysée par la méthode de Kjeldahl pour les échantillons
non analysés par spectrométrie de masse. La minéralisation a été effectuée en milieu
sulfurique en présence d'un catalyseur (Se + K,SO,). Le dosage est réalisé par
colorimétrie automatique sur Autoanalyseur Technicon II. La concentration en carbone
dans la litiere "°N a été mesurée sur un appareil SHIMADZU TOC 5050. Le CO, dégagé

aprés combustion du carbone est dosé par absorption infrarouge.
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2.15.2 Les analyses d'azote dans les sols
La concentration de N et de "*N mesurée dans les différentes fractions d'azote du
sol sont :
® Ny dans la phase solide (0 a2 cm,2a4 cm, 44a6cm, 6a 10 cm de profondeur)
e Nroa dans un extrait K;SO4 0,05M
® Ny dans un extrait K;SO,4 0,05M, aprés fumigation du sol
e NO; et NHy dans un extrait KCI 1IN
e NO; et NHy dans un extrait K;SO4 0,05M

La concentration de '°N dans la fraction solide du sol a été mesurée d’aprés le
protocole suivant (Nadelhoffer ef al., 1995). Les échantillons sont mis a sécher a 65 °C.
Le sol sec est alors homogénéisé, trié manuellement, c'est-a-dire débarrassé des graviers
et des quelques morceaux de litiere présents. Ensuite, le sol est broyé avec un broyel..lr a
billes (Fritsch Pulverisette). L'analyse de la concentration en N et "N a été effectuée au
laboratoire du Service Central d'Analyses du CNRS a Lyon. En 1995, vingt échantillons
(0-10 cm de profondeur) ont été analysés pour chacun des prélévements, en 1996 et
1997, c’est un total de quarante échantillons (cf. paragraphe 2.5) par prélevement qui a
été analysé.

Pour déterminer la concentration en azote minéral du sol, nous avons effectué une
extraction par KCl. L'extraction de l'azote minéral en milieu KCI est la méthode utilisée
sur les autres sites étudiés de bassin versant du Strengbach, permettant ainsi de comparer
la teneur en azote minéral entre les différents peuplements. Sur le terrain, les échantillons
prélevés sont tamisés (4 mm) et placés dans des flacons contenant du KCI IN (rapport
poids humide/volume : 40/200). Les flacons sont ensuite transportés dans une glaciére
jusqu'au laboratoire, ou ils sont stockés en chambre froide a +1 °C. Le lendemain du
prélévement, l'azote minéral des échantillons de sol solubilisé par KCI est extrait par
agitation pendant 1 heure, puis les extraits sont filtrés. La concentration en NO;™ et NHy'
dans l'extrait KCl a été mesurée par colorimétrie automatique sur Autoanalyseur
Technicon II. La teneur en eau de chaque échantillon est déterminée par séchage a 105

°C d'une aliquote.

La teneur en N et la quantité de "N dans le sol ont été étudiées dans les fractions
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Figure 2.11 : Les fractions azotées analysées dans les échantillons du sol (*nf = sol non fumigé, *f = sol fumig¢)




suivantes : NOs, NHy', N de la biomasse microbienne et N organique dans l'extrait
K>SOy (Figure 2.11). L'extraction de 'azote minéral (NO;", NH,") a été faite a l'aide d'une
solution de K,SO, 0,05M (Bottner ef al., 1997). Le sol tamisé est placé dans des flacons
contenant du K,SO4 (rapport poids humide/volume : 40/200), la suspension de sol est
agitée (1 heure), puis filtrée. La concentration de NO;™ et NH, dans l'extrait est mesurée

par colorimétrie automatique sur Autoanalyseur Technicon II.

La biomasse microbienne est fortement liée a la transformation de l'azote dans le
sol. Elle est constituée de champignons, de bactéries, d’actinomycetes et d’algues
(Bauhaus, 1994). Pour la détermination de la biomasse microbienne et surtout de la
teneur en C et N, plusieurs méthodes sont utilisées (Domsch et al., 1979 ; Chaussod ef
al., 1987 ; Jenkinson, 1988). La fumigation du sol avec du chloroforme permet de tuer les
micro-organismes, ainsi, la concentration de l'azote soluble (N minérale et N organique)
dans le sol s'en trouve augmentée. Pour mesurer la quantité d'azote provenant de la
biomasse microbienne, on compare la concentration d'azote dans un extrait de sol fumigé
avec celle du méme extrait ‘de sol non fumigé. Nous avons appliqué la méthode de
fumigation - incubation (Jenkinson et Powlson, 1976a ; Shen et al, 1984) sur les
échantillons prélevés en 1995 et la méthode de fumigation - extraction (Vance ef al.,
1987 ; Wu ef al., 1990) sur ceux collectés en 1996 et 1997.

Voici une bréve description de la méthode utilisée :

e Fumigation - incubation : fumigation de 40g de sol en présence de 30 ml de
chloroforme pendant 24 heures dans un dessiccateur mis dans I'obscurité, a température
ambiante. Le sol fumigé est inoculé avec 5 g de sol frais. Le sol fumigé ainsi que le
traitement témoin sont incubés dans un étuve a 30 °C, pendant dix jours. Ensuite, I'azote
du sol est extrait par une solution de K;SO4 0,05M.

e Fumigation - extraction : 40g de sol est fumigé en présence de 30 ml de
chloroforme pendant 24 heures dans un dessiccateur mis dans l'obscurité. Puis, l'azote est
immédiatement extrait du sol fumigé et du sol non fumigé, a l'aide d'une solution de
K>S0, 0,05M. Le protocole de cette extraction est le méme que pour l'extraction de
l'azote minéral. L'azote de la biomasse microbienne est égale a la différence entre la

teneur totale en azote dans le sol fumigé et celle du sol non fumige.
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Figure 2.12 : Comparaison de la technique de la fumigation - extraction et de
la fumigation - incubation pour mésurer la concentration en N dans la
biomasse microbienne. Les barres verticales représentent l'erreur standard (n
= 20).



Cependant, l'extraction d'azote de la biomasse microbienne n'est pas compléte. Il faut
appliquer un facteur correctif & pour calculer la concentration d'azote provenant de la
biomasse microbienne. Le facteur & varie avec le type du sol étudié. La détermination d'un
k spécifique pour le sol d'Aubure demandant trop de temps, nous avons utilisé un & = 0,68
proposé par Bauhaus (1994) pour les hétraies sur sol acide.

D'aprées Vance er al. (1987), la méthode de fumigation-extraction est mieux

adaptée pour déterminer la biomasse microbienne dans les sols acides. L'extraction de sol,
suite a la fumigation, évite I'immobilisation de l'azote pendant l'incubation ; ce phénoméne
est particulierement intense dans le cas des sols acides. Pendant l'incubation du sol, nous
avons observé une forte colonisation par des champignons : une immobilisation d'une
partie de l'azote microbienne est donc possible. Pour éviter ces effets parasites, la
méthode de fumigation - extraction a été préférée en 1996.
Une comparaison des deux méthodes a été effectuée sur six prélévements pendant l'année
1996 (Figure 2.12). La concentration en N mesurée dans la biomasse microbienne varie
en fonction de la méthode utilisée. Une grande différence (30 contre 90 mg N kg™ sol) de
la concentration en N a été observée entre les deux méthodes pour deux dates de
prélévements, tandis que pour les autres prélevements, les valeurs obtenues sont presque
identiques. La méthode de la fumigation - incubation sous-estime la biomasse
microbienne si I'azote minéralisé est rapidement immobilisé pendant l'incubation (Brookes
et al., 1985). Ceci pourrait expliquer la différence des résultats obtenus. La mesure de
l'azote de la biomasse microbienne du sol mesurée par fumigation - extraction, montre
une faible variation pour six des sept prélevements effectués en 1996. Cette homogénéité
dans les résultats est conforme a ceux de la bibliographie (Bauhaus 1994).

La détermination de l'azote total s’est faite selon la méthode de Kjehldal, modifiée
pour la minéralisation des extraits K;SO4 provenant des sols fumigés et non fumiges. La
minéralisation de l'azote total dans les extraits de sol (nf = non fumigés, f = fumigés) est
réalisée sur 100 ml d'extrait. L'extrait est versé dans des tubes a minéralisation (volume
300 ml), on y ajoute 10 ml de H,SO, 36N, une pincée de Zn et un catalyseur (le réactif de
Wieninger). Le tout est mis a évaporer a 115 °C pendant 24 heures.

Cette manipulation est suivie par la minéralisation de 'azote a 330 °C pendant 4 heures.

Le dosage de N par spectrométrie de masse nécessite le passage de l'azote dans une



phase solide. L'étape suivante a été la distillation a la vapeur de l'azote minéralisé. Pour
cela, on a dilué le minéralisat acide avec 100 ml d'eau, puis, la solution est versée dans
des tubes "jumbo" (800 ml) pour la distillation a la vapeur a l'aide de I'unité de distillation
"Kjeltec Systems Distilling Unit". La distillation de l'azote se fait en milieu alcalin. La
soude a 50% est ajoutée automatiquement par l'appareil afin de neutraliser la solution
acide et transformer l'azote [(NH,4),SO,)] en NH;. Ce dernier est ensuite piégé dans une
fiole jaugée de 150 ml contenant 25 ml d'acide sulfurique (H,SO4 0,05N). Le volume de
la solution "piége" est alors complété a 150 ml avec de l'eau déminéralisée. 10 ml environ
sont prélevés pour la détermination de la concentration en N. Le contenu est versé dans
un becher et le pH de la solution est ajusté au pH 4 par addition de soude (NaOH 1N).
Les solutions sont mises a évaporer dans une étuve a 60 °C. Le résidu sec est récupéré
dans des microtubes et sa concentration en N et "N est déterminée.

Pour déterminer l'abondance isotopique du nitrate et de l'ammonium, il faut
procéder a une séparation de ces deux formes d'azote présent dans l'extrait du sol.
Globalement, il y a deux approches différentes, la séparation par diffusion (comme le
décrivent Sorensen et Jensen, 1992) ou une distillation en deux étapes. Nous avons
d'abord essayé la méthode la diffusion, mais les résultats se sont révélés peu satisfaisants :
le taux de recouvrement se montre assez faible pour le nitrate ainsi que pour I'ammonium.
Suite a ces problémes, nous avons choisi la méthode de la distillation qui se montre plus
fiable et plus adaptée.

Pour déterminer la concentration en "N-NO;” et "N-NH," dans l'extrait du sol, il
est nécessaire de séparer chacun des ions par distillation a la vapeur. L'extrait du sol (100
ml) est versé dans un tube "jumbo", ensuite un catalyseur (0,4g MgO) y est ajoute et la
distillation est effectuée. La magnésie transforme NH; en NH; et ce dernier est récupéré
dans une solution d'acide sulfurique (H>SO4; 0,05N). Une deuxiéme distillation est
effectuée sur le résidu de distillation pour récupérer l'azote nitrique. NOs™ est
préalablement réduit en NH; par 0,2g d'alliage de Devarda et NH; produit est alors piégé
par de l'acide sulfurique dans une deuxiéme fiole. La préparation des échantillons pour
l'analyse "N par spectrométric de masse est effectuée comme pour les échantillons

d'azote total (cf. paragraphe 2.15.2).



2.15.3 Les analyses d'azote dans les pluviolessivats et dans la solution du sol

Les échantillons d'eau sont filtrés (45 pum), puis, la concentration d'azote minéral
est déterminée par colorimétrie automatique sur Autoanalyseur Technikon II. L'analyse
de la concentration de "°N a été effectuée apres la distillation a la vapeur (cf. paragraphe
2.15.2). La distillation de NOs et NH;" est effectuée simultanément, car la concentration

de NH,', dans la plupart des échantillons, est tres faible.

2.15.4 Mode de calcul de la composition isotopique
L'abondance naturelle

[’abondance naturelle d’un échantillon est exprimés en unité delta pour mille. Elle
exprime la composition de I'échantillon par comparaison a celle de standards
conventionnels et est définie par la relation suivante ou Rgy et Rya représentent
respectivement les rapports isotopiques de l'échantillon analysé et du standard de
référence. Nous avons utilisé cette formule pour calculer un A, a partir d'un temoin non

marqué. Ce A correspond a l'enrichissement isotopique de léchantillon en pour mille.

SISN = Ré Ch_ RStd % 1000
R
std

Té moin

L’abondance isotopique (A%)

L'abondance isotopique, qui exprime la richesse de I'échantillon en isotope lourd

par rapport aux isotopes totaux.
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L'exces isotopique

L'exceés isotopique qui traduit la proportion d'isotope lourd incorporé dans
I'échantillon lors de I'enrichissement est calculé a partir de I'abondance de l'échantillon a

laquelle est soustraite I'abondance naturelle d'un témoin non soumis a I'enrichissement.

15 b __ 15 15
N(exces) =" N %(éch. enrichi) = N %(éch. non enrichi)
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Chapitre 3 - Résultats et Discussion

Ce chapitre débute par une étude portant sur la remobilisation des éléments
minéraux et des composés azotés au cours de la sénescence des feuilles de hétre. Puis,
nous exposons les données acquises sur I’évolution des éléments minéraux de la litiére en
décomposition. Nous présentons ensuite une analyse détaillée de I’évolution des
compartiments azotés dans le sol et la solution du sol, ainsi qu’une analyse sur les apports
d’azote par les pluviolessivats au sol. Enfin, nous concluons ce chapitre par une étude
portant sur I’évolution des compartiments azotés de la litiere en décomposition, ainsi que

sur le devenir de I’azote dans le sol et les arbres de la placette.

3.1 Teneurs en minéraux des feuilles et des litiéres et remobilisation des éléments

nutritifs pendant la sénescence

3.1.1 Introduction

Nous avons étudié le transfert des éléments minéraux chez le hétre pendant la
période de sénescence des feuilles. Une des caractéristiques des plantes pérennes, est le
recyclage interne d'une partie des éléments nutritifs (Ranger, 1996). Ce processus permet
de stocker dans l'arbre environ 50% des -besoins totaux de N, P et K nécessaires a la
croissance de l'arbre (Ranger, 1996). Pendant la phase de sénescence foliaire, une grande
partie des éléments nutritifs (N, P, K, Mg, S), présents dans les feuilles est mobilisée,
transférée puis stockée dans les différents tissus (écorce rayons ligneux, racines) de l'arbre
(Dickson, 1989). Ce transfert des éléments nutritifs en provenance des feuilles vers les
organes pérennes de l'arbre, est décrit par le terme : remobilisation. L’intensité de ce
processus est calculée en soustrayant la quantité d'éléments composant le feuillage a celle
contenue dans la litiere fraiche. Le lessivage d'un €lément pendant la période de
sénescence n'est pas inclus dans ce calcul. Le stockage des nutriments dans les organes
pérennes au cours de I’hiver permet le développement rapide de la masse foliaire au
printemps (Stepien ef al., 1994). Une forte remobilisation d'azote et de phosphore a été
observée chez de nombreuses espéces d’arbres (Gosz, 1981 ; Staaf 1982). Le taux de

remobilisation pour chaque élément peut étre lié a la fertilité du site. Selon Stachurski et



Zimka (1975), la remobilisation est plus forte dans l'arbre sur sol pauvre. Par contre,
Staaf (1982) montre que pour 24 hétraies suédoises, la remobilisation de N et P est
identique pour tous les arbres, quelque soit la richesse du sol en éléments nutritifs.
Cependant, pour Mg, une corrélation entre le pH du sol et la remobilisation a été
démontrée (Staaf, 1982).

Nous avons mesuré la remobilisation de N, "N, P, S, Mg, K et Ca pour chacun
des arbres des cinq placettes expérimentales de la hétraie d’Aubure, au cours de quatre
ans de I’étude (1994 a 1997). Les résultats acquis ont été comparés a ceux obtenus sur

les hétraies suédoises par Staaf (1982) et Norden (1994).

3.1.2 Résultats

La chute des feuilles dans la hétraie d’Aubure est terminée début novembre. La
quantité totale de litiére fraiche récoltée annuellement s’échelonne entre 60 et 520 g
litiére arbre™ (Tableau 3.1). Nous avons observé des valeurs extrémes pour I’arbre n° 5
qui produit une trés faible quantité de litiere et l'arbre n°® 3 qui produit la plus grande
masse de litiere. Sur les trois ans de notre étude, la quantité de litiére produite par arbre a

peu varié. En effet, ce peuplement est dense et n'a pas fait I'objet d'éclaircies.

Tableau 3.1 : Chute annuelle des feuilles, exprimée en g de matiere séche par arbre, pour

la période 1995 a 1997

arbre 1 arbre 2 arbre 3 arbre 4 arbre 5
année (g matiére séche)
1995 374,65 327,17 487,40 324,51 77,13
1996 312,80 343,50 426,50 276,60 57,20
1997 320,05 369,82 516,05 320,79 58,45

La moyenne annuelle de la concentration en €léments nutritifs de la litiere, pour

les cinq arbres, présente aussi une faible variation inter-annuelle (Tableau 3.2). Seule la
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Figure 3.1 : Concentration des éléments nutritifs dans la litiére de hétre.
Comparaison de la litiere d'Aubure (1994 a 1997) avec celle de deux expériences
en Suéde (Staaf, 1982 ; Norden, 1994). Pour Aubure (n = 40). Les barres
horizontales répresent l'erreur standard.



teneur en Mg, pour I'année 1994, une année tres pluvieuse, est significativement (p<
0,001) plus faible. La concentration en Ca se montre légérement plus variable, c’est le cas
pour la litiere de l'arbre n® 2 qui est plus riche en Ca. Cette constance dans les
concentrations permet d’avoir une mesure fiable de la remobilisation foliaire.

Nous avons comparé la concentration des éléments nutritifs de la litiére d’Aubure, avec
celle des sites suédois étudiés par Staaf (1982) et Norden (1994) (Figure 3.1). Cette
comparaison permet d’évaluer la qualité de la litiére d'Aubure. La concentration en N et P
est plus forte (environ 40%) dans la litiere d’Aubure que dans celle des autres sites. Par
contre, la concentration en Mg dans la litiere d'Aubure est 20 a 30% inférieure a celle des
autres sites. Pour S, Ca, K et Mn, les concentrations sont presque identiques dans les

différentes litiéres de hétre.

Tableau 3.2 : Concentration moyenne (n = 10) des éléments nutritifs (N, S, P, Mg, K et
Ca) des feuilles matures et des feuilles mortes tombées annuellement dans la hétraie

d’Aubure.

année précip. N S | e Mg K Ca
mm (mgg™)

F. matures 23,85 1,82 2,40 1,16 10,41 6,37
F.mortes 1904 1629 13,21 1,09 1,24 0,68 5,45 8,31
F. matures 23,90 1,65 1,81 0,93 8,49 4,90
F. mortes 1995 1429 15,01 1,23 1,29 1,13 5,43 7,00
F. matures 26,54 1,73 1,80 0,99 8,81 5,00
F.mortes 1996 1007 13,98 1,27 1,14 1,07 57T 7,69
F. matures 26,34 1,99 2,14 1,06 10,21 7,29
F. mortes 1777 14,45 1,23 1:21 1,03 8,07 8,63

Dans la figure 3.2, la concentration d’un élément dans les feuilles matures,
collectée sur I’arbre fin aolt est mise en relation avec la concentration de cet €élément
dans la litiére fraiche, aprés chute des feuilles. Pour N, comme pour les autres éléments,
nous avons constaté une faible variation quantitative annuelle et inter-arbres. Nous

pouvons, dans un premier temps, séparer les éléments en trois groupes selon leur
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comportement. Dans le premier groupe, comprenant Ca, les valeurs sont légérement au-
dessus de la ligne 1:1. Ceci révele une augmentation de la concentration en Ca dans la
litiére. La concentration en Ca dans les feuilles et dans la litiére est fortement corrélée (r’
= 0,7, p< 0,001). Cette distribution est typique pour le Ca, car cet élément est trés peu
redistribué dans I’arbre au cours de la remobilisation automnale (Marschner, 1995). En
effet, le Ca n'est pas mobile dans le phloéme (Marschner, 1995). Ce gain de Ca dans la
litiére permet une estimation de la perte en masse de la feuille pendant sa sénescence.

La perte en masse calculée a partir de la différence de concentration s'éléve a environ
35%. Dans le deuxiéme groupe, comprenant Mg, les valeurs mesurées oscillent autour de
la ligne 1:1. Il y a soit un gain, soit une perte de Mg, pendant la sénescence. Les valeurs
les plus basses ont été mesurées durant l'année 1994, pendant laquelle les précipitations
ont été supérieures a la moyenne. Pour les autres années étudiées, la perte de Mg pendant
la sénescence est quasi-inexistante.

Dans le troisieme groupe, comprenant N, S, P, et K, les valeurs sont au-dessous
de la ligne 1:1. Il y a une perte de ces éléments pendant la période de sénescence. Cette
perte est principalement due a la remobilisation vers les organes pérennes de I’arbre ou au
lessivage de I’élément. Indépendamment de la concentration en N dans les feuilles, la
concentration en N dans la litiére fraiche s'approche d’une valeur limite voisine de 14 mg
N g litiére. C'est-a-dire que la remobilisation de N s’accroit si la concentration en N dans
la feuille est plus élevée. En moyenne, la baisse de la concentration en N a été de 43,5%.
Pour P, nous avons mesuré dans la litiére fraiche une forte diminution de la concentration
foliaire. Comme pour ’azote, la baisse de P dans la litiere fraiche est d’autant plus
importante que la concentration en P est forte dans les feuilles matures, la concentration
en P dans la litiere sapproche d’une valeur limite de 1,2 mg P g litiére. Nous avons
mesuré une diminution moyenne de la concentration dans les feuilles sénescents de 40%.
La perte en N et P est donc supérieure a celle des autres €léments étudiés.

Pour S et K, il y a aussi une diminution de leur concentration dans la litiére
fraiche. Le comportement du S ressemble fortement a celui de N et P. Comme ces
derniers, la concentration en S dans la litiére fraiche atteint une limite, indépendamment
de sa concentration foliaire. En moyenne, la concentration foliaire en S a diminué

d'environ 33%. La baisse de concentration en K n’est pas en relation avec sa



concentration foliaire. La concentration en K a diminué d'environ 35%. La sénescence
foliaire rend les membranes des cellules plus perméables (Staaf, 1982), ce qui se traduit
par un lessivage accéléré de certains éléments nutritifs comme K et S.

L'enrichissement isotopique, de la litiére fraiche exprimé en AN est juste au-
dessous de la ligne 1:1 (Figure 3.2). Contrairement a la forte baisse de la concentration en
N, le AN a peu diminué dans la litiere. Cette différence de comportement pourrait
s’expliquer par le fait que le AN dans les feuilles et la litiére a été différent pour chaque
arbre, les valeurs obtenues dans la litiére s'échelonnent entre 2 et 22. En moyenne, le
A"N a diminué de 27%. Cette diminution est en relation avec le A'°N dans le feuilles,
c'est pourquoi nous avons observé différemment cette distribution de A'°N. En effet, les
valeurs se trouvent sur une ligne droite. Malgré cela, la remobilisation de "N est plus

faible que celle de N.

3.1.3 Discussion

La biomasse foliaire produite par chacun des arbres de la parcelle 15 de la hétraie
d’Aubure n’a pas ou a trés peu augmentée, pendant les trois ans de notre étude. En effet,
la croissance de cette hétraie est faible : elle se trouve dans la classe III de la table de
production établie d'aprés Schober (1967). Les analyses foliaires effectuées n’ont pas
révélé de carence en éléments minéraux. Les valeurs des nutriments se trouvent bien au-
dessus des valeurs indiquant une carence (Bergmann, 1986 ; Bonneau, 1988,). La
croissance du hétre sur ce site est plutot limitée par le climat. Cependant, d'apres
Ellenberg (1986), la hétraie est la végétation naturelle des sommets des Vosges.

Une remobilisation efficace des éléments nutritifs au profit des organes de réserve
pendant la période de sénescence est typique pour un écosysteme forestier. Le taux de
transfert est spécifique pour chaque élément. Par exemple, une forte translocation de N et
P a été observée pour le hétre (Staaf, 1982). La différence entre la teneur foliaire d’un
¢lément et la teneur dans la litiére fraiche est principalement due a deux mécanismes
différents : 1) la remobilisation et I’exportation vers les organes pérennes (processus actif)
et 2) le lessivage passif des composés foliaires (Staaf, 1982 ; Nordet, 1994). Nous
n'avons pas distingué les deux processus, c’est pourquoi nous avons préféré utiliser le

terme "perte". Les pertes en K et S par lessivage foliaire sont considérables, elles peuvent



atteindre plus de 30% du stock dans les feuilles (Ulrich, 1979). Pour les autres éléments,
les pertes par lessivage sont beaucoup moins importantes. Dans la hétraie de Solling, en
Allemagne, les pertes par lessivage sont d'environ 15% pour Ca, de 5% pour Mg et de
0,5% pour N (Ulrich, 1979). Dans trois hétraies, en Suéde, les pertes par lessivage des
éléments majeurs, sont du méme ordre de grandeur que dans la hétraie de Solling (Nordet
1994). Une grande partie de la perte en K et S observée pendant la sénescence (Figure
3.2) est tres probablement due au lessivage et elle est donc une fonction des précipitations
. les conditions climatiques sur le site expérimental agissent donc sur la perte annuelle en
S et K. A Aubure, les précipitations annuelles varient entre 1300 et 1600 mm et elles sont
également réparties sur toute lI'année. Sous ces conditions, les pertes par lessivage sont
probablement plus accentuées que dans la hétraie de Solling (800 mm).

La litiere d’ Aubure est relativement riche en P et N par rapport a la litiere d’autres
hétraies en Europe (Figure 3.1). Cette tendance s'exprime aussi dans la forte
concentration en N dans les feuilles. La remobilisation de ces éléments peut étre en
relation avec la fertilité du site, comme c’est le cas pour d’autres feuillus (Stachurski et
Zimka, 1975). Par contre, la fertilité du sol est sans effet sur les teneurs en N et P dans la
litiere des hétraies suédoises (Norden, 1994). Un autre facteur pourrait expliquer ce
comportement spécifique. Etant donné que nous nous trouvons dans une hétraie
montagnarde, la période de remobilisation est souvent limitée par le gel précoce. De plus,
la croissance des arbres est faible et les réserves en N et en P dans le sol ne sont pas
limitantes pour celle-ci. Ceci peut expliquer les fortes concentrations en N et P dans les
feuilles et ensuite dans la litiere. Par contre, I’dge du peuplement ne permet pas
d’expliquer la richesse de la litiére en P et N, car les valeurs de P et N dans la litiére d’un
peuplement dgé de dix ans, dans la forét de Puvenelle, sont plus basses. Le taux de
I’exportation de N et P est inférieur aux valeurs mesurées par Staaf (1982). Cet auteur a
mesuré une perte en masse de 33% pendant la sénescence des feuilles. Nous avons estimé

une perte en masse d'environ 35% a partir du changement de la concentration en Ca dans

les feuilles.



3.2 Dynamique des éléments minéraux dans la litiére lors de la décomposition
3.2.1 Introduction

Le retour d’éléments nutritifs au sol via la chute annuelle des feuilles est essentiel
pour le fonctionnement des écosystemes forestiers, ainsi que pour le maintien de leur
fertilité. D'apres Cole et Rapp (1980), environ 80% de I'azote prélevé par l'arbre retourne
au sol par la litiere. Suite a la décomposition et a la minéralisation de la litiére, les
nutriments redeviennent accessibles et peuvent étre prélevés par la végétation (arbres,
arbustes et herbes). Selon l'activité biologique du sol, les facteurs climatiques et
édaphiques, la décomposition est plus ou moins rapide (Meentemeyer, 1978 ; Berg et
Staaf’ 1980), ce qui se traduit par la formation de différents types d'humus (Mangenot,
1980).

La composition initiale de la litiére influence la perte en masse, I'immobilisation ou
la libération d'un élément nutritif pendant la décomposition. La variation de la relation
relative du carbone et des éléments nutritifs (N, S, P) dans la litiere en voie de
décomposition indique s’il y a immobilisation ou libération préférentielle d'un élément
(Gosz, 1973).

Suivant la forme chimique de I’élément et le mécanisme responsable de sa
libération, on peut distinguer deux groupes ; 1) les éléments essentiellement sous forme
soluble dans les feuilles et aisément lessivables comme K, Na et dans une certaine mesure
Mg, et, 2) les éléments fortement liés aux constituants carbonés de la feuille,
progressivement extraits de la litiere par l'activité de la faune et de la microflore du sol,
comme Ca, S, P et N (Berg, 1980).

Dans la parcelle 15 du dispositif expérimental d'Aubure, nous avons suivi la
décomposition d'une litiere marquée de hétres, produite au cours de deux années
successives par un jeune peuplement de hétres se développant sur sol calcaire (Zeller ef
al., 1998). La litiére collectée en 1994, a été déposée, a méme le sol, dans les cinq
placettes circulaires expérimentales (litiére non ensachée) (Figure 2.3). La litiére marquée
produite en 1995 a été déposée sur le méme site en décembre 1995, mais en I'ayant
préalablement introduite dans des sachets de litiere (litiere ensachée) (Staaf, 1980).
L’expérience utilisant la litiere ensachée a ¢été mise en place pour mesurer

quantitativement la perte en masse et en déduire un modeéle applicable aux litieres
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déposées a méme e sol (cf. paragraphe 2.10).

L’étude qui suit, a, pour objectif principal, de comparer la dynamique relative des
éléments minéraux des litiéres ensachées a celle des litiéres non ensachées, et, pour
second objectif, d’évaluer la vitesse relative de libération ou d’immobilisation des

éléments minéraux dans les litieres.

3.2.2 Résultats
Composition initiale en éléments minéraux dans les litiéres de hétre

La concentration initiale en C, S, Al, Mg et K des litiéres utilisées lors des deux
modalités de suivi de la décomposition sont identiques (Tableau 3.3). Par contre, la litiére
produite a Puvenelle en 1995 est plus riche en azote, de telle sorte que sa teneur se
rapproche de celle de la litiere naturelle de la parcelle 15 du site d’Aubure. Elle est
¢galement plus riche en P. Les litiéres produites sur sol calcaire (site de Puvenelle) sont
naturellement beaucoup plus riches en Ca que celles produites sur sol acide (site
d’Aubure) (Nicolai, 1988). Ces différences initiales des concentrations initiales en
¢léments minéraux majeurs pourraient avoir une influence sur les processus de la
décomposition de la litiére et devront étre prise en compte dans I'évaluation de nos
résultats.
Tableau 3.3 : Concentration initiale en éléments nutritifs majeurs dans la litiere de hétre
prélevée sur la parcelle 15 a Aubure et dans la litiere de hétre produite a Puvenelle (Zeller

etal., 1998).

Type de litiére Eléments minéraux (en mg g litiére)

BNexctsy N S P Al Mg Ca K

litiére non ensachée
(Puvenelle 1994) 0,29 869 1,08 030 0,15 1,16 1510 3,09

litiere ensachée
(Puvenelle 19953) 0,51 15,30 1,14 0,61 0,13 131 14,69 2,84

litiere parcelle 15
Aubure 1994-97 0 14,16 1,21 1,23 0,13 096 7,77 2,88
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La perte en masse de la litiére de hétre

La perte en masse de la litiére ensachée déposée sur le site expérimental en 1995
s'éleve a 42% apres deux ans de décomposition (Figure 3.3). Pendant les trois premiers
mois, la litiére a perdu trés rapidement environ 15% de sa masse initiale. Cette perte a été
plus prononcée durant la premiére année (30%) que durant la deuxiéme année (12%).
Une fonction exponentielle négative (y = 89,95¢*%'%*) permet de modéliser cette perte
en masse de la litiere si on exclu les trois premiers mois apres le dépot. Les mesures
effectuées sur la litiére non ensachée n'ont commencé qu'a partir du cinquiéme mois, c'est
pourquoi nous n'avons pas pris en compte la perte initiale de masse dans le modéle. Le
calcul de la perte en masse de la litiere non ensachée, a partir du modeéle utilisé, est tres
proche des valeurs expérimentales mesurées.

Le calcul du coefficient de décomposition £ de Olson (Olson, 1963) nous permet
de comparer la vitesse de décomposition de la litiere de hétre sur le dispositif d'Aubure,
avec les résultats obtenus dans d’autres hétraies (Tableau 3.4). Le coefficient de
décomposition pour la litiére ensachée est k = -0,27 pour l'ensemble de la période. Cette
valeur est plus basse que les valeurs de k& obtenues pour le méme type d'humus dans des
hétraies de plaine. Il faut 2,6 ans pour que la perte atteigne 50% de la masse initiale sur le

site d'Aubure.

Tableau 3.4 : Valeurs comparées du coefficient de décomposition k de la litiére et durée

de demi-vie ( tos) dans quelques hétraies frangaises.

sites type d'humus temps (année) k to,s
Aubure moder 2,0 -0,27 2,6
Villacartier (1) moder 3.2 -0,31 2,1
Fontainebleau (2) mull 2,0 -0,43 1,6
moder 2,0 -0,43 1,6

mor 2,0 -0,23 3,0

Références : (1) Gloagen et Touffet (1980), (2) Lemée et Bichaut (1973)
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Evolution quantitative de la teneur en carbone de la litiére

La concentration en C de la litiere reste stable au cours des six premiers mois
suivant le dépot, puis diminue d’environ 10% au cours de I’année et demie suivante
(Figure 3.4). Cette baisse se poursuit pendant la troisiéme année (1997). Il n’existe pas de
différence significative entre les deux modalités de dépdt quant a I’évolution de la

concentration en C pendant la décomposition.

Evolution quantitative de la teneur en azote de la litiére

La concentration initiale en N dans la litiére non ensachée (0,9 mg N g litiere) est
inférieure a celle de la litiére ensachée (1,5 mg N g™ litiére). Néanmoins, la concentration
en N des litieres ensachées et non ensachées augmentent linéairement et fortement au
cours de la premiére année, avec des pentes comparables (Figure 3.4). Pendant la
deuxiéme année suivant le dépot, la concentration en N augmente faiblement et elle se
stabilise durant la troisiéme année (1997). La concentration maximale atteinte dans la
litiere non ensachée et ensachée est respectivement de 1,6 mg N g™ litiére et 2,2 mg N g°
'litiere. Une analyse détaillée de I'évolution des différents compartiments azotés du sol et

de la litiére est présentée dans l'article B.

Evolution quantitative de la teneur en soufre et en phosphore de la litiére

La concentration en S de la litiere ensachée augmente fortement pendant la
premiére année (1996) puis elle se stabilise a une valeur voisine de 2,0 mg S g litiére.
Celle de la litiere non ensachée augmente régulierement pendant deux ans avant de se
stabiliser (1,4 mg S g™ litiére) au cours de la troisiéme année (1997). La concentration
maximale atteinte dans les deux modalités au cours de la deuxieme année est identique,
1,7 mg S g litiére (Figure 3.4).

La concentration initiale en P de la litiére non ensachée (0,30 mg P g™ litiére) est
nettement plus faible que celle de la litiere ensachée (0,61 mg P g litiere).
Indépendamment de cette différence initiale, la concentration en P augment parallelement
dans les deux modalités de dépot de la litiere pendant la premiere année (Figure 3.4).
Cette augmentation de concentration au cours de la deuxiéme année se maintient

uniquement dans les litiéres non ensachées, dont la concentration initiale était la plus
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faible. La concentration maximale atteinte dans les deux modalités au cours de la

deuxiéme année est identique, 1,1 mg P g litiére.

Evolution quantitative de la teneur en potassium et en magnésium de la litiére

Une forte diminution de la concentration en K de la litiére se, immédiatement
apres la distribution des litiéres au sol produit quelque soit la modalité de dépét (Figure
3.4) ; cette baisse se poursuit pendant toute la période hivernale. La concentration la plus
basse, qui représente moins de 50% de la concentration initiale, est atteinte au printemps.
Puis, la concentration en K des litiéres remonte lentement, jusqu’a atteindre, au cours de
la deuxiéme année, la concentration initiale.

Le comportement de Mg différe beaucoup dans chacune des deux modalités de
dépot. La concentration en Mg de la litiére non ensachée baisse rapidement au cours de
I’hiver (1995) et atteint un plateau d’environ 0,6 mg Mg g litiére. La concentration en
Mg de la litiére ensachée diminue lentement et progressivement au cours de la premiére
année, pour se stabiliser a une valeur d'environ 1 mg Mg g™ litiére. La concentration en

Mg des litiéres ensachées est plus variable.

Evolution quantitative de la teneur en calcium de la litiére

Dans les deux expériences, la concentration en Ca de la litiére varie peu pendant la
premiére année suivant le dépot, exception faite d’une bréve mais durable augmentation
de la concentration dans la litiére ensachée au début de sa décomposition (Figure 3.4). La
concentration de la litiere ensachée ne varie pas au cours de la deuxiéme année. Par
contre, celle de la litiére non ensachées diminue progressivement au cours des deuxieme
et troisiéme années. A la fin de la deuxiéme année, la concentration en Ca est de 10,5 mg

Ca g litiére pour la litiére non ensachée et de 18,9 mg Ca g litiere dans la litiére

ensachée,

Evolution des rapports N/S et N/P dans la litiére

L'évolution des concentrations en N, S et P des litieres de hétre non ensachées et
ensachées sont positivement corrélées suivant une pente générale des rapports N/S=10 et

N/P=20 (Figure 3.5). Les pentes du rapport C/P sont similaires pour les deux modalités
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de dépot. Par contre, la pente du rapport C/S est plus forte pour la litiére ensachée.
Pendant des 2 a 3 ans de décomposition de la litiere pendant lesquelles nous avons suivi la

concentrations en N, S et P ont donc le méme comportement.

Evolution des rapports C/N, C/P et C/S dans la litiére
Quatre mois apres le début de la décomposition, les rapports C/N, C/P et C/S sont
respectivement de 55, 1615 et 463 dans la litiére non ensachée et de 32, 783 et 419 dans

la litiere ensachée (Tableau 3.5).

Tableau 3.5 : Evolution des rapports C/N, C/S et C/P au cours de la décomposition de la
litiere de hétre ensachée (t = 2 ans) et non ensachée (t = 3 ans) sur la parcelle 15 de la

hétraie d'Aubure.

Rapports
Modalité de dépot  jours C/N C/S Cc/p
litiere ensachée 0 32 419 783
131 30 337 642
243 25 283 499
356 22 239 405
475 21 229 370 )
litiére non ensachée 0 55 463 1615 ~OTHESS
134 48 422 1008
225 39 404 723
326 32 355 558
574 30 326 510
714 27 256 407
862 26 302 506
987 26 296 529
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Cette différence provient de la faible concentration initiale en N et P des litiéres non
ensachées. Ces valeurs sont supérieures aux valeurs seuil d'environ 15 a 33 pour C/N,
200 pour C/P et 200 a 400 pour C/S, signalées par Staaf (1980), comme autorisant le
début de la minéralisation et la libération de ces éléments. Pendant la premiére année, une
baisse continue des trois rapports se produit dans les deux expériences indépendamment
des modalités de dépot. Ces rapports atteignent les valeurs seuils a 'issue de la premiére
année pour les litieres ensachées, et a I'issue de la deuxiéme année pour les litiéres non
ensachées,. On constate que ces rapports se stabilisent, alors que la concentration des

différent éléments décroit, indiquant leur libération simultanée.

Evolution entre les concentrations en N, S et P et la masse résiduelle de litiére

Pour les deux modalités de dépot, une corrélation linéaire négative a été observée
entre la concentration en N, S, P et la masse de la litiere résiduelle pendant la
décomposition de la litiere de hétre (Figure 3.6). Cette relation négative a été observée
jusqu'a une perte de masse d'environ 50%. Au-dela de cette valeur, elle existe toujours,
mais elle n'est plus linéaire. La pente de cette droite de régression permet d'estimer
combien de N, S et P sont incorporés dans la litiere par unité de C minéralisé (perte en
masse). Plus la pente est faible, plus on a d’éléments incorporés dans la litiére. Les pentes
de régression montrent que le comportement de N, P et S est peu different pour les deux
modalités de dépot. Cependant, les concentrations en P et S, mesurées dans la litiére
pendant la troisiéme année, ne se trouvent plus sur la droite du régression. Ceci montre
un changement radical du comportement de ces éléments. La concentration en N et P
diminue alors plus vite que la perte en masse indiquant que ces éléments sont fortement

libérés.

Variation de la masse d’éléments minéraux dans la litiéere au cours de la
décomposition

La variation de la masse d’éléments minéraux dans la litiere est le produit de
I’évolution de la concentration par I’évolution de la masse de litiere. La perte en masse
des litiéres est, par hypothése, considérée comme identique dans les deux modalités de

dépot. De fagon a comparer les deux modalités de dépot, les variations relatives en % de
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la masse initiale, ont été représentées dans la Figure 3.7. La masse de S dans la litiere
reste stable au cours de la premiére année, puis décroit a partir de la deuxiéme année de
depot (Figure 3.7). La perte s’accéléere pendant la troisiéme année pour atteindre 40% de
la masse initiale.

La masse de P contenue dans la litiére, augmente au cours de la premiére année,
fortement dans la litiere non ensachée dont les teneurs initiales sont faibles et plus
faiblement la litiére ensachée. Au cours de la deuxiéme année, la masse de P se stabilise
au niveau maximal atteint, puis la masse décroit au cours de la troisiéme année. La masse
de K diminue pendant I’hiver, d’environ 60%, dans les deux modalités de dépot, puis elle
se stabilise a environ 40% de la teneur initiale (Figure 3.7).

Dans les deux modalités de dépot, la masse de Mg diminue rapidement au cours
de la premiére année, puis beaucoup plus lentement (Figure 3.7). La litiére ne contient
plus qu’environ 40% de la masse initiale de Mg apres deux ans. Mise a part
I’augmentation initiale de Ca dans la litiere ensachée, I'évolution de la masse de Ca suit

celle de la masse de litiere (Figure 3.7).

Gains et pertes des éléments minéraux au cours de la décomposition de la litiére

Les gains et les pertes en éléments minéraux dans la litiére non ensachée et
ensachée sont comparés dans la Figure 3.8. Nous observons des pertes massives de K et
Mg pour les deux modalités de dépot, tandis que la perte de Ca est trés proche de la perte
en masse de la litiére non ensachée. Dans la litiére ensachée, la perte de Ca se manifeste
plus lentement. Les pertes de K, Mg et Ca atteignent 65 a 75% a la fin de troisiéme année
(Figure 3.8A). Des gains considérables en P (jusqu'a 100%) et N ont été mesurés dans la
litiere non ensachée pendant la premiére année. Par contre, le gain en P est plus faible
dans la litiere ensachée (Figure 3.8B). Pendant la troisiéme année, les intrants en N et P
subissent une forte chute et les valeurs s'approchent de leur valeur initiale. Nous avons
observé, pendant une période de deux ans, soit une faible perte en S dans la litiere non
ensachée, soit un faible gain dans la litiére ensachée. Alors que la troisieme année, nous
ne distinguons plus qu’une perte pour S.

Le perte d'un élément est souvent interprétée comme une libération de cet

élément, et, un gain, comme une immobilisation (Blair, 1988). Nous n'avons pas utilisé
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ces termes pour €viter toute interprétation ou spéculation abusive.
3.2.3 Discussion

L'é¢tude de l'évolution de la composition en €éléments minéraux montre que la
litiere de hétre perdent rapidement K, Mg et Ca, dés qu’elle est déposée au sol. Par
contre, S, P et N s’accumulent transitoirement dans la litiére pendant une durée variable
allant de un a deux ans avant d’étre libérés. L’intensité des efflux varie dans I’ordre K >
Mg > Ca et la masse perdue apres trois ans dans l'ordre Ca > Mg > K. Cette libération
rapide de cations a déja été observée pour différents types de litiere de feuillus (Lemée et
Bichaut, 1973 ; Gosz et al., 1973 ; Blair, 1988 ; Joergensen et Meyer, 1989). Aprés trois
ans de décomposition de la litiére, les pertes affectent tous les éléments avec une intensité
décroissante suivante : Ca>Mg>K>C>S>N>P.

La chute rapide des concentrations et de quantités de K et Mg est liée a la
proportion élevée de ces éléments présents sous forme soluble. La grande variabilité de la
teneur en K dans la litiere partiellement décomposée est trés probablement liée aux
apports de K par les pluviolessivats. L'apport de K au sol par les pluviolessivats est
souvent supérieur a l'apport de K par la litiere (Swank, 1986). La perte plus rapide de Mg
de la litiere non ensachées pourrait étre due a un effet climatique (lessivage par la pluie).

Dans la litiére, Ca se trouve surtout dans la paroi cellulaire sous forme d'oxalate et
de pectate de calcium, ce qui explique que sa masse diminue comme celle du carbone
(Staaf, 1980 ; Berg et Staaf, 1982). Il pourrait étre exporté li¢ a des fragments de litiére,
par la micro- et la macrofaune du sol. En effet, les vers de terres (lombrics) sont capable
de transporter du matériel biologique (ex. spores de champignons, Gange, 1993) a travers
les différents horizons du sol (Scheu et Wolters, 1991). La libération plus faible de Ca
dans la litiére ensachée pourrait s'expliquer par I'exclusion de la macrofaune des sachets.

Le soufre se trouve essentiellement associé a I’azote dans les protéines et les
polyméres bruns. Ceux-ci sont dégradés plutot par la biomasse fongique de la litiere
(Toutain, 1981). Suivant ce raisonnement, le soufre sera libéré apres la dégradation des
polyméres bruns par les champignons. Dans les deux modalités de dépat, la libération
nette de soufre commence a partir de la deuxiéme année, puis s'accélere (Figure 3.8). Le
rapport C/S initial dans la litiére de hétre se situe entre 420 et 460. La libération de S

commence quand le rapport C/S s'approche de 200. Le méme comportement a été
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observé pendant la décomposition de la litiére de chéne (Blair, 1988).

Une libération de P a souvent €té constatée a partir d’un rapport C/P de 200 a 300
(Staaf, 1980 ; Blair, 1988). Ce rapport est de I’ordre de 800 a 1600 dans les litiéres au
début de I’expérience réalisée dans la hétraie d'Aubure, parce que la concentration en P
de la litiere apportée est trés inférieure a celle de la litiere autochtone. Ceci explique
certainement la forte incorporation de P extérieur dans la litiere. Néanmoins, une
immobilisation de P dans la litiere de hétre en voie de décomposition a aussi été
remarquée dans d'autres études (Lemée et Bichaut, 1973 ; Blair, 1988). L’incorporation
massive de P et N exogenes dans la litiére signifie que la décomposition est limitée par la
faible teneur de ces éléments.

Nous avons estimé l'apport annuel des éléments minéraux étudies par an et par
unité de surface (Tableau 3.6). Les apports en éléments minéraux sont calculés a partir de
résultats obtenus pour la décomposition de la litiere non ensachée. La chute annuelle de
litiere (calculée a partir des feuilles mortes) dans le peuplement de hétre a Aubure, est
d'environ 2000 kg ha™ an”. Les apports de N et Ca sont les plus importants (Tableau
3.6). La perte en masse de la litiére est de 1122 kg ha™ (56%) trois ans aprés le dépot de
la litiére. La litiére annuelle contient 17 kg N ha™ et seulement 4,3 kg ha' de moins aprés
trois ans ; cette baisse ne s’étant produite que pendant la troisieme année. A I’issue de
trois années de décomposition des litiéres non ensachées, le bilan du P libéré par la litiere
est nul. Cette particularité résulte de la faible teneur en P initialement présent. Elle est
illustrée par l'incorporation relativement faible de P exogene dans la litiere ensachée, dont
la concentration initiale en P était plus élevée. La litiére annuelle contient 2,1 S kg ha™.
Prés de 0,8 kg S ha™' ont été libérés aprés trois ans, dont la plus grande partie pendant la

troisiéme année.
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Tableau 3.6 : Estimation de la variation annuelle des éléments minéraux (N, S, P, Mg,
Ca, K) contenus dans la litiére de hétre marquée, aprés un an, deux ans et trois ans de
décomposition sur la parcelle 15 de la hétraie d'Aubure. Les valeurs sont exprimées en kg

ha.

Masse N S P Mg Ca K

Initiale 2000 17,4 2,1 0,7 2,2 30,2 6,2
1 an -490,2 +3,4 -0,2 +0,8 -1,3 -9,7 -2,7
2ans -443.4 -3,6 -0,1 -0,1 -0,2 -9,2 -0,4
Jans -188,6 -4,1 -0,5 -0,5 -0,07 -4,1 -0,7
Total -11222 -4,3 -0,8 +0,2 -1,57 -23,0 -3,8

Bilan (%) (56,1%)  (24,7%)  (38,1)  (128,5%) (71,4%) (76,1%) (61,3%)

Nous observons une évolution presque identique de N, P et S ; pendant environ
deux ans : une libération faible, ou inexistante, de ces éléments. Au contraire, les litiéres
s’enrichissent par apport exogeéne. Pour l'azote, on peut chiffrer les différentes sources de
cet apport. Environ 35% de N sont incorporés dans la litiere via les champignons, 5 a
10% de N sont incorporés via la biomasse microbienne et ce qui reste par I’apport de
nitrate et d’ammonium dans les pluviolessivats (cf. article B). Nous avons estimé
l'incorporation de N d'origine fongique dans la litiere selon I’hypothese que l'azote
fongique provient exclusivement de I’extérieur. Il est également possible qu’une partie de
I’azote fongique provienne directement de la litiere en décomposition. N’ayant pas
procédé a des analyses isotopiques de la biomasse fongique, nous ne pouvons pas
affirmer ou infirmer cette supposition. L’origine de P extérieur incorporé dans la litiere
est probablement due a un apport par la biomasse fongique et microbienne, car les
apports de P par les pluviolessivats sont beaucoup moins importants que pour N
(Marques et al., 1997).

L’apport de Ca par le biais de la chute de feuille annuelle est de 30 kg Ca ha™ ;

.....
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grande partie (62% de I'apport initial) pendant les premiére et deuxiéme années.
Seulement 14% de I’apport initial de Ca est libéré pendant la troisiéme année. Environ 1,3
kg Mg ha" sont libérés pendant la premiére année, cette valeur est égale a 60% de
I"apport de Mg dans la litiere. Plus tard, seulement 10% de Mg sont libérés. L’apport de
K est de 6,2 kg K ha™', environ 2,7 kg K ha™ ont été libérés pendant la premiére année, et,
3,8 kg K ha™ pendant les trois ans.

Les resultats obtenus indiquent que les cations K, Mg et Ca sont libérés
rapidement pendant la premiére année de la décomposition de la litiere. La libération
continue pendant la deuxiéme année, avec une ampleur plus faible. Ces cations
rapidement libérés peuvent ensuite étre prélevés par ’arbre. Inversement, N, P et S sont

immobilisés dans la litiére pour au moins deux ans.

Lors de la décomposition de la litiére de hétre, I'évolution quantitative de Ca, Mg
et K d’un coté et N, P et S de I'autre, se distingue de fagon évidente. Dés la premiére
année suivant le dépdt, la litiére s'appauvrit en Ca, Mg et K, en laissant échapper ces
¢léments. Ce processus permet un recyclage rapide dans l'écosystéme des éléments
solubles comme K et Mg. La faune peut jouer un role déterminant dans la libération
progressive de Ca par transport de fragments de litiere. La teneur en N, P et S s'accroit
de fagon plus ou moins forte selon I'élément par un apport de l'extérieur. Cet apport de N
et P exogene rend possible I'utilisation efficace des sources internes d'N par les micro-
organismes. Les rapports C/ N, C/P et C/S baissent progressivement pendant les trois ans
de décomposition et atteignent les valeurs seuils déclenchant la libération nette de N, S et
P au cours de la troisieme année. L’ampleur de I'immobilisation de N et P dans la litiere
en décomposition dépend clairement de leur concentration initiale. Dans les expériences,
réalisées sur la parcelle 15 de la hétraie d'Aubure, les modalités de dépot de la litiere
(ensachée, non ensachée) n'ont pas d’effet perceptible sur les processus étudiés, car
l'apport de N et P se fait par la biomasse microbienne, les champignons et les

pluviolessivats.

Dans la suite de notre étude, I'utilisation du marquage isotopique N va nous

permettre de montrer que I’apparente rétention de I’azote par la litiére correspond en fait
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a une perte importante d’azote structural, compensée par une forte incorporation d’azote
exogene (article B). La similitude de comportement entre N, S et P permet de penser

qu’il en est de méme pour ces autres éléments.
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3.3 Distribution de ’azote de la litiére en décomposition dans la litiére, le sol et les

arbres

3.3.1 Dynamique de I’azote dans le sol et la solution du sol
3.3.1.1 Introduction

La teneur en N dans le compartiment solide du sol est fortement liée a la quantité
de matiére organique, c'est-a-dire a l'humus du sol. La forme d’humus, souvent
caractérisée par le rapport C/N, donne des informations spécifiques sur le fonctionnement
du cycle d'azote. Dans le site étudié, le stock de matiére organique est principalement
alimenté par la chute annuelle des feuilles (Dambrine, comm. pers.). Selon la vitesse de la
décomposition, la quantité de matiére organique facilement dégradable varie ; elle est
utilisée comme- source de carbone et d’éléments minéraux par les micro-organismes du
sol. L'azote de la matiére organique n’est pas directement accessible aux arbres qui
utilisent de préférence de l'azote inorganique (NH, ', NO5") (Plassard ez al., 1997).

Cependant, la minéralisation de I’azote organique par les micro-organismes rend
I’azote accessible aux arbres qui peuvent alors le prélever. La minéralisation comprend
deux étapes, I'ammonification et la nitrification avec une production, respectivement, de
NH, et NOs". L'azote minéral peut ensuite étre prélevé par l'arbre ou étre incorporé dans
la biomasse microbienne du sol. Cette derniere contient jusqu'a 3% de l'azote total d'un
sol (Bauhaus, 1994). Le sol contient aussi une fraction de l'azote organique soluble,
composée d'acides aminés, de protéines et d'autres composés azotés.

La solution du sol refléte la disponibilité des éléments nutritifs pour le prélevement
par la plante. Plusieurs formes principales d'azote se trouvent dans la solution du sol, le
nitrate, I'ammonium et l'azote organique soluble. Ces deux formes d'azote issues de la
minéralisation de la matiére organique du sol, constituent une source d'azote facilement

assimilable pour les racines de l'arbre.

3.3.1.2 Résultats

L'humidité du sol
L'évolution de I'humidité pondérale dans les dix premiers centimetres du sol,

mesurée aux dates des prélévements (Tableau 2.1), est présentée dans la Figure 3.9.
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jusqu'a 20 cm de profondeur. (n = 10 pour la couche organique et n = 140
pour le sol minéral). Les barres horizontales représentent l'erreur standard.



L'humidité pondérale, exprimée par rapport a la masse séche du sol, varie de 0,5 a 0,8
(g/g) sur les trois ans. En 1995, l'humidité du sol diminue continuellement d'avril a
octobre suite a la sécheresse estivale marquée. Le sol s'asseche progressivement au cours
de I'été 1996. Par contre, en 1997, aucun effet saisonnier ne s’est manifesté, I'humidité a
tres peu varié entre les quatre prélévements. En avril, le sol est souvent trés humide suite
a la fonte des neiges. Indépendamment de nos mesures, nous avons observé, a plusieurs

occasions, que le sol du site expérimental était saturé d'eau.

Teneur en N dans la fraction solide du sol

Pendant les trois ans de I'étude, la quantité de N dans le compartiment solide du
sol varie trés peu. La distribution de I’azote dans le profil du sol est typique de la plupart
des sols forestiers (Figure 3.10). Dans 'humus, la concentration en N est de 1,3% d'azote
dans la couche F et de 1,2% d'azote dans la couche H. La transition entre la couche
organique et le sol minéral est caractérisée par une forte baisse de la concentration en N,
elle est de 0,6% d'azote entre 0 et 2 cm et de 0,22% d'azote entre 6 et 10 cm de
profondeur. Cette diminution se poursuit avec une moindre ampleur dans les horizons
plus profonds. Nous avons mesuré une concentration moyenne de 0,15% d'azote entre 10

et 30 cm de profondeur.

Teneur en N dans la biomasse microbienne

La biomasse microbienne du sol peut étre exprimée par la teneur en N microbien
(Nmic). Cette teneur est en effet proportionnelle a la biomasse microbienne (Vance et al.,
1987). En trois ans, la concentration en Ny a progressivement augmenté (Figure 3.11).
Nous n'avons pas constaté d’effet saisonnier marqué sur la concentration en Ny, ni de
relation avec la teneur en eau dans le sol. Cependant, en 1997, la biomasse microbienne a
faiblement augmenté pendant I’été. En avril 1995 et 1996, la biomasse microbienne a été
d’environ 20 a 40% supérieure a celle du reste de I’année. Nous avons mesuré€ une tres
forte augmentation de la cette biomasse en septembre 1996, mais, un mois plus tard, elle
diminue et atteint le niveau précedent. Cette baisse ne se traduit pas par une augmentation
de la concentration en nitrate et en ammonium dans l'azote extractible du sol suite a la

minéralisation de Ny;.. La variation de la biomasse microbienne n’a pas d’effets immédiats
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Figure 3.11 : Teneur en N dans la biomasse microbienne du sol (0 - 10 cm).
Les barres verticales représentent l'erreur standard (n = 20).



sur la concentration en N minéral du sol (Bauhaus, 1984). Nous avons vu que les
concentrations en nitrate et en ammonium augmentent pendant 1’été, mais la biomasse

microbienne varie trés peu.

Teneur en N et '°N minéral dans I’extrait et la solution de sol

La variation de la concentration en N minéral (NH; ", NO3") dans le sol (0 a 10 ¢cm
de profondeur), pendant les trois ans de l'étude, est présentée dans la Figure 3.12A. La
moyenne des concentrations en nitrate et en ammonium baisse de 1995 a 1997. Les
concentrations en nitrate et en ammonium varient suivant un cycle annuel. Elles sont
toujours plus fortes en été qu'en automne. Pendant deux ans, la concentration en
ammonium était supérieure a celle en nitrate. Par contre, les valeurs d'ammonium
diminuent fortement au cours de la troisiéme année pour devenir inférieures ou égales a
celles du nitrate. Pendant l'année 1995, les concentrations en nitrate et en ammonium
varient beaucoup d'un prélévement a l'autre, ainsi qu’entre les cinq placettes. En 1996 et
1997, cette variabilité était plus faible. En avril de chaque année, la concentration en
nitrate est toujours faible et les valeurs mesurées sont presque identiques. Par contre, a la
méme date, la concentration en ammonium est jusqu'a dix fois supérieure a celle en
nitrate. En quelques semaines, la concentration en ammonium diminue fortement dans la
plupart des cas. Ceci montre une rapide utilisation de 'ammonium pour la nitrification,
pour le prélevement par l'arbre ou pour une immobilisation dans la biomasse microbienne.

La variation de la concentration en "N-NO;™ et "N-NH," dans le sol (0 & 10 cm
de profondeur) est présentée dans la Figure 3.12B. La concentration en "N-NO;™ et °N-
NH, " dans le sol varie suivant un cycle annuel. L'enrichissement isotopique du nitrate et
de l'ammonium est presque identique dans la plupart des préléevements (Figure 3.12C).
Nous avons mesuré une forte augmentation de la concentration en "N-NO;™ et "N-NH,’
dans le sol en juillet 1995 suite au dépot de la litiere "N en novembre 1994. La
concentration en "N-NH, est de 30% supérieure a celle en N-NO;". Plus tard, la
concentration en "N-NO;™ et *'N-NH," diminue progressivement. En 1996, I'évolution de
la concentration en "N-NO; et ""N-NH," ressemble 4 celle mesurée l'année précédente
avec un pic en juillet, mais la concentration en "N-NOs est supérieure a celle de "°N-

NH, . Par contre, en 1997, les concentrations en N-NO; et ’N-NH," sont trés faibles.
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prélevée a -15 cm ([, @) et a -30 cm (A) de profondeur. Les barres verticales représentent l'erreur standard (n = 20).



Indépendamment de la profondeur et de la date de prélévement, la concentration
en NO;™ dans la solution du sol est toujours supérieure a celle en NH;" (Tableau 3.7).
Aucun gradient vertical de concentration n’a pu étre détecté pour le nitrate ; sa
concentration est presque €gale a -15 cm et a -30 cm. En avril 1996, la concentration en
nitrate, a -15 cm de profondeur, varie entre 0,4 et 2,9 mg N-NO;™ I'" suivant la placette
expérimentale. En effet, I'écart de la concentration en nitrate entre la placette n°l et n° 2
est de l'ordre de 2,5 mg N-NO; " I''. Pour la méme profondeur, les valeurs de I'ammonium
s'échelonnent entre 0,03 4 0,2 mg N-NH," I, les écarts entre les trois parcelles sont de
moindre ampleur pour l'ammonium. En juin 1996, la concentration en nitrate dans la
solution du sol, pour chaque profondeur, est plus élevée qu'en avril, sauf pour la placette

n° 2. La méme tendance existe pour la concentration en ammonium.

Tableau 3.7 : Variation de la concentration en N-NO; et N-NH; (mg l'l) dans la

solution du sol a -15 cm et a -30 cm de profondeur, sur trois placettes (n° 1, n® 2 et

témoin). (n = 2).

avril 1996 placette n° 1 placette n° 2 témoin
-15 cm N-NO;3 0,4 2,9 0,85
N-NH;" 0,03 0,2 0,05
-30 cm N-NO; 0,35 0,65
N-NH,’ 0,04 0,03
juin 1996
-15em  N-NOj 0,3 43 1,0
N-NH," 0,02 0,07 0,09
-30 cm N-NOs 0,15 1,2
N-NH;4" 0,03 0,08
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L'enrichissement isotopique (AN) de la fraction de l'azote minéral dans la
solution du sol des horizons profonds est plus fort & -15 cm qu'a -30 cm de profondeur
(Figure 3.12D). Les valeurs de AN varient suivant un cycle saisonnier. Ce cycle se
manifeste surtout dans la solution du sol prélevée a -15 cm. Dans cet horizon, le AN
diminue en été et augmente en automne. En 1996, les valeurs de AN s'échelonnent entre
13 et 57. En 1995, la plupart des valeurs de A"°N, dans la solution du sol prélevée a -30
cm, est légérement au-dessus de zéro, ce faible enrichissement varie peu pendant I'année,
une baisse de AN est seulement remarquée en automne. Par contre, pendant I'année
suivante, ces valeurs sont plus basses, excepté en automne ou le A”N augmente
fortement. La distribution de A"°N dans la solution du sol, avec des valeurs plus élevées a

-15 cm qu’a -30 cm, ressemble a celle de la fraction solide du sol (Figure B6).

Teneur en N organique soluble du sol

L'évolution de la concentration en N organique soluble (Nps) du sol (0 a 10 cm de
profondeur) est présentée dans la Figure 3.13. Nous n'avons pas obtenu de résultats
pendant la premiere année, parce que la méthode de fumigation-incubation utilisée en
1995 ne permet pas de mesurer cette fraction. La concentration en Nog varie suivant un
cycle annuel. Elle augmente progressivement pendant le printemps et atteint un maximum
en juin, ensuite, la concentration en Npg diminue rapidement. Nous avons mesuré un
deuxiéme pic de concentration en Nos en aolt 1996 et en octobre 1997. Elle diminue
ensuite rapidement durant l'automne 1996. La variation annuelle de la concentration en
Nos ressemble a celle des concentrations en nitrate et en ammonium. De plus, les valeurs

de Nos sont du méme ordre de grandeur que les valeurs en nitrate.

Les différentes fractions azotées dans le sol (0 a 10 cm)

La variation des valeurs moyennes, ainsi que celle des minimales et maximales des
différentes fractions de N dans le sol (0 4 10 cm de profondeur), exprimées en kg N ha™,
sont présentées dans le Tableau 3.8. Chaque année, les concentrations moyennes,
minimales et maximales de N dans chaque compartiment, ont été sélectionnées afin de les
comparer. Le sol minéral (0 a 10 cm) de la hétraie contient entre 2100 et 2400 kg N ha™.

Ce stock d'azote varie peu pendant les trois années de l'expérience. Par contre, nous
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avons mesuré une augmentation successive de Ny Cc'est-a-dire de la biomasse
microbienne du sol. En 1995, la biomasse microbienne contenait en moyenne 26,3 kg N
ha™', en 1996, 47,8 kg N ha™ et en 1997, 53,8 kg N ha™. La relation entre Ny et le stock
de l'azote dans le sol (Ny) a été de 0,9 a 1,5 en 1995, de 1,8 2 3,9 en 1996 et de 2,1 a
3,0 en 1997.

Les valeurs maximales pour le nitrate et l'ammonium ont été plus fortes la
premiére année aprés la mise en place de I'expérience (respectivement 12 et 22 kg N ha™).
En 1996 et 1997, les valeurs minimales et maximales de nitrate ammonium ont presque
été similaires. Ceci a aussi été le cas pour les valeurs de Nos. L'année 1995 se distingue
des autres années par un comportement différent dans la plupart des compartiments

azotés du sol.

Tableau 3.8 : Quantité (moyenne, minimale et maximale) de N (kg N ha™) dans les
compartiments solides (Nioul, Nmic) et liquides du sol (NOs,, NH,", Nos), de 1995 a 1997,

mesurée pendant la période d'avril 4 novembre.

1995 1996 1997

compartiment azoté moy. min. max. moOy. min. max. moy. min. max.

Neota 2406 2098 2157

Namic 263 19,5 332 478 389 831 538 431 637
N(NO5) 64 27 119 38 22 50 39 23 73
N(NH,) 142 55 222 101 67 13,8 49 09 134

Nos 33 09 65 34 18 49

3.3.1.3 Discussion

Le dépdt de la litiere de hétre sur la surface des placettes s’est accompagné d’une
perturbation de la couche organique du sol. En effet, avant de distribuer la litiere marquée
en N sur chacune des cinq placettes, nous avons dii collecter la litiére partiellement

décomposée et le bois mort des années précédentes. Cette perturbation de la couche
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organique du sol explique certainement les teneurs plus élevées en nitrate et en
ammonium observées dans la solution du sol durant I'année 1995 (Figure 3.12A). Pendant
cette année, la variabilité des mesures de concentrations en nitrate et en ammonium est
supérieure a celle des années suivantes. Par contre, la biomasse microbienne du sol en
1995 (Figure 3.11) est inférieure aux valeurs obtenues pendant les années suivantes. I
semble que la perturbation favorise la minéralisation d'azote organique par les micro-
organismes du sol (Raison ef al., 1987 ; Stark et Hart, 1997). En 1997, nous avons
observé une forte baisse des concentrations en nitrate et en ammonium en méme temps
qu’une augmentation de la biomasse microbienne. Une partie du nitrate et de 'ammonium
est probablement immobilisée dans la biomasse microbienne dés sa libération (Blair ef al.,

1992).

La biomasse microbienne du sol

La biomasse microbienne dans la hétraie d'Aubure est proche de celle mesurée par
Scholle et al. (1992) dans une hétraie sur moder (Solling). La répartition verticale de la
biomasse microbienne dans le profil du sol suit un gradient typique, les valeurs sont
généralement plus élevées dans I'humus que dans le sol minéral (Gallardo et Schlesinger,
1990 ; Ross et Tate, 1993b). Cette répartition de la biomasse microbienne dans le profil
du sol est fortement liée a la concentration en carbone dans chaque horizon (Badalucco et
al., 1990 ; Gallardo et Schlesinger, 1990). De plus, la répartition des enzymes qui
digérent la cellulose et les protéines, dans le profil du sol d'une hétraie sur moder,
ressemble a celle du carbone (Wirth, 1990 ; Mardulyn et al., 1992). La valeur de la
biomasse microbienne varie selon le pH du sol et selon la saturation en base échangeable
(Wolters et Joergensen, 1991 ; Anderson et Domsch, 1993). Une réduction de la
biomasse microbienne a été observée dans les sols acides ayant une forte teneur en
aluminium échangeable (Vance ef al., 1987a). La biomasse microbienne contient 2 a 5%
du stock de carbone et 1 a 5% du stock d'azote dans la plupart des écosystémes (Smith et
Paul, 1990). Joergensen et Wolters (1993) ont mesuré dans les sols (0 - 10 cm) de 38
foréts de feuillus, un rapport moyen de Npi/Niw de 2,7%. Ce rapport est correle
positivement avec le pH du sol. La valeur du rapport Nimic/Niow de 2,4%, mesuré en 1996

et 1997 dans le sol des cinq placettes expérimentales d’Aubure (Tableau 3.9) est tres
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proche des résultats mentionnés dans la bibliographie (Bauhaus, 1984) En 1995, ce
rapport est proche de 1, ceci est treés probablement lié au prélévement de I'horizon F. En
effet, les horizons L, F et H contiennent une grande partie de la biomasse microbienne du
sol (Ross et Tate, 1993a ; Scholle ez al., 1992). Un an apreés la distribution de la litiére

. 15 . . .
marquée en N, la biomasse microbienne du sol se rapproche des teneurs normales.

Tableau 3.9 : Variation et rapport de la concentration en N (kg N ha™") dans la biomasse

microbienne (Np;c) et I'N total (Nya1) du sol.

Nmis: Nmm NmirfrN total
(kg N ha™) (kg N ha™) (%)
1995 26,3 2406 1,1
1996 47,8 2098 2,3
1997 53,8 2157 2,5

Mise a part une valeur trés élevée en aout 1996, nous n’avons mesuré, au cours
de I’année, qu’une faible variation de la biomasse microbienne dans le sol,. La méme
tendance a été observée dans d’autres expériences (Patra ef al., 1990 ; Bauhaus, 1994).
Cependant, la quantité de la biomasse microbienne peut varier selon la saison et le type de
sol (Diaz-Ravina et al., 1995). Cette constance de la biomasse microbienne du sol
pourrait s’expliquer par I’existence d’un flux continu de carbone en provenance de la
décomposition des racines (Bauhaus, 1994). Cette constance de la quantité¢ de la
biomasse microbienne ne permet pas de faire une liaison avec la minéralisation de I'azote.
La teneur en N dans la biomasse microbienne n'a pas varié au cours des trois ans. Ceci
peut s’expliquer, soit par un recyclage de "*N dans la biomasse microbienne méme, soit
par I’existence d’un équilibre isotopique (I’importation I’exportation). Par exemple, une
minéralisation d'azote en provenance de la biomasse microbienne a été observée apres une
longue période de sécheresse (Sparling et Ross, 1988) et en fonction de la saison (Diaz-
Ravina et al., 1995).

Bauhaus (1994) montre que la quantité d'azote (90 kg ha") contenue dans la
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biomasse microbienne est proche de la minéralisation et du prélévement annuel d'azote
dans les foréts feuillues tempérées (Cole, 1981). Dans notre site expérimental, la
biomasse microbienne contient environ 50 kg N ha”'. Le prélévement d'azote par les
arbres est proche de cette quantité d'azote, sachant que la litiére tombée contient environ
30 kg de N et que le taux de renouvellement racinaire est probablement aussi élevé. Le
taux de renouvellement de l'azote de la biomasse microbienne varie entre 4 et 12 mois
dans les foréts tempérées (Smith et Paul, 1990) et de 1 a 3 ans dans les écosystémes

agricoles (Patra ef al., 1990).

*N-nitrate et > N-ammonium

En juin 1997, les concentrations en “N-nitrate et en '*N-ammonium sont
inférieures a celles de 1995 et 1996. Cette baisse est probablement la résultante de
plusieurs processus. Premiérement, la minéralisation de "N en provenance de la litiére
partiellement décomposée est faible. Deuxiémement, nous n’avons pas observé
d’immobilisation de "N dans la biomasse microbienne. Troisiémement, une partie de "°N
minéral a été prélevée, car 'enrichissement isotopique a continuellement augmenté dans
les feuilles des arbres pendant l'année 1997. Nous avons remarqué des faibles
concentrations en N minéral dans le sol ainsi qu’un faible enrichissement isotopique. 1l
semble que la minéralisation de I'azote organique de la litiére se fasse trés lentement apres
un flux d'azote issu d'un lessivage de la fraction soluble. Scheu et Wolters (1991) ont
montré que le carbone contenu dans des boulettes fécales est minéralisé plus lentement
que celui de la litiere en voie de décomposition. Selon ces auteurs, le mélange de la
matiére organique avec des minéraux du sol ralentit la minéralisation. Une explication
possible de cette faible minéralisation est qu’il y a une polymérisation de composés azotés

formant des acides humiques (Melillo et Aber, 1984).

Evolution de la teneur en N dans la solution du sol

Nous avons équipé de bougies poreuses trois placettes sur les cinq étudiées, ainsi
que deux placettes témoins, afin de prélever la solution du sol. Malgré plusieurs tentatives
pour améliorer le fonctionnement de ces bougies, seulement 10 sur 20 ont fonctionné plus

ou moins réguliérement. La texture sableuse du sol ainsi que de nombreux graviers
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empéchent un bon contact entre le sol et la céramique des bougies. Pour améliorer le
contact, les trous ont été enduits de boue provenant du sol, mais ceci n'a pas modifié la
circulation d’eau et un prélévement de la solution du sol s’est révélé impossible. De plus,
en été, suivant ['humidité du sol, seulement deux ou trois bougies permettent le
préléevement de la solution du sol et a certaines dates. La mise sous vide (- 0,7 bar) des
bougies a permis de récolter la solution du sol pendant 4 a 8 heures, une fois toutes les
deux semaines en 1995 ou une fois par mois en 1996 et 1997. Pendant les mois de
décembre a mars, aucun prélévement n’a été effectué a cause du gel hivernal. Une récolte
permanente de la solution du sol se révele donc impossible avec ce dispositif. Nous ne
pouvons donc pas chiffrer les pertes d'azote par drainage, d'autant que la succion
appliquée inclut I'extraction d'eau liée dans laquelle la solution du sol est plus concentrée
(Marques et al., 1997). Malgré ces problémes, nous avons récolté quelques données sur
I’évolution de la concentration en N et en "°N dans ce compartiment liquide.

La rétention de nitrate apporté par les pluviolessivats dans I'humus et le sol
minéral varie de 25 a 90% (Seely et Lajtha, 1997). Leur étude montre que la perte de
nitrate par lessivage a été moins importante dans un sol limono-sableux (4%) que dans un
sol sableux (40%).

Indépendamment de la profondeur, la concentration en nitrate est toujours
supérieure a celle de 'ammonium dans la solution du sol. Le nitrate issu de la nitrification
ou des apports atmosphériques est trés mobile dans la solution du sol (Marschner, 1995).
La concentration en nitrate a légérement augmenté en été, une tendance similaire a éteé
observée par Marques ef al. (1996).

En 1995, les valeurs de AN & -30 cm de profondeur sont voisins de 8. Ce faible
enrichissement isotopique indique qu'une petite partie de "*N, probablement sous forme
de nitrate, se déplace rapidement dans le profil du sol. En 1996, l'enrichissement
isotopique dans la solution du sol était plus élevé a -15 cm qu'a -30 cm. Ce gradient
montre que le N libéré par la litiére est ensuite minéralisé et plutdt recyclé sur place.
L'augmentation de l'enrichissement isotopique en automne s'explique probablement par
une baisse de prélévement d'azote par les racines et/ou par un flux d'eau qui peut déplacer

l'azote minéral dans le profil du sol.
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3.3.2 Apport d’azote dans les pluviolessivats

3.3.2.1 Introduction

Apres avoir caractérisé les différentes formes de composés azotés dans les
différents compartiments du sol et la biomasse microbienne, nous avons mesuré I’apport
d’azote au sol par les pluviolessivats. L apport d’azote au sol par les précipitations et par
les pluviolessivats, pendant la période de végétation, est de moindre ampleur que l'apport
par la chute de litiére (Cole et Rapp, 1981). Les apports azotés sous forme de nitrate et
d'ammonium dans les pluviolessivats s'échelonnent entre 5 et 12 kg N ha™ an™ dans une
hétraie voisine, agée de 160 ans (Jussy et Colin-Belgrand, 1998). Cette quantité d'azote
est modeste comparée au dépot d'azote dans certaines foréts, ou les valeurs peuvent
atteindre 100 kg ha™ an™ (in Landmann et Bonneau, 1995). Les apports azotés alimentent
le pool d'azote minéral du sol, mais une partie de cet azote peut étre incorporée dans la
biomasse microbienne du sol, étre adsorbée ou immobilisée par la litiere en voie de
décomposition (Soderstrom et al., 1983 | Schulze, 1989 ; Downs ef al., 1996). Dans une
forét dépérissante et saturée en azote, le nitrate contenu dans les pluviolessivats est en

partie lessivé (Durka ef al., 1995).

3.3.3.2 Résultats et Discussion

Les principaux apports d’azote dans la hétraie sont la chute annuelle de la litiere
(environ 28 kg ha™ an™) et les pluviolessivats (6 4 8 kg ha™ an™). Les concentrations et
les flux d'azote dans les pluviolessivats ont été mesurés pendant 5 mois d'été en 1995 (de
juin a octobre) et pendant 6 mois (d’avril a septembre) en 1996.
Les apports de nitrate et d’ammonium dans les pluviolessivats sont présentés dans la
figure 3.14. La teneur en azote apporté au sol est fortement liée a la quantité des
pluviolessivats, c’est pourquoi nous avons choisi quelques mois typiques, pendant les
deux ans, pour la présentation. Dans les pluviolessivats, le rapport NOs;/NH, est
d'environ 1 en avril. En mai, la teneur en ammonium dans les pluviolessivats diminue
fortement. Pendant ce mois, les feuilles débourrent, puis se développent. L'apparition des
feuilles détermine un changement du rapport NOs;-/NH; qui augmente a environ 3. Par

contre, en aout et septembre, la relation NO;/NH," devient proche de 1. En conséquence,
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Figure 3.14 : Variations des apports mensuels en nitrate et en
ammonium pendant la période d'avril a septembre de l'année 1995 a
1997. Les valeurs représentent la moyenne de cinq mesures.



I'apport de NOs- au sol est supérieur a celui de NH,". Une estimation approximative des
apports azotés dans les pluviolessivats, par 6 mois et par unité de surface, a été effectuée,
ils s'échelonnent entre 6 et 8 kg N ha™.

Le changement du rapport NOs/NH," est probablement dii au prélévement foliaire
de I'ammonium. Plusieurs études montrent que les feuilles ou les aiguilles sont capables de
prélever l'azote minéral contenu dans la pluie (Bowden ef al., 1988 ; Garten et Hanson,
1990). Le préléevement foliaire de 'ammonium est supérieur a celui du nitrate (Coker ef
al., 1987 ; Garten et Hanson, 1990 ; Garten, 1991). Les feuilles de hétre incorporent trés
rapidement l'urée issue d'une pulvérisation (Zeller et al, 1998). Selon l'apport
atmosphérique, ce prélévement foliaire d'azote ammoniacal peut améliorer la nutrition de
l'arbre.

Pour certains types de litieres comme la litiere de hétre, une incorporation de
l'azote minéral des pluviolessivats dans la litiere en voie de décomposition a été
démontrée. Par exemple, Downs e al. (1996) ont mesuré une immobilisation de 1 4 1,5
kg N-NO; ha™ an™ dans la litiére de hétre suite & un apport de 28 kg N ha™' an™ d'azote
marqué. Cette rétention de nitrate correspond a 5% de l'apport annuel. Le mécanisme de
cette rétention est trés probablement l'incorporation de nitrate dans la biomasse
microbienne ou fongique. La rétention dans la litiere des nitrates contenus dans les
pluviolessivats est généralement trés faible, elle varie de 1 a 7% de l'apport dans la litiere
de chéne et de pin (Seely et Lajtha, 1997).

Joergensen et Meyer (1990) ont mesuré une diminution de la concentration en
ammonium dans les pluviolessivats aprés un passage dans une couche de litiére de hétre.
En plus d’une incorporation biologique de I'ammonium dans la litiere (Emmet et
Quarmby, 1992 ; van Vuuren et van der Erden, 1992), il a été observé une adsorption aux
différents constituants de la litiére, spécialement a la lignine (Axelsson et Berg, 1988 ; van
Vuuren et van der Erden, 1992) et une polymeérisation avec certains constituants de la
litiere en décomposition (Melillo et Aber 1984).

Pendant la décomposition d'une litiére, la concentration en N augmente dans la
plupart des cas (Berg et Staaf, 1981). Ce qui signifie que I’azote extérieur est incorporé
dans la litiére. Les pluviolessivats sont une des sources d'azote. Suivant la concentration

en ammonium dans les pluviolessivats, les apports d'azote agissent différemment sur la
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vitesse de décomposition de la litiere de pin et de douglas (Koopmans ef al., 1998). Selon
ces auteurs, un faible apport d'azote ammoniacal se traduit par une immobilisation
d'environ 9% de N apporté dans la fraction facilement dégradable de la litiére et par une
forte minéralisation. En conclusion, la capacité de rétention de N, apporté par les
pluviomessivats, dans la litiére en voie de décomposition est faible pour NO;™ mais plus

elevée pour NH;'.
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3.3.3 Répartition de I’azote 15 de la litiére en décomposition dans la litiére, le sol et
I’arbre
Article B : Recovery in the soil profile and trees of '*N from beech leaves

decomposing in forest floor

Bernd Zeller, Micheline Colin-Belgrand, Etienne Dambrine and Francis Martin

submitted to OECOLOGIA
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Abstract: The decomposition and the fate of *N-labelled beech litter was monitored in a
beech forest (Vosges mountains, France) during three years. Five circular plots (4 m?
each) around 50-year-old beech trees were isolated from outstanding trees by trenching
roots and inserting of a plastic sheet in the trench down to 0.3 m soil depth. After
removal of the O-layer, an annual litterfall amount of "N-labelled litter was distributed
on the soil. Samples (labelled litter, soil, fine roots, mycorrhizal root tips, leaves) were
collected during the vegetation periods and analysed for total N and °N concentration.
Mass loss of the *N-labelled litter was estimated by using mass loss data from a litterbag
experiment set up at the field site.

An initial release of soluble litter N occurred until the start of litter decomposition and
was balanced by an incorporation of external N to the litter. During 2 years, litter original
N was continuously released and paralleled litter mass loss, while litter N was
preferentially released during the third year. Fungal N accounted for approximately 35%
of the N incorporation. Released N accumulated essentially at the soil surface. °N from
the decomposing litter was rapidly (six months) detected in roots and beech leaves and its
level increased regularly over the course of the decomposition experiment. After three
years, about 3% of the original litter N was accumulated in the trees. "N budgets
indicated that soluble N was the main source for soil microbial biomass and leaves, while

soil organic N was the main source of mycorrhizal N.
Key words: Litter decomposition, N mineralisation, '°N, N-uptake, beech

Introduction

Except in fertilised or heavily polluted areas, litter decomposition and
mineralisation of organic matter are the major N sources for forest trees. Nitrogen is a
critical element for forest growth, and is available in various forms in soils including
organic nitrogen, ammonium (NH,') and its nitrification product nitrate (NOs’). Roots
can easily absorb mineral N while mycorrhizal associations increase their ability at
degrading organic N (Read 1991). Uptake and conversion of N to plant or microbial N
occur in most ecosystems but, the rate of each step is specific for each ecosystem (Eviner

and Chapin 1997).
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Little is known on the dynamics of leaching, accumulation and release of N in

decomposing forest litter in beech ecosystems. A major aim of the current investigations
was to study the mechanisms involved in the uptake and release of N from litter. The
determination of the sizes of the N pools involved and estimates of their turnover in litter
and soil had been efficiently obtained by "N tracer experiments (Berg 1988, Bottner et al.
1997). Plant residues enriched in N have been widely used as tracers in N-cycling
experiments in agricultural systems (Norman et al. 1990; Jordan et al. 1993). In forest
ecosystems, N-labelled corn straw was used as a source of N and C in studies on
organic matter mineralisation (Bottner et al. 1997). However, replacing of straw from
herbaceous species by labelled litter from the species under investigation (e.g. beech)
would make it possible to quantify the decomposition and mineralisation of litter with few
modifications to the litter layer. ’N-labelled needle litter has been used in several studies
on N decomposition and mineralisation in conifer ecosystems (Berg 1988, Preston and
Mead 1995).
During leaf senescence, N compounds are either translocated into perennial parts, or ends
in the leaf litter mainly as polyphenol-protein condensates. In beech, senescent leaves are
composed of 45% cellulose and hemicellulose, 5 to 10% lignin and 25 to 35% brown
polyphenol condensates which contain about 70% of the litter N (Berthelin et al. 1994).
Beech litter, has a C/N ratio of 50-70 and evolves into soil organic matter, with a C/N
ratio ranging from 10-30 depending on the humus type. Mull is characterized by the rapid
invasion and bleaching of the annual litterfall by white rot fungi and the physical mixing of
organic and mineral compounds by soil macrofauna. Intensive carbon mineralisation,
rapid breakdown of N compounds, high mineralisation and nitrification rates lead to low
values of the C/N ratio (< 20) in this humus form. On the other hand, moder is
characterized by the accumulation of an undecomposed litter layer (L), fragmented litter
layer (F) due to the activity of mesofauna especially oribates and enchytraeids, and a
humified layer (H), mainly composed of organic residues and faecal pellets of the fauna.
Slow turnover of N, poor C mineralisation and nitrification rate, leading to high values of
the C/N ratio (> 20) are generally recognised in this humus form. N is taken up by the
trees mainly as ammonium or as organic N by mycorrhizas.

Although this distinction is widely accepted, little is know about the forms and rates of N
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Table 1. Some soil chemical features of the experimental site at the Aubure beech forest.
Sampling was carried out in 1994. Average mean (+ SD) of 5 combined samples consisting

of 20 single samples.

depth  pH C N  org. matter bulk density N
em  (KC) (%) (%) (mgg))  (gem®)  (gNha)
O¢p, 285 251 1.20 430.7 0.018 59.1
(001) @3.1) (0.1) (52.7)
0-10cm 3.07 85 0.35 147.6 0.60 2100
(0.40) (3.2) (0.05) (55.6) (0.12)

Table 2. Nutrient content in the annual litterfall collected under 50-year-old beech at the
Aubure experimental site and in the provided PN labelled litter at beginning of the

experiment.

Nutrient concentration in mg g litter dry weight

Location PN N P Mg Ca K

"N labelled litter
experimental plots (non confined litter) 0.29 8.69 030 1.16 15.10 3.09
litterbag experiment (confined litter) 051 1530 0.61 131 14.69 2.84
annual litterfall at Aubure
1994 - 1997 nd. 14.16 123 098 790 6.19

Note: N labelled litter were collected from a beech stand growing on a calcisol soil
during autumn 1994 and 1995. n.d. = not determined



release by an annual litterfall and its contribution to tree N supply. The use of *N-labelled
forest litter has recently open new perspectives in this area (Berg 1988; Blair et al. 1992;
Hart et al. 1993; Setila et al. 1996).

In this study, we have used "*N-labelled beech litter to analyse the rates of N release by
beech litter, its fate in the soil and its contribution to adult tree supply in a beech

ecosystem from the Vosges Mountains.

Material and Methods
Site description

An experimental site (0.1 ha) was enclosed by a fence in a dense 50 year-old
beech stand located in the communal forest of Aubure (Strengbach catchment, Vosges
mountains, North Eastern France, 48°12' N, 7°11' E) at an altitude of 1080 m above sea
level. The site is exposed to the south east with an inclination of about 5°. Mean annual
temperature is about 6 °C. Mean annual precipitation is 1300 mm yr." and is rather
evenly distributed over the year (Probst et al. 1990). The bedrock is a granite very poor in
calcium and magnesium (El Gh’Mari 1995). The soil type vary between alocrisol and
podzosol (AFES 1992) with a poorly developed moder type humus. The soil is acidic,
sandy and rich in gravel with a low base saturation (Table 1). The humus layer is
composed of a L-layer (2-3 c¢cm), a F-layer (1 cm) and a H-layer (1 cm). Average height
of the trees is 12 m, mean DBH is 11 c¢m (£ 4 cm) and tree density is 2700 trees ha™. Five
co-dominant trees of approximately the same DBH (8 cm) were selected for the
experiment. The diameter class of the selected trees (6 to 10 cm) represented 32% of the

stand. Herbs were only present in gaps.

Litter decomposition experiments
Non confined litter

A circular plot of 4 m” around each of the five selected beech trees was isolated
from surrounding trees by trenching roots and insertion of a plastic ring down to 0.3 m
soil depth (Figure 1). In the autumn of 1994, a nylon net was fixed on the experimental
plot surface, annual litterfall was collected fortnightly, air dried and weighted. The total

amount of collected litterfall was 200 g litter m™ (£ 25 g, n = 5).
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In November 1994, the L-layer was carefully removed from the plot surface, dried at
65°C, weighted and stored for chemical analysis. Removal of the L-layer was necessary
to avoid confusion of partly decomposed litter with the added "*N-labelled litter during
the course of the experiment. The annual litterfall was replaced by an equivalent amount
of °N labelled beech litter (0.9% N, 3.2% "*N excess), produced as described by Zeller et
al. (1998). The "*N-labelled litter was produced in a beech stand growing on a calcisol.
As a consequence the N, K and P concentrations were lower, whereas Ca concentration
was higher than in the Aubure beech litter (Table 2).
The “N-labelled beech litter was evenly distributed on the F-layer and immediately
wetted with collected throughfall solution. A nylon net with a mesh size of 1.5 cm was
fixed above the "“N-labelled litter to avoid wind dispersal and contamination of “N-
labelled litter by non-labelled litter. In Autumn 1995 and 1996, non-labelled litter (200 g
m) was similarly spread on the five experimental plots. The *N-labelled litter distributed
in the experimental plots will be referred to as non confined litter
Confined litter

Because of the superposition of leaves in the experimental plots, it was not
possible to measure precisely the area from which litter samples were collected.
Therefore, one year after the distribution of °N labelled litter on the experimental plots, a
litterbag experiment was set up (Figure 1) to assess litter mass loss. As the amount of °N
labelled beech litter produced in 1994 was not sufficient to start both experiments at the
same time, we used "°N labelled beech litter produced in 1995. This litter had a higher
initial N concentration (1.5% N, 3.3% "°N excess) than that of the litter produced in
1994, but close to the litter of the Aubure beech stand. Litterbags (100 cm®) were made
using a nylon net with a mesh size of 1.5 mm (Staaf 1980), which allowed the penetration
of mesofauna and part of macrofauna. Two grams of air dried litter (200 g m”) were
introduced into each litterbag. In December 1995, the current year litterfall was removed
from a site adjacent to the experimental plots, litterbags were randomly placed on the F-
layer, and covered back with the annual litterfall. A nylon net was fixed on the litter layer

to hold the litterbags on the ground and to avoid disturbance of the litter by wind.
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Litter sampling
Non confined litter

On each sampling occasion, four litter samples per plot, from a soil surface of
about 100 cm” each, (Figure 1) were collected resulting in a total of 20 litter samples per
sampling date. Samples were harvested five times from April to October 1995, seven
times from April to November 1996 and four times from April to August 1997. Collected
litter samples were manually cleaned from adhering soil particles and plant residues, dried
at 65°C to a constant mass and ground in a ball mill before chemical analysis. For
determination of fungal biomass by ergosterol (Martin et al. 1990) and glucosamine
(Plassard et al. 1982) assays, six combined litter samples, collected in May, August and
October 1995, ten samples from each sampling occasions in 1996 and ten samples
collected in April and August 1997, were cleaned and stored in a freezer at -20°C prior to
analysis.
Confined litter

In 1996, nine litterbags were randomly sampled every month. In 1997, nine
litterbags were harvested in April, August and December. Confined litter was cleaned
from adhering soil and litter particles, dried at 65 °C and milled prior to chemical analysis.
An exponential decay rate (Olson 1963) was fitted to the mass loss : X, = X, €™, where
X, = initial litter mass, X; = mass at a given time, k is the decay constant for a given
period, and t is time measured in years. The half-life of decay matter, given by tos =
In(0.5)/-k, was also calculated. The decay rate was used for the estimation of the mass
loss of non confined litter. In addition to weight loss measurement, the progressive

decomposition of the litter was examined under the microscope.

Soil sampling and analysis

After collection of the *N-labelled litter, 4 soil cores (0 - 10 cm soil depth) per
experimental plot were sampled with an auger (2 80 mm), exactly where the litter was
sampled. At the last sampling occasion (November) of each year, four additional soil
cores per plot down to 30 cm soil depth were taken. In 1995 to 1997, two soil cores (0 -
10 cm) per experimental plot and sampling occasion were cut in approximately 2 cm

layers, about 10 g of undisturbed soil were taken from each layer, dried at 65 °C, roots
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and gravels were removed and soil samples were ground prior to '°N analysis. After the
collection of all roots from each soil core, the layers from each soil core were combined
and soil samples (n = 20) were sieved (4 mm) prior to the extraction of mineral N.

Nitrate and ammonium concentrations were measured in all soil samples by Flow
Injection Analyser (Traax, Bran and Luebbe) after extraction of 40 g soil in 200 ml
0.05M K,SO4. Microbial biomass was measured using the fumigation - extraction
technique (Vance et al. 1987). Briefly, 40g fresh soil was fumigated over 24 hours, at
room temperature, in darkness and soluble N was extracted using 200 ml 0.05M K,SO,
(Chaussod et al. 1987). The "°N concentrations of fumigated and non fumigated extracts
were measured after mineralisation of 100 ml of the extract (Kjeldahl method) followed
by steam distillation and by evaporation of the (NH,),SO, distillates adjusted to pH 4
(Bottner et al. 1997). The "N concentrations of nitrate and ammonium were measured
after steam distillation of 100 ml of the extract. All distillates were adjusted to pH 4 and
evaporated at 65 °C. Microbial N was calculated from the difference between fumigated

and non fumigated extracts, using a correction factor ky = 0.68 (Vance et al. 1987).

Root and tree biomass sampling

Roots, carefully collected from the soil samples were divided into mycorrhizal
root tips and lignified fine roots (21 - 3 mm), these two root classes represented
approximately 80% of the roots present in the soil samples. Samples were carefully
cleaned from adhering soil and organic matter, dried at 65°C and stored for further
analysis. All mycorrhizal root tips collected on a plot were combined to one composite
sample before N analysis.
Beech leaves (20 - 30) from the upper crown of each tree in the five plots were collected
during the vegetation period from June to August, twice in 1995 and four times in 1996
and 1997. At the beginning of September, each tree crown was completely wrapped into
a large nylon net (mesh size 10 mm) to collect the annual litterfall. After the end of the
autumnal litterfall, all leaf litter was collected, separated from dead branches and
weighted. In February 1995 to 1997, two branches from each tree were cut and divided
into, buds, wood and bark of the twigs and remaining branches.

In December 1997, five bark and wood samples were cored from the stem of each tree.
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All samples were dried at 65°C.
The biomass and mineral content of the stand were evaluated in the autumn of 1997.
Three representative control trees were cut and the trunk, branches , shoots and buds

were weighted and analysed for total N content.

Chemical analysis

All samples were milled with a ball mill to pass a 100 pm mesh. Concentration of
“N and total N were measured in all plant samples (’N-labelled litter, fine roots,
mycorrhizal roots leaves and leaf litter) from the litter decomposition experiment and in
composite samples (3 samples) from the litterbag experiment. The Ca concentration in the
“N-labelled litter samples was analysed by ICP after acid digestion. N and "N
concentration were measured using an elemental analyser (Carlo Erba NA 1500) coupled
to a mass spectrometer (Finnigan Mat.) at the Service Central d’Analyse of CNRS
(Vernaison, France) (Casabianca 1995). C in all " N-labelled litter samples were measured
with a total carbon analyser (Shimadzu TOC 5050). Ergosterol and chitin were
determined according to Martin et al. (1990) and Plassard et al. (1982).
Values of "°N enrichment (atom % "*N excess) were calculated by subtracting N values
from that of a control, composed of the average of five measurements. °N enrichment of

soil, mycorrhizas, fine roots, leaves, annual litter and buds was expressed as APN.

(R sample — Rcontml)
R

APN = x 1000 (1)

control

(mass"* Ny, — mass°Ny,) — R, (massNy, — massNy,)
Riter =~ Rya

(2)

released N =

incorporated N = massNy; — (massNpq + massN gjeaseqd) (3)
where,

ISN
MN +15 N

The simultaneous release of litter N and the incorporation of external N into the litter was

calculated according to equation (2) and (3).
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Results

Changes in litter mass and structural aspects

Within the first three months, a rapid mass loss (15%) occurred, corresponding
roughly to the proportion of water soluble (13%) and alcohol soluble (7.5%) fractions in
the beech litter (Zeller et al. 1998). The cumulated mass loss of the confined beech litter
incubated in the litterbags was 42% after two years of litter decomposition (Figure 2A).
A decay constant of k = -0.27 was estimated and, according to this value, a half-life of the
decaying matter of 2.6 years was calculated. The decay constant were applied to estimate
the mass loss of non confined litter in the experimental plots. During the first year, litter
leaves showed some little discoloured spots, with further decomposing leaves became
partly discoloured and fragmented. The presence of enchytraeids was frequently observed
from the second year. At the end of the third year, leaves were nearly completely

fragmented.

N and "*N dynamics in decomposing beech litter

N concentration in the non confined litter increased from 8.93 to 17.9 mg N g
litter”" after three years (Figure 2B). Litter N concentration increased sharply during the
first year, slightly during the second year and levelled off in the third year, this pattern
approximately follows a logarithmic function (r* = 0.94). A similar pattern was observed
for the confined litter, although the initial N concentration in the confined litter was much
higher. The C/N ratio in the non confined beech litter decreased drastically (from 56 to
33) during the first year, slightly during the second year and then, reached a ratio of about
27 (Figure 3). A similar but less pronounced trend was observed in the confined litter.
SN excess of the non confined litter decreased following a logarithmic function (r* =
0.91). A similar pattern, although showing a lower amplitude, was measured for the
confined litter, reflecting the weaker relative increase in N concentration (Figure 2C). The
N concentration in the non confined beech litter remained close to its initial value
(approximately 300 g g litter™") during 2 years and decreased to approximately 200 ug g
" litter at the end of the third year (Figure 2D). The °N concentration in the confined

litter, which was monthly measured after litter deposition, decreased sharply from 600 to
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500 ug g™ litter within the first month and stabilised between 500 and 600 pg g litter
during the next two years. The C/*°N ratio remained stable during two years, and slightly
increased at the end of the third year (Figure 3). Similarly, the C/Ca ratio remained close
to the initial value for nearly two years and increased drastically during the third year.
Calculated according to Berg (1988), "N release was linearly correlated to the
time of decomposition and mass loss (r* = 0.97, p < 0.001) (Figure 4). About 16%, 25
and 64% of the initial amount of litter N had been released after 4 months, a year and
three years, respectively. While N was released from the litter, external N was
simultaneously incorporated into the decomposing litter. Almost all external N was
incorporated during the first year. Over a two year period, the incorporation of external
N balanced the amount of N released from the litter. From the third year a net release of
N from the litter occurred. N incorporation resulted in the decrease of the litter C/N ratio

(Figure 3).

Fungal N in the litter

The chitin concentration in the beech litter increased continuously (from 8 to 63
ug g litter) during the first year and remained approximately at this level during three
years (Figure 5). A similar pattern was observed for the ergosterol concentration in the
litter. Ergosterol and chitin concentrations were closely correlated (r = 0.91 P< 0.01). An
average fungal biomass of 61 mg g litter was estimated using a mean ergosterol
concentration of 5.1 mg g mycelium (Djajakirana ef al. 1996). An identical value was
estimated using the mean chitin concentration of the litter. Using an average N
concentration in fungal biomass of 3% (Plassard et al. 1982), we calculated that at the
end of the first year, the fungal N biomass accounted for approximately 25% to 35% of

the external N incorporated into the litter.

"*N in soil compartments

N in the microbial biomass increased almost two-fold from 45 to 90 mg N kg™
soil over the three years (Figure 6A). K,SOy-extractable nitrate and ammonium increased
slightly during the first year and then decreased to reach very low levels. Ammonium

concentration was always higher than nitrate. The content of total extractable N (NO;™ +
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NH;" + DON), which was not measured during the first year, remained stable during the
two last years. DON accounted for about 30% of total extractable N (Figure 6B).

A"N of extractable N increased rapidly after deposition of the *N-labelled litter, peaked
during the second year, and decreased strongly during the third one (Figure 6C). AN
values were highly variable, ranging from 35 to 355 for nitrate (mean value = 130 A”N)
during the first two years. Highest AN values were observed in Summer. No systematic
differences was noted between the AN before and after fumigation. Assuming the °N
enrichment of the soluble N was similar to that of the litter, approximately 1 to 2% of the
extractable "’N and microbial biomass "°N originated from the deposited litter "*N.

In the control soil, 8"°N increased from -3 /oo in the upper 0-2 cm layer to slightly
positive values of +2 %00 at 10 cm depth (Figure 7). Six month after N labelled litter
deposition 8N increased slightly in the upper 2 cm of the soil. 8N increased
progressively during the three years especially in the upper horizon but also deeper in the
soil profile. After three years, "*N enrichment reached 50 oo in the upper 2 cm of the soil
profile and almost 8 %/o0 down to 10 cm soil depth. The variation of soil §'°N was linearly

correlated to the time of litter decomposition (50ilp.2 emy r* = 0.97 and 50il-10em) I° = 0.54).

Incorporation of litter '°N in trees
"N originating from the labelled litter was detected in mycorrhizal root tips and

fine roots as early as 6 months after "N-labelled litter deposition (Figure 8) and then
increased linearly, throughout the 3 years decomposition period, at a rate of about 18 /oo
and 10 %00 year™, respectively. In Autumn (end of October) the A"°N of mycorrhizal root
tips and roots decreased drastically suggesting a massive input of non-labelled N in these
tissues. The variation in A"N values of mycorrhizal root tips and the upper 2 cm of the
soil were similar throughout the three years. A change in N content of leaves from the
upper crown was measured nine months after °N labelled litter deposition, indicating that
litter-released N was already translocated to the shoots. During the first year, AN

. . -1
increased in leaves, senescent leaves and buds at a rate of about 6 °/oo year'. After three

years, average AN values of leaves was 20 /oo, a value much lower than root A”N. In
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the Autumn of the second and third year, A"’N of fallen leaves was about 20% lower than
mature leaf AN, indicating a preferential retranslocation of "*N-labelled compounds (i.e.
amino acids) to buds and other perennial storage tissues. A"’N of buds was similar to that

of the leaves after bud break.

Total recovery of "°N

After three years of litter decomposition, the overall recovery of “N in the
remaining "*N-labelled beech litter, in the soil profile and in the tree biomass varied from
82 to 87% (Table 3). 42 to 49% of litter-released "°N were found in the soil, about 36%
remained in the ""N-labelled beech litter and approximately 2 to 3% reached the tree. °N
incorporated in mycorrhizal root tips (0.2 to 0.7%), fine roots (0.3 to 1.6%) and leaves
(0.1 to 1.1%) varied strongly among the five experimental plots. The highest amounts of
“N incorporated in mycorrhizal root tips were found in trees from plots (4 and 5) in
which accumulation in aerial biomass was the lowest. ’N incorporated in the aerial
biomass varied between 0.6 - 1.7% of the initial litter °N. Most of the '*N was stored in
buds, twigs and branches, whereas only little "N was detected in the bark and the wood

of the stem.

Discussion

In the present study, the fate of organic litter N in a beech ecosystems was
monitored. During the first year after deposition, about 30% of the litter mass was lost ; a
value similar to those obtained in other investigation on beech litter decomposition (Staaf
1987; Downs et al. 1996). The decay constant for the whole period (k = -0.27) obtained
in the present study is in the range of reported values for beech litter decomposition on
moder humus (-0.23 to -0.43) (Pardo et al. 1997). Litter mass loss was fitted (r = 0.92)
to a simple exponential function described by Olson (1963). This function underestimated
the rapid mass loss during the first 3 months (Hanchi 1994; Colpaert and van Tichelen
1996) due to the degradation of water soluble compounds which accounted for 13% of
initial litter mass (Tietema and Wessel 1994). Litter mass loss after 6 months of litter
decomposition was close to the concentration of ethanol soluble and total soluble

compounds (Blair 1988; Tietema and Wessel 1994). As the confined litter used to
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Table 3: Recovery of litter derived SN in the following compartments after three

years of litter decomposition: 15N labelled litter, soil (0 - 30 cm depth), mycorrhizal

root tips, fine roots, leaves, aerial biomass and total recovery for each experimental

plot.

“N in the [labelled soil mycorrhizal fine leaf  aerial total
litter litter (0-30cm)  roottips roots litter biomass recovery
mg "N plot”’ % of applied "N
plot1  239.94 33.2 49.1 0.3 0.7 03 1.3 86.9
plot2 256.63 37.6 42.0 0.2 03 0.7 1.2 82.0
plot3 217.19 35.2 45.7 0.2 0.8 1.1 1.7 84.4
plot4 197.12 34.4 49.2 0.4 1.6 03 1.0 86.9
plot5 267.14 35.6 45.4 0.7 09 0.1 0.6 83.3




calibrate litter mass loss was richer in N, we might have overestimated the non confined
litter mass loss. In fact, Berg (1986) found that a low initial N concentration had a
retarding effect on litter mass loss, but reported mass loss were quite similar after 3 years,
whatever the initial N concentration. Therefore, this feature should not bias the present
results.

N dynamics in decomposing beech litter was summed up in Figure 9.
Incorporation of external N in decomposing litter was observed in studies on beech litter
decomposition (Staaf 1980; Joergensen and Meyer 1989; Colpaert and van Tichelen
1996) and related to the initial N concentration (Mellilo et al. 1982). In the present study,
large external N accumulation occurred in the confined and non confined beech litter, but
the absolute N amount increased only in the non confined litter which initial N
concentration was 0.9% N. In both litters, the *N amount decreased almost continuously,
indicating a similar release of the initial litter N.

Simultaneous input and output of N from different litter types has been previously
shown (Berg 1988; Blair et al. 1992; Hart et al. 1993; Setild et al. 1997). In forests,
possible mechanisms by which these N transfers occur and the form of N during these
transfers are poorly known. External N incorporated in the litter may be provided by
throughfalls (Downs et al. 1996; Koopmans et al. 1998), passive diffusion from the
organic soil layer (Berg 1988; Axelsson and Berg 1988) and import of N through soil
fauna, fungi and bacteria (Setéla et al. 1996).

Measurements of ergosterol content, which estimate the metabolically active
fungal biomass (Martin et al. 1990; Djajakirana et al. 1996), and chitin content which is
correlated with total fungal biomass (Ekblad et al. 1998), provided similar results. Litter
degrading fungi (Colpaert and van Tichelen 1996) colonised the litter during the first
year. Fungal biomass remained stable during the following years, accounting for 25 - 35%
of the external N incorporated in the litter (Figure 9). Scholle et al. (1993) found nearly
identical ergosterol concentrations (250 -300 pg g litter") in the L and F-layer of a beech
forest with moder humus, whereas higher ergosterol concentrations were measured in a
mull humus (Maraun and Scheu 1996).

Deposition of throughfall N on the litter layer in the beech stand varied between 6
to 8 kg N ha™ yr'l, with about 40% as NH,4". As throughfall nitrate and ammonium can be
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incorporated at rates of approximately 1 kg N ha” yr' in decomposing litter (Buchmann
et al. 1995, Downs et al. 1996, Koopmans et al. 1998), throughfall N could account for
approximately 30 - 50% of the external N incorporation. “N-labelled nitrate or
ammonium applied to beech litter is incorporated mostly via biological processes into
peptides and other compounds, as detected by "N NMR (Clinton et al. 1995). All
together, fungal N, bacterial N and throughfall N could account for the external N
incorporated in decomposing beech litter (Figure 9).

Possible mechanisms for the release of "N from the litter were: leaching of
soluble litter N (Joergensen and Meyer 1989, Tietema and Wessel 1994), biochemical
degradation by bacteria, saprophytic and symbiotic fungi and fragmentation and
consumption by soil fauna (Setild et al. 1997). After a rapid and early release of N during
the first months, the release rate of ’N from the labelled beech litter remained nearly
constant and related to mass loss as shown for pine litter by Berg (1988). The C/"’N and
C/Ca ratios remained constant over two years, showing that C, ’N and Ca were released
at similar rates. Ca is mainly located in cell walls as pectate and oxalate, whereas 70% of
litter N is located in brown polyphenol protein granules (Berthelin et al. 1994). One
explanation for this parallel behaviour of C, "N and Ca during the second year is the
consumption of parenchyma cells by the soil fauna and their release into the external soil
(Maraun and Scheu, 1996). In fact, observation of beech leaves in the second year of
decomposition showed they were partly digested by enchytraeid activity (Toutain, pers.
comm.). The soil fauna at the Aubure experimental sites largely dominated by microbial
feeders belonging to the mesofauna (Enchytraeids, Collembola and Acarina) (Hiilsmann,
pers. comm.). But the role of the mesofauna in the decomposition of such litter was likely
limited during the first year. Leaching of soluble N, mediated or not by microbial
degradation, certainly played a major role. These N compounds leached from the litter
were extractable from the soil and incorporated in soil microbial biomass nine months
after N labelled litter deposition. Soluble N release by microbes from easily degradable
N compounds of the litter (or litter fragments) was the most likely source for the peak in
extractable "°N during the second year.

However, most of the litter N was released with litter fragments and faecal pellets, which

mostly accumulated at the soil surface (0-2 cm) (Figure 9). During the third year, the rise
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of the C/"N and C/Ca ratios in the litter might be due to the progressive invasion of the
litter by fungi with high enzyme activities which degrade efficiently polyphenol proteins
(Colpaert and van Laere 1996 ; Plassard et al. 1997). The decrease in soil extractable °N
concentration during the third year indicates that mineralisation of litter derived soil N
was low compared to the flush of soluble N originating from the litter. During the third
year almost 4% of litter released N was transported by soil fauna, probably earthworms,
to deeper layers.

A few months after the deposition of "*N-labelled beech litter on the soil, °N
released from this litter was initially detected in soil microbial biomass, then in roots and
later in leaves. The contribution of litter-derived N to total beech N increased linearly
during litter decomposition (Figure 10). Mycorrhizal root tips, which were mainly located
in the upper layer, were in isotopic equilibrium with the upper soil layer. This identical
BN pattern suggested that soil organic N was the main source of mycorrhizal N (Figure
10) as suggested by Read (1991) and Chalot and Brun (1998). During the whole
experiment, mycorrhizal "N enrichment remained about twice higher than that of fine
roots and three times higher than that of leaves.

We calculated the average AN of the N taken up by the trees during the whole
decomposition period as the ratio between the amount of "N and total N incorporated in
the trees. Three years uptake of N into woody biomass and leaves was calculated as:

N uptake = mycorrhizal N + [ 3 x (litterN + twigs N/2 + branch N/25 + stem N/50)].

Based on this equation, we estimated that annual N immobilisation was between 6 - 7 g N
tree” year” that is approximately 10% of total N content of the trees (63 g N tree™).
Within three years about thirty percent of new N had been incorporated. Summing up the
amount of N in three years litterfall, plus the final amounts in shoots, branches, trunk,
fine roots and mycorrhiza, we calculated that 6.65 mg "N excess had been immobilised.
A A"N of 90 was obtained as three years average of the available N taken up by the trees
(Figure 10). This relatively high AN value is closer to that of extractable N than to
mycorrhizal N, which indicated that mycorrhizal N was not the main N source for the
tree. Mineral N taken up by mycorrhizal root tips was therefore mainly transferred to
above ground parts (Figure 10). The low values of AN measured in tree organs

reflected the dilution of incorporated "°N in the large tree N pool. These conclusions are
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supported by Jussy and Colin-Belgrand (1998) and Bauer et al. (1997) who showed in a
adjacent 150-year-old beech stand that nitrate, which was the main N source, was
reduced in roots and leaves.

The amount of litter N taken up by beech trees after three years (3%) was much lower
than that obtained in pot experiments, with poplar plants (17%) and with Pinus contorta

seedlings (8.5%) (Setald et al. 1997; Preston and Mead 1994).

Conclusion

It has been traditionally shown that N mineralisation in decaying litter occurs
when the C/N ratio decreases below a value between 20 and 25. This has been stated on
the basis of the stability of N amounts in decaying litter above this level. In this
experiment, the use of labelled litter has shown that N release and mineralisation occurred
since the beginning of litterfall. After the deposition of litter on the soil, the soluble N
fraction of the litter is rapidly leached. A part of this soluble N fraction was immediately
mineralised, reached the mineral soil and was taken up by trees. But the loss of soluble N
by the decaying litter was¢immediately balanced by an accumulation of fungal, microbial
and throughfall N. The level of N accumulation in the litter depended on the initial N
concentration. During two years, C, N and Ca were continuously and simultaneously
lost at a rate of about 20% of the original litter content per year, which suggested that
cell walls and polyphenol proteins compounds were parallel attacked. Solubilization by
fungi and bacteria activity and transport by the soil fauna was probably responsible for
this parallelism. 2 years after litterfall, when a C/N ratio of 25 was reached, a preferential
release of N occurred and litter N content began to decrease. This might be ascribed to
the preferential release of N from brown polyphenols compounds, by white rot fungi.
After three years, 62% of released N were recovered in the upper soil soil layer (0 - 2 cm)
and only 12% in the deeper soil layer. This distribution is typical from moder type humus.
Conversely, the H horizon contributed little to the soluble N fraction in the mineral soil.
After 3 years of decomposition, trees had taken up about 3% of the initial litter N
amount. N accumulated in mycorrhiza was essentially supplied by soil organic N while
soluble N was mainly transported to growing organs.
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Résultats complémentaires a I’article B

Absorption of inorganic nitrogen through excised and intact beech ectomycorrhizas
(Lactarius subdulcis)

All experiments with excised and attached beech ectomycorrhizas were conducted
with Lactarius subdulcis. This mycorrhiza forms yellow - orange structures with a
diameter up to 1,5 mm. At the Aubure site (beech forest) this type of ectomycorrhiza was
the most abundant. During 1993 and 1994 Lactarius subdulcis was collected under
three 150 year old beech trees. After collecting, the mycorrhizas were carefully
cleaned with collected throughfall water to separate them from organic material and
soil particles. The attached mycorrhizas were treated in the same way.

A series of experiments was conducted either with °N labelled nitrate or °N
labelled ammonium at two nitrogen concentrations (100 umol N, 1 mmol "*N). In
all uptake experiments the relation between nitrate and ammonium was 1:1. About 50
mg (dryweight) of the mycorrhiza were given into petri-dishes and 15 ml of the
feeding solution were added. A large scale of uptake durations was tested. There
were always two replicates. After the end of the uptake period, mycorrhizas were
rinsed with a 10 mmol CaSO, solution, dried with paper and freeze-dried. After
freeze-drying the samples were ground to a fine powder and the N and “N
concentration was analysed with a masspectrometer.

At low nitrogen concentrations (100 pumol '"N) no uptake of nitrate were
measured, the mycorrhizas feed with °N labelled ammonium showed nearly the same "N
enrichment after all uptake times. Even after 17 hours there was only a little increase of
the °N concentration in the tissue. For further experiments a nitrogen concentration of 1
mmol “NH," and uptake times of 10 seconds, 180 minutes and 360 minutes were used.
Under this conditions the nitrogen incorporation was much higher between 10 seconds
and 180 minutes than after 180 minutes and 360 minutes (Figure B11).

A variation of the "N concentration in the uptake solution from 100 pmol up to 2
mmol "NH," showed a Ky value of 300 umol *"NH,". During the vegetation period there
were differences in the nitrogen uptake activity of Lactarius subdulcis. A higher

ammonium uptake was measured in August than in May in the 150-year-old beech stand
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at Aubure. In August, the ammonium uptake of Lactarius subdulcis ectomycorrhizas was
somewhat higher in the 50-year-old beech stand (130 pg "N g fw in 360 minutes) than in
the older stand (Figure B11).

At a nitrate to ammonium ratio of 1, the uptake of nitrate by Lactarius type
ectomycorrhizas was very low. This preferential uptake of ammonium has been observed
for mycorrhized and non mycorrhized roots of deciduous and coniferous trees (Plassard
et al., 1991 ; Kronzucker et al., 1997). Gessler et al. (1998) showed that attached non
mycorrhized beech roots absorbed ammonium but not nitrate from a feeding solution in
which the nitrate to ammonium ratio (1:10) was the same than in the soil solution. The
mean ammonium uptake rate of beech roots determined by this authors was twice lower
than that measured for Lactarius subdulcis in the two beech stand at Aubure (3 pmol
NH, g’ f wt h'). Uptake of mineral N by mycorrhizas was higher than for roots
(Plassard et al., 1991).

The uptake of ammonium and nitrate by mycorrhized and non mycorrhized beech roots
depends on the nitrate to ammonium ratio in the soil solution. At equivalent nitrate and
ammonium concentrations, only ammonium is absorbed by Lactarius subdulcis. The N
uptake rate of mycorrhizas is higher than that of roots. It should be keep in mind that
Lactarius subdulcis is mainly located at the interface organic - mineral soil, where high
ammonium concentrations were measured (Bauhaus, 1994 ; Zeller, unpublished data).
Nevertheless, due to the spatial distribution of this type of mycorrhiza it is difficult to
extrapolate N uptake rates of Lactarius subdulcis for estimation of the N uptake in the

upper soil layer (0 - 10 cm).
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Chapitre 4 - Synthése et Discussion

Cette étude s’inscrit dans le cadre du cycle des éléments minéraux, du cycle de
l'azote dans la hétraie et du suivi des flux d'azote, en provenance de la litiére, dans le sol
et dans l'arbre. Les objectifs de ce travail étaient, en particulier :

1) de produire une litiére de hétre enrichie en "*N.

2) d'étudier I’évolution des éléments minéraux de cette litiére lors de sa

décomposition dans une hétraie de montagne du bassin versant du Strengbach

(Aubure, Haut Rhin).

3) de déterminer la distribution de N en provenance de la litiére dans les

différentes fractions azotées du sol et de l'arbre.

4) de quantifier les formes et les flux d’azote provenant de la litiére et prélevés par

I’arbre.

4.1 Production de la litiére marquée

Pour accomplir le premier objectif, nous avons cherché a produire une litiere de hétre :

- avec une composition chimique aussi proche que possible de celle du site d’étude,

- suffisamment marquée pour que les produits de décomposition soient identifiables dans
le sol plusieurs années apres la décomposition et sans que des fractionnements naturels
puissent interférer,

- en grande quantité, de maniére a pouvoir suivre cette décomposition et son influence a
I’échelle de I’arbre entier,

- sans polluer le site d’étude.

L'utilisation de litiere marquée de la méme espéce que celle constituant le
peuplement forestier étudié est un apport original de notre travail. En effet, a ce jour,
l'essentiel des études réalisées l'a été avec des litieres marquées provenant d'autres
essences ou de substrats modéles (Berg, 1988 ; Setild et al., 1996 ; Bottner ef al., 1998).
Le choix original d’'un marquage par pulvérisation foliaire de jeunes arbres en forét s’est
révélé extrémement efficace.

Nous avons ainsi obtenu un enrichissement rapide des feuilles, donc des litieres
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pour un minimum de travail et surtout dans des conditions naturelles d’environnement.
De plus, I'enrichissement progressif des arbres nous a permis de récolter des litiéres
progressivement enrichies pendant plusieurs années. Deux années aprés l’arrét des
pulvérisations, le site continue de nous fournir une litiére assez fortement marquée (1%
de N pour la litiére de 1997). Des essais préalables, en pépiniére, sur des jeunes arbres
¢levés sur tourbes, s'étaient révélés désastreux dans la mesure ou la composition foliaire
obtenue était trés profondément déséquilibrée par rapport a celle du milieu naturel et que
les quantités de litieres produites étaient faibles. Le choix du site de pulvérisation est plus
discutable. Ce choix résulte du fait que ce site devait se trouver a proximité de I'INRA,
pour éviter des déplacements fastidieux lors des prélévements journaliers ; le peuplement
devait étre le plus agé possible, tout en permettant un prélévement aisé du matériel
marqué. Le site d’Aubure, qui présentait les caractéristiques idéales a été écarté pour
deux raisons majeures : son éloignement géographique (150 km) et les risques de
pollution isotopique du site expérimental. Ces craintes se sont révélées fondées dans la
mesure ou, lors de la pulvérisation, une part non négligeable de I'urée "N apportée est
perdue. par volatilisation. Le site de Puvenelle répondait ainsi a |’essentiel des critéres,
sauf celui de la composition foliaire, car il se trouve sur sol calcaire. La suite de I'étude a
montré que la différence de composition foliaire, si elle a pu faire varier I’amplitude de
certains processus comme l'accumulation d’azote exogéne lors de la décomposition de la
litiere, n’a pas modifié qualitativement la dynamique générale de I'azote de la litiere

(article A, Figure 2).

L’expérience de marquage "°N par pulvérisation a montré que plus de 80% de
I’azote incorporé en fin d’été est immédiatement distribué dans les parties pérennes de
I’arbre, tout particuliérement dans les bourgeons et I’écorce des derniéres pousses, mais
aussi dans le bois et les racines. Pendant les deux premiéres années de I’expérience, cette
fertilisation azotée ne s’est pas traduite par une élévation des teneurs en azote total des
feuilles et des litieres, mais par une augmentation progressive de leur enrichissement
isotopique. Ce marquage est apparu homogéne : la concentration en "N de I'azote
soluble et insoluble des feuilles, puis des litiéres, est restée identique.

Les teneurs n’ont augmenté qu’en fin de troisiéme année. Les litieres récoltées lors de la
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deuxiéme année de marquage (1994) ont été déposées en novembre 1994 dans les cing
placettes expérimentales d’Aubure. Ce choix de ne pas mettre en sachets les litieres °N
traduisait notre volonté de se rapprocher le plus possible des conditions naturelles et donc
de ne pas écarter I’action d’une partie de la faune du sol. Ce choix nécessitait d’enlever
préalablement la litiére existante afin d'éliminer les problémes de dilution isotopique et la
création de pools hétérogenes sur le plan isotopique, dans le sol étudié. A I'usage, nous
nous sommes rendu compte qu’il était impossible de prélever une surface précisément
mesurée de litiere marquée, du fait des recouvrements de feuilles, si nous ne voulions pas
les découper. Or, le prélévement précis de la litiére est nécessaire pour établir sa perte en
masse par unité de surface. C'est pour cette raison qu’une approche méthodologique
complémentaire, la technique des sachets de litiére, a été mise en place. Ces sachets de
litiere, ont été remplis avec une litiére plus riche en azote, produite lors de la troisiéme

année de marquage a l'urée °N a Puvenelle.

4.1.1 Les possibilités et les limites de la technique du marquage

Nous avons développé une technique qui permet de produire une litiére de hétre
fortement enrichie en N, cela, a partir d'une seule pulvérisation des feuilles avec de
I'urée °N. L'urée est rapidement incorporée par les feuilles, puis, l'azote est assimilé en
formant des acides aminés marqués en "N. Ceux-ci sont ensuite redistribués dans le
plant, via les cycles endogénes. Une partie des acides aminés marqués fait partie des
protéines (solubles, non solubles) présentent dans les feuilles. Pendant la sénescence des
feuilles en automne, une partie des protéines est transformée en acides aminés, puis
transportée vers les organes pérennes de l'arbre pour étre stockée. La plupart des
protéines restantes dans la feuille forment des complexes avec des composés phénoliques
présents dans les feuilles sénescentes.
Suite a la premiére pulvérisation, nous avons obtenu un exces isotopique de 2,1% N
dans les feuilles mortes. L’excés isotopique a progressivement augmenté aprés les
pulvérisations d’aoiit 1994 et 1995. L'abondance isotopique exprimée en 8"°N unité de la
litiére est de 5760 °/oo. Le marquage en “°N de cette litiére est assez fort pour tracer la
distribution de cet azote, méme fortement dilué dans le pool de I'azote du sol. Si le sol N

pool contient environ 5000 kg N ha et 18,35 kg "*N ha™, la litiére apportera 0,21 kg °N
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ha™' ; en conséquence de quoi, I'abondance isotopique augmente considérablement. Elle
est d'environ 13 */oo.
L'enrichissement de l'urée utilisée

Nous avons utilisé de l'urée fortement enrichie (99% "“N), afin de réaliser un
marquage des feuilles mortes suffisant, ceci nous a permis de réaliser I'étude sur la
décomposition in situ. Ce fort enrichissement de l'urée a comme avantage d'obtenir un
marquage suffisant et de minimiser les effets négatifs de cette fertilisation azotée.
L'utilisation de l'urée avec un enrichissement plus faible implique une concentration de
l'urée plus élevée dans la solution pulvérisée. Ceci a des conséquences non souhaitables
comme une augmentation de la concentration en N dans les feuilles mortes et des brilures
des feuilles si la concentration en urée dépasse 2% (Kilian W, 1979).
Le nombre de pulvérisation

Dans une étude préliminaire, nous avons testé les effets qui pourraient résulter de
plusieurs pulvérisations sur l'enrichissement de feuilles. Apres deux pulvérisations a l'urée
>N, une en juin et l'autre en aoiit, l'enrichissement isotopique dans les feuilles s’est révélé
plus fort que s’il y avait eu qu’une seule pulvérisation. En effet, plusieurs pulvérisations
pendant la période de végétation augmentent non seulement le marquage de fagon
considérable, mais aussi la concentration en N dans les feuilles.
Une autre alternative pour obtenir un marquage plus élevé était de pulvériser les arbres
pendant quelques années de suite. Nous avons donc choisi cette option en pulvérisant les
arbres pendant trois années de suite. Le marquage a donc progressivement augmente,
cependant, suite a la troisieme pulvérisation, nous avons remarqué aussi une
augmentation de la concentration en N dans les feuilles.

Une autre possibilité d'augmenter le marquage était d'augmenter l'incorporation de
"*N dans la feuille. Nous avons ainsi remarqué une incorporation de N plus élevée aprés
la mise en place d'une bache permettant de limiter les pertes de "N par
évapotranspiration. L'utilisation d'un surfactant est une autre possibilité d'améliorer
l'incorporation de "N dans les feuilles. Il est évident que pendant la pulvérisation, les
branches et la tige des arbres, en plus des feuilles, regoivent une partie de la solution de
l'urée. Par contre, il y a peu de solution qui arrive au sol, suite a la formation des gouttes.

L'incorporation de "N dans les feuilles, varie entre 50 et 60% de "°N pulvérisé. Il semble
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qu'il soit difficile d'améliorer la technique pour obtenir un meilleur rendement.

Par contre, le pulvérisateur a main (Berthoud, F3) utilisé se montre bien adapté
pour l'application de l'urée. Afin d’étre sir que chaque feuille regoive une méme quantité
de solution, il est necessaire que la pulvérisation se fasse a deux. La deuxiéme personne
va intervenir en manipulant les branches des arbres afin d’étre certain que chaque feuille
soit pulvérisée.

Les feuilles de hétre incorporent rapidement le N contenu dans la solution
pulvérisée. Selon la saison d'application, la translocation de >N incorporé par les cycles
internes au plant varie peu. Aprés une pulvérisation début juin, nous avons mesuré un
transfert de "*N incorporé vers les pousses de l'année, incluant les feuilles nouvelles. Ceci
a des conséquences sur 'homogénéité du marquage. D'apres les résultats obtenus, nous
considérons qu’il est préférable de procéder a une pulvérisation tardive, car a ce moment,
toutes les feuilles sont matures et la translocation de N s'oriente vers les organes
pérennes de l'arbre. De plus, une grande partie du °N est stockée dans l'arbre et utilisée

l'année suivante en partie pour l'élaboration de sa biomasse foliaire.
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4.2 Evolution des différents éléments minéraux lors de la décomposition de la
litiére de hétre
4.2.1 Déperdition massique de la litiére

Afin d'évaluer les processus de dégradation de la litiere de fagon dynamique et
quantitative, nous avons déterminé la perte de masse de la litiere déposée sur le dispositif
expérimental. Comme nous l'avons souligné dans le paragraphe précédent, cette mesure a
été réalisée selon la méthode des sachets de litiére (Lemée et Bichaut, 1973). Puis, le taux
de déperdition en poids a été utilisé pour estimer la perte en masse de la litiére non
ensachée, en posant comme postulat que ces deux litieres auraient le méme
comportement dynamique. Cette méthode est utilisée dans la plupart des études
concernant la décomposition des litiéres, car elle permet de suivre la dégradation d'une
quantité connue d'une litiére (Wieder et Lang, 1982). Dans une litiére ensachée, on peut
également mesurer la biomasse microbienne et fongique, la respiration microbienne, la
faune et I'évolution des éléments minéraux. Cependant, il reste certaines différences entre
la décomposition d'une litiére ensachée et non ensachée (Witkamp et Olson, 1973). Une
de ces différences est qu'nune partie de la faune est exclue des sachets et ne peut donc pas
participer a la décomposition par fragmentation de la litiere. En particulier, la perte en
masse de la litiére est sous-estimée si I"humus est de type mull, caractérisé par une forte
activité des lombric (Scheu et Wolters, 1991). La litiere ensachée est souvent plus
compacte, car les feuilles composant la litiére sont bien maintenues dans les sacs. Ceci
permet le maintien d'une humidité élevée dans la litiere ensachée et crée des conditions
favorables pour sa colonisation par des champignons décomposeurs fortement impliqués
dans sa dégradation. Une surestimation ou une sous-estimation de la perte en masse est
alors possible. Pour prendre en compte ces effets possibles, nous avons régulierement
comparé la morphologie de la litiére ensachée a celle de la litiere non ensachée déposée
sur le site d'Aubure. Nous avons remarqué, qu’en effet, vers la fin de la deuxiéme année,
il y a eu une forte décomposition dans deux sachets parmi les neufs enfouis sur la parcelle
expérimentale. Cette décomposition, liée a la présence de pourritures blanches, n'a pas été
observée pour la litiére non ensachée. En conséquence, nous avons exclu ces sacs dans le
calcul de la perte en masse de la litiere non ensachée.

La vitesse de décomposition d'une litiére de hétre dépend du type d’humus (mull,
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Figure 4.1 : Evolution de la masse résiduelle de la litiere de hétre pendant sa
décomposition apres le dépot sous des hétraies situées dans différentes régions
climatiques. Aubure (Alsace, granite, 1080m, 1500mm, 6°C); Ebrach

- (Baviére, grés rose, 400m, 650mm, 8,0°C); Collelongo (Abruzzes,
calcaire,1600m, 1100mm, 7,0°C); Mont Lozére (Cévennes, granite, 1200m,
1711mm, 8°C, Hanchi, 1994) et Eu (Normandie, craie, 150m, 726mm, 10°C,
Mourer, 1991).



moder ou mor) dans lequel elle se décompose indépendamment du type d'humus sur
lequel elle a été produite (Herlizius et Herlizius, 1977 ; Staaf, 1987). Cette vitesse est
aussi influencée par la teneur en N initiale dans la litiére. En comparant la perte de masse
des litieres en fonction de la teneur en N initiale, Berg (1986) montre que la perte de
masse est plus importante, au début de la décomposition, quand la teneur en N initiale est
plus élevee. Cependant, apres trois ans de dégradation, cet auteur montre que la perte de
masse cumulée est indépendante de la concentration initiale en N. Ainsi, bien que la
composition de notre litiere marquée ait été différente de celle du site d’étude, on peut

penser que la vitesse de décomposition a peu été influencée par cette différence.

Nous avons comparé l'évolution de la masse de matiéres résiduelles pendant la
décomposition.d'une litiere de hétre en fonction du site de dépot (Figure 4.1). Sur les
trois sites d’Aubure (Haut-Rhin), d’Eu (Seine Maritime) et d’Ebrach (Baviére,
Allemagne) qui présentent le méme type d'humus, nous avons enregistré une vitesse de
décomposition presque identique durant la premiére année. Cependant, sur ces trois sites,
cette vitesse de décomposition differe au cours de la deuxiéme année.

On observe ainsi une vitesse de décomposition a Eu supérieure a celle d’Ebrach ; cette
derniére étant supérieure a celle d’ Aubure. Par contre, la décomposition est plus lente sur
les sites de Mont Lozére (Cévennes) et de Collelongo (Abruzzes, Italie). Ces deux
derniers sites sont caractérisés par une sécheresse estivale. Cette séquence de
décomposition suit parfaitement celle établie par Meentemeyer et Berg (1987) qui
montrent que la vitesse de la décomposition dépend fortement du climat. Le climat
tempéré humide d'Eu s'oppose au climat froid et humide d'Aubure et a la sécheresse

estivale du Mont Lozére et de Collelongo.

4.2.2 Les mécanismes de la décomposition de la litiére

Nous connaissons les mécanismes de décomposition d'une litiere suivant le type
d'humus. Dans notre site expérimental, nous avons voulu relier ces connaissances a
I'étude de I’évolution de la morphologie de la litiére. L'humus de la hétraie étudiée est
caractérisé par une faible épaisseur des différentes couches organiques (L, F et H). La

couche L est composée de feuilles intactes avec des petites tavelures blanches peu
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abondantes. Au cours de l'année, les feuilles deviennent moins épaisses et se décolorent.
Dans les endroits ou la litiere s'accumule (zones protégées du vent par les troncs
d'arbres), nous avons observé la présence d'un mycélium blanc abondant dans la couche
F. Hormis ces zones protégées, cette abondance de mycélium n'a pas été observée. La
couche H est généralement peu épaisse et parfois, elle disparait complétement. Par
endroits, elle est composée de déjections fécales de vers de terre, de boulettes fécales, de
débris végétaux et fongiques. La présence de vers de terre dans cette couche suggére
qu'ils se nourrissent de la litiére fragmentée (Scheu et Wolters, 1991).

Si l'on considére le rapport C/N, I'humus du site d'étude fait partie des moder.
Cependant, on ne peut pas parler d’un moder typique a cause de sa faible épaisseur et de
l'activité biologique des vers de terre, cet humus se situe plutdt entre mull et moder.
D'aprés la classification de Bréthes ez al. (1995) 'humus de la parcelle expérimentale
analysée est un hemi-moder.

Plusieurs mécanismes interviennent, parallélement ou successivement, dans la
décomposition de la litiere de hétre. Ils traduisent différentes phases de I'évolution des
feuilles mortes en matiére organique. Ces mécanismes sont : 1) le lessivage des
substances hydrosolubles, 2) la digestion de la matiere facilement dégradante par la
biomasse microbiénne et/ou fongique, et, 3) la fragmentation et la bioturbation par la
faune du sol (Staaf, 1980 ; Berg 1986 ; Scheu et Wolters, 1991). La chute annuelle de la
litiére est initialement redistribuée par le vent et ce processus explique la variation spatiale
de I'épaisseur des couches organiques observée. Au cours de l'année, les feuilles subissent
une altération physique modulée par des facteurs climatiques (changement d'humiditeé,
variations de la température, gel). En conséquence, les constituants hydrosolubles des
cellules lysées des feuilles constituant la litiére sont rapidement lessivés (Nicolai, 1988).
En méme temps, la litiére est progressivement colonisée par des micro-organismes, qui
constituent la biomasse microbienne. Cette derniére est dominée par des champignons,
car ils tolérent généralement mieux l'acidité des sols forestiers que les bactéries (Scholle
et al., 1992). Sur le site d’Aubure, la concentration en ergostérol et en chitine a
progressivement augmenté au cours de la premiére année, dans la litiere marquee, pour
ensuite se stabiliser (article B, Figure 5). Cette augmentation de composés fongiques

traduit la colonisation de la litiere par des champignons et l'accumulation de P (Figure
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3.8) dans la litiére, refléte probablement le méme phénomeéne. La stabilité des populations
fongiques suggéere l'absence de fort stress hydrique. En effet, Scholle er al. (1992) a
montré que la biomasse microbienne de la couche L variait durant l'année en fonction de
I'humidité et baissait apres une période de sécheresse. La colonisation des feuilles par des
micro-organismes se traduit par un changement morphologique des feuilles, des
décolorations blanchatres apparaissent progressivement au cours de la premiére année
suivant le dépot. De plus, Nicolai (1988) a montré une dégradation rapide des composés
phénoliques contenus dans la litiere fraiche au cours de l'année. Ceci suggére que la
fraction de la litiere se dégradant facilement soit décomposée par la biomasse
microbienne. La perte en masse (30%) observée a la fin de la premiére année (article B,
Figure 2A) est certainement le résultat du lessivage et de la décomposition microbienne.

Au cours de la deuxiéme année suivant le dépdt, les feuilles de litiére de hétre
deviennent moins épaisses et plus pales, elles sont parfois fragmentées et des petites
perforations apparaissent. Nous avons remarqué, par endroits, quelques déjections de
vers de terre, des boulettes fécales plus abondantes, des enchytraéides et d'autres micro-
arthropodes. Ce sont des: traces de la faune du sol spécialisée dans la fragmentation et
consommation de la litiere (Toutain, 1981, Ponge et al., 1997). Si la couche de la litiere
dépasse 3 a 4 cm d'épaisseur, il y a une forte décoloration par les pourritures blanches
(Clitocybe nebularis, Collybia butyracea, Agaricus silvicola) (Toutain 1981). Le rapport
C/Ca dans la litiere marquée reste constant pendant presque deux ans et dans le méme
temps son poids diminue. La consommation de la litiere par la mésofaune ainsi la
dégradation des paroisses par les pourritures blanches est une raison plausible pouvant
expliquer ce phénoméne. Dans un moder, la mésofaune est généralement plus abondante
que la macrofaune, mais le nombre d’espéces est inférieur a celui d’un mull (Schaefer et
Sauermann, 1990 ; Ponge ef al., 1997). Le nombre d'espéces (2 a 7) et I'abondance de
vers de terre dans un moder sont souvent trés limités, ils se nourrissent plutot de petits
fragments de litiere (Staaf, 1987 ; Scheu et Wolters, 1991 ; Scholle et al., 1992).
[’activité de la faune du sol augmente considérablement l'accés de la biomasse
microbienne aux réserves de carbone et d'éléments minéraux.

A la fin de la troisiéme année, les feuilles ont été transformées en petits fragments

par I’activité de la faune et de la flore. Une partie a été digérée par les vers de terre puis



déplacée sous forme de déjections fécales dans la couche H. De nombreuses déjections
fécales observées montrent que cette couche est fortement remaniée par 'activité des vers
de terre. Selon nos observations sur le terrain, ces vers de terre sont rouges ou plus pales
et assez petits. D’apres Toutain (1981), ce sont des vers de terre épigés et endogés.
Scheu et Wolters (1991) montrent qu’il y a une baisse de la minéralisation du carbone
dans les déjections de vers de terre. Le mélange intensif de sol minéral avec la litiere
stabilise la matiére organique. De plus, la biomasse microbienne est plus faible dans cette
couche (Scholle et al., 1992, Stockfisch et al., 1995). Nous avons observé dans la couche
H et dans les deux premiers centimétres du sol minéral une forte accumulation du "N
initialement présent dans la litiere. La répartition de "N dans la litiére résiduelle et la
couche H démontre que la décomposition de la litiere marquée alimente surtout la couche
H,

L'évolution de la concentration en éléments minéraux, dans la litiére ensachée et
non ensachée, est caractérisée par la méme dynamique (Figure 3.4, 3.6, 3.8). Au cours de
la décomposition de ces litieres, K, Mg et Ca sont rapidement ou progressivement libérés.
C'est surtout le cas de K qui est trés rapidement lessivé pendant la premiére année. Nous
avons remarqué une forte immobilisation de P dans les deux types de litieres qui dépend
fortement de leur concentration initiale en P. L'apport de P dans la litiere se fait
essentiellement par voie biologique, car la concentration en P dans les pluviolessivats est
négligeable (Marques, 1996). Ce sont surtout les champignons qui assurent le transport
du phosphore, car ils sont capables de stocker une grande quantité de phosphore dans
leurs hyphes sous forme de polyphosphates (Martin ez al., 1985). Cependant,
l'accumulation de polyphosphates dans la biomasse fongique varie strictement selon la
teneur en P dans le sol (Mac Fall et al., 1995). Au cours de la troisieme année, N et S
sont progressivement libérés des litiéres déposées, par contre le bilan de P reste négatif.

En conclusion, nous avons montré que sur le site d'Aubure, les feuilles constituant
la litiére de hétre sont rapidement envahies par les champignons, et, trés probablement,
par des bactéries, puis, progressivement fragmentées par des arthropodes. Les pourritures
blanches n'apparaissent qu'accessoirement. Les produits de la décomposition rejoignent
I'horizon H sous forme de matiére organique fraiche, de déjections de vers de terre et de

boulettes fécales. Ces changements morphologiques s'accompagnent d'une évolution de la
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Figure 4.2 : Répartition de l'azote 15, fourni sous forme de
litiere au cours de sa décomposition dans la hétraie d'Aubure. Ns
= N soluble, Nins = N insoluble.



forme et du contenu en éléments minéraux. Cette évolution est caractéristique d'un humus
de type moder, mais la présence de vers de terre empéche l'accumulation de matiére

organique de se produire.

4.3 La distribution de °N de la litiére dans le sol et dans I'arbre
4.3.1 Les flux et la répartition de I'azote

Dés que la litiere est déposée sur le sol, celle-ci commence & perdre
progressivement une partie de sa masse initiale. Cette perte en masse peut étre décrite par
une fonction exponentielle négative (Olson, 1963). Par contre, la quantité absolue d'azote
augmente au cours de la premiére année, traduisant I’existence d’un influx de composés
azotés. Elle diminue faiblement au cours des deuxiéme et troisiéme années aprés le dépot
(Figure 4.2). Cette accumulation ou immobilisation de l'azote dans la litiére en voie de
décomposition est un phénomene connu depuis longtemps (ex. : Lemée et Bichaut,
1973). Toutefois, le suivi de la décomposition d'une litiére enrichie en "N, dans une
hétraie, nous a permis de différencier les divers flux d'azote accompagnant ce processus.
Notre expérience est la premiére étude réalisée en grandeur nature décrivant I’évolution
dynamique, vers le sol et dans I’arbre, de ’azote contenu dans la litiére. Dans le systéme
étudié, la dynamique de l'azote dans la litiére est caractérisée par une incorporation de
l'azote exogeéne et par une libération concomitante de l'azote constituant de la litiére.
L'azote exogene a la litiére est rapidement incorporé par voie biotique ou abiotique. Cette
incorporation d'azote exogene est supérieure a la libération d'azote de la litiere pendant
les deux premiéres années de décomposition.

L’incorporation d'azote exogene est, soit actif par I'action de la biomasse
microbienne et du mycélium des champignons, soit passif par une interaction abiotique
entre des constituants de la litiére et de 'azote ammoniacal ou nitrique contenus dans les
pluviolessivats ou dans la solution du sol (Hart et al., 1993). La mesure de la biomasse
fongique par le dosage de composés cellulaires typiques des champignons, I’ergostérol et
la chitine, nous a permis d’apprécier |’apport d’azote par cette biomasse microbienne.
Elle apporte environ 35% de |'apport total d’azote au cours de la premiere année. Cet
influx d’azote diminue faiblement durant la décomposition de la litiere. Une autre partie

de l'azote externe pourrait étre apportée par les pluviolessivats. Par exemple, Melillo et
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Aber (1984) ont observé une polymérisation de l'azote ammoniacal avec certains
constituants de la litiére, telle que la lignine. Une des conséquences de l'incorporation de
N exogene est une baisse du rapport C/N de la litiére. Ce rapport diminue fortement au
cours des deux premiéres années, puis il se stabilise autour d’une valeur de 20 a 25. Cette
baisse du rapport C/N en-dessous d’une valeur critique (entre 15 et 33) se traduit par une
libération nette de l'azote de la litiére (Black, 1968). Nous avons observé dans la litiére
PN déposée dans le site expérimental, une libération nette de l'azote au cours de la
troisieme année. Cette dynamique de l'azote est typique de la litiére de hétre et a été
décrite par de nombreux auteurs (Staaf, 1980 ; Pardo ef al., 1997, entre autres). Par
contre, nous avons démontré grace au traceur isotopique qu'une libération de l'azote de la
litiere se produisait continuellement dés le dépot de la litiere au sol.

Nous avons montré que l'azote constituant des feuilles de la litiere est
continuellement libéré pendant les trois années d’étude (article B, Figure 4). Ceci suggere
que dans une premiére étape, l'azote soluble est progressivement lessivé, puis, les autres
composés azotés sont décomposés et libérés probablement par voie biotique. Les
rapports C/Ca et C/*°N dans la litiére ne varient pas pendant deux ans, suggérant que C,
Ca et "N soient libérés par le méme mécanisme ou a la méme vitesse. Une explication
possible du comportement de ces trois €léments est qu'ils sont transférés dans le sol
extérieur par la faune du sol. C’est surtout la mésofaune qui peut assurer ce transfert, car
elle domine largement la faune du sol étudié (Hiilsmann, communication personnelle). De
plus, les feuilles de litiere montrent des traces d'activité des enchytraéides. Le contenu de
"N de leurs boulettes fécales enrichit progressivement la matiére organique du sol. Vers
la fin de la troisiéme année, le rapport C/"°N augmente, c'est-a-dire que la quantité de "N
diminue plus fortement que celle du carbone (article B, Figure 5). Une explication moins
plausible de cette augmentation du rapport C/**N, est que le carbone se trouve dans une
fraction difficilement décomposable et conduisant ainsi a son accumulation. Dans le méme
temps, nous avons constaté le début de la libération nette de N. Il semble que cette
libération accélérée d'azote est due a l'activité de la biomasse microbienne et fongique.
Aprés trois années de décomposition, la litiere "N a perdu environ 65% de son azote
initial (Figure 4.2). Cette valeur est proche de la perte en masse de la litiére (60%). Le

parallélisme entre la perte en masse d’une litiére et la libération d’azote structural est
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confirmé par les résultats d’une étude portant sur la décomposition d’une litiére de pin
ensachée qui se décompose sur un mor (Berg, 1988). Suite a cette observation, nous
proposons I’hypothése suivante : la perte en masse d’une litiére de hétre se décomposant

sur un moder pourrait indiquer une libération de 1’azote structural.

La plus grande partie de I'azote contenu dans la litiére se retrouve a la surface du
sol, probablement sous forme d'azote organique dans des fragments de litiére, de
boulettes fécales et de débris fongiques (Figure 4.2). Au cours des trois années d’étude,
une partie croissante de l'azote de la litiére migre vers le sol minéral, soit sous forme de
matiére organique dissoute, soit sous forme d'azote minéral. Le transfert par des vers de
terre des fragments de litiere ou des boulettes fécales dans le sol minéral est I’explication
la plus probable de cette distribution de I'azote dans le profil du sol. Cependant, le
nombre de vers de terre anéciques qui vivent dans le sol et remontent a la surface pour
consommer la litiére est trés réduit dans un moder (Staaf, 1987; Ponge et al, 1997).

En conclusion, l'azote de la litiere est continuellement libéré pendant sa
décomposition. Apres trois ans, il se retrouve en grande partie a la surface et dans les
deux premiers centimétres du sol minéral sous la forme d'azote organique. Le bilan
effectué a partir des quantités d’azote mesurées dans les différent compartiments du sol et
de la litiére indique que l'arbre préléve une faible quantité d’azote (3%) contenue dans la

litiere pour sa nutrition azotée.

4.4 Répartition de ’azote de la litiére et le prélévement de I’azote de la litiére par
I'arbre
4.4.1 Les pools azotés du sol et le prélévement de I'azote par I'arbre

Suite a la libération de l'azote marqué de la litiere, les différents compartiments
azotés du sol et des arbres situés sur la placette 15 sont progressivement enrichis (Figure
4.3). Ceci nous a permis de tracer l'azote dans ces différents compartiments et d’identifier
la source principale de l'azote prélevé par le hétre. Nous avons discuté dans le paragraphe
précédent les mécanismes controlant cette libération d'azote. Initialement, l'azote soluble
est lessivé, puis de l'azote organique est libéré, surtout par fragmentation et/ou digestion

par la faune de la litiere. Ce flux d'azote soluble se manifeste au cours des deux premiéres
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années par un fort enrichissement isotopique du nitrate, de I'ammonium et de la biomasse
microbienne (article B, Figure 6). Pendant la premiére année, il semble que ce soit surtout
de l'azote soluble de la litiere qui est rapidement minéralisé, puis incorporé dans la
biomasse microbienne ou prélevé par l'arbre. L'augmentation de AN du nitrate et de
I'azote extractible pendant 'été de la deuxiéme année (1996), suggére une minéralisation
de l'azote en provenance de la litiére. Par contre, pendant la troisiéme année (1997), le
APN de l'azote extractible du sol reste trés faible, indiquant une faible contribution des
fractions azotées provenant de la litiére a la minéralisation d'azote. Les fractions azotées
restantes (complexes polyphénols/protéines) contenues dans des boulettes fécales et dans
des fragments de litiére sont ensuite décomposées. Leur décomposition se ferait surtout
par des champignons spécialisés qui sont caractérisés par leur capacité a produire des
protéases extracellulaires (Plassard et al., 1997). La chute du AN dans les fractions de
l'azote extractible du sol pendant la troisiéme année (1997) peut étre expliquée par : 1) le
mélange des boulettes fécales et des fragments de la litiére avec la matiére organique du
sol induisant un effet de dilution isotopique ou/et, 2) une minéralisation plus lente
résultant de la structure des complexes polyphénols protéines. Pendant les trois années
qui ont suivi le dépot de la litiére, le AN des fractions azotées des solutions du sol a été
supérieur a celui de la fraction solide. Ceci montre une minéralisation continue de l'azote
de la litiére, mais la vitesse de minéralisation est différente selon les fractions azotées de la
litiere.

Lors de la décomposition de la litiére, l'azote organique s'accumule sous forme de
boulettes fécales et de fragments de litiere a la surface du sol et dans les deux premiers
centimétres du sol minéral (article B, Figure 7). Au cours des trois années étudiées, le
A®N augmente linéairement dans le sol et dans les différents compartiments de l'arbre
indiquant I’existence d’un équilibre isotopique entre les différents compartiments étudiés.
Le AN des mycorhizes est identique a celui mesuré dans les deux premiers centimétres
du sol démontrant un transfert rapide entre cet horizon et les racines mycorhizées. Ce
sont surtout des ectomycorhizes de Lactarius subdulcis qui sont trés abondants a
l'interface entre I'horizon minéral et organique (Martin, comm. pers.). Cette mycorhize a
une grande capacité a produire des protéases, ce qui lui permet d'exploiter efficacement

I'azote organique du sol (Plassard et al., 1997). De plus, l'activité des protéases fongiques
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est stimulée par la présence des protéines de la litiere (El-Badaoui et Botton, 1989). Ceci
suggere que les mycorhizes prélévent probablement une grande partie de leur N structural
directement dans cet horizon du sol. Par contre, le A"’N des racines est environ 30%
inférieur de celui des mycorhizes. Le diamétre des racines se situe entre 1 et 3 mm, elles
sont lignifiées et absorbent elles-mémes peu d'azote (Marschner et Eltrop, 1996). Elles
sont alimentées en N par leur extrémités généralement mycorhizées. La différence de
A”N observée entre les racines et les mycorhizes peut étre expliquée par plusieurs
mécanismes. Les mycorhizes ont été principalement prélevées dans les deux premiers
centimétres du sol, tandis que les racines 1’ont été dans les dix premiers centimétres. Or
I’enrichissement isotopique décroit en profondeur. Cette explication est contredite par le
fort marquage isotopique de I’azote extractible des dix premiers centimétres du sol. La
différence isotopique entre mycorhizes et racines pourrait exprimer le fait que I’azote
prélevé par les racines fines/mycorhizes et transféré a I’arbre n’a pas la méme origine que
celui utilisé par les mycorhizes pour batir leurs structures. Les racines sont connectées au
cycle de l'azote interne a l'arbre, c'est-a-dire qu'une partie de l'azote foliaire est
remobilisée puis stockée dans les racines (article A, Figure 3). Le AN des feuilles est
environ 65% inférieur a celui des mycorhizes. Cette dilution de AN dans les feuilles,
montre qu'une partie de l'azote des feuilles a comme origine les réserves azotées de

l'arbre.

Compte tenu de la dilution de "N dans le pool d'azote dans l'arbre, nous avons
calculé un AN moyen de l'azote absorbé par l'arbre. Ceci a nécessité quelques
estimations et extrapolations. D'abord, nous avons estimé le prélévement d'azote par

I'arbre pendant les trois années de I'expérience de la fagon suivante :

N prélevé = N des mycorhizes + [3 x (N de la litiére annuelle + N de la pousse annuelle/2

+ N des branches/25 + N du tronc/50)]

Nous avons ainsi estimé que l'incorporation annuelle de I'azote prélevé dans I'arbre
est voisine de 6,3 g N arbre” an”. Ce prélévement annuel d'azote est équivalent a 10% de

I'azote total de l'arbre (63 g N arbre™). Ensuite, nous avons calculé le rapport isotopique
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moyen de ’azote prélevé durant les trois années de I’expérience. Nous obtenons une
moyenne de 90 AN pour l'azote annuellement prélevé. Ce AN est proche de celui de
l'azote extractible, du nitrate et de I'ammonium (Figure 4.3). Ceci indique que l'arbre
préléve en trés grande partie de 'azote minéral. Cependant, il est impossible de faire la
différence entre la forme d'azote prélevé par les racines car le AN du nitrate est similaire
a celui de 'ammonium. Cette conclusion est confirmée dans une hétraie voisine de celle
ou nous avons conduit nos expérimentations ou Jussy et Colin-Belgrand (1998) montrent
que le prélevement d'azote minéral par les arbres se fait en majeure partie sous forme de
nitrate. Dans cette hétraie, Stober (communication personnelle) montre que le
prélévement de I'ammonium et du nitrate varie en fonction du rapport NO;/NH," dans le
sol. Si ce rapport est élevé, l'absorption du nitrate est dominante, mais elle baisse
rapidement si le rapport NO3/NH," diminue. Dans le sol de notre parcelle expérimentale,
le rapport NO;/NH," de I'azote extractible du sol est voisin de 1. Si I’on considére les
résultats obtenus par Stober, nous pouvons dire que le prélevement de nitrate et de
I’ammonium par |’arbre, sur notre site, est presque identique.

Dans la litiére, I'azote organique se trouve dans des composés hydrosolubles, des
composés facilement dégradantes et des complexes polyphénols protéines (Hanrion,
1974). Au cours de la décomposition, 1'azote contenu dans les différentes fractions de la
litiere est successivement libéré (Figure 4.4). Au cours de la premiere année, c'est surtout
l'azote hydrosoluble qui est d'abord lessivé et ensuite minéralisé, puis prélevé par l'arbre
ou rapidement incorporé dans la biomasse microbienne. Au cours de la deuxiéme année,
la minéralisation de N se manifeste dans l'augmentation de AN dans l'azote extractible
du sol. Ceci suggére qu'une partie de l'azote structural (facilement dégradé) de la litiere
ait été minéralisée par les micro-organismes du sol. Le faible valeur de AN dans la
fraction de l'azote extractible et du nitrate pendant la troisieme année, montre que l'azote
de la litiére accumulée 4 la surface du sol est une source d'azote difficilement utilisable par
les bactéries. Certains types de mycorhizes sont capables de dégrader les polyphénols
protéines. L'azote libéré enrichit progressivement les hyphes des champignons, mais cet
azote ne constitue pas la principale source d’azote prelevé, car le AN moyen de l'azote
prélevé par l'arbre est supérieur au AN des mycorhizes. Une explication possible pour

cette répartition est que l'azote de la litiére est dilué dans le pool d'azote du sol.
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Tout se passe comme si les mycorhizes exploitaient l'azote organique de la partie
supérieure du sol pour former leur azote structural mais que l'azote minéral prélevé était
directement transféré a l'arbre. Ce résultat peut étre rapproché de ceux obtenus par
Gebauer et Dietrich (1993) et Hogberg ef al. (1996). Ces auteurs ont montré que
I'abondance isotopique naturelle en N des mycorhizes était différente de celle des
racines. D’aprés Gebauer et Dietrich (1993) les mycorhizes utilisaient I'azote du sol a leur
profit.

En conclusion, une petite partie de l'azote en provenance de la litiére est
rapidement libérée, minéralisée et prélevée par l'arbre. Au cours de trois ans de
décomposition de la litiére, la plus grande partie de I'azote est accumulée a la surface du
sol. La minéralisation de l'azote atteint un maximum pendant la deuxiéme année est baisse
fortement au cours de la troisiéme année. Les arbres prélévent surtout de l'azote minéral.

Les mycorhizes utilisent l'azote organique pour leur croissance.



Perspectives

Cette étude représente une des premiéres tentatives de quantification du devenir
de l'azote des litieres en conditions naturelles. C'était aussi, a I'INRA de Nancy, la
premiere expérience de marquage isotopique a l'échelle de I'écosystéme. Les résultats de
cette expérience, détaillés au cours des chapitres précédents, se sont révélés extrémement
intéressants et novateurs. La prolongation de notre étude de la localisation des produits
azotés issu des litiéres sera possible encore pendant quelques années et les résultats
attendus présentent un intérét certain. Dans cette optique, des fractionnements
granulométriques ou chimiques pourront étre tentés pour localiser plus précisément les
compartiments azotés marqués et leur devenir. L’utilisation d’outils performants de
localisation et d’analyse (RMN, chromatographie couplée au spectrométre de masse)
pourrait permettre une identification des structures moléculaires dans lesquelles ’azote
introduit se trouve (Clinton e al., 1995). De méme, I'étude du niveau de marquage N de
la faune du sol (ex. arthopodes) et des fructifications de champignons symbiotiques et
saprophytes nous informera sur la digestibilit¢ de l'azote des litiéres ingéré par ces
organismes.

L'intérét des résultats acquis est tel que la litiere marquée sera utilisée dans I'avenir
sur d'autres sites expérimentaux étudiés par notre équipe. Cependant, la nouveauté de la
démarche nous a fait réaliser certaines erreurs que l'expérience acquise nous permettra a
I’avenir de corriger.

La technique de marquage des feuilles a I’aide d’urée "N est efficace et le taux de
marquage s'est révélé adéquat pour atteindre les objectifs assignés. Par contre, il est
indispensable de localiser des sites de marquage dont les caractéristiques soient
semblables a celles des sites d'utilisation. On recherchera donc des peuplements sur sols
acides. L'idéal serait de prendre les sites de marquage des arbres a proximité immédiate
du site d'utilisation de la litiére, mais la contrainte d'une récolte des feuilles sénescentes
sur l'arbre impose une présence fréquente. Des activateurs de la chute des feuilles
pourraient étre expérimentés. L'utilisation d'enceintes de marquage étanches devrait
permettre d'éviter des pertes de matériel marqué coiiteuses et polluantes.

Enfin, le suivi de I’azote "°N injecté dans le sol par les racines en décomposition
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des jeunes peuplements marqués pourrait nous permettre de produire les premiéres

mesures quantitatives du taux de renouvellement de |’azote racinaire. Ces données sont

indispensable pour boucler les bilans d’azote (Jussy et Colin-Belgrand, 1998) et
autoriseraient une modélisation d’ensemble du cycle de I’azote en forét.

Le suivi en paralléle de litieres ensachées et non ensachées est lourd et sujet a
critique, il doit donc étre évité. Plusieurs possibilités s'offrent. Des sachets de litiere
peuvent étre disséminés directement sur le placeau de litiéres non ensachées, de fagon a
pouvoir étre prélevés aisément. Cette technique est vraisemblablement la meilleure pour
des foréts jeunes, et/ou la mésofaune joue un réle mineur. Si la mésofaune est importante,
des filets a mailles adaptées peuvent étre utilisés. En forét adulte, il est impossible de
prévoir de telles expériences car les quantités de litiere a produire pour couvrir une
surface continue et significative a l'échelle de I'écosystéme seraient trop importantes. I
faut alors imaginer le dépot de sacs de litieres marquées suivant une grille et des
prélévements suivant un protocole statistique.

Des doubles ou triples marquages isotopiques (°N, "*C, **S) des feuilles semblent
maintenant techniquement possibles et apporteraient des renseignements considérables
sur la dynamique relative des sucres et des protéines lors de la décomposition de la litiere.
Grace a ce type d'expérience, plusieurs questions scientifiques d'ampleur pourraient
trouver des solutions et en particulier :

e La quantification des grands modes d'humification en milieu naturel, conduisant aux
principaux types d'humus, mull, moder, mor. Cette étude a dors et déja éte entreprise
dans le cadre du projet CANIF, puisque les litieres produites a Puvenelle ont été
introduites sur d’autres sites européens (Collelongo en Italie et Ebrach en Allemagne).

o L'évolution de I'humification lors du vieillissement des peuplements forestiers.

Appliquée a ce théme de recherche, développée par Claude Nys a Fougeres (Bretagne),

cette méthode pourrait permettre d’analyser le processus de dégradation des humus dans

les futaies agées de hétre.
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Annexe 1

Aubure comptait en 1851, 353 habitants, il n’y en a plus que 278 en 1900, nombre qui
remonte ensuite pour atteindre un pic de 428 habitants en 1931 et redescendre en 1982 a
293 (Encyclopédie d’Alsace, 1982).

En 1838, l'étendue des foréts communales d’Aubure était de 274 ha et celle des
foréts particulieres de 12 ha (A.D.H.R 7M4). En 1855, la surface totale de la forét était de
319 ha dont 78 ha de vides et de parcours (A.D.H.R 7P674), en 1897-99, la superficie totale
de la commune était de 488 ha pour 247 ha de forét (Notice descriptive et statistique de
I’ Alsace, Ministére de la guerre). Aujourd’hui la forét a repris le dessus. Ceci s’explique en
partie par le fait qu’Aubure vivait essentiellement d’une agriculture de montagne. Les
conflits entre la communauté et les services des eaux et foréts, deviennent nombreux a
partir du milieu du XIXe siecle. Alors que les premiers pronent le défrichement et la
conversion des parcelles forestieres en patures, les seconds imposent le reboisement des
vides. La lutte des habitants d’ Aubure pour leurs paturages, ne date pas du XIXe siccle.

La premiere mention d’Aubure remonte au début du XllIe siécle. C’est en effet dans
la chronique de Richer de Senones, en 1206, que I’on voit apparaitre le terme de Alburii
(Metzenthin E., Aubure et ses origines. Biblioth¢que Nationale, fonds latin n°10016, fol.
39). Le chateau de Bilstein est situé in Aluriis, traduit : aux sources, aux maisons blanches
("bur" maison ou source et "al" blanc) ou source de paturage (Alp). Aubure n’est pas encore
un village, on ne fait mention ni de villa, ni de burg. Mais, ce site a 800 m d’altitude, devait
se composer de quelques habitations, dont le but était de surveiller la route impériale qui
longeait la vallée du Strengbach et menait & Saint-Dié et a Sainte-Marie-aux-Mines.

Ce n’est qu’au XIVe siécle que I’on peut parler d’un village, il apparait sous le nom
d’Altpur. Aubure appartenait a la seigneurie de Riquewhir, seigneurie qui est passée ensuite
dans les possessions des comtes de Horbourg. Ces derniers la vendent, en 1324, a leur oncle
Ulrich, comte de Wiirtemberg. En 1397, le duc Eberhardt-le-Jeune de Wiirtemberg, joint
ses possessions d’Alsace a celles du comté de Montbéliard, qui devient alors chef-lieu des
terres du duc. On suit alors I’histoire d’Aubure & travers les urbaires (il s’agit d’un état des
biens d’une seigneurie et des revenus y étant attachés). Dans celui de 1472, les 14 fermes
d’Aubure sont données en fief aux sujets alsaciens de la seigneurie de Riquewhir (A.D.H.R

E 184). Les lieux-dits francais qui apparaissent a la fin du XIVe siecle sont : Quarre, Quani,
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Quiry, Kar Ey, les lieux-dits allemands sont : le Schluck, I’Ecklin et le Schoeff. Deux lieux-
dits apparaissent dans 1’urbaire de 1472 dont "la Roulaine" qui est 1’équivalent du
"Newland", soit, terre défrichée.

Le Strengbach, ruisseau qui coule depuis Aubure, se nommait primitivement le Weissbach,
ou se situerait la premiere scierie d’Aubure, grice a laquelle les premiers défrichements
commencerent (Metzenthin, op. cit.).

Au XVlIle siecle, les localités d’Aubure-Ostheim, furent érigées en seigneuries
particuli¢res par le duc George de Wiirtemberg-Montbéliard. Le duc la céda a sa fille,
Anne.

On peut suivre 1’histoire d’Aubure a travers les conflits liés aux droits de pature. Au milieu
du XVlIe sieécle, les seigneurs de Ribeaupierre autorisent les bergers de Fertrupt, Echery,
Brehagoutte, Freland et Lapoutroie, a conduire leurs bétes a cornes aux sommets du
Brezouard. Les conflits entre les Ribeaupierre, les ducs de Wiirtemberg et les habitants
d’Aubure sont permanents au sujet des patures (A.D.H.R E1522, E1903 a 1905). On
apprend aussi que les anabaptistes des métairies des Ribeaupierre aux fermes du Muesbach
et du Muesberg, devaient veiller a ce que les bétes des habitants d’ Aubure ne viennent pas
paturer sur les terres seigneuriales (Knittel M., 1996).

Les conflits se poursuivent au XIXe siécle. En 1841, le projet de conversion en bois du
paturage boisé dit "le champ du diable" est abandonné au profit du canton dit "Sollplatz"
(composé de 5 ha de terrain, entour€ par la forét communale au nord et a I’ouest, par un
terrain de parcours au sud et a I’est. Quelques arbres épars de bonne veine, terrain favorable
au reboisement. Epicéas ou pins, A.D.H.R 7P674). En 1857, le maire et les habitants
d’Aubure se battent pour éviter le repeuplement d’un vieux paturage boisé appelé "le champ
du diable". Les arguments du maire sont que la communauté vie essentiellement de
I’élevage de bétail. En réduisant les droits de parcours, on réduit le nombre de béte
(A.D.H.R 7P238).

En 1862-64, un litiges oppose le maire d’Aubure et 1’administration des foréts, a propos du
reboisement autoritaire des vides et paturages des cantons de Reinschluckhantz et
Reinschluck (dit Haut Lit), pature depuis plus de deux siécles. Ils ont déja été€ reboisé sur 15

a 20 ha, si bien que le paturage perdu a fait baisser le nombre de vaches sur le parcours (de



160 il est passé a 110). Le maire, demande la délimitation générale des droits de parcours,
afin de limiter le reboisement.(7P238 et 7P648)

En 1855, le maire d’Aubure demande de faire défricher 3 parcelles (une de 2 ha 89, une de
40 ares et une de 94 ares) de terrains communaux, de 4 ha 23 ares, pour les convertir en
prés. L’administration des forét refuse car selon elle: "il résulte que par nature, I’humidité
et la déclivité du sol, les parcelles de terrains sont exposées a des éboulements, renferment
des sources donnant naissance a la riviere du Strengbach qui alimente les nombreuses et
importantes usines de Ribeauviller. Au lieu de les convertir en prairies, il importe au
contraire, de les reboiser pour assurer la réguliére distribution des eaux.

Ce bois repose sur un sol argileux dont la base minéralogique est I’argliléte et a des
profondeurs diverses, mais propre a la futaie.

La parcelle de 2 ha 89 est contigué a l’ouest a la forét communale de Sainte-Marie-Aux-
Mines, au canton Jungfrauplatz, et aux autres, elle est entourée de la forét d’Aubure. Elle
fait partie des cantons Haut-Lit dit Schoeff et Brensauer. Les deux autres parcelles sont
situées au méme canton Haut-Lit et sur sa limite sud, conire des propriétés particuliéres
d’Aubure. Situées en montagne, sur les versants d’une déclivité de 20 a 35 %, leur
élévation moyenne au-dessus de la mer est de 1000 m. Ces trois parcelles (vides)
renferment des sources qui forment la naissance de la riviére qui passent par la ville de
Ribeauviller. Les eaux sont utilisées a l'irrigation de nombreux prés et a faire mouvoir les
machines d’établissements importants. Leur déboisement prouve que ces sources persistent
et que, couvertes d’arbres, elles ne pourraient qu’augmenter leur volume d’eau. Ces vides
sont susceptibles de reboisement et d’une bonne végétation. La forét d’Aubure est portée
sur ’état d’assiette pour une contenance de 319 ha. Le cadastre porte des vides ou
parcours, compris dans cette étendue, a 78 ha 278 ares et dans lesquels ne sont pas
compris les vides dont on demande la destruction du sol forestier. Il ressort qu’a I’époque
de la confection du cadastre ces vides étaient boisés, ceci est prouvé par ailleurs par
quelques sapins dont deux d’un volume de 5 stéres et de quelques gaules qui existent
encore sur la parcelle de 2 ha 89. La possibilité annuelle de cette forét est fixée a 786
stéres délivrés a titre de coupe affouagére. Le nombre des affouages varie de 60 a 65. La
portion d’affouage est de 6 a 8 stéres et de 25 a 30 fagots. Par reboisement, ces terrains

sont susceptibles de produire, a une révolution de 120 ans, 3 400 stéres.



Le territoire d’Aubure comprend 59 ha 46 ares de terre arables seulement, contre 70 ha 27
de prés naturels; plus 78 ha de vides dont les habitants profitent actuellement comme
parcours. En considérant la faible population (350 dmes), la proportion qui existe entre
I’étendue des terres arables et les prés, ne justifie nullement les besoins d’augmentation de
ces derniers."”

En effet, 2 cOt€ du besoin permanent des habitants d’Aubure de défricher pour
augmenter les paturages, 1’administration des forfts oppose un reboisement des sols
forestiers. Le 23 novembre 1846, il est alloué a la commune d’Aubure, 11 000 francs, pour
la plantation de jeunes hétres (11 000). En 1847, autorisation d’un paiement de 81,95
francs, pour main d’oeuvre et ramassage de graines de sapins et de faines. En 1869,
reboisement du canton dit "téte de Moraine", coupe d’ensemencement avec prévision d’un
repeuplement artificiel de pins sylvestres. Les pépiniéres ayant été dégarnies ...il devient
nécessaire de les ensemencer afin d’assurer le service des plantations (30 kg de graines de
sapin et 30 kg de graines d’épicéas). En 1868, repiquage de 30 000 épicéas et sapins dans
les coupes de 63-64, au canton de Séhacht. En 1866, on trouve un état des ouvriers
employés aux travaux de semis imposés sur les coupes. n° 11 et 12 de ’exercice de 1866,
aux cantons Schoeff de la forét communale d’Aubure. Procés-verbal de reconngissance
pour ces semis (12 juillet 1867): semis par godets de 85 kg de graines d’épicéa ont été
imposés sur les coupes ordinaires et extraordinaires. En 1832, au méme canton il y avait
déja des travaux d’amélioration avec extraction des souches, semis de pins sylvestres et

coupe de bouleaux.



Annexe 2

Aheden: Spring 1993

Porcentage data

Klosterhede: Spring 1993

Percentage data
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Figure 1. Species composition of the ectomycorrhizal populations at each of four study sites along a north-south
European transect. Key:- AMPHI-Amphinema, BAS-Unknown basidiomycete, CENO-Cenococcum, FAGI-Fagirhiza
globulifera, HYGRO-Hygrophorus, LACT-Lactarius, P-Piceirhiza, PLECT-Unknown plectynchymatous, RUSS-
Russula, SILKY-Unknown, TYLO-Tylospora.

Table 1 shows the results of growing the isolates on Gliadin agar. When glucose was added to the medium,
94% or 16 out of the 17 species isolated from the Aheden site could utilise the gliadin. In contrast to this, none
of the isolates from the Waldstein site could use the protein and on the other two sites between 55 and 70% of
the species could use the gliadin as a nitrogen source. In the absence of glucose (data not shown) the numbers of
species which could use the gliadin was markedly reduced but the species from Aheden had the greatest ability to
use the gliadin both as a source of nitrogen and carbon. '

Table UI. Growth of ectomycorrhizal fungal isolates on the plant protein gliadin,

Growth on gliadin agar in the presence of glucose*
Site No growth Growth with Growth without
(No.of species isolated) clearing clearing
Aheden (17) 5.8% 76.5% 17.6%
Klosterhede (9) 44.4% 44.4% 11.1%
Waldstein (5) 100% 0% 0%
Aubure (7} 28.2% 57.1% 14.3%

*+ growth of isolates expressed as a percentage of the total number of species on each site
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Résumé

Dans les régions tempérées, la chute annuelle des feuilles alimente la litiere et constitue
l'apport principal de 1'azote dans les écosystemes forestiers non pollués. Cette litidre est
décomposée plus ou moins rapidement selon le type d'humus et l'azote libéré participe au
cycle de l'azote. Il se distribue dans les différents compartiments bictiques et abiotiques du
sol. Au stade ultime de la dégradation de la litiere, l'azote inorganique est de nouveau
accessible pour l'arbre. Notre objectif était de suivre et de caractériser le devenir de 1'azote
organique de la litiére de hétre, ainsi que la répartition des différentes formes d'azote dans les
compartiments du sol et de la plante dans une hétraie de montagne dgée de 50 ans, 2 Aubure
(Haut-Rhin). Afin de suivre le flux d'azote de la litiere dans les différents compartiments
azotés, novs .ivons utilisé la méthode de tracage isotopique. Une quantité importante de litiére
de hé'.> enrichie en "N a 6té produite et ensuite distribuée sur le sol de cinq placettes
expérimentales situées dans la hétraie d'Aubure. Dans une phase initiale, la décomposition
minérale des feuilles de hétre, de la litiere fraiche et de la litiere en décomposition a été
mesurée. La taille des différents compartiments azotés de la litiére, du sol et du hétre, ainsi
que leur enrichissement isotopique ont été mesurés. .

La dynamique de l'azote dans la litiére en décomposition est, dés le dépot de la litiere,
caractérisée par un apport d'azote exogene et, en méme temps, par une libération continue de
l'azote interne. Cette libération d'azote interne est paralléle a la perte de masse de la litiére.
L'azote libéré est rapidement minéralisé, incorporé dans la biomasse microbienne du sol, puis,
prélevé par l'arbre. Aprés trois ans d'étude, la plus grande partie de l'azote de la litiére
décomposée se concentre a l'interface, entre le sol organique et minéral. Seuls 2 a 3% d'azote
de la litiere ont été prélevés par l'arbre. Ceci montre que dans le systtme étudié, la
participation directe de la litiere a la nutrition azotée de 1'arbre est faible. La comparaison des
signatures isotopiques des tissus de l'arbre et des différentes fractions azotées du sol, suggére
que les mycorhizes forment leur azote structural a partir de 1'azote organique du sol, tandis
que l'arbre s'alimente principalement a partir de 1'azote minéral de la solution du sol.

Cette analyse isotopique de la décomposition de la litire de hétre dans la hétraie
d'altitude d'Aubure nous a permis d'identifier les principaux compartiments du sol alimentés
par la dégradation de la litiere. Elle participe d'une étude globale du cycle de l'azote dans la
hétraie vosgienne. Les données acquises seront utilisées pour alimenter les modeles
mathématiques actuellement développés afin de comprendre le cycle des éléments minéraux

dans la forét caducifoliée.

s - o e 15 "
Mots clés : décomposition, litigre, °N, azote, hétre
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