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4 Etat de 'an

1. Equilibre dynamique et perturbation des écosystépresstres

1.1. Le sol

Géologique, le sol désigne une succession de cewthstrates formées par la dégradation de
la roche meére et I'accumulation de matiere orgamigésultant des activités biologiques
(Jabiol et al., 2011). L’Association Francaise ptHtude des sols (AFES), quant a elle
donne une définition plus large du sol qui estuaante : « Le sol est un volume qui s'étend
depuis la surface de la Terre jusqu'a une profanah@nquée par I'apparition d'une roche dure
ou meuble, peu altérée ou peu marquée par la peésgel ’épaisseur du sol peut varier de
guelques centimetres a quelques dizaines de metneplus. Il constitue, localement, une
partie de la couverture pédologique qui s'étenterisémble de la surface de la Terre. I
comporte le plus souvent plusieurs horizons cooedant a une organisation des constituants
organiques et/ou minéraux (la terre). Il est le lkBune intense activité biologique (racines,
faune et microorganismes). C’est a cette derniéfmiton que je ferai référence lorsque je
parlerai de sol, dans cette these, afin de premdrecompte a la fois sa structure

physicochimique et la présence de tous les regmesvent interagissant entre eux.

1.2. La pollution des sols : un facteur de stress pEgiecosystéemes du sol

1.2.1. Fonctions écosystémigues du sol et services rendus

L'écosysteme tel qu'il a été défini pour la premidois par Sir Arthur Tansley (1935) est
'ensemble des espéces vivantes, ou biocénose, warsotope donné. Le biotope étant
'environnement abiotique.€é. température, humidité, granulométrie du sol,...) dagsel se
trouve la biocénose.

Au sein de I'écosysteme, les organismes, de par flenctionnement i(e. alimentation,

production de déchets, reproduction) et leurs auttons entre euxi.€. compétition,
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parasitisme,...), créent des flux de matiere et dineentre les différents compartiments
biologiques. Nous qualifierons ces flux de foncticgcosystémiques. Parmi les différentes
fonctions, nous pouvons retenir la décompositiorladenatiére organique décrite ci-apres.
Chacune de ces fonctions résultent d’'un ensembfgat®essus et peuvent conduire a un ou
plusieurs services écosystémiques, c'est-a-dirersgspun bénéfice pour I'homme (Costanza
et al., 1998). L'épuration de l'eau, la productide nourriture, la production d’énergie
(pétrole, gaz, bio-carburants,...), la régulationctimnat (séquestration du carbone) ou encore
de nombreux bénéfices non matériels, tel que lanpaine culturel sont autant de services
écosystémiques fournis par les écosystemes tasdgtssessment & others, 2005).

Afin de garantir le maintien de ces services, it e@slispensable que les fonctions
écosystémiques soient maintenues. Or, comme niouns & voir dans la section suivante, de

nombreux facteurs sont susceptibles de perturlsefooetions.

1.2.2. Equilibre dynamique des écosystemes

Les écosystemes sont caractérisés par un dynancisnséant qui leur permet généralement
de se maintenir dans un état d’équilibre apparklotling et al. (1995) proposent une

description de ce dynamisme en quatre étapes SimeeslLa premiere étape est celle de
« I'exploitation » des niches par les especesméas, la niche d’'un organisme étant un
hypervolume dont les parametres physico-chimiquesrespondent a ses besoins
(Hutchinson, 1957). Plus précisément, du fait dedraction des différents individus pouvant
partager une méme niche, un organisme va occupespgice qui peut étre plus réduit. On
parle alors de niche élaborée. Suite a [I'étape expiditation » vient I'étape de

«conservation » ou ont lieu différentes étapes glecessions spécifiques partant

schématiquement de I'herbacée annuelle pour ariweigrands végétaux ligneux et atteindre

un état d’équilibre apparent du point de vue de®@ss qui occupent I'écosysteme. Cette
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équilibre peut ensuite étre perturbé et mener décrochement » de I'écosystéme de son
point d’équilibre. Nous parlerons de facteurs desst pour définir les facteurs pouvant mener
a une étape de décrochement de I'écosysteme. @e t&ant souvent controversé, nous le
définirons ici comme I'ensemble des contraintes pegt subir la biocénose et qui induisent
une diminution du taux de croissance des individes, dommages, voire leur mort. On peut
par exemple citer la sécheresse, les incendiesnoare le labour d'un sol agricole comme
étant des facteurs de stress (Sousa, 1985; JanAy).. Ces facteurs peuvent mener a des
changements dans les niches écologiques (par eseraplchute d'un arbre induit une
ouverture dans la canopée et une plus grande éxyosiu soleil du sous bois forestier),
permettant ainsi une recolonisation d'un espace Ipar especes déja présentes dans
I'écosystéme, voire par de nouvelles especes. @ettmisation est qualifiée d'étape de
« réorganisation ». C’est cet équilibre dynamigdécrit par la succession de ces quatre
étapes, qui permet la durabilité de I'écosystemest-@-dire sa capacité a maintenir les
fonctions et les services écosystémiques (Chapal.,e1996). Il est important de souligner
gue la durabilité, telle que définie précédemmeliffere de la notion de persistance des
écosystemes. La persistance d’'un écosystéme désignapacité a se maintenir a son état
d’équilibre et a le retrouver rapidement suite & yserturbation (Holling, 1973). Un
écosysteme persistant est donc généralement a@gsagiar une grande résistance, c'est-a-dire
gu'il subit peu de changements suite a une pettiorbaDe plus, une grande persistance peut
également étre due a une grande résilience, ctdist-ane capacité de I'écosysteme a revenir
rapidement a un point d’équilibre (Holling, 1978 omme deux points d’équilibre d'un
écosysteme peuvent mener aux mémes fonctionsvéteserun écosysteme durable n’est pas
obligatoirement persistant. Toutefois, la duradilifun écosysteme étant remise en compte
lorsque le nouvel équilibre ne produit plus les raérfonctions écosystémiques, il apparait

clairement qu’un écosysteme sera d’autant plusbiieigu’il sera persistant.
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L'équilibre atteint suite a I'étape de réorganisatpeut étre différent de celui de I'étape de
conservation (Bengtsson et al., 2000). C’est notanrte cas lors de perturbations de forte
amplitude ou sur une longue durée. Un exemple mpiaglst la désertification observée dans la
région saharienne sous l'influence de la séchenqgsdengée (Lamprey, 1988). Dans ce cas
extréme, le nouvel équilibre correspond a un bidifférent passant de la savane au désert.
Lors de I'étape de décrochement précédemment dédatnouvelles niches écologiques sont
créées. C'est le type de stratégie écologique sfggsces colonisant ces niches qui va définir le
point d’équilibre vers lequel tendra I'écosystem@n peut distinguer trois stratégies
écologiques décrites par Grime (1974). La stratégR » correspond aux organismes
rudéraux pouvant résister aux facteurs de strasstypel. Ces organismes sont caractérisés par
des taux de croissance importants et un cycle elér&s court leur permettant de coloniser
rapidement les niches créées par la perturbaties. drganismes de stratégie « C », pour
compétitifs, sont quant a eux caractérisés parta@s de croissance plus longs mais sont
capables d’exploiter les ressources du biotope gliisacement que les organismes suivant
les autres stratégies. Enfin la stratégie « S wr pésistantes aux facteurs de stress, concerne
les organismes développant des systemes de résistare défense (voir sections 3.2.2 et
4.1.2) nécessaires face aux facteurs de stressighes. En réalité, la stratégie écologique
d’'un organisme correspond a un mélange des tn@itegtes susnommeées, comme représenté
sur la Figure 1.1. Ce sont les organismes ayanstratégie optimale face au facteur de stress

gui recoloniseront les nouvelles niches et défmtiainsi le nouvel équilibre de I'écosystéme.
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Facteurs de stress %
Figure 1.1 Répartition des organismes vivants seletrois stratégies écologiques : compétitif (C),

résistant aux aléas ou rudéraux (R) et résistanstaess (S). D'apres (Jarvis, 2000)

1.2.3. Diversité des perturbations anthropiqgues

Les facteurs perturbateurs de I'écosystéme peueenmime nous l'avons vu, étre d’origine
naturelle dans le cas de la secheresse ou dedliesefes facteurs peuvent également étre
d’origine anthropique. Par exemple, dans le caa dal agricole, certaines de ses propriétés
vont étre modifiées par I'action de 'lhomme. Paemyple, le labour entrainera, entre autre,
une modification de I'oxygénation et de I'humiddé sol. Ces nouvelles propriétés pouvant
étre délétéres pour les organismes duisall¢s microorganismes du sol anaérobies stricts ne
peuvent pas se développer en présence d'oxygerselelaol), le labour peut étre considéré
comme un facteur de stress. Les activités anthuegigeuvent également mener a I'émission
de polluants dans les écosystémes du sol. Nousenbihs, dans ce travail la définition de
Jarvis (2000), qui qualifie de polluants toutes ksbstances émises par les activités
anthropiques et ayant un effet délétére sur lentgjddomme y compris. C’est a la fois pour

leurs effets néfastes pour 'homme mais égalememtep que leur présence n'est pas
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obligatoirement visible (contrairement a un incenpar exemple) que, parmi les facteurs de
stress, I'étude des polluants des sols est d'éméhtapital. En France, cet intérét se retrouve
dans la volonté du Ministére de I'Ecologie, du Déppement Durable et de I'Energie
(MEDDE) a répertorier et gérer les sols polluédaCeprésente, sur le territoire frangais plus
de 2600 sites (Base de données Basol, 2015) dsmsels les polluants présentent une grande

diversité a la fois qualitative (Voir sections saes) et quantitative.

1.2.3.1. Les éléments traces métalliques

Les éléments traces sont les éléments dont 'almmeddans la crolte terrestre est inférieure a
une concentration totale de 0,1 % pour chacun anix. Parmi ces éléments se trouvent les
Eléments Traces Métalliques (ETM). lls sont consstde 62 métaux, auxquels s’ajoutent 6
métalloides, éléments qui ne peuvent étre class@armi les métaux, ni parmi les non-
métaux. (Tableau 1.1). Leur abondance totale dartsdite terrestre, est de 0,6 % (Baize,
1997). L'ensemble des ETM peut provoquer des efféfastes sur les organismes (voir

sections 3.2.3 et 4.1.1; Bargagli, 1998Db).
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Tableau 1.1 Table périodique classifiant les éldmenimiques. Les éléments traces métalliques,
ensemble des 68 métaux et métalloides dont I'abmeddans la crolte terrestre ne dépasse pas les 0,6

%, y sont encadrés de rouge. D’apres http://ww\lptaom.
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Ces éléments peuvent étre trouvés naturellemefforess concentrations dans les sols. En
effet, certains sols sont caractérisés par dessfgedchimiquesi.e. teneur naturelle en un
élément dans une strate du sol) riches en ETM €&al®97). C'est le cas des sols
ultramafiques, qui contiennent d’'importantes teaeam Ni, Cu, Co et Mn (Bani et al., 2010).
Toutefois, hormis ces cas particuliers, leur présesst liée a des activités anthropiques et ils
sont alors qualifiés de « polluants inorganiquePans le cas de la France, la pollution des
sols par les ETM représente plus de 1300 sites,ps6s de 50 % des sites suivis par le
MEDDE (Base de données Basol, 2015). Les ETM les mprésentés dans des cas avérés de
pollution du sol sont I'arsenic, le cadmium, le aine, le cuivre, le mercure, le nickel, le

plomb et le zinc (Tableau 1.2).
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Tableau 1.2 Diversité de la pollution en élémerasds métalliques (ETM) et polluants organiques
dans les sites suivis par le ministére de I'éceladyi développement durable et de I'énergie. Saurce

base de données Basol 2015.

Diversité de la pollution en France

ETM Polluants organiques

As Cd Cr Cu Hg Ni Pb  Zn HAP PCB Pesticides

nombre de sites en
France

Pourcentage de sites
en France (%)

177 85 189 188 74 135 245 140 226 74 18

676 323 724 717 283 516 935 536 865 282 069

Les activités minieres et métallurgiquese.(industries qui purifient ou transforment des
métaux) sont les principales sources d'ETM (Fhesh et al., 1994; McGrath et al., 2001;
Cui et al., 2004). Plus précisément, dans le casadévités minieres, 90 % de la matiére
excavée constitue des déchets dans lesquels sentdas ETM et généralement des acides,
composés utilisés dans les procédés de purificdgégmminerais. Les ETM retrouvés dans ces
terres excavées sont ceux prospectés dans les, mig&sa-dire le plomb, le cuivre, ou encore
le zinc, ainsi que les composés retrouvés dansniEmes minerais, tels que l'arsenic et
'antimoine dans le cas de I'exploitation des maigrauriferes (Bargagli, 1998a). En ce qui
concerne les industries métallurgiques, les solsidm représentent généralement de petites
surfaces mais sont multi-pollués et ont des tentassélevées en polluants du fait que les
polluants sont quasiment les seuls déchets et densont pas dilués (Cui et al., 2004).
Toutefois, dans le cas des fonderies, une partieladgollution est émise par voie
atmosphérique, ce qui provoque aussi une multidpolt mais a des teneurs plus faibles, au
détriment d’'une surface polluée plus grande (Bdrga§98b). Les ETM représentent donc
une grande diversité de pollution, dépendant pradement de la source de leurs émissions

(Tableau 1.3). Du fait que les ETM sont les poltsanajoritairement retrouvés dans les sites
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suivis par le ministéere de I'écologie, du dévelapeet durable et de I'énergie, I'accent sera

porté sur leurs impacts dans ce travail de these.

Tableau 1.3 Principales sources anthropiques d’EFlipres (O’'Connell et al., 2008)

Sources anthropiques en ETM

ETM Caractéristique de la pollution Sources
Mines de métaux Cd, Cu, Ni, Cr,  Reliquat d'acide de drainage, résidus Babich et al., 1985
Co,Z de métaux, terrils Aswathanarayana, 2003
Intrants agricoles Cr, Mo, Pb, U,V  Ruissellement, pollution des eaux Nicholson et al., 2003
Zn superficielles et souterraines, Otero et al., 2005

bioaccumulation dans les plantes

Boue d'épuration Zn, Cu, Ni, Pb,  transfert dans les eaux de surface et Nicholson et al., 2003
Cd, Cr, As, Hg souterraines Cheung et Wong, 1983
Walter et al., 2006
Industries métallurgiques  Pb, Mo, Ni, Cu, résidus de métaux et terrils Alloway et Ayres, 1993
Cd, As, Te, U, Zn Rule et al., 2006
Cheng, 2003
Elimination des déchets Zn, Cu, Cd, Pb, lessivage des zones de décharge, Kjeldson et al., 2002
Ni, Cr, Hg transfert dans les eaux de surface et Fernandez et al., 2005
souterraines
Electronique Pb, Cd, Hg, Pt,  déchets solides et liquides provenant Veglio et al., 2003
Au, Cr, As, Ni, des procédés de fabrication et de
Mn recyclage
Industries de finition Cr, Ni, Zn, Cu Effluant liquide produit par les Castelblanque et
des métaux procédés de galvanisation et plaquageSalimbeni, 2004

Zhao et al., 2009
Alvarez-Ayuso et al.,

ANnn-

Batteries Pb, Sh, Zn, CdN  Ecoulement du liquide des batteries EU Directorate general:
Hg contaminant le sol et les eaux the environment, 2004
souterraines
Peintures et pigments Pb, Cr, As, Ti, Déchets liquides lors de la production Daid et Burns, 1999
Ba, Zn et détérioration des peintures, pollution Barnes et Davis, 1996
du sol Monken, 2000
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1.2.3.2. Polluants organigues

A c6té des ETM, des polluants organiques sont égaie présents mais en moindre mesure
lorsque I'on compare le nombre de sites qualifiés«gollués» dans la base de donnée
BASOL (Tableau 1.2). Avec seulement 18 sites pslisiivis sur le territoire francais, nous
trouvons d'abord les pesticides (Tableau 1.4). @# des substances répandues par ’'homme
dans un écosysteme afin de diminuer ou détruire aineles communautés qualifiées de
néfastes pour les activités anthropiques. On peubtanmment citer le
dichlorodiphényltrichloroéthane ou DDT, un inseck (pesticide spécifique d'une
communauté d’insectes) qui a été longuement utiliags la lutte contre le moustique,
principal vecteur de la malaria (Walker, 2009a).

Plus représenté parmi les sites suivis par le MEDIMEC 74 sites pollués, le second groupe
de polluants organiques le plus représenté est deki Polychlorinate Biphenyls ou PCB
(Tableau 1.4). Ce groupe comporte 130 composésrjuité utilisés entre les années 30 et 60
pour leur propriété d’isolant électrique et lukaift (Schwarzenbach et al., 2003).

Parmi 'ensemble des polluants organiques, les ébatbures Aromatiques Polycycliques
(HAP) sont les polluants organiques présents sptus grand nombre de sites suivis par le
MEDDE, avec plus de 8 % des sites concernés p&e petlution (Tableaux 1.2 et 1.4).
Comme leur nom l'indique, ces polluants regroupkmisemble des composés dont la
structure est composée d'un assemblage de cyclematiques (Walker, 2009b).
Contrairement aux polluants organiques précédemueitdd, les HAP ne sont pas produits
intentionnellement. En effet, les HAP sont prodiots de la combustion incompléte de gaz,
charbon, hydrocarbure, et de bois. lls peuvent@wduits par des activités anthropiques telle
gue la production d’énergie dans les centrales abam, et sont également produits lors
d’'incendies forestiers ou tout simplement préseiatss les hydrocarbures naturels(Walker,

2009d; Biache et al., 2014). Du fait de leur suet les HAP sont des composés tres peu

10
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réactifs, et, par conséquent, ils n’induisent pagctement d’effets déléteres sur les
organismes vivants. Leur toxicité vient de leunsfarmation par les enzymes telles que les
cytochromes, protéines du systeme respiratoirde @éaction produit des époxydes et autres
dérivés hydroxylés, composés se liant aux protéidd3N et ARN des organismes et
perturbant leur fonctionnement (Buening et al.,89%alker, 2009b). Bien que les HAP dits
légers (1 a 3 cycles) soient facilement transpopgsvoie aérienne globalement, les HAP
sont peu mobiles. En effet, du fait de leur foryellephobicité, ces composés se retrouvent
peu présents dans le compartiment aquatique ergedpidement a la matiere organique du

sol et des sédiments (Environmental Health Crit20ia, 1998).

Tableau 1.4 Propriétés notables, source et steudies principaux polluants organiques

Description des principaux polluants organiques

Pesticides PCB HAP
Persistance Dégradabilté trés variable, Peu dégradable et Dégradable, fortement
peu fortement s'accumuler grande diversité, i a la matiére organiq
persistant du sol
Utilisation Elimination de communautés Isolant électrique dans  Produit par combustion
d'organismes nuisibles les transformateurs, incomplete (incendie,
Exemple : moustiques vecteurs de la lubrifiant centrale a charbon,...)
malaria
Formule o
T 32 23 OO 6
L =a3at:
I )
dichlorodiphényl- Formule générale Chryséne, pyréne
trichloroéthane (DDT)
Source Bailey et al., 1974 Schwarzenbach et al., Walker, 2009
Walker, 2009 2003 Biache et al., 2014
Walker, 2009

11
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1.2.3.3. Toxicité des polluants

Comme nous venons de le décrire, les sols pollodiscaractérisés par une grande diversité
de pollutions majoritairement dominées par les E@&Mes HAP. Cette diversité est vraie
aussi bien d’'un point de vue qualitatif que darsstémeurs dans les sols et est principalement
liée & l'activité anthropique ayant été la soureecdtte pollution. La réponse de I'écosysteme
face aux facteurs perturbateurs que représentendifiérents polluants va dépendre de la
toxicité de chacun des polluants impliqués. Noufniténs ici la toxicité d’'un polluant
comme la mesure des effets néfastes qu'il proveguaun organisme. Classiquement, cette
toxicité est mesurée par la Dose Létale a 50 % (PLEette méthode mise au point par
Trevan (1927) vise a déterminer la quantité d'ufiupot induisant la mort de 50 % d’une
population d’'un organisme donné pendant une durége. Cette méthode de mesure montre
toute la complexité de la notion de toxicité. Efegfcette technique souligne le fait que,
comme il I'a été décrit par Juste (1988), la tawiail’un élément va dépendre a la fois du
polluant et de I'organisme qui y est exposeé.

Dans les sections suivantes, nous décrirons lesrgdres qui influencent la toxicité en ce
placant d’abord du c6té du polluant, en s’intéressetamment aux parameétres qui vont
influencer la concentration en ces polluants addgues organismes seront exposés. Puis
nous nous placerons du c6té des organismes e@rg$gant en particulier aux mécanismes de

défenses leurs permettant de réduire la toxicité golluant envers eux.

a. Mobilité des polluants

Une concentration élevée en polluants dans le sdignifie pas que les organismes y sont
exposes. Par exemple, si le polluant se trouve dixartaines structures du sol, alors tout
organisme n’évoluant pas directement en contaat agde structure ne sera pas exposeé au

polluant. Ce constat souligne que la quantité dieigat pouvant influencer les organismes va

12
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premiérement dépendre de la mobilité de ces pdBudPar mobilité, nous entendons la
capacité d'un polluant a passer dans une phaseobuams laquelle il est le moins
énergétiquement retenu (Juste, 1988). Ainsi, utugol fortement mobile sera plus apte a
rentrer en contact avec un organisme et donc pkregptible d'induire des effets délétéeres.

De nombreux parameétres du sol sont susceptiblewincer cette mobilité. Tout d’abord la
teneur en matiére organique et notamment les compleumiques qui fixent fortement les
polluants chargés par complexation (Al-Chalabi &kar, 2000; Turer & Maynard, 2003).
Cela est particulierement vrai pour les polluaiargés positivement (Cd, Zn, Pb,...) du fait
gue les particules du sol sont chargées négativieRanailleurs, les complexes humiques, au
sein de la matiere organique, permettent égaleaeninteractions non-covalentes avec les
cycles aromatiques des HAP notamment. Le pH joaéedtent un réle dans la mobilité des
polluants. En effet, une acidification du sol vauire une décomplexassion de ces derniers
avec la matiere humique (Sauve et al., 2000; ElrakaYyong, 2001; Kabala & Szersage
2002). Cela s’explique par un changement dans édaiafon des éléments (Masscheleyn et
al., 1991).

Au-dela de linfluence des parametres du sol, labitité d’'un polluant est avant tout
dépendante de sa structure. Comme le montre leedaldl.4, les HAP ont une structure les
rendant hydrophobes et liposolubles, ce qui leumpe de fortement se fixer a la matiére

organique du sol et donc d’étre peu mobiles Envirental Health Criteria 202, 1998).

13
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b. La biodisponibilité et son évaluation

La mobilité d'un polluant ne garantit pas que celupuisse influencer un organisme. En
effet, les organismes ont une capacité variablesaraer le polluant, capacité dépendant a la
fois de la nature du polluant et de I'organismeinAfe décrire cette capacité, Juste (1988)
proposa le concept de biodisponibilité, qu’il déitrcomme étant la fraction d’'un élément du
sol pouvant étre absorbé par les racines des pldet microorganismes ou encore la faune
du sol. Une facon d’évaluer cette biodisponibititinsiste a mesurer la quantité du polluant
extractible du sol. Parmi les techniques les pigmndues, nous pouvons citer I'évaluation de
la teneur extractible au chlorure de calcium. Cettdinique, initialement mise au point par
(Houba et al., 1990) puis normalisée en 1996 (NEM4Y, consiste a saturer la matiére
organique du sol a I'aide de chlorure de calcium dfy désorber les éléments fixés.

Plus récemment (2004), afin de tenir compte deyemcité de I'organisme a assimiler ou non
le polluant, « l'international organization for stiardization » a mise a jour cette définition :
« La biodisponibilité d’'une substance chimique lestlegré auquel cette derniere peut étre
absorbée ou métabolisée par un récepteur humaétaogique, ou puisse étre disponible
pour interaction avec des systémes biologiques/pDE011074). » La principale évolution
entre cette définition et celle de Juste (1988)eit que la biodisponibilité n’est plus vue
comme une fraction d’un élément dans le sol maisupea teneur dans I'organisme. De cette
seconde définition découle d’autres méthodes di@tain de la biodisponibilité qui sont cette
fois focalisées sur les organismes et qui condistenesurer la quantité totale d'un polluant
extrait par un organisme depuis le sol ou un latide sol. On parle alors de biotests. Nous
pouvons, par exemple, citer les travaux de (Saredt al., 2003), ayant aboutis a la norme
ISO 15952 (2006) visant a I'évaluation de la quandiETM biodisponible par quantification
de ces éléments dans I'escarfelix aspersaaprés son exposition sur sol pollué pendant 28

jours.
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Dans cette thése, lorsque la biodisponibilité seauée, nous ferons référence a la définition
la plus récente. Toutefois, pour des raisons deldication expérimentale, son évaluation

sera basée sur une mesure de la quantité de gsliexnactible du sol.

C. Sensibilité des organismes aux polluants

A quantité biodisponible identique, un polluantura pas la méme toxicité vis-a-vis de deux
organismes différents (Tableau 1.5). Lors de l&argaux, (Bingham et al., 1975) ont montré
gue 13 especes d'intérét agronomique toléraientegesirs en Cd biodisponible trés variables
avant de présenter des signes d'effets néfastgsoliiuant. Cela souligne particulierement
bien la variabilité de sensibilité des organismes polluants. Cette tolérance variable vis-a-
vis d’'un polluant dépend tout d’abord de la cagadié 'organisme a absorber le composé
(Guerin & Boyd, 1992). A cela s’ajoutent égalembzg mécanismes de résistance mis en
place par les organismes, qui vont diminuer ladit&id’'un polluant pour un organisme donné

(voir sections 3.2.2 et 4.1.2).
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Tableau 1.5 Variabilité de la tolérance de 13 esp&égétales d'intérét agronomique face a une
pollution en Cd. La NOEC (No Observed Effect Cortaion) est la concentration maximale en un
polluant que peut tolérer une plante avant de moues signes d’effet délétere. D’aprés (Bingham et

al., 1975).

Toxicité du Cd

NOEC (ug g-1)

Phaseolus vulgaris 20
Glycine max 25
Triticum aestivum 20
Zea mays 10

Lycosperisicon esculenti 80

Cucurbita pepo 80
Brassica oleracea 120
Lactuca sativa 5
Lepidium sativum 5
Brassica rapa 10
Raphanus sativus 40
Daucus carota 10
Oryza sativa 160

Dans le cas patrticulier des ETM, la tolérance dastes vis-a-vis du polluant peut prendre
deux profils difféerents. En effet, certains ETM aom le fer, le zinc et le cuivre sont dit
essentiels, c'est-a-dire qu’ils sont indispensadiledéveloppement de I'organisme (Gallego et
al., 2012). Ainsi, une diminution de la concentratde ces métaux dans I'organisme induit
des signes de carence. Le zinc, par exemple, sewetrdans certaines métalloprotéines,
favorisant leur activité et stabilisant leur stuuet et est également impliqué dans la synthese
de la chlorophylle (Underwood, 1977). En opposities éléments non essentiels sont définis
comme n’ayant aucun intérét biologique pour lesanigmes (Gallego et al., 2012). Ainsi, la
relation entre I'état physiologique et la concetdraen ETM varie selon que le métal soit

essentiel ou non pour I'organisme (Figure 1.2). Di@ncas des ETM essentiels, I'organisme
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présentera un bon état physiologique a conditianalf une teneur optimale en ces éléments.
En deca de cette teneur, I'organisme présentergyheptomes liés a la carence. Au-dela de
cette teneur, des symptomes liés a la toxicitéeded. Dans le cas des ETM non essentiels,
'organisme présentera un bon état physiologiquer mies teneurs allant de I'absence de

'élément & une teneur au-dela de laquelle dessafiidéteres apparaitront.
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Figure 1.2 Réponse physiologique des végétauxratiém d’'une augmentation de la teneur dans le

sol en métaux essentiels (A) ou non-essentielsi{Bpres (Wood, 2011)

L’ensemble des sections précédentes nous a peenmsodtrer que les polluants du sol sont
des facteurs de stress dont I'étude présente @réininajeur en vue de la gestion du nombre
important de sites pollués sur le territoire fraagda compréhension de l'effet de ces
polluants a I'échelle de I'écosystéme semble d’'grande complexité et cela pour plusieurs
raisons. Tout d’abord, chaque polluant présentetoxieité qui lui est propre et qui peut étre
influencée par les conditions physico-chimiques ghl définissant sa mobilité et sa
biodisponibilité. De plus, dans les sites pollugs polluants sont généralement en mélange.
Concernant les organismes, eux aussi ajoutent dentglexité du fait que chacun d’eux va
présenter une tolérance variable aa chaque pojldépéndant de la capacité de 'organisme a

absorber le polluant et a y résister. De plus, demgcosystémes, les organismes ne sont pas
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isolés mais organisés en communautés interagissarg elles, ce qui ajoute encore de la
complexité a la compréhension des effets des pubusur les écosystémes. Ainsi, évaluer
I'effet des polluants sur la durabilité des écosysts du sol semble indissociable a la mesure
d'une ou plusieurs fonctions écosystémiques afins@dfranchir d’'une grande part de

complexité précédemment décrite.

2. La décomposition de la litiere : une fonction éségnique d'importance

2.1. Les processus de la décomposition

La décomposition de la matiére organique désigemesémble des processus qui induisent la
transformation de la matiere organique morte emgémest en molécules plus simples dont
font partie les nutriments (Wardle et al., 2004s§&®er et al., 2010). On estime que plus de
50% de la production primaire, en écosysteme teere®st décomposeée chaque année
(Cebrian, 1999). La décomposition de la matierewoigue est un ensemble de processus de
grande importance pour I'écosysteme car elle perrae¢c la production primaire, la
réalisation des cycles biogéochimiques dont dépendequantité de nutriments disponibles
dans I'écosystéme ainsi que la quantité de carltowkée (Wardle et al., 2004; Gessner et
al., 2010).

La décomposition regroupe a la fois les processuhdmification qui produit I'humus, un
ensemble complexe de molécules organiques quicgi@sg aux autres éléments structuraux
du sol (Guggenberger, 2008} également les processus de la minéralisatioalmputit a la
formation d’ions minéraux. (Wardle et al., 2004;s&eer et al., 2010). La décomposition
résulte a la fois de processus de fragmentatiate etégradation chimiques et enzymatiques
(Aerts, 1997). Tout d’abord, une partie des pracessst réalisée abiotiquement. Il s’agit
principalement du lessivage des litieres sousibactles précipitations. Cela consiste en un

entrainement par I'eau hors de la litiere des ca@pdiydrosolubles tels que la plupart des
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ions minéraux et une partie de la matiére organijtes soluble (Kalbitz et al., 2000). Par
ailleurs, de maniére plus anecdotique, des compmg@siques de la litiere, en absorbant les
rayonnements solaires ultraviolets, vont partieatrse dégrader. On parle de minéralisation
photochimique (Austin & Vivanco, 2006). Concernalgs processus biotiques, la
fragmentation physique de la litiére résulte detian combinée du vent, du piétinement par
la mégafaune, et surtout de la consommation paadae du sol dite détritivores. Les
détritivores sont la partie de la faune du sol (desrtébrés principalement) dont la matiere
organique morte, intacte ou partiellement décommosétre dans le régime alimentaire
(Jarvis, 2000). La consommation de la litiere, &rs mles fragments de litiere, va également
produire des féces qui sont des déjections cogsttude matiére organique partiellement
digérée (Tajovsky et al., 1992).

En parallele de ces phénoménes physiques, les argenoismes du sol vont coloniser la
litiere et également les féces produits par lesittétres (David, 2014). Les champignons,
notamment les champignons filamenteux, ont unessapice en hyphe qui leur confere la
capacité de perforer les tissus de la litiere eicdiaccéder aisément aux ressources qu’elle
contient (Klein & Paschke, 2004). Par ailleursylstunucture en hyphes leur permet également
de se développer méme lorsque la litiere ne progase’humidité qui leur est nécessaire en
captant I'eau du sol (Klein & Paschke, 2004). Laestéries également, colonisent la litiere se
développant a la surface et profitent aussi degmures provoquées par la pénétration des
champignons filamenteux. Ces microorganismes véueldpper des activités enzymatiques
leur permettant de dégrader les composés de &elitiPar exemple, les basidiomycetes
produisent la lignine peroxydase leur permettantddgrader la lignine (Li et al., 1995;
Robertson et al., 2008; Dungait et al., 2012). titacenzymatique des microorganismes est
particulierement importante car la lignine représetD a 20 % de la masse de la litiere et

n'est décomposée que par ces organismes (Melidb,e1982).
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2.2. Interaction entre les groupes fonctionnels

Nous avons décrit que la décomposition de la dtiegsultait de I'action combinée des
détritivores (consommation et fragmentation deitlaré) et des microorganismes (activités
enzymatiques). Ces actions, loin d’étre indéperegargont étroitement liées, ce qui souligne
'importance qu’ont ces deux groupes fonctionnelssles processus de la décomposition.
La fragmentation physique de la litiere, sous l@ttdes détritivores, permet une plus grande
activité enzymatique par les microorganismes (Aef897). En effet, du fait de la
fragmentation, les particules de litiere présentant rapport surface sur volume plus
important, ce qui favorise la colonisation parn@sroorganismes (Dungait et al., 2012). Par
ailleurs, les détritivores ont généralement un l&ilbaux d’'assimilation, ce qui, par
conséquent, impligue que les feces gu'’ils proddisentiennent encore une grande quantité
de matiere organique. Ce mélange de matiére ongamiqgn digérée, de particules minérales
et de microorganismes du sol présente un pH, upacié de rétention en eau et un ratio
surface/volume plus importants que la litiere (Vajy et al., 1992). Ce sont autant de
parametres qui influencent positivement la coldivsepar les microorganismes. L'action des
détritivores est donc fortement bénéfique pourdeetbppement microbien (Hattenschwiler
& Bretscher, 2001; Hedde et al., 2007) et, par équent, bénéfique également pour la
décomposition de la litiere (Wall et al., 2008).

Par ailleurs, la colonisation des litieres parr@sroorganismes favorise en retour l'activité
des détritivores. En effet, ces derniers consommmjoritairement les microorganismes se
développant dans ou a la surface des litieres éBelaal., 1992). En considérant deux litieres
identiques, celle qui sera la plus colonisée pamiécroorganismes sera la plus consommée

par les détritivores.

2.3. Contrble des processus de la décomposition
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Trois groupes de facteurs influencent la décomiposie la litiere : le biotope, la qualité de
la litiére et l'activité des détritivores et descnoiorganismes décomposeurs (Codteaux et al.,
1995; Aerts, 1997).

Les propriétés physico-chimiques du biotope som&gdement les facteurs influencant le
plus le taux de décomposition de la litiere, surt@dong terme. Par exemple, Berg et al.
(1993) ont montré qu’en prenant en compte a la fess paramétres climatiques et les
caractéristiques de la litiere, I'évapotranspinatad la température atmosphérique moyennes
de I'année peuvent expliquer 70 % de la variatiotadix de décomposition observée entre 39
sites répartis en Europe et a I'est des Etats-Uaqis|'évapotranspiration correspond a la
guantité d’eau libérée par le sol et la végétatians I'atmosphére, dépendant évidemment de
la température du sol et de son humidité mais éuaie de la végétation. Parmi les trois
facteurs climatiques avancés par Berg et al. (1983empérature, et plus particulierement
celle du sol, est le parametre climatique auquebdéaomposition est la plus corrélée
positivement (Davidson & Janssens, 2006). Le régilmeprécipitation est quant a lui le
principal facteur définissant I'humidité du solraaetre auquel le taux de décomposition est
également fortement positivement corrélé (Swifalet 1979; Austin & Vitousek, 2000). En
plus des facteurs climatiques, la structure physidu sol a également une importance dans
les processus de la décomposition. Cette strugtua@pendre de la porosité du sol, porosité
qui si elle est grande, permet une meilleure oxgién et une humidité plus importante du
sol, paramétres dont dépend la décomposition (Ktikh, 2007; Bachmann et al., 2008).

Ce travail de doctorat étant focalisé sur I'étudd’dffet des polluants sur le fonctionnement
de I'écosysteme, I'ensemble des autres paramélngsigo-chimiques pouvant influencer le
taux de décomposition, décris dans cette sectiergns considérés comme des facteurs
confondants. lls seront systématiqguement évalués ads expérimentations afin de les

prendre en compte et, dans la mesure du posslbl&eiont contrés. Dans les sections
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suivantes, nous nous focaliserons sur les autrEégyardes de facteurs pouvant affecter la
décomposition de la litiere, a savoir celles liéda qualité de la litiere et aux acteurs de la

décomposition (Aerts, 1997)

3. Les végétaux : producteurs de la litiere

3.1. Parametres de la qualité de la litiere de feuille

Les parametres de la qualité de la litiere somskenble des paramétres de cette litiere
pouvant influencer sa décomposabilité, c'est-a-g@revitesse de décomposition potentielle
(Cadisch & Giller, 1997; Codteaux et al., 1995).nBdes sous-sections suivantes, nous
décrirons ces parametres de la qualité qui reléxdatfois de la composition biochimique et

des propriétés physiques de la litiere.

3.1.1. Composition élémentaire

Parmi les paramétres définissant la qualité ddiéad se trouve la composition en éléments
chimiques et particulierement celle en azote etpbonsphore (Aerts, 1997; Qualls &
Richardson, 2000; Agren et al., 2001; Gusewell &éeven, 2006). On observe que le taux
de décomposition de la litiere est positivement@éraux teneurs en azote et en phosphore
(Zhang et al., 2008; Van Nevel et al., 2014). Hetetes deux éléments sont indispensables
au développement des communautés de microorganisireedeurs activités enzymatiques
(Conn & Dighton, 2000).

En plus de leurs teneurs totales dans la liti@eyroportion entre ces différents éléments a
galement une importance dans la définition de laligu On parle alors de qualité
stoechiométrique (Elser et al., 2000), qui est motant évaluée a I'aide de la mesure des

ratios tels que le C:N, le C:P ou le N:P (GuseweBessner, 2009). Intuitivement, un C:N et
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un C:P faibles indiguent que la litiere est de oaunalité et sera rapidement décomposée
(Enriquez et al., 1993). En effet, le carbone étiamts la majorité des cas I'élément le moins
limitant dans I'écosysteme, de faibles valeurs de tatios indiquent que les éléments
potentiellement limitants sont en abondance. Toigefe principal intérét de I'évaluation de
la qualité staechiométrique de la litiere résiddaecomparaison des ratios élémentaires de la
ressource (ici la litiere) avec ceux des consomunatéici les acteurs de la décomposition).
En effet, la ressource sera d’'une qualité stcechiqué optimale pour un organisme lorsque
la proportion entre les différents nutriments dedssource est la plus proche des besoins de
'organisme (maintenance, croissance, reproductjo(Sterner & Schulz, 1998). Enfin, le
ratio N:P présente également un autre intérét qug précédemment décris. Dans une étude
de colonisation de filtre de cellulose réalisée (@isewell & Gessner, 2009), il a été montré
gu’un faible ratio N :P induisait une colonisatidominée par les bactéries. Inversement, un
fort ratio N :P induisait une colonisation domirgse les champignons. Ces résultats tendent a
montrer que l'azote est plus limitant que le phasphpour la communauté fongique et
inversement pour les bactéries. La mesure du ftid est donc un outil potentiellement
prédictif de la colonisation de la litiere par lagroorganismes.

En plus de l'azote et du phosphore, d’autres élésntets que le potassium, le calcium et le
magnésium sont aussi importants dans la définilieda qualité de la litiere (Zhang et al.,
2008). Notamment, le calcium est connu pour sononapce pour le développement
fongique (Gage et al., 2001) et le magnésium pelui des bactéries (Vincent, 1962).

Les teneurs en ces différents éléments dans ldefalépendent de I'espéce végétale mais
aussi de la richesse du sol. Les plantes se déwaiosur milieu pauvre auront tendance a
produire des feuilles avec de faibles teneurs eminments (Wright & Westoby, 2003;
Hattenschwiler et al., 2008). Les végétaux ayantidace a réassimiler les éléments des

feuilles lors de la sénescence, d'autant plus cese é@éments sont limitant dans le sol
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(Vitousek, 1998), les litieres produites sur sofeo@é seront d’autant plus pauvres en

nutriments comparées a des litieres produitesesisdls non carencés (Figure 1.3).
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Figure 1.3 Relation entre 'abondance des nutrimdans le sol et la qualité élémentaire des feuille
sénescentes formant la litiere. Les points rougggésentent la teneur en un élément tel que Bazot

dans le sol, les feuilles matures et les feuil@awscentes. Sur sol carencé, les plantes réasgiplils
les nutriments de leurs feuilles lors de la sémeseee qui induit des teneurs en nutriments dans le

litieres d’autant plus faibles.
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Garcia-Palacios et al. (2013) ont démontré query jeumajorité des milieux forestiers, le
climat impactait également la qualité de la liti€Fégure 1.4), notamment a travers le ratio
C:N. Cet effet du climat peut en partie s’expligper la quantité de précipitations recue par
la plante. En effet, il a été montré gu'une augragom de celles-ci engendrait une
augmentation de la teneur en azote des feuillest{du& Vitousek, 2000) ce qui, par
conséquent, influence le ratio C:N. Par ailleutauttes parametres climatiques influencent
les teneurs élémentaires des feuilles et par coeségles litieres. On peut notamment citer
I'exposition prolongée des feuilles aux UV qui endee une augmentation de leurs teneurs en

azote (Yue et al., 1998).
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Figure 1.4Modéle global décrivant I'effet direct et indirest# I'altitude, des coordonnées spatiales, du
climat et des traits de la qualité de la litiereN@t LMA) sur le taux de décomposition de la li¢ié
(LnR). Chaque rectangle représente une variabteatiele. La latitude et la longitude ont été
rassemblées dans la variable « espace ». Le dlapaisente la valeur de la premiere composante
d’'une ACP basée sur les valeurs de précipitatitaig@t mensuelle et sur la température minimale.
Les étoiles représentent la p-value des varialaas bt modele (***P<0,001 ; **P<0.01 ;*P<0,05).

D’aprés (GarcigPalacios et al., 2013)
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3.1.2. Les composés phénoligues

La décomposabilité d’'une litiere va dépendre ddaeilité qu'auront les acteurs de la
décomposition a dégrader les composés carbonés ldigde. En effet, la forme du carbone
dans la litiere va définir sa récalcitrance visigwde I'action des acteurs de la décomposition.
Parmi les composés phénoliques, présents danita ke trouvent les formes de carbone les
plus récalcitrantes a la décomposition, notammneehghine et les tanins (Gessner et al., 2010;
Hattenschwiler & Jgrgensen, 2010). Les composésnqgbiqéles représentent une grande
classe de composés secondaires dans laquelle lseritda lignine, les tanins et certains
pigments tels que les anthocyanes (Figure 1.5)ighine est produite par les végétaux afin
d’en garantir la rigidité. Cette rigidité est apigar par sa structure tridimensionnelle basée sur
de longues chaines carbonées avec des ramificagondes liaisons suivant un plan
d’organisation irrégulier (Figure 1.5). Cette alm®ende structure réguliere et cette
tridimensionnalité rendent les attaques enzymasiqulas difficiles, ce qui explique que la
lignine est une forme carbonée particulieremenaloiicante a la décomposition (Dungait et
al., 2012). Du fait de son caractere récalcitraet,nombreuses études ont montré gqu’'une
diminution de la décomposabilité d’'une litiere paiivétre expliquée par des teneurs plus
grandes en lignine (Meentemeyer, 1978; Hobbie, 26@3tin & Ballaré, 2010). Ainsi, du
fait de I'importance de la composition élémenta&tele la lignine dans la qualité de la litiere,
le ratio lignine/N est également un bon indicatéercette qualité (Hobbie, 2000; Walela et
al., 2014). En effet, un faible ratio garantira pteiconsommateur un apport en un élément
limitant, I'azote, pour un faible investissemene#ggétique a consacrer a la dégradation de
composeés récalcitrants, ici la lignine, ce quimiéfine bonne qualité stoechiométrique.

Parmi les composés phénoliques, les tanins diminégalement la qualité de la litiere. lls
sont notamment produits dans le cadre des systdendéfense contre I'herbivorie. En effet,

les tanins ont pour propriété de précipiter lesénes, dont celles du systeme digestif des
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herbivores, les rendant peu digestes (Hagerman2)2®ar extension, cette capacité a
précipiter les protéines s’étend au systeme eniguoetdes détritivores (Niehaus & Gross,
1997; Schweitzer et al., 2004). Par ailleurs, dedrts inhibent également le développement de
champignons impliqués dans la décomposition (Hamid971; Schmidt et al., 2013). Il se
pourrait que cet effet soit lié a la capacité desns a séquestrer les métaux essentiels tels que
le cuivre et le zinc, les rendant ainsi moins dmbles pour les organismes du sol (Vitousek
et al., 1994). Du fait de ces différentes propsétés tanins, il en découle que le taux de
décomposition d’une litiere est inversement corgéka teneur en tanins (Hattenschwiler and
Vitousek, 2000 ; Gracga, 2005).

Comme pour les teneurs élémentaires, les conditipimgsico-chimiques du biotope
influencent également les teneurs en composés [ipée® des litieres. La teneur en lignine,
notamment, est plus grande lorsque les végétawivest des précipitations abondantes
(Austin & Vitousek, 2000). Par ailleurs, le ratigyrine :N diminue d’autant plus que
I'exposition de la feuille aux UV augmente (Cybulsk al., 2000). Enfin, la teneur en tanins
est elle aussi influencée par le biotope. On petamment observer une augmentation de la

teneur de ces derniers dans les feuilles en ralawec 'augmentation de I'exposition aux

UVv.
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Figure 1.5Classification, principales caractéristiques atcdtire des principaux composés

phénoliques

3.1.3. La masse surfacigue : un parametre intégrateuradstducture de
la feuille

La masse surfacique séche (Leaf Mass per Area :)l.V&io entre la masse seche d’une
feuille et sa surface (g ¢fjy est un paramétre intégrateur de I'état physitrida feuille. Le
LMA a été utilisé pour la premiére fois comme oitiégrateur par (Hanson, 1917) et peut
étre décomposé en un produit entre la densité fieilde (g cm®) et le ratio du volume par la
surface (crit cm®) (Poorter et al., 2009). Cette décomposition pemeemettre en relation la
variation du LMA avec des variations de la physiidode la feuille. A savoir gu'une densité
forte est synonyme d’'une feuille fortement ligréfi@€t/ou ayant un mésophylle important

(Poorter et al., 2009). Il a été montré gu’'une Ifetayant un faible LMA sera décomposée
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plus rapidement qu’'une feuille ayant un LMA pluspontant (Cornelissen et al., 1999; Diaz
et al., 2004).

Au sein d’un individu, le LMA va varier en fonctiate la position de la feuille dans la plante
mais également en fonction du stade de développemeda feuille (Figure 1.6). Obtenir une
valeur de LMA pour un individu doit donc tenir cotafle cette variabilité dans le protocole
de mesure. Par ailleurs, prés de 36 % de la vamiaki LMA, toutes espéces confondues, est
due aux variations interspécifiques, et plus p&uent dépend du milieu dans lequel se
développe I'organisme. Ainsi, le LMA le plus faibdeété observé poiyriophyllum une
plante aquatique, avec une valeur de 3genatteint des valeurs de 2000 g pour la plante

succulentédgave deserfiPoorter et al., 2009).
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Figure 1.6 Variation du LMA au sein de la plant®. Yariation du LMA (normalisé en fonction de la

valeur des feuilles les plus hautes) de 13 espadwes en fonction de la hauteur de la feuillelau

plante. (b) Variation du LMA normalisé en fonctida la période de développement des feuilles de 13
espéces d’arbres. Pour les deux graphigues, la tigite en gras représente la valeur médiane et la

surface grisée représente la variation entre 18°25le 75™ centile. D’aprés (Poorter et al., 2009)
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Nous avons vu dans la section 3.1.1, que Gdtalacios et al. (2013) avaient mis en évidence
gue le climat affectait la qualité de la litierer pa biais du ratio C:N mais également par un
effet sur LMA (Figure 1.4). En effet, la masse aarfjue répond a de nombreux parametres
physico-chimiques du biotope. Le rayonnement ssleecu par la feuille explique a lui seul
40 a 60 % de la variation du LMA observable emigiviidus de la méme espece (Poorter &
De Jong, 1999; Wright et al., 2004). Plus précis#ima valeur de ce parametre sera d’autant
plus forte que la quantité totale de rayonnemegueegar la feuille par jour sera importante
(Niinemets et al., 2004). Ainsi, les feuilles deniare, directement exposées au soleil, auront
une masse surfacique plus grande que celle dedesediombre situées plus bas dans la
canopée et donc recevant moins de rayonnementré~ig6) (Niinemets et al.,, 2007). La
guantité d’eau disponible dans le sol a égalemeninpact sur la masse surfacique. En effet,
une plante carencée en eau possede des celluleseefoplus compactes, ce qui se traduit par
une densité plus grande et par conséquent une magaeique plus élevée (Shields, 1950).
Cela se traduit également par une résistance plg/sigs feuilles plus grande. Enfin, la masse
surfaciqgue répond également a la température atmagpe. Lorsque les végétaux se
développent a de faibles températures, leur degsitélaire au sein des feuilles est plus
importante. Cela se traduit également par une msisdacique plus grande (Atkin et al.,
2006). Du fait que la masse surfacique soit intéigeade nombreux parametres du biotope,
celle-ci est couramment utilisée comme trait édolog C'est-a-dire qu’il s’agit d’un
parametre quantifiable délivrant des informatiomscernant les préférences de milieu de
lindividu. Par exemple, associé a la mesure deeteur en matiére seche des feuilles, ce
parameétre permet d’identifier la stratégie écolagique suit le végétal (Hodgson et al., 1999;
Caccianiga et al., 2006). Par ailleurs, la masdaaque est également utilisable comme ouitil

de diagnostic de I'état de perturbation d’'un éctesye. Il a été montré qu’a espéce identique,
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un individu se développant dans un milieu perta@ une masse surfacique plus faible que
celle d’un individu d’'un milieu non-perturbé (Loutat al., 2005).

L’ensemble de la section 3.1 a permis de mettrévihence que la qualité de la litiere, qui
définit la décomposabilité de celle-ci, dépend dmbreux parametres physico-chimiques tels
gue les teneurs élémentaires, les teneurs en cémpbeEnoliques et le LMA. Par ailleurs,
chacun de ces parametres va dépendre des conditigaigo-chimiques du biotope. Un effet
de la pollution du sol sur ces parametres de @ualitra donc des conséquences sur la
décomposabilité de la litiere. Décrire les effees gholluants du sol sur les végétaux et les

parameétres de la qualité de leur litiére sera jnst# I'objectif des sections suivantes.

3.2. Devenir des métaux dans les végétaux

Dans cette section, du fait que la toxicité coneetes végétaux, nous parlerons de
phytotoxicité. Trois étapes vont impacter la phgxitité des métaux : I'absorbation de ces
métaux par les racines, le transport dans lesegaaériennes et I'éventuel stockage sous

forme non toxique (Gendre et al., 2006).

3.2.1. Absorbation et transport des métaux dans la plante

L’absorbation racinaire des ETM suit deux voiese diffusion passive a travers I'apoplasme
ou un passage dans le symplasme qui peut étre pagmé d'un transport actif (Yang et al.,
2005) (Figure 1.7). Apres absorption, les métaux sasuite acheminés vers I'endoderme et
cela toujours via ces 2 voies (Eapen & D’Souza5208ous contrainte des cadres de Caspary
des cellules de I'endoderme des dicotylédones (Eigur), un passage par le symplasme est
alors obligatoire, puis les deux voies sont de pauvpossibles une fois passée la barriere de

'endoderme (Figure 1.7).
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Figure 1.7 Transport radial dans la racine. Lespant des éléments au niveau des racines peutse fa
par voie apoplastique (passage entre les cellaleppr voie symplastique (passage dans les céllules

D’aprés (Taiz & Zeiger, 2006).

Une fois dans le xyléeme, les métaux sont transpqéé la séve brute, elle-méme entrainée
par appel foliaire lors de la transpiration (Eap&nD’Souza, 2005). Les transporteurs
impliqués dans l'absorption et le transport desamétsont initialement présents pour
favoriser I'acquisition des métaux essentiels nwat également capables de transporter

certains métaux non-essentiels (Tableau 1.6).
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Tableau 1.6 Réle présumé des 4 groupes de trapeporthez les végétaux et les métaux concerneés.

Diversité des transporteurs de métaux des vegétaux

ETM transportés Réles présumés

CPx-type ATPase Cu, Zn,Cd et Pb passage membrdulaicz|
exportation dans la vacuole

Nramp Mn, Cd et metaux divalents passage membraldate)
exportation dans la vacuole

famile des CDF Zn, Co et Cd passage hors de laeellu
exportation dans la vacu

famille des ZIP Cd, Zn, Mn exportation dans la vaeuol

Quatre catégories de transporteurs des métauxlesupdantes ont été identifiées a ce jour :
les CPx-type ATPase la famille des Nramp (nhatuedistance associated macrophage
proteins), la famille des CDF (cation diffusor fdators) et les ZIP (zinc iron permease)
(Williams et al., 2000; Yang et al., 2005). Les @igpe ATPase sont impliqués dans le
transport du Cu, Zn, Cd et Pb et permettent le gupssle ces métaux aux travers de la
membrane cellulaire ou du tonoplaste de la vacukdgpareil de Golgi ou encore le
réticulum endoplasmique (Williams et al., 2000)s dramp semblent avoir le méme réle que
les CPx et ont été localisées dans les racinessdeuilles dArabidopsis thalianalL.es CDF,
guant a eux, sont impliqués dans les flux de métaars des cellules ou en direction des
vacuoles (Maser et al., 2001). Enfin, les ZIP pdrem le passage des métaux vers la vacuole
(Guerinot, 2000). Les connaissances concernantsdieble des rbdles joués par ces
transporteurs ainsi que leur régulation et leualisation chez les végétaux restent a ce jour
peu documentées et sont souvent issues de trawalisés sur les bactéries et les
champignons (Williams et al., 2000). Les transposealors identifiés sont recherchés et
souvent retrouvés chez les végétaux. Quoi qu'iteih il est clair que les transporteurs de
meétaux jouent un réle central dans la gestion démaumx par les plantes. L’endoderme, qui

oblige les flux des métaux par le symplasme, rgmi@&sun obstacle majeur dans le transfert
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des métaux vers les parties aériennes. Certainsumdels que le Pb, le Cu et le Zn, ne
peuvent pas passer cette barriére et sont domeivés, au sein des végétaux, majoritairement
dans les racines (Weis & Weis, 2004). Toutefoislgnéacette barriere, le Cu et le Zn, qui
sont des métaux essentiels, sont retrouvés égdemams les parties aériennes. C'est ce
constat qui a suggéré I'existence de transporspésifiques a certains métaux (ici permettant
le passage du Zn et Cu mais pas du Pb) permettpaissage dans le symplasme des cellules
de I'endoderme. La présence de ces transportefirdiedén premier systeme de résistance

des végétaux aux ETM, dont la description seraijiet sle la section suivante.

3.2.2. Flux et séguestration : résistance des plantesELiM
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Figure 1.8 Potentiels principaux mécanismes dstargie des végétaux aux ETM. Les légendes

soulignées correspondent aux mécanismes propae®i@tance parmi I'ensemble des mécanismes de
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résistance. 1. Des transporteurs partiellementtifél@ermettent I'entrée active des métaux essianti
et certains non essentiels. Les plantes peuventexsles chélatants (ronds rouges) pour diminger le
métaux (M) disponibles. 2. Pour diminuer la quanti¢ métaux dans les racines, les ETM seraient
exclus activement (transporteurs : ovales bleus$ tiasol et également chélatés (chélatants
cytosoliques : ronds jaunes) et concentrés dana@wles. 3. Les ETM non séquestrés sont dirigés,
sous forme chélatée, en direction du xyleme. Laipher 'endoderme oblige un transport par le
symplasme. La nature des transporteurs permesgaga ou non des métaux dans le xyleme. 4. Les
métaux suivent le flux d’eau en direction des partiériennes. La présence de transporteurs va
permettre la distribution des ETM dans les difféserganes. 5. Au sein des feuilles, les métauk son

séquestrés dans les vacuoles, liés a la paroi &ténciés aux tanins. Adapté de (Lambers et @8)20

Nous allons décrire ici les principaux mécanismesasistance aux ETM mis en place par les
vegetaux (Figure 1.8). Ces meécanismes peuvent s&iparés en deux catégories: 1)
'exclusion ou la limitation de I'entrée des poliua et, 2) d'autre part les processus de
tolérance. Cette seconde catégorie rassemble térlsedes mécanismes qui permettent de
limiter les effets déléteres du polluant malgr@sEsence au sein de I'organisme.

Afin de diminuer la quantité dETM pouvant étre ati®e par les racines, les végétaux
peuvent exsuder, par voie racinaire, des molécaledatant les métaux et les rendant
indisponibles a l'absorption racinaire (1.8.1). istidine et le citrate font partie de ces
chélatants impliqués notamment dans la séquestrdtiocuivre et de I'aluminium (Nian et
al., 2002).

La seconde stratégie utilisée pour diminuer la titead’ETM dans la plante est de diminuer
les flux de métaux entrants et d’augmenter les diexnétaux sortants (1.8.1 et 1.8.2). Pour ce
faire, des transporteurs protéiques non sélediifdgsquels passent les polluants peuvent étre
absents des racines. Chez les angiospermes, ladieiéée principale de I'’As dans les

plantes est le systeme de transport du phospharesfactivé en cas de carence en cet
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élément. Il a été observé podolucs lanatusL. une absence de ce transporteur dans les
racines, limitant ainsi I'absorption de I'arsenMdgharg & Macnair, 1992). La conséquence de
ce mécanisme de résistance est une plus faiblemiosode phosphore par la plante du fait
de lI'absence du transporteur permettant d’augmesatierentrée. L'existence d’un transport
actif des ETM hors de I'organisme a été mis enénig pour les bactéries, les champignons
et les végétaux. Toutefois, pour ces dernierstr@asporteurs impliqués dans ce mécanisme
d’exclusion n'ont pas encore été mis en évideneenthers et al., 2008).

Malgré les mécanismes précédemment décrits, les pEMvent s’accumuler dans les
végétaux et induirent des effets néfastes. Leautsraans les végétaux peuvent atteindre des
valeurs extrémes pouvant dépasser des valeursofleni§ de métaux kbde biomasse séche.
On parle alors de plantes hyperaccumulatrices (&eb al., 1977). Afin de pouvoir survivre

a ces teneurs extrémes, des mécanismes de tolé&antenis en place par les végétaux
(Figures 1.8.2 et 1.8.5). Afin de diminuer leurket, les métaux peuvent étre complexés par
des agents chélatants comme l'acide citrique ougomal(Ma et al., 2001; Yang et al., 2005;
Donascimento et al., 2006) mais également I'hiséd{Singer et al., 2007; Richau et al.,
2009) et la nicotiamine (Verbruggen et al., 2008yyre 1.8.2). Les tanins sont aussi connus
pour leur r6le de chélateurs des ions métallighésDpnald et al., 1996; Hagerman et al.,
1998). En plus d’étre complexés en formes moinastés§, les métaux peuvent également étre
compartimentés dans des structures cellulairestagéses aux effets délétéres. Par exemple,
des leur pénétration dans le végétal, les métauxegoe Etre adsorbés sur la paroi des cellules
racinaires (Lambers et al., 2008) (Figures 1.88.41et 1.8.5). Par ailleurs, les transporteurs
précédemment décrits (Tableau 1.6) peuvent étrégués dans le transfert des métaux dans
la vacuole (Eapen & D’Souza, 2005; Yang et al.,3)0@igures 1.8.2 et 1.8.5). Dans ces
structures cellulaires, le pouvoir phytotoxique gedluants est fortement amoindri, et ce

d’autant plus si le polluant est déja complexé. ¢edkiles concernées par ce transfert peuvent
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étre situées dans toute la plante, des racinesfauiibkes et aux fruits. C'est le type de
transporteurs et leur localité dans les végétauxvgaot définir I'organe dans lequel vont
s’accumuler les ETM au sein des végétaux. Notammemis avons vu que du fait de
'absence de transporteur pour le passage du Phiveaau de I'endoderme, ce métal
s’accumule dans les racines. La localisation detaumméau sein des végétaux va donc

dépendre du métal et de I'espéce végétale concernée

3.2.3. Effets des ETM sur les végétaux

Lorsque I'ensemble des mécanismes de résistancéda@ment décrits que peuvent utiliser
les végétaux n'est pas efficace, les ETM induisgetnombreux effets néfastes sur les
végétaux. Les racines étant directement en coatastt les polluants, ce sont les premiéres a
subir les effets déléteres, avec notamment unendimn de leur élongation (Lambers et al.,
2008). Passée la barriere de I'endoderme, il peatsuivre également une diminution de la
croissance des parties aériennes et de I'activitsiogynthétique, ainsi que des dommages
oxydatifs (Durand et al., 2010; Gallego et al., 20IDDu fait du remplacement des cations
activateurs de certaines enzymes par les ETM, debreuses activités enzymatiques sont
diminuées. Par exemple, dans le cas de la photosst on observe un remplacement par le
plomb du magnésium de la Rubisco, nécessaire foaotionnement (Clijster et Van Assche,
1985).

L’ensemble de la section 3.2 nous a permis de enettrévidence que les ETM induisaient de
profondes modifications des propriétés physico-afpmes des végétaux et plus
particulierement des feuilles, du fait a la foisleers effets déléteres mais également du fait
de la mise en place de mécanismes de défense.ddauens supposer que ces effets puissent
se répercuter sur les paramétres de qualité ddtedeat des litieres qu'elles formeront et

ainsi affecter la décomposabilité des litieres.aCaliggere donc une premiére voie d'effet
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potentielle des polluants du sol sur les procesleuta décomposition de la litiere, via une

modification de la qualité de la litiére.

4. Effets de la pollution sur les acteurs de la déausitipn

Nous avons vu (section 2.1) que les processus d&damposition résultaient de 'action
combinée des détritivores et des microorganismesndgoseurs, deux groupes fonctionnels

dont les roles, loin d’étre indépendants, sontit&meent liés (section 2.2).

4.1. Physiologie des détritivores

4.1.1. Effets néfastes des polluants

La pollution des sols a deux voies d’actions sardétritivores, par contact direct ou par voie
trophique. Selon son écologie, un organisme ne pasaexposé de la méme maniere. Par
exemple, les lombrics vivant dans le sol, en paligc les endogés et les anéciques (Bouché,
1977; Lee, 1985), seront exposés aux ETM par cbetapar voie trophigque du fait que la
litiere entre dans I'alimentation de bon nombrentfe eux. Dans le cas des diplopodes, ces
derniers vivant directement dans la litiere domst sk nourrissent, seront principalement
exposeés aux ETM par voie trophique. Du fait de dianulation des polluants dans les
végetaux, les détritivores consommant ces litisast donc exposés a des teneurs plus
grandes que celles se retrouvant dans le sol.

Parmi I'ensemble des effets délétéres des pollualtssol sur la physiologie et le
développement des détritivores, nous pouvons téalbodd citer une diminution de la
croissance des juvéniles de diplopodes exposé&alk par voie trophique (Hopkin et al.,
1985; Kohler et al., 1995). Les vers de terre smgalement négativement affectés par les

polluants, avec une diminution de leur croissarde,leur survie et de leur taux de
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reproduction, que ce soit dd a une pollution pae \mphique ou par contact (Ma, 1988;
Spurgeon & Hopkin, 1999; Spurgeon et al., 2000). &keurs, il a été observé pour les
collemboles, autres décomposeurs, une forte dimimutiu taux de reproduction de
nombreuses espéces en présence d'une pollutiodliqétgVisioli et al., 2013). Enfin, il a
également été observé, pour des isopodes, dessayel@ie plus courts dans les systémes
pollués (Donker et al., 1993). Ainsi, I'accumulatides polluants dans les organismes est
moindre avant la ponte, diminuant de ce fait léstefsur les juvéniles.

Ces exemples sont évidement loin d’étre exhausdifs la description de ces effets du fait de
la variabilité de réponse en fonction de I'espéitdecet de la pollution (type de polluant,

quantité biodisponible, voie trophique ou contact).

4.1.2. Systemes de résistance

Afin de lutter contre la toxicité des polluantss ievertébrés du sol adoptent, tout comme les
végétaux, des mécanismes de résistance basésegarétion des polluants ou sur leur

séquestration ((Posthuma & Van Straalen, 1993)siAau sein des organismes et notamment
chez les détritivores, les polluants se retrouenfortes concentrations dans les tissus du
systeme digestif. Par exemple, pour les diplopolssteneurs en cadmium dans ces tissus
atteignent 60 a 68% de la teneur totale de 'ogyariet celle en plomb 47 a 64 % (Hopkin et

al., 1985; Kohler et al., 1995). Au sein des cebullu systeme digestif, les métaux se trouvent
séquestrés dans des granules de métal qui dimifewertbxicité (Kdhler, 2002). Dans le cas

des collemboles, un mécanisme similaire a été vésavec une accumulation des métaux
sous forme de granules dans des cellules, celfplesont ensuite en partie éliminées lors de
la mue de l'animal (Joosse & Buker, 1979). Les&ysts visant a expulser les polluants hors
de l'organisme ne sont pas rares parmi la faune. \exs de terre aussi sont capables

d’excréter les métaux (Spurgeon & Hopkin, 1999)r Réleurs, une modification de la
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consommation de la litiere a aussi été observéadjualle-ci était produite sur sol pollué.
Dans certains cas, la consommation diminue, cesquiraduit par une diminution de la
guantité de métal assimilée mais également padimimution de la biomasse des individus
(Hopkin et al., 1985). Cette diminution de la canseation a également été observée pour les
vers de terre se développant dans un sol pollwéiere (Ma, 1984). Toutefois, la diminution
de la consommation ne fait pas la regle. Par exampie augmentation de celle-ci a été
observée pour le vers de tetnembricus rubellugHobbelen et al., 2006), les isopodes (Van
Straalen & Verweij, 1991) et les diplopodes (da&ibouza et al., 2014). Cette augmentation
de la consommation peut s’accompagner, comme dansa$ des diplopodes par une
diminution de l'assimilation (da Silva Souza et, a2014). Cette modification de la
consommation peut s’expliquer par une modificatlera qualité de la litiere produite par les
végétaux se développant sur sol pollué. En efgipbtence de la litiere peut avoir un effet
plus important sur la consommation par les orgaessuiu sol que la toxicité des polluants

présents dans cette litiere (Johnson & Hale, 2004).

4.2. Effets des polluants sur la structure des commé@saigs acteurs

Du fait des effets déléteres des polluants et dgmoms de détritivores présentant des
résistances a la pollution variables, les commutagte détritivores vont étre impactées.
Ainsi, certaines espéces de vers de terre pagremient sensibles a la pollution organique et
inorganique peuvent étre totalement absentes degpetiués (Spurgeon & Hopkin, 1996).
Cela se traduit par une diminution de la diverspécifique en vers de terre dans les sols
pollués. Une diminution de cette diversité parnsi dgplopodes a également été observée en
présence d’'ETM (Hopkin et al., 1985). Cet effet @sservé aussi bien lors d’'une pollution
par contact que par voie trophique (Read & Mart®90). Les nématodes voient également

leur structure de communauté perturbée par la fimtiumétallique avec une diminution de la
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diversité spécifique (Sanchez-Moreno & Navas, 2087R)plus des effets sur la diversité, une
diminution de I'abondance de tout ou partie des roomautés est également observée dans
les sols pollués. Par exemple, dans le cas d’'untagonation aux HAP une diminution de
'abondance en collemboles a pu étre observée @edt, 1978).

Les communautés de microorganismes montrent égateame réponse a la pollution des
sols. Les communautés mises en place dans lepalilgs sont tres différentes de celles
présentes dans les sols non pollués, que ce spibidtide vue de I'abondance totale ou de la
diversité spécifique (Giller et al., 2009). Il déd® de ces perturbations de communautés de
microorganismes une modification des activités sratiques réalisées par les
microorganismes (Baath, 1989; Brandt et al., 2008).diversité spécifigue tout comme
'abondance totale en microorganismes peuvent almsn étre négativement que
positivement impactées par la pollution. Cette tiéacdépend a la fois de la nature des
polluants et de leur abondance. Quoi gu’il en soite absence de perturbation de ces

communautés est rarement observée.

4.3. Conséguences pour la décomposition de la litiere

Il est reconnu depuis longtemps que la structure® aEmmunautés de microorganismes
influence la réalisation de nombreuses fonctiomsgstémiques dont la décomposition de la
litiere (Hendrix et al., 1986; Schimel & Gulledge998; Reed & Martiny, 2007). Toutefois,
jusqu'a récemment l'effet du climat était considé@mme bien supérieur a l'effet de la
structure des communautés de microorganismes, detteére étant considérée comme un
effet indirect du climat. Cette vision était basée le fait que les microorganismes, ayant un
cycle de vie trés court, voient leurs communautdapter trés rapidement a leur milieu avec
un haut degré de redondance fonctionnelle. C'é#tea-que, parmi l'ensemble des

microorganismes présents dans la communauté, Idneodiespéces capables d’accomplir
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une fonction particuliere est trés important (W&aNirginia, 1999). Les travaux de Strickland
et al. (2009) ont récemment montrés qu’'a conditiolimatiques égales la structure des
communautés microbiennes pouvait suffisamment $érelcier entre site pour avoir une
influence différente sur la décomposition de leéldd. Ces résultats soulignent que d’autres
parametres du sol peuvent induire une modificatienla structure des communautés de
microorganismes et par conséquence affecter lantigasition.

Concernant la communauté de détritivores, son e$i@t la décomposition semble
principalement lié a la présence d’espéces clefstagles fonctions spécifiques (Cragg &
Bardgett, 2001). Notamment, I'absence de groupetimmel a un effet extrémement négatif
sur la décomposition. Ceci a notamment été obsargé un taux de décomposition plus bas
lors de I'absence de vers de terre (Vos et al.101

L'ensemble de la section 4 a permis de montrer lggseacteurs de la décomposition
(détritivores et microorganismes décomposeurs) gieav voir leur physiologie (détritivore)
et leur structure de communautés étre fortemenadtées par la pollution des sols. Or c’est
la structure de ces communautés qui va définiafaacité des acteurs de la décomposition a
pouvoir réaliser cette fonction écosystémiques. Npouvons donc émettre I'hypothese,
gu’en plus de l'effet de la pollution sur la décamajtion proposé en section 4.2, la pollution
des sols peu également induire un effet déléterdasdécomposition de la litiere via la

perturbation des communautés de détritivores etideoorganismes.
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5. Objectifs de la thése

Parmi lI'ensemble des facteurs de stress pouvartiemder le fonctionnement des
écosystemes, les polluants du sol, avec plus d@ 286s pollués suivis sur le territoire
francais (Base de données Basol, 2015), préseateittérét majeur. Nous avons pu voir
dans cette introduction que la compréhension diéef'ale ces polluants a I'échelle de
I'écosystéme semble d’'une grande complexité etvaller I'effet des polluants sur I'état de
santé des écosystemes du sol semblait indissoclabemesure d’'une ou plusieurs fonctions
écosystémiques.

Parmi I'ensemble des fonctions écosystémiques rabls, la décomposition de la litiere
présente un intérét majeur. Tout d’abord, cettection est particulierement importante car
elle permet la réalisation des cycles biogéochimsodu carbone et des nutriments (Moore et
al., 2004). Par ailleurs, cette fonction est palidrement intégratrice de I'état de I'ensemble
de I'écosysteme car elle dépend a la fois des aagdualité de la litiere), de la faune du sol
(détritivores), des microorganismes (décomposeirdy climat (Aerts, 1997). C’est pour ces
raisons que, dans le but d’évaluer le fonctionndndes écosystemes des sols pollués, nous
avons choisi de nous focaliser sur la mesure dudawdécomposition de la litiere.

Afin d’évaluer pleinement l'effet de la pollutiored sols sur la décomposition de la litiere,
nous avons émis plusieurs hypothéses exposéeslal@igure 1.9. L’hypothése principale
étudiée au court de cette thése a été de consigiéecla pollution du sol pouvait avoir deux
voies principales d’effet sur les acteurs de laod@mosition (détritivores et microorganismes).
(1) Tout d’abord, un effet direct négatif qui atiféu directement par contact ou ingestion
des polluants par les acteurs. Nous ferons référaroette premiere voie d’effet des polluants
sous le nom d'effet direct. (2) Concernant la déme voie d’action, nous avons supposé que
la pollution, en entrainant des modifications deHhgsiologie des plantes, pouvait modifier

les parametres physico-chimiques de la litiereiretsi ampacter de facon indirecte les acteurs
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de la décomposition et a fortiori le processus éeothposition de la litiere. A cela s’ajoute
I'effet des éventuels polluants présents danstiesgs produites sur sols pollués qui eux aussi
pourraient avoir des effets déléteres sur les estde la décomposition via les plantes
productrices de litiere. Nous faisons donc I'hygsth que cet effet indirect de la pollution
serait négatif sur les acteurs et la décomposiibadonc sur I'ensemble du processus de
décomposition des litieres.

L’élaboration de ces deux hypothéses et plus peigiement celle concernant I'effet direct
négatif des polluants sur les acteurs de la décsitiqo S’est basée sur les connaissances
exposées dans la section 4. La pollution du sdl ppeluire des modifications de la structure
des communautés des acteurs de la décompositinotuse dont dépendent les processus de
la décomposition. C’est d’ailleurs cet effet dirgeti a jusque-la été avancé dans les travaux
visant a I'étude de cette fonction en milieu pol({B&rg and McClaugherty, 2003; McEnroe
and Helmisaari, 2001). L'’hypothése d’'un effet iedirnégatif, quant a elle, vient du constat
gue nous avons fait en section 3.2. Les polluantssal peuvent induire de profondes
modifications des propriétés physico-chimiques ldeses produites par les plantes du fait
des perturbations physiologiques et de croissanbé ar les plantes. Nous avons donc
supposé que ces effets pouvaient se répercutelasgualité de la litiere, définissant sa
décomposabilité. Pour étayer notre hypothese,insrteavaux ont déja suggéré un effet de la
pollution sur les parameétres de la qualité detlaré. Notamment, il a été observé pour les
végétaux se développant sur sol pollué une augtmm@du LMA (lvanova et al., 2011), une
diminution du ratio C:N de la litiere (McEnroe amtklmisaari, 2001) et également une
augmentation de la teneur en lignine des feuikasffer et al., 2008 ; Elobeid et al., 2012).
Par ailleurs, les tanins étant impliqués dans l&camismes de tolérance aux métaux
(McDonald et al., 1996; Hagerman et al., 1998), owalification de leurs teneurs dans les

litieres issues de milieux pollués peut égaleminat fupposée. Nous avons également vu que
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du fait de la nature des ETM et des mécanismesédistance des végétaux, les ETM
pouvaient se retrouver en quantités extrémemerdhbtas dans les feuilles. Ces ETM peuvent
ensuite se retrouver dans les litieres et affelgeracteurs de la décomposition par voie
trophique, contribuant ainsi a la voie d’effet iradit négatif de la pollution sur les acteurs et la
décomposition.

Afin d’explorer ces différentes hypothéses, nousnavformulé trois questions scientifiques

auxquelles les différents chapitres de ce manuserieront de répondre.

1) Existe-il un effet direct et/ou indirect négatif da pollution du sol sur la
décomposition de la litiere Afin de répondre a cette premiere question, lexdeu
voies d'effets (direct et indirect) de la pollutiseront étudiées sur une friche
industrielle modéle. Pour cela la décompositionlalditiere sera étudiée sur cette
friche ainsi que sur trois sites non-pollués en garant le taux de décomposition i)
entre la litiere provenant du site pollué et ceflesvenant des sites non-pollués (effet
indirect) et ii) selon le site de décompositiosaaoir la friche ou les sites non-pollués
(effet direct). Cette étude constituera le Chagitrgui fait I'objet d’un article publié
dans STOTEN (mettre le nom du journal en toutdsetet

2) Peut-on généraliser les observations faites suffdtedirect a un ensemble de sites
pollués ? Suite aux travaux exposés dans le chapitre |, renmns cherché a
généraliser les observations faites sur I'effeeatien menant une expérimentation a
I'échelle nationale, basée sur I'étude de 8 coudkesites pollués et non-pollués et
constituera le chapitre I1.

3) Y a-t-il un effet indirect négatif de la pollutiGur la qualité de la litiere Afin de
pouvoir répondre pleinement a cette derniere questieux objectifs distincts ont été

formulés, objectifs traités séparément dans lex deuniers chapitres (Il et IV). Le
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chapitre Il vise a déterminer quelle stratégiegestion des métaux dans les litieres
est suivie par les arbres. En effet nous pouvoppaser que lors de la sénescence les
arbres peuvent soit réassimiler les polluants ptés#ans les feuilles comme d’autres
éléments (azote, phosphore) soit les maintenir desislitieres. La présence des
polluants dans les litieres pourrait affecter leiears de la décomposition et de ce fait
induire un effet indirect négatif de la pollutionrdes acteurs et la décomposition. Le
chapitre 1V, basé sur une expérimentation en mitientrolé, visera quant a lui a
évaluer l'effet de la pollution sur les paramétleda qualité des feuilles et des litieres
en se prévenant de l'effet des autres paramétrgsiqohchimiques des sols propres
aux friches industrielles étudiées dans les chepitprécédents. Aux cotés des
polluants éventuellement présents dans les litidessmodifications de parametres de
gualités pourrait également induire un effet inclirade la pollution sur la

décomposition.
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Figure 1.9 Schéma représentant les principalesthgpes de ce travail : deux voies d’action de la
pollution du sol sur le processus de décompositota litiere. En blanc, la voie indirecte. Du fadts
effets délétéres de la pollution sur les végétaueda mise en place de mécanismes de défense, la
qualité de la litiére produite est négativemenpositivement impactée selon la pollution et 'egpec
végétale concernée. Cette qualité de la litierebinée a la présence de polluants dans la litiere va
avoir des effets délétéres sur les acteurs declanaigosition par voie trophique. En gris, I'effetedit.
La structure des communautés des acteurs de langésiion, dont dépendent les processus de
décomposition, est modifiée (abondance, divergiéeifique) sous l'influence de la pollution desssol

par contact ou voie trophique.
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Préambule

Nous avons vu que la pollution des sols pouvaitiireddes effets délétéres sur I'ensemble des
communautés biologiques. De ce fait, nous avons €hjipothése centrale que la pollution
des sols pouvait avoir des effets déléteres suedamposition par deux voies d’action. (1) La
premiéere voie, directe, est constituée de I'ensendlels effets délétéres que provoquent les
polluants sur les acteurs de la décomposition Eaudétritivores et microorganismes
décomposeurs : bactéries et champignons), donhddpéonne réalisation de cette fonction.
(2) Concernant la deuxiéme voie d’action, nous awaupposé que la pollution, en entrainant
des modifications de la physiologie des plantesivpit modifier les parametres physico-
chimiques de la litiere et ainsi impacter de faguatirecte la décomposition des litiéres. Pour
cela, nous avons avancé l'implication a la fois e@ffets déléteres mais également des
mécanismes de défense mis en place par les végétaux

L'objectif de ce chapitre a été d’étudier la cdmtition de ces deux voies d’action dans I'effet
de la pollution sur les processus de la décompasdinsi que leur interaction. Pour ce faire,
nous avons comparé le taux de décomposition diéideel dePopulus tremulgproduite sur
une friche industrielle avec celui de trois sitesn4pollués, ces litieres étant mises a
décomposer sur I'ensemble des quatre sites selgtannexpérimental croisé complet. Afin
d’explorer la voie d’action indirecte, nous avonsiléé la qualité de la litiere des 4 sites. Par
ailleurs, afin d’explorer la voie directe, nous ascétudié la structure des communautés de

détritivores des quatre sites ainsi que la colowisades litieres par les champignons.
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Abstract

Soil pollution has adverse effects on the perforearand life history traits of
microorganisms, plants, and animals, yet evidendeates that even the most polluted sites
can support structurally-complex and dynamic edesys. The present study aims at
determining whether and how leaf litter decompositione of the most important soll
ecological processes, is affected in a highly traetal polluted site. We postulated that past
steel mill activities resulting in soil pollutiomd associated changes in soil characteristics
would influence the rate of litter decompositionatigh two non-exclusive pathways: altered
litter chemistry and responses of decomposerghalland sub-lethal toxic stress. We carried
out a litter-bag experiment usirRppulus tremula.. leaf litter collectedat, and allowed to
decompose in, a trace metal polluted site andrieetluinpolluted sites used as controls. We
designed a fully-factorial transplant experimemtasign to assess effects of litter origin and
exposure site on the rate of litter decomposititvie further determined initial litter
chemistry, fungal biomass, mesofauna abundancéiténr bags, and the soil macrofauna
community. Irrespective of the site of litter expoes litter originating from the polluted site
had a two-fold faster decomposition than littemiréhe unpolluted sites. Litter chemistry,
notably the lignin content, seemed most importangxplaining the degradation rate of the
leaf litter. Abundance of meso and macro-detritegowas higher at the polluted site than at
the unpolluted sites. However, litter decomposifwaceeded at similar rates in polluted and
unpolluted sites. Our results show that trace metdution and associated soil and litter
changes do not necessarily weaken consumer canmtrbtter decomposition through lethal

and sub-lethal toxic stress.
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Highlights

We evaluated leaf litter decomposition on a teckoibpolluted by trace metals
Litter produced at the polluted site decomposetéfadhan unpolluted litter
Detritivores were found in higher abundances inpgbkuted site

Litter decomposition rate was similar in the paldiand unpolluted sites

Contrary to expectations metal stress does nog¢syatically impact soil functioning

Introduction

Centuries of industrialization have left a masdegacy of soil pollution across Europe and
North America. A majority of abandoned brownfieldsmains unmanaged and efforts to
restore polluted soils have been hampered by ayaderstanding of ecological patterns and
processes in these ecosystems shaped by humaityaétmong the multiple pollutants that
can be found in these sites, trace metals, sudad®ium, zinc, lead, nickel, are known to
affect most biological compartments. Large bodywftlence demonstrates that trace metals
can impair individual fitness, demographic traaed community composition. Toxic stress
experienced by plants growing on polluted soils egally result in reduced growth and
photosynthesis rates (Durand et al., 2010), oraikid damage (e.g., Gallego et al., 2012).
Trace metals also affect the community structuréd emmposition of keystone microbial

decomposers (fungi and bacteria; Giller et al.,00race metals accumulate in plants and
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soil microorganisms, which exacerbates metal exgosu higher trophic level consumers.
For example, consumption of polluted litter by Dipbda induces changes in their physiology
(da Silva Souza et al., 2014). High contents okelicchrome and cobalt in soil also altered
Collembola reproduction rate and consequently &dteche structure of the whole soill
community (Visioli et al., 2013).

Current understanding of environmental impactsodfpollution is based primarily on studies
of selected organisms, populations, or communitted. ecosystem-level impacts cannot be
fully appreciated without direct measurement of kepsystem functions. As most primary
production is not consumed by herbivores, but tuntes detritus, plant litter decomposition is
critically important in driving carbon and nutridnibgeochemical cycles (Moore et al., 2004).
Litter decomposition ensures the mineralization wmadsformation of organic matter (Wardle
et al.,, 2004; Gessner et al., 2010). Coughtreyl.e(1879) found that soils polluted by
multiple trace metals stored more plant litter thampolluted soils, providing indirect
evidence of impairment of the litter decompositpmocess. Similar conclusion was reached
from two decomposition experiments (McEnroe & Hedaari, 2001; Johnson & Hale, 2004).
However, Van Nevel et al. (2014) found that theashegosition of aspen litter collected on a
polluted site was not necessarily slower than teeothposition of aspen litter originating
from unpolluted sites. Our study is, to our knovgedthe first to test the relative importance
of a wide range of soil and plant leaf litter claeaistics for leaf litter decomposition rate in
relation to past steel-mill activities resultingarhigh soil trace metal.

Litter decomposition is, already in unpolluted sjteriven by many biotic and abiotic
parameters, and pollution may add a further abiobastraint. Decomposition involves
chemical processes such as oxidation of organicpoamds and microorganism enzymatic
activity (Aerts, 1997). Trace metal pollutants adrelate with organic compounds ion, and

this process might differ depending on the oxidatod the compounds (Egli et al., 2010).
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TME have also been shown to affect microorganismymmatic activity (Van Beelen &
Doelman, 1997)(van Beelen & Doelman, 1997). Fradgatemn and digestive processes
caused by leaf litter consumption of detritivoranrgertebrates can contribute substantially to
litter mass loss (Vos et al., 2011; Yang et al120Visioli et al., 2013; Handa et al., 2014).
Leaf litter decomposition is modulated by soil @weristics, such as moisture, pH or
aeration, and leaf litter chemistry (Colteaux et &995). In many polluted soils, these
parameters are altered due to the nature of therialstthey contain (blast furnace sludge,
slag heap, ashes ...). Lignin is the most recaltditcarbon form in leaf litter and, as such, its
content is a good proxy for litter degradability dwlle et al., 2004; Gessner et al., 2010). The
content of nitrogen and phosphorus in leaf littert also other elements, can determine litter
degradability because decomposer growth and enpnodguction are often limited by the
availability of mineral elements in soils (Conn &ghton, 2000). Lastly, phenolic compounds
are known to influence leaf litter palatability foetritivores and microbes (Grime et al., 1996;
Driebe & Whitham, 2000; Hattenschwiler & Vitous€Q00; Hattenschwiler et al., 2003).

Soil pollution has the potential to influence tlagerof litter decomposition through two main,
non-exclusive pathways (Figure 2.1). (1) Througiea$ on tree physiology, soil pollution
may induce changes in leaf traits and ultimatetyerdi chemistry,i.e. lignin, phenolic
compounds and elemental contents (Loponen etG01;XKieffer et al., 2008; Elobeid et al.,
2012). This may lead to indirect effects of soillpion on leaf litter decomposition rate. (2)
Soil pollution may also directly affect decomposard detritivorous communities through
effects on individual performance and demograpaies (Haimi & Matasniemi, 2002; Visioli
et al., 2013). Here and further on, for better adgdy, soil pollution designates both soil
contamination (TME) and all other altered soil paegers in the techno-soil investigated (pH,

moisture, structure, organic content,...).
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To test the occurrence of both indirect and direffects of soil pollution on leaf litter
decomposition, we carried out a litter-bag expenti@ polluted and unpolluted forested
sites. We assessed effects of the site of littposure (soil characteristics) and site of litter
origin (litter chemistry) on litter decompositioBecause soil pollution is expected to select
the most adapted decomposer and detritivorous espégi consume contaminated litter, we
predicted that litter originating from pollutedestwould decompose faster in its home field
than in unpolluted sites. This hypothesis derivemfthe home-field advantage theory (Ayres
et al., 2009; Gholz et al., 2000). A brownfield lwa well establish plant community and three
adjacent unpolluted sitese. sites that had not directly been affected by pagustrial
activities, were selected and characterized far fflant and soil fauna communities. On each
site, aspen Ropulus tremuln leaf litter was collected and characterized feafl litter
chemistry parameters and trace metal contents.d€eemposition of leaf litter from each

origin was then quantified on each site.
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Figure 2.1 Conceptual model of how soil pollutioaynaffect litter decomposition rate

Material and methods

Study sites

We studied a trace metal polluted brownfield irarfer steel mill situated along the Moselle
River in northeastern France (48° 46' 8.13" N, 64.81 E ", 200 m above sea level). The
study site was formerly a 2.6 ha settling pond wheblast furnace sludge had been dumped
for almost one century. It had been entirely fillgglwith ca. 10-m thick deposits and the land
has been left unmanaged since cessation of actieayly 1990s). Nowadays, the site is
covered by a meso-hygrophilic deciduous forest dateid byPopulus tremuld.., Quercus

petraea(MATT.) LIEBL., Alnus glutinosdgL.) GAERTN., Betula albalL. andFraxinus excelsior
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L.. The soil is characterized by a fine textureloav bulk density, a strong vertical
heterogeneity and high contents of trace metalgjcptarly cadmium, lead and zinc (on
average 106 pg'g 21 100ug g and 24 800 pgy respectively (Huot et al., 2013). Despite
its technogenic origin, this soil undergoes eadgqggenetic evolution, such as evidenced by
the formation of a 20-cm thick organic layer (Heo#l., 2013).

We compared this polluted site with three forestadolluted sites along the Moselle River.
These sites were named unpolluted site 1 to 3 (U2, U3 respectively) based on their
location on a North to South axis (Table 2.1). aketsoil heterogeneity into account, in each
of the four study sites, three independent plo6 ¢ x 200 cm) separated by 20 m were
considered. The overall rationale for choosingehrapolluted sites was that the polluted soil
had a unique combination of physical and geochdnfézdures, which was not found in a
single natural soil. The unpolluted sites are ureigad lands colonized by meso-hygrophilic
deciduous forest of similar age and compositiothas of the polluted site. They are located
at short distances (6-31km) to the polluted sitéint differences in climatic factors. Both
the polluted and unpolluted sites are situatediagec(11-62 m) distance from the Moselle

River, in the floodplain (Table 2.1).
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Table 2.1 Site location and soil characteristicegmvalue; n = 3)

Sites properties

Mean (SE) values by site

Polluted Unpolluted Unpolluted Unpolluted
1 2 3
Coordinates Latitude  48°46'8.13"N 49°00'51.8" 48°49'44.3" 48°45'21.3"
Longitude 6°8'4.11"E N N N
6°02'51.6"E 6°05'02.6"E 6°03'29.0"E
Mean distance to river 62 (3) 11 (3) 51 (8) 15(2)
(m)
Soil
pH 7.8(0.1) 69(0.1) 7.6 (0) 7.7 (0.1)
CEC (cmol*-kg™ ") 60.7 (3.7) 182 (0.6) 19.8 (0.8)  21(0.3)
Carbonates (mg g™ ') 90 (23) 5(0.3) 6 (0) 56 (14)
Organic carbon (mg 146 (16) 29 (2) 33 (3) 33 (1)
g ")

Nitrogen (mgg ') 93(1.1) 28(0.1) 2.8 (0.2) 3(0.1)
Phosphorus (mgg™") 3.1(0.1) 0.8(0) 1.1 (0.1) 0.8 (0.1)
Cadmium (ngg™ ") 73 (8) <1 <1 <1
Lead (ugg™") 15,560 (2209) 17 (1) 66 (13) 35 (4)
Zinc (ngg™ ") 19,540 (1915) 47 (2) 136 (22) 97 (10)
Plant
Luminosity index 5.6(0.2) 54 (0.3) 5.8 (0.2) 5.1(0.2)
Moisture index 54(03) 59(03) 5.7 (0.3) 5.6 (0.2)
Acidity index 6.8(0.3) 6.6(0.3) 7.2(0.2) 6.9 (0.1)
N nutrition index 59(04) 58(04) 6.3 (0.3) 6.6 (0.2)

Site characterization

6. Soil parameters

In May 2012, superficial soil (A horizon) samplesre collected in the four corners of each
of the three plots per site and were pooled by. hothe laboratory, soil samples (n = 3) from
each site were air-dried and sieved to remove eogaticles (>2 mm) prior to the

determination of pH, Cation-Exchange Capacity (GE@J soil content of carbonate, organic
carbon (C), nitrogen (N), phosphorus (P), cadmi@ah)( lead (Pb) and zinc (Zn). The pH was
measured in a 1:5 soil: water suspension. CEC si@mated by the cobaltihexamine method

(Aran et al., 2008). The CaGQrontent was estimated based on volumetric method b
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measuring the CPOreleased after 4 M HCI treatment with the Scheillevice (NF ISO

10693, 1995). Organic C content was estimated fratad C after correcting for carbonate
content. Total C and N were quantified using a &&nrba NA 2100 analyzer, and Cd, Zn and
Pb (more abundant trace metals in the polluted sming ICP-OES (iCAP 6000 series,
Thermoscientific). P in soil was extracted with Bddium hydroxide and 0.5M sodium
persulfate in an autoclave at 120°C and 1 bar ftwod@rs followed by spectrophotometric
guantification based on (Association Francaise aenfdlisation, 1990) in an automated

analyzer (Konelab 420-XTi, Thermofischer).

7. Biotic parameters

In June 2012, we deployed four pitfall traps atheplot across all study sites. One-hundred
and eighty milliliter plastic jars (7-cm diametexjth inner rims at the surface level were
buried and filled with 60 mL vinegar. A slope lichg/suspended 2 cm above the trap opening
to reduce the amount of rain and debris enteriegrép. Pitfall traps were retrieved after one
week in the field and invertebrates captured weoeed in 70 % ethanol solution until
processing. Detritivores (Diptera, Dermaptera, §polda and Isopoda) were identified to
species level except for larvae or damaged spesmehich were assigned to coarser
taxonomic groups (Family or Order). Other invertbs, including predators, were
determined to the lowest practicable level.

In May 2012, plant species were exhaustively idextiat each plot and classified as trees,
shrubs or herbs. Species cover abundance was eslifnased on six classes: rare, abundant
but fewer than 5 %, 5 to 25 %, 25 to 50 %, 50 td@and higher than 75 %. Plant species
presence was used to calculate Ellenberg indexetumainosity, acidity, N nutrition and
moisture (Mueller-Dombois & Ellenberg, 1974). Jadcandexes (Jaccard, 1908) were

calculated to assess the similarity between plamnounities.
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Collection and characterization of leaf litter

In autumn 2011, we collected freshly abscised leaf®opulus tremulaat the polluted and
unpolluted sites. For this purpose, three nyloriimgt (at 3 different locations of each site)
were stretched 1.5 m above the ground to interfediptg leaf litter. Leaf litter from each site
was air-dried and stored in the laboratory at rdaemperature for 4 weeks. Petioles were
removed from leaves prior to determination of alititter physical and chemical parameters
and inclusion in litter-bags. A subsample of letiét from each site was used to assess initial
leaf litter characteristics: leaf toughness, phienabmpounds, lignin, C, N, P, Cd, Pb and Zn.
Leaf toughness was measured with rewetted leaveg aspenetrometer and was expressed
as Newton per millimeter square (Gracga et al., 2005emical analyses were performed on
freeze-dried and finely ground litter material (¢min). Phenolic compounds were extracted
in 70% of aqueous MEO for 2h. Phenolic compounds content was detemniseng the
Folin-Ciocalteu spectrophotometric method basedhenprotocol described in (Box, 1983)
using tannic acid as standard. Absorbance was atedefor non-phenolic compound
interfering with the Folin-reagent based on thecimiéation of phenolics with polyvinyl
polypyrrolidone (Sigma-Aldrich, P6755; CAS numbe008-39-8). Leaf litter pH was
measured according to Pérez-Harguindequy et aBj2Qdignin content of leaf litter was
determined gravimetrically using acid-detergentdimethod ((Loranger et al., 2002)). As for
soil parameters (see 2.1.1.), contents of C andelk wletermined using a Carlo-Erba NA

2100 analyzer. Finally, P was assessed using ICB-{@EAP 6000 series, Thermoscientific).
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Litter-bag experiment

The litter-bag method was used to assess effediseddite of litter exposure and the site of
litter origin on litter decomposition and colonimat by microbial decomposers and soll
fauna.

Litter bags (L x W x H: 20 x 12 x 3 cm) were madéanm square mesh extruded netting to
confine leaf litter and coarse fragments producadnd decomposition while allowing large
invertebrate detritivores to pass through the meégh.constructed 288 litter bags filled each
with 3.5 g of air-dried leaf litter of a single gim. After leaf litter was introduced, one edge
was bent prior to sealing in order to give an iefthshape to litter bags and thus prevent litter
compaction.

In December 2011, a total of 288 litter-bags wesplolyed on the four study sites to produce
a fully-factorial transplant experimental designg(fe 2.2). Litter-bags within sites were
distributed evenly across the three independeris plthe on-site litter layer was removed
before placing litter-bags at the soil surface wvidilally. Bags were secured with
biodegradable sticks. On the deployment day, thtes bags were taken at each site and
manipulated in the same way as other litter bagstla@n brought back to the laboratory. The
ash free dry mass (AFDM) of these litters were usedhitial mass to take into account the
potential mass loss due to handling during thealgpént.

Litter-bags were retrieved after 72, 172 and 288sdaf exposure in the field to assess
changes in litter mass remaining and fungal biondassig decomposition. On each sampling
date, two litter-bags by litter origin were randgnpicked from each plot in each site (n=6).
Litter-bags were stored individually in plastic kagnd transported in a cooler to the
laboratory. Remaining leaf litter material from bdgag was separated from soil particles,
exogenous organic matter, and visible animals,veamidried and weighed to the nearest 0.01

g. Litter mass remaining was expressed as the oafioal-to-initial AFDM. Litter mass loss
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rate k , day') was estimated for each site based on (Olson,)196Bg a non-linear

regression approach.

Litter-associated biota

Ergosterol content of leaf litter as marker of fahfpiomass was assessed from a set of
replicate bags, one per plot, for each site, treatnrand sampling occasion. Two 12-mm
diameter litter disks cut out from two randomly kBd leaves were used for ergosterol
determination. Ergosterol was extracted from treewpeighed freeze-dried disks of leaf litter
in a hot KOH-methanol solution at 8 § &4nd the extract was then purified onto a solidspha
cartridge (Oasis HLB, 60 mg, 3 cc; Waters®, Milfpr&rgosterol content of leaf litter was
guantified through high-performance liquid chrongaemhy (HPLC) following(Chomel et al.,
2014).

At the end of the decomposition experiment (day)283replicate litter bags per treatment
(i.e. one by plot) were used to sample mesofaueforB being freeze-dried (for litter mass
loss determination, see part 2.4), leaf litter aored in litter bags were placed in a Berlese
funnel for 7 days and mesofauna was collected ais\filled with 70% ethanol. Individuals
were identified, counted and classified as detitg, predators and undetermined trophic
groups. Oribatida (Acarina), Collembola, small Dipbda, Diptera and Lepidoptera larva and
Isopoda were classified as detritivores. Mesofapredators were Gamasidae (Acarina),

Chilopoda, small Aranea, some Fourmicidae, Staplude and Opiliones.
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Statistics

One-way analyses of variance (ANOVASs) were not ardgd to assess effect of litter origin
on initial physical and chemical characteristicslitiér, but also to test the effect of litter
exposure site on macrofaunal abundances in pitfais. The difference in macrofaunal
community structure and composition among sites wmasessed using permutational
multivariate analysis of variance using Hellingestance matrix (Anderson, 2001). Due to
the heterogeneity of invertebrate abundance in earhple and the relationship between
abundance and taxonomic richness, rarefied richwvedsgs (Table 2.4) were calculated using
the "rarefaction” technique (Heck et al., 1975; i§e1999). This technique simulates the
random selection of a fixed number of individualghim each sample to be compared.
Calculations were made with the "rarefy" functisanh the package "vegan" developed for
the R software. Effects of litter origin, litter gsure site and interactive effect, were assessed
for litter mass loss and fungal biomass in ledetjtusing a mixed-effects model. Mixed-
effects model, with “plot” specified as a randonctéa, was used for analyzing litter mass
remaining (In-transformed) and fungal biomass bseameasures were repeated on three
occasions on the same plots and thus were not endept (Zuur et al., 2009). Time of
exposure in the field was set as a covariate inntloelel for In-transformed litter mass
remaining, so that the interactions between fixatdrs and time elucidated differences in
litter mass loss coefficients (Chomel et al., 2014)the linear mixed effects model used for
fungal biomass (ergosterol), time was set as affaoct detect potential non-linear changes
through time.

Two-way ANOVA was used to assess litter origin axghosure site effects on mesofauna
abundance in litter-bags collected at the third @armg date. A probability limit of 0.05 was

considered as significant.
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In all the above-mentioned analyses, the effeCsité”, whether mediated by litter chemistry
(i.e. litter origin) or soil type (i.e. litter expare), was evaluated using Helmert contrast
coding. Planned orthogonal contrasts are straigh#fia to interpret and are more powerful
approach than post-hoc pairwise comparisons (Qamah Keough, 2002). Here the first
contrast compared data from the polluted site ¢ogitand mean of the three unpolluted sites
and, accordingly, it tested for effects of soillpobn. The two remaining orthogonal contrast
compared the unpolluted sites among each othertlansl, captured variance owing to spatial
heterogeneity. All statistical analyses were penfed with R 2.15.2 (R Development Core
Team, 2012) and its extensions for conducting medéelcts model (“nlme” package;
(Pinheiro et al., 2012)2012) or permutational nwvaltiate analysis of variance (“vegan”

package;(Oksanen et al., 2013).

Sites of litter Sampling dates

exposure (days of exposure)
(with 3 plots)

Litter origins

unpolluted 3

Aspen leaflitter (Populus tremula) x 2 replicates by plot
in 3-D mesh bags

Figure 2.2 Scheme of the experimental design ussad. litter was reciprocally transferred to each

study site (4 litter origins X 4 transfer sites).
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Results

Site characteristics

Soil pH was neutral to slightly alkaline (6.9-7w8ith the highest and lowest values recorded
in the polluted soil and in the unpolluted soilwfpolluted site 1, respectively (Table 2.1).
Cation Exchange Capacity (CEC), nitrogen and phasghcontents were threefold higher in
the polluted soil than in unpolluted soils, andbcerates even fivefold higher. Although all
soils contained detectable levels of trace metasfents of cadmium, zinc and lead in the
polluted soil far exceeded those measured in uat@ollsoil. These contaminants were up to
three orders of magnitude higher in the polluteidl @@ble 2.1). Across all edaphic factors,
variability among unpolluted sites was fairly snfalt most parameters with the exception of
carbonate content, which was 10-fold higher in dlped site 3 than in unpolluted sites 1 and
2.

All sites were colonized by a species-rich (2833species) plant community typical of meso-
hygrophilic forest. Mean Jaccard similarity indexasw0.34 when calculated between the
polluted and unpolluted sites and 0.32 when caledlamong unpolluted sites, indicating that
plant community dissimilarity was likely not due swil pollution. Ellenberg indices for
luminosity (5.1-5.8), moisture (5.4-5.9), acidit§.§-7.2) and N nutrition (5.8-6.6) further

suggest a high between-site similarity in thesdogpcal factors.

Initial litter chemistry

Initial litter chemistry differed among batchesf tremulaleaf litter collected at four sites
(Table 2.2). No differences between polluted sitd anpolluted sites were observed for leaf
toughness or contents of phenolic compounds, mtragnd phosphorus. Leaf litter from the

polluted site contained significantly less lignimdacarbon, and more cadmium and zinc than
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leaf litter from the three unpolluted sites (P ©€9). Table 2.2). Litter cadmium and zinc
contents were 3 to 10-fold higher in the litternrahe polluted site than in those from
unpolluted sites. Lignin content was 9% lower ie titer from the polluted site than in the
three others. Smaller differences were found fob@a and lead contents although the former
two in polluted litter were outside the range ofues of litter from unpolluted sites. The
lignin:N mass ratio did not differ between the pt#ld and non-polluted sites, while the C:N
mass ratio was slightly different between leattstfrom the polluted and non-polluted sites,
but heterogeneity was larger within the leaf |gtéom unpolluted sites. The leaf litter pH of
the polluted site was significantly enhanced coragdo the unpolluted sites. Except for pH,
leaf litter toughness and phenolic compounds canedhlitter chemical parameters varied
significantly across the unpolluted sites (Tabl2).2This spatial variability was particularly
strong for phenolic compounds (3.4-8.7 pg),gphosphorus content (0.8-1.6 mg)gand
nitrogen content (7.9-14.1 mg"y resulting also in a strong heterogeneity of iligt and

C:N ratios.
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Table 2.2 Initial chemistry dP. tremulaleaf litter originating from a polluted site arft¢e unpolluted
sites. The mean value (SE) by site of litter origiprovided. Analyses of variance was used tosssse
whether individual litter characteristics valueBatied between polluted and unpolluted sites and

among unpolluted sites. Abbreviations: Df = degrezeedom of the variable, degree of freedom of

residuals.
Litter traits
Mean (SE) values by site Pollution effect Unpolluted sites n
heterogenity
Polluted Unpolluted 1 Unpolluted2  Unpolluted 3 df F P df F P

pH 6.7 (0.3) 6(0.1) 6(0.1) 6(0.1) 1,7 1290009 27 03 0758 11
Leaf area (i) 23(2.7) 18 (0.3) 21(1) 19 (2.2) 13 35 0099 236 0.9 43®. 40
SLA (cnf g*DM) 134 (22) 123 (4) 108 (2) 119 (3) 1,36 18 0222 236 05 3.6 40
Toughness (N m}gf) 1(0.15) 1.2(0.12) 1.2(0.13) 1.1 (0.15) 1,76 2.7 0.104,76 2 04  0.655 80
Ash (mg ngM) 103 (6) 129 (12) 110 (6) 113 (0.3) 1,8 2.7 0.136 2,8 18 2m.2 12
Lignin (mg g AFDM) 188 (7) 201 (8) 229 (6) 207 (3) 18 11.00.011 28 51 0.037 12
Cellulose (mg GAFDM) 166 (35) 128 (28) 168 (17) 158 (7) 18 030 0601 28 0.7 509. 12
Phenolic compounds (ug'®M)  3.66 (1.1) 5.44 (1.3) 8.67 (1.7) 3.43(0.8) 1,8 22 01728 44 0052 12
Carbon (mg §DM) 466 (8) 481 (2) 475 (2) 496 (5) 18 9.70.014 28 45 0050 12
Nitrogen (mg §'DM) 12 (0.2) 7.9(0.4) 12.8(0.2) 14.1(0.3) 18 1137 0302,8 2 1137 <0.001 12
C:N mass ratio 39 (0.8) 61 (3.6) 37 (0.8) 35(0.9) 18 5 6.0.035 28 56.2 <0.001 12
Lignin:N mass ratio 15 (0.6) 16 (1) 18 (0.5) 27 (0.5) 81 32 0.109 2,8 139.8<0.001 12
Phosphorus (mg M) 1.2(0.1) 1.3(0.2) 1.7(0.2) 0.8(0.1) 18 01 0766 28 7.62<0.001 12
Cadmium (ug g1 DM) 6.1(0.42) 0.67 (0.03) 0.73 (0.03) 0.27 (0.03) 1,8 668®.001 28 46.3 <0.001 12
Lead (ug g DM) 0.9 (0.03) 0.7 (0.03) 1(0.06) 0.5 (0.06) 18 7.30.027 28 234 <0.001 12
Zinc (g g' DM) 627 (24) 113 (4) 216 (10) 125 (4) 1,8 1057.20.001 28 79.8 <0.001 12

Litter mass loss

At the end of the decomposition experiment, af@&8 days of exposure in the field, all leaf
litter had lost between 37 and 86 % of their ihitiass. Litter mass loss through time
followed an exponential mass loss pattern (noralimegression: R= 0.77-0.98; Figure 2.3).
Mass loss ratek] ranged from 0.0018 to 0.0066 dagcross all treatments.

The comparison of mass loss rates between polarteddunpolluted sites did not reveal any
effect of soil pollution (Table 2.3; a: P = 0.35xaime interaction: P = 0.70). Leaf litter
exposed on the polluted soil exhibited mass lotssreanging from 0.0026 to 0.0045 day
(Figure 2.3.a), and were within the rangekafalculated for unpolluted sites (0.0018-0.0066
day"). However, there were significant differences iass loss rate among unpolluted sites,

showing a strong natural spatial variability (bime interaction: P = 0.006; Table 2.3). On
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average across all litter origins, litter decomposi was the fastest at site U2 (Figure 3c)
compared with sites U1 (Figure 3b) and U3 (Figude 3

The origin of leaf litter was overridingly importam determining mass loss rate and the
difference of polluted vs unpolluted sites. Irrespe of the site of litter exposure, leaf litter
from the polluted site lost its mass at highergdbtean leaf litter originating from unpolluted
sites (c x time interaction: P < 0.001; Figuresd3ateaf litter originating from the three
unpolluted sites decomposed at similar rates {(th& interaction: P = 0.21). The sites of litter
exposure and litter origin had interactive effeatsthe litter decomposition rate (Table 2.3).
Differences in decomposition rate of polluted ampalluted litter batches were smallest
when transferred to the polluted site (a x ¢ x tinteraction: P = 0.037, Table 2.3; Figure 3a)

and to the unpolluted site U3 (b x ¢ x time intéi@at P = 0.034, Table 2.3; Figure 3d).
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Figure 2.3 Effects of the site of litter exposunel éhe site of litter origin on litter decompositiorhe
main panels show changes through time of littersmesaining (% AFDM) in mesh bags by site of
litter exposure (a = polluted site, b = unpollusité U1, ¢ = unpolluted site U2, d = unpollutee sit
U3). Line patterns and symbols depict the sitat@frlorigin (solid line and dot = leaf litter frothe

polluted site, dashed lines and open symbols Sieaf from unpolluted sites). Inserts show the
decomposition rate (k in dayof leaf litter originating from the four studytes exposed in the focal

site. Error bars depict SE.
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Table 2.3 Summary of mixed-effects models assessaig and interactive effects of the site of litter
exposure, the site of litter origin, and time dteli mass remaining in mesh bags and on ergosterol
content in leaf litter. Plot was specified as adn factor to take into account repeated measuresmen
on same plots. Variation among sites was partitant two components: the difference between the
polluted site and the unpolluted sites (also reféto as a and ¢) and the remaining variability ragno
unpolluted sites (b and d). Time of exposure infitlel was set as a covariate in the model for In-
transformed litter mass remaining, so that intéoastbetween treatments (i.e. sites) and timedeste
for differences in litter mass loss coefficientsthe linear mixed effects model used for fungal
biomass (ergosterol), time was set as a factoetect! potential non-linear changes through time.
Significant effects were highlighted in bold. Abbiaions: Df = degree of freedom of the variable,

degree of freedom of residuals.

mixed-effects models results

In (litter AFDM remaining) ergosterol content
df F P df F P
Site of litter exposure
polluted vs unpolluted sites (a) 18 1 0.35 18 0.4 0.56
control heterogeneity (b) 2,8 3 0.11 2,8 1.2 0.36
Site of litter origin
polluted vs unpolluted sites (c) 1,245 158 <.0001 1,83 01 073
control heterogeneity (d) 2,245 15 <.0001 2,83 4.5 0.014
Time of exposure in the field 1,245 479 <.0001 2,83 42 <0.001
Interactions
axc 1,245 10 0.002 1,83 03 056
axd 2,245 1 0.37 2,83 0.7 0.49
bxc 2,245 2.4 0.09 2,83 2.7 0071
b xd 4,245 0.2 0.95 4,83 19 0.117
a xtime 1,245 0.2 0.70 2,83 0 097
b xtime 2,245 5.2 0.006 4,83 26 0.04
¢ xtime 1,245 19 <.0001 2,83 11 035
d xtime 2,245 1.6 0.21 4,83 0.7 0.63
a xc xtime 1,245 4.4 0.037 2,83 9.2 <0.001
a xd xtime 2,245 0.5 0.64 4,83 3.2 0.016
b x ¢ xtime 2,245 34 0.034 4,83 1.3 029
b xd xtime 4,245 0.8 0.53 8,83 3.3 0.002
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Fungal biomass

Fungal biomass in leaf litter, as estimated by steyol content, either increased all along the
exposure period in the field, or increased oveetumtil reaching a peak or a plateau at ca.
172 days (Figure 2.4). Fungal biomass did not ntiykdiffer among sites of litter exposure
(polluted vs. unpolluted sites (a): P = 0.56; di#feces among unpolluted sites (b): P = 0.36;
Table 2.3). Soil pollution did not mediate any effef litter origin on fungal colonization (c:

P = 0.73; Table 2.3). However, fungal biomass gt288 discriminated leaf litter originating
from different unpolluted sites (d: P = 0.014): Evbiomass was found in leaf litter from site
U2 (mean value = 0.33 pg'pthan from site U1 (mean value = 0.44 (i) gnd U3 (mean
value = 0.45 ug'g Figure 2.4).

Leaf litter originating from the polluted site weslonized by fungi more rapidly in its home
field (i.e. the polluted site) where fungal bioma@esaked at 172 days (Figure 2.4.a). Such an
early peak was not recorded for the same leaf kxposed in unpolluted sites (Figure 2.4.b-
d). For the unpolluted site U3, fungal biomass peagarly when leaf litter was exposed in its

home field than in other sites (Figure 2.4.d).
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Figure 2.4 Effects of the site of litter exposunel ghe site of litter origin on fungal colonizatiohleaf
litter. Main panels show change through time obstgrol content of the litter by site of litter
exposure (a = polluted site, b = unpolluted site &J% unpolluted site U2, d = unpolluted site U3).
Line patterns and symbols depict the site of listeégin (solid line and dot = leaf litter from the
polluted site, dashed lines and open symbols Siéaf from unpolluted sites). Data are shown as

means + SE, n=3
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Invertebrates

Litter-bags retrieved at the end of the decompmsigxperiment (after 283 days) contained
between 2 and 233 individuals. Mesofauna communitiere dominated by Acarina (81%).
Total mesofauna abundance in litter bags differgdifscantly among sites of litter exposure
(Figure 2.5.a; polluteds unpolluted sites: 9= 34, P < 0.001; unpolluted site heterogeneity:
F.20= 6.2, P = 0.008). Mesofauna was >3-fold more abuahh litter-bags exposed on the
polluted soil than on any unpolluted solil. In cast; the effect of litter origin, alone or in
combination with the site of litter exposure (bwo-way interaction) was not significant (P >
0.08). The same held true for abundance of datribirs mesofauna, which was significantly
correlated with total mesofauna abundance (r =)0&@8®l represented 77% of identified
mesofauna (Figure 2.5.a).

Thirteen to 19 macrofauna taxa were captured fialptraps deployed on each site between
day 199 and 206 (i.e. between the second and tiied-bag retrieval). Traps contained
between 11 and 90 individuals. There were sigmtichfferences between the polluted and
the non-polluted sites (Figure 2.5.b). Macrofaubhar@lance was nearly 2-fold higher in the
polluted site than in unpolluted sites;fr = 27, P < 0.001). Likewise, detritivorous
macrofauna abundance was twice as high in thetpdlisite than in unpolluted sites, (r=
27, P < 0.001). No significant differences were niduamong unpolluted sites (total
abundance: £4; = 2.4, P = 0.09; detritivores 2l = 1.9, P = 0.17). The structure and
composition of the macrofauna community differedngdicantly between polluted and
unpolluted sites (Analysis of Similarity, Hellingdistance: i 4= 6.1, P = 0.001) and among
unpolluted sites (F,1= 7.4, P = 0.001). The polluted site had fewer tidpean the unpolluted
sites (13vs 16-19). This difference was primarily due to raaga (< 2%), which were 3-fold
more numerous in unpolluted sites than in the pedlwsite (Table 2.4). Rarefied richness

confirmed this result and showed the similarity westn control sites. Compared with
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unpolluted sites, the polluted site had a greatgpqrtion of detritivorous taxa, predominantly
Diplopoda. Curculionidae were rare (<1%) in unpi@tusites but were common (7.4%) at the
polluted site (Table 2.4). In contrast, Arangagped in unpolluted sites were twice as high

as in the polluted site.
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Figure 2.5 Mesofauna in litter-bags sampled atetiek of the decomposition experiment (a)

Total macrofauna abundance (ind / trap)

Detritivorous macrofauna abundance (ind / trap)

and macrofauna captured in pitfall traps (b) irofuyted site (P) and unpolluted sites (U1-3).

a) Total abundance (plain bars; left y-axis) andl)ndance of detritivores only (open bars;
right y-axis). Mean values by site for mesofaunaenalculated across all litter origin

treatments because no effect of litter origin waiedted (see text). Data are shown as means

+ SE, n = 12 bags for mesofauna; n = 10 traps fmerofauna.
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Table 2.4 Summary of macrofauna community dathepblluted site and three unpolluted sites.

Relative abundance of taxa (%), sorted by tropdwels: abundant taxa (> 2 %) are shown in bold.

Macrofauna richness is reported for total macrodeamd more abundant taxa. Rarefied richness

values were estimated for a number of individu&B5@ matching the size of the smallest sample

(U3).
Macrofauna Taxa abundance (%)
Polluted Unpolluted1  Unpolluted2  Unpolluted 3
Total number of trapped individuals 494 378 260 254
Detritivores
Diptera larva - - 0.95 0.59
Dermaptera Forficulidae 0.36 0.64 - 0.29
Julida Ommatoiulus sabulosus 4.32 1.50 0.63 0.29
(Diplopoda Class) Cylindroiulus punctatus 2.88 0.21 - -
Cylindroiulus - 0.43 - -
Isopoda Porcellio - 0.21 1.27 0.29
Philoscia muscorum 0.72 0.64 1.59 0.59
Armadillidium vulagre - - 0.63 -
Oniscus asellus 0.54 - 0.32 -
Armadillidium nasatum - 0.21 - -
Predators
Aranae 4.86 12.42 13.97 10.26
Opilionida - 1.50 - 0.88
Chilopoda Chilopoda - 0.21 1.59 -
Coleoptera Staphylinidae 15.29 7.28 20.95 4.40
Other trophic groups
Hymenoptera Lasius flavus - 0.21 - -
Lasius niger - 7.28 1.27 -
Myrmecina graminicola - - - 1.76
Myrmica rubra 25.90 24.84 17.46 9.68
Stenamma debile - 0.21 0.63 1.47
Temnothorax nylanderi  3.42 - 2.54 19.35
Hemiptera 8.45 4.50 3.81 2.93
Stylommatophora Limacidae 1.26 - 0.95 1.47
Coleoptera 13.49 17.99 13.33 19.35
Curculionidae 7.37 0.43 0.63 0.88
Lepidoptera larva - 0.21 - -
Number of taxa > 2% (observed richness)9 6 6 6
Taxonomic richness (observed richness) 13 19 17 16
Taxonomic richness (rarefied richness; n = 2538.6+0.6 16.4+1.3 17.0+0.1 16.0 0.0
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Discussion

Differences in leaf litter chemistry between th#éyted and unpolluted sites

Due to its technogenic origin, the polluted soilastigated in this study has extremely high
concentrations of trace metals (Huot et al., 20B3ants growing there may experience
physiological stress and exhibit some phenotypmpoases affecting ecologically meaningful
traits (Di Baccio et al., 2009; Elobeid et al., 20Stolarikova et al., 2012). We consider that
the elevated concentrations of cadmium and zinP.inremulaleaf litter collected at the
polluted site are related to the absorption of éhieace metals by roots and transfer to the
aboveground biomass, even on alkaline soil. Simfiadings have been made by
Vandecasteele et al. (2008, 2009). It is worthngptihat, in the polluted site, the ratio of
metal concentrations in soil vs. leaf litter wasamwreater for cadmium than zinc whereas
lead enrichment of leaf litter was quite low relatio the high lead concentration in soil. Both
findings are in line with a large body of evidenedicating highly variable tree uptake and/or
internal fate of different trace metals (Liu et &007; Unterbrunner et al., 2007; Brunner et
al., 2008). Further studies are needed to invdstifaand how metal pollution might affect
physiological changes in leaves and subsequengyacteristics of leaf litter. Our study
showed a higher trace metal content associated hgher pH, lower lignin and slightly
lower carbon content in leaf litter from the poddf thus suggesting that trace metal pollution
affected leaf characteristics. Leaf litter pH fogigen species in unpolluted environments has
been shown to be constant, and independent frohtype (Cornelissen et al., 2011). In our
study, the significant intra-specific variationsween polluted and unpolluted litter remains
unexplained, but suggest that characteristicseptilluted soil and subsequent tree processes
do not allow the maintenance of this robust plamit.t We strongly encourage more

measurements of leaf litter pH in polluted areasassess potential emerging patterns.
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Moreover, we may assume that trees growing in tikeited site might allocate energy away
from the production of structural carbon such gsih towards toxic tolerance and resistance
functions. Although consistent with empirical ewvide of trade-offs between growth and
resistance to toxic stress (Hermle et al., 2006abd et al., 2010), this hypothesis stands in
contrast with findings by (Kieffer et al., 2008)osting that cadmium stress in aspen trees can
rather stimulate the production of proteins invdlve lignin biosynthesis. There seem thus
context-dependent responses of plant traits toetrawtal pollution, which hinder a

generalization of findings from single-case studies

Indirect effect of soil pollution on leaf litter demposition through change

in litter degradability

Populus tremuldeaf litter originating from the polluted site adewuposed at consistently faster
rates than leaf litter originating from unpollutsdles. This finding differs from that by (Van
Nevel et al., 2014) who did not show any conspisuetfects of trace metal pollution on
aspen leaf litter decomposition rate. Yet, bothghesent and previous studies do not provide
support of the hypothesis that soil pollution widiwer plant litter degradability. Litter
degradability is generally related positively tanent content (e.g., nitrogen and phosphorus)
and negatively to C:nutrient ratios or the conthlignin and phenolic compounds (Berg &
McClaugherty, 2003; Schweitzer et al., 2004; Coihwetal., 2008). In our study, nitrogen
and phosphorus contents and phenolic compoundshaticsignificantly contribute to the
intraspecific leaf variability ofP. tremulaleaf litter characteristics, suggesting that Ingni
content was one of the most important traits fdeweining litter degradability. In addition,
litter pH has been shown as positively correlatath witter decomposition in temperate

woody species (Cornelissen et al., 2006). HightarlpH observed on the polluted site could
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have resulted in a greater development of microbiamass and thus in a higher litter
decomposition activity (Keeler et al., 2009) conguato our unpolluted sites.

Cadmium and zinc are toxic elements, and littelh it these elements should have a low
degradability compared with unpolluted litter. Thop contamination by trace metals has
been shown to affect Diplopoda community strucilge Silva Souza et al., 2014), and soil
pollution has been reported to reduce the repramluatate of Collembola (Visioli et al.,
2013). Likewise, multiple lines of evidence indiedhat the presence of trace metals directly
affects fungal and bacterial community size andcstire (e.g., Giller et al., 2009). Such toxic
effects are not evidenced by our study since théuted leaf litter did not have lower

degradability, fungal biomass or mesofauna density.

Differences in soil parameters between the pollated unpolluted sites

The soil at the polluted site has much higher argamatter content associated with higher
carbon, nitrogen and phosphorus contents. Thenongithe organic matter in the surface
horizon of the polluted site is both anthropogefiie. coming from the steel sludge) and
biological (mainly of plant origin) (Huot et al 284). The accumulation of organic matter at
the soil surface appears to be due 1) to the saittsire, which would lead to the stabilization
and accumulation of the soil organic matter at saiface, like in andosols, and 2) to a lack of
endogeic species (such as earthworms) that podsiibted the incorporation of soil organic

matter to deeper soil levels (Cortet & Nahmani, ubiighed results). Endogeic earthworms
were extremely rare on the polluted site, and i$ wasumed that this could be linked to the
soil toxicity. The few earthworms collected showadh Cd and Zn, but not elevated Ph
contents (Cortet & Nahmani, unpublished resultfe Pphysical properties of the soil such as
high water retention capacity, compact structuresarhe layers, might also explain a low

earthworm abundance. The lack of endogeic spesi@sprobable explanation of the slow
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incorporation of organic carbon and its accumutaab the surface, thus creating a favorable
niche for developing mesofauna and aboveground afeaana including Diplopoda, which

are present in higher proportions (Figure 2.5).

Direct effects of soil pollution on leaf litter daoposition: changes in fauna

community structure.

Previous studies have shown that litter decompmositates are reduced in forest soil affected
by chronic trace metal pollution compared with edicontrol sites (McEnroe & Helmisaari,
2001; Johnson & Hale, 2004). The cross-site coraparin our study has not detected such
effect despite extremely high concentrations ofnuadh and zinc in the polluted soil.
Irrespective of the litter origin, litter mass lasde was more variable among unpolluted sites
than between polluted and unpolluted sites. Whether stability of the rate of litter
decomposition against soil pollution in our studgsadue to low biological availability of
toxic forms, high tolerance of soil biota to contaation and/or ecological dynamics cannot
be determined accurately. A non-exclusive explanats that deleterious effects of toxic
metals on decomposer performance may have beereightd by the numerical increase of
detritivorous invertebrates, such as Diplopoda fofacna) and Oribatida (mesofauna), and
high nitrogen and phosphorus availability for mimed decomposers in the polluted soil.

In donor-controlled food webs, such as in foresoif] bottom-up regulation of the density of
macrofauna and its contribution to litter decomposi may prevail (Ponsard et al., 2000;
Gessner et al., 2010; Handa et al., 2014). Accghdirgreater macrofauna abundance in the
polluted site may reflect higher amount and/or dqyaif litter fall. We further suggest that
greater macrofauna density/activity may be duedease from top-down control in the
polluted site where spider (Araneae) density wasgetothan in unpolluted sites. Spiders

captured in pitfall traps are actively hunting patats, which can trigger conspicuous density
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and behavioural responses of their prey (Schmi@4p The rationale for our hypothesis is
that higher trophic levels are more affected bytaommnants notably because of chemicals
accumulating along trophic chains. This phenomematied biomagnification is currently
reported for persistent and lipophilic organic fabses, but no real consensus exists about
metal biomagnification. To date, Cd biomagnificatibas been reported both in aquatic
(Croteau et al., 2005) and terrestrial ecosystefas en Brink et al., 2010), and may yield to

high mortality and/or reproduction failure in majmedator groups.

The *home-field advantage’ theory in soil polluticontext

The ‘home-field advantage’ hypothesis (Ayres et 2009; Gholz et al., 2000) states that a
leaf litter species should decompose faster imatse field than in fields where the species
does not grow. Home-field advantage results froecigization of decomposer communities
to litter type characteristic of a given ecosystéhyres et al., 2009). Our full-factorial
transplant experimental design allowed us to ingatt the home-field advantage hypothesis
at the intraspecific level, i.e. soil pollution maglect biota that are better adapted to process
and consume trace-metal rich leaf litter. Our datavide only equivocal support to the
occurrence of such a mechanism. Two results magesigome adaptations of organisms and
communities to the polluted site. First, fungalrbass on polluted leaf litter peaked earlier
when litter was exposed in its homefield (i.e. p@t site). Second, mass loss rates of leaf
litter from different origins were more alike whaxposed in the polluted site than in
unpolluted sites. Taken together these findingshimigdicate that a trace-metal resistant

microbial community has developed at the pollutésl s
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Conclusions

An important message from the present study is littet chemistry can override litter
consumers in determining effects of soil pollutmm litter decomposition. This is consistent
with the hypothesis of bottom-up regulation of stobd webs by litter characteristics.
Intriguingly, there is no evidence from the presgmidy that pollution can weaken consumer
control on litter decomposition through acute amaonic toxicity. Similar decomposition
rates across sites and higher abundance of medanacrofauna in the polluted site suggest
that some mechanisms are likely to sustain procat®s in disturbed ecosystems. These
trends were not identified in all previous studiesderscoring the need to elucidate factors
underlying the context-dependent effects of tracetaim pollution on soil ecosystem
functioning. Further empirical and experimentalegsh on diverse polluted sites should aim
to define ecological indicators through quantificat of both biodiversity and ecosystem
functions such as litter decomposition. In our gtémunal communities actually differed on
the polluted site whereas the litter decomposifiwacess was maintained in the heavily
polluted soil. This discrepancy between structanadl functional indicators emphasizes the
need to incorporate ecosystem processes in assdsstlieemes for soil quality and
restoration success, such as successfully showm ledf litter decomposition in streams

(Woodward et al., 2012).
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Préambule

Dans le chapitre I, du fait d’'un maintien du tawxd&composition sur une friche industrielle
hautement polluée aux ETM, nous avons mis en égaéabsence d'un effet direct de la
pollution des sols sur la capacité des acteursadéécomposition (faune : détritivores et
microorganismes décomposeurs : bactéries et chaoms( a réaliser les processus de cette
fonction, et ce malgré des modifications de lacitme de leurs communautés sous I'effet de
la pollution ou d’autres propriétés spécifiquessdude friche industrielle étudié.

L'objectif principal de ce chapitre a été de vérifisi cet effet observé sur une friche
industrielle particuliere pouvait étre généraliskeasemble des friches industrielles. Pour ce
faire, nous avons sélectionné huit sites polluési¢iies industrielles et un site naturellement
riche en éléments traces métalliques) répartimagioaxe nord-sud en France métropolitaine.
Lors de la sélection de ces sites, un intérétqadigr a été porté a la diversité de la forme de
la pollution présente dans les sites (polluantsowets et teneurs en ces polluants) afin
d’avoir des situations de pollution les plus repréatives de lI'ensemble des friches
industrielles. Afin de se focaliser sur l'effet elit de la pollution, nous avons mis a
décomposer une litiere homogene non-polluée sosdmble des huit sites et également sur
huit sites témoins (non-pollués) associés. En |gdeala contribution des différents acteurs de
la décomposition a été étudiée sur les différeiteés.sPour ce faire, deux tailles de maille de
sacs a litiere ont été utilisées, I'une permettactes a la litiere pour I'ensemble des acteurs
et l'autre, plus fine, excluant les détritivoresr Rilleurs, les microorganismes décomposeurs
ont été étudiés plus finement, a la fois en évdlieur colonisation des litieres et également
en mesurant indirectement leurs activités en stiltadynamique des teneurs en N et C des

litieres au cours de la décomposition.
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Abstract

In Brownfields, soil pollution and other modifiedik characteristics, can negatively affect
communities and activities of microorganisms, argmand plants. Despite these multiple
impairments, highly polluted sites can supportatrally complex and dynamic ecosystems.
The aim of this study was to assess the effecbibpsllution and other soil perturbations on
leaf litter decomposition, one of the most impottacosystem functions. Eight polluted sites
and paired control sub-sites all across Francetderrwere selected. Polluted sub-sites
exhibited a strong gradient in pollution intensityased on a score for the type and
concentration of different pollutants found. Wergat out litter bag experiment using leaf
litter of Betula pendulaRoth sampled from a control sub-site. We also deterdhilitger
colonization by microbial communities and the dyiesrof leaf litter carbon and nitrogen
contents during decomposition. Irrespective ofytalht score, litter decomposition proceeded

at similar rates in polluted and paired controésitChanges involved in the decomposition
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process were underlined by higher nitrogen immpdiion in litter exposed at the polluted
sites. This change could be linked to the effecta@f anthropisationi.€. pollution and other
specific soil properties) on the microbial commurstructure, which colonized litters. One
effect on the community structure was the increaseaelative abundance of bacteria
compared to fungi on the litter from the pollutetd sOur results show that despite potential
effects of soil pollutants and modified soil chdeaistics on decomposition actors, the rate of

litter decomposition was maintained.

Introduction

As 50 % of primary production fill the detritus pgo@Cebrian, 1999), plant litter
decomposition has a major importance in drivingooarand nutrient biogeochemical cycles
(Moore et al., 2004). Litter decomposition ensurassformation and mineralization of dead
organic matter (Wardle et al., 2004; Gessner gR@l0). This process is driven by three main
factors, the biotope (climate and soil physicocluwaiproperties), the leaf litter quality
(Cadisch et Miller, 1997; Colteaux et al., 1995) &éme organisms involved in the process
(Aerts, 1997). All factors act or vary at differesgatiotemporal scales, and thus create a huge
variability at the local scale as observed for stilicture (Kuka et al., 2007; Bachmann et al.,
2008) or evapotranspiration (Berg et al., 1993).

If climatic conditions are similar, changes in fast influencing litter decomposition at the
local scale should be primarily depending on theabdity between different natural soils,
including alterations of the soil by anthropogepatiution (Huot et al., 2013). Past centuries
of industrialization and mineral exploitation haveft a huge number of brownfields
characterized by altered soil characteristics awitl mllution. Organic pollutants, such as

Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAH) and inorgappllutants as Trace Metal Elements
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(TME, such as Cadmium (Cd), Zinc (Zn), Lead (PbAosenic (As)), are frequently found in
polluted sites as single or mixed multiple pollati@®’Connell et al., 2008).

These pollutants and associated changes in soiladieasistics may impair litter
decomposition actors: detritivores and microorgasisDetritivores found in the soil fauna
are involved in litter fragmentation, the decompiosi process leading to the production of
small litter fragments and feces (Tajovsky et B892). Soil pollutants can negatively affect
Diplopoda (Hopkin et al., 1985; Kohler et al., 1998arthworms (Ma, 1988; Spurgeon &
Hopkin, 1999; Spurgeon et al., 2000) and Colleml¢glaioli et al., 2013). This can lead to a
disturbance of soil fauna community structures, &hds indirectly affect the litter
decomposition function (Cragg & Bardgett, 2001; Metsal., 2011). Microorganisms are
highly important in the decomposition process,hasrtenzymatic activities are involved in a
further degradation of litter, specifically the dadation of organic matter, including highly
recalcitrant carbon form as lignin (Li et al., 199%obertson et al., 2008; Dungait et al.,
2012). Soil pollution and associated changes ihch@iracteristics can induce impairments in
microorganism community structures (Baath, 198%ndt et al., 2006). These changes
ultimately affect microbial enzymatic activities Msmineralization (Van Beelen & Doelman,
1997; Andreoni et al., 2004). The negative effdcsal pollutants on the actors (detritivores
and microorganisms) involved in litter decomposititogether with distinct changes in soll
properties of brownfields, might result in a majorpairment of the litter decomposition
process.

Indirect evidence indicates negative effects of pollutants on litter decomposition. A soll
polluted by multiple TME showed a higher storageptdint litter than unpolluted soils
(Coughtrey et al., 1979). Similar findings were @bed in decomposition experiments
(McEnroe & Helmisaari, 2001; Johnson & Hale, 20049wever, this negative effect has not

always been observed. Recently, we studied bo#ttsfiof pollution and associated changes
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in soil characteristics on leaf litter decompositio a brownfield. We showed that poplar leaf
litter decomposition, despite changes in microl@all detritivore communities, was not
affected by soil anthropisationg pollution and change in other soil properties) (sune et
al., 2015). These contrasting results warrant tbednof larger scale studies on litter
decomposition in brownfields. A large scale studuld also provide more information about
bacterial activities in these sites, as N-mineation is an important process of the
decomposition function. This process is known tovslchanges in a pollution context (Khan
& Scullion, 2002)

Many brownfields remain abandoned and unmanaged, aampoor understanding of the
ecological functioning of these polluted sites hampstrongly their successful ecological
restoration. To evaluate the ecological statusroivhfields and their restoration, several bio-
indicators for plants (Fai et al., 2007; Remonlet2013), animals (Cortet et al., 1999; De
Vaufleury et al., 2013) and microorganisms (Dequetdal., 2011; Ranjard et al., 2009) have
been proposed. They are based on detailed evalsaifgollutant effects on individual traits,
activities and community structures. However, dffexf pollutants on the whole ecosystem
cannot be fully evaluated by focusing on individsipécies or species groups without a direct
measure of key ecosystem functions. A bioindicdbased on the rate of leaf litter
decomposition could provide a guideline value usefiselect priority actions in brownfield
management.

We carried out a litter bag experiment in 8 papetiuted and control sites to generalize, for
different pollution types and intensities, our poas prediction of the maintenance of leaf
litter decomposition in polluted environments (Lsioe et al., 2015), and to further develop a
function-based bioindicator. As the evaluation tkss effects on litter decomposition in
aquatic environments underlined the need of stawkion of the substrate used in the

decomposition study (Gessner & Chauvet, 2002), @ected birch litter for all sites. We
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tested three hypotheses: 1) Litter decompositida kased on litter mass loss is not be
affected by soil pollution. 2) The contribution d&una and microorganisms to litter
decomposition process remains. 3) Microbial agésiare impaired by soil pollution, leading
to changes in the elemental content in C and Nrasdlting C/N ratio in litter during the

decomposition, process.

Material & methods
Study sites

Eight sites located from north to south in Frantable 3.1, Figure 3.1) were studied. For
each site, two sub-sites were selected, one pdlae one unpolluted.€., control). Control
sites have been chosen to be close to the assbpalieted site (9.3 km on average) taking
care of the same altitude and comparable soil ptiege To take into account sub-site soill
heterogeneity, three independent plots (50 cm xcfiPseparated by 20 m were defined in
each of the sixteen study sub-sites. Soil pollutemgely differed among the eight polluted
sub-sites, both in terms of type and intensityafytion, and is detailed in the following table
(table 3.1, Appendix 2). Site A is the settling doof a former steel mill, site B is a still
working steel mill characterized by the highestedsity and quantity of pollutants among all
polluted sites. Site C pollution originates fromppamill activities between the $&entury
and 1940 and from gold mine activities between 188 1953. Site D is characterized by
high, Cd, Zn and Pb pollution from a Zn and Pb simglplant active between 1893 and 2003.
Site F is the brownfield of an old coking plant.€eThollution sources of sites G and H
originate from former gold mines. Site E is locatedserpentine rock, a geological structure

naturally rich in Co, Cr, and Ni. The main propestiof all sites are shown in Table 3.1, and
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further detailed properties, including pollutantntents are available as supplementary

information.

Table 3.1 Main properties of experimental sitestesbfrom highly polluted (A) to less polluted (H)

sites based on a pollution score described belaWdgta per site are available as supplementary

information.
Main site properties
Values by site
A B C D E F G H
Distance between 5490 2110 832 9270 1140 186 432 1630
sub-sites (m)
Altitude (m) 198 227 173 16 688 230 329 252
Sum precipitation (mm) 745.7 548.8 909.6 575.5 1296.4 5778 683.2 1199.4
Mean temperature (°C) 11.3 12.3 141 11.0 85 10.4 13.8 3 14.
. Cd, Cu, Pb, SbCo, Cr, Mo, Ni, Cd, Cu, Pb, Sb, .
Main pollutants Tl Zn. PAH  Pb, Zn. PAH As, Cd, Pb, Zn 7n Co, Cr, Ni PAH As As, Pb
Pollution source Settling pond Stillworking  Paper milland Zn and Pb Serpentine  Coking plant  Former gold Former gold
of a steel mill steel mill gold mine  smelting plant rock naturally mine activities mine activities
activities riche in metal

Pollution gradient
’ + —E -

France

Figure 3.1 Localization of the eight experimenttdssin France
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Soil and climate characterization

In May 2013, superficial soil (A horizon) samplegre collected and pooled from the four
corners of each three plots per sub-site (n = 1).aAalyses were performed, following
standardized methods, on 2 mm sieved soil by LARANArras, France). cation-exchange
capacity (CEC), pH, total and organic carbon, tatédogen, phosphorus, total content in
main TME (As, Cd, Co, Cr, Cu, Mo, Ni, Pb, Sb and &nd content in sixteen PAH of the
US-EPA list (naphthalene, acenaphthene, fluorehenanthrene, anthracene, fluoranthene,
pyrene, benzo(a)anthracene, chrysene, benzo(lgfitltene, benzo(k)fluoranthene,
benzo(a)pyrene, dibenzo(ah)anthracene, benzo(gyigpe, indeno(123cd)pyrene and
acenaphthylene) were measured. Total PAH conteatesimated using the sum of the 16
PAHSs contents. Granulometric results are expreasedass ratios of clay (< 2 um), fine lime
(2-20 pum), coarse lime (20-50 um), fine sand (502f) and coarse sand (200-2000 pm) to
estimate a mean particle size for each site.

The content of each TME and the total PAH conteme used to sort localities from the
most polluted (A) to the least polluted (H). Foclegollutant, the content in all 16 sub-sites
was used to calculate the interquartile range. &ach polluted sub-site, a score was
calculated based on the number of pollutants fackvthe content was higher than 1.5 times
the interquartile range. When two polluted subssitad the same score, the one with the
higher total content of pollutants was consideredhe more polluted. This score was not
based on toxicity differences between pollutants.

During the experimental period, from January to &mber 2013, total rainfall, mean
temperature and mean potential evapotranspiraR&T) were obtained using data from the

closest weather stations (METEO-France, 2013).
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Sampling and characterization of leaf litter

In autumn 2012, freshly abscised birch leaBspendula)was collectet a site known to be
unpolluted. For this purpose, nylon nettings weepldyed around trees 1.5 m above the
ground to intercept falling leaf litter. Leaf littevas air-dried and stored in the laboratory at
room temperature. Petioles were removed from leaaed leaf litter was characterized by
measuring toughness, phenolic compounds, lignin@ndl and P contents as described in
Lucisine et al. (2015). Further details of the perfed analyses and results are provided as

supplementary material (Appendix 1).

Litter bags experiment

The litter bag method was used to assess the effébe site of litter exposure (polluted vs.
control sub-site) on litter decomposition and c@ation by microorganisms. Two mesh sizes
were used. The coarse mesh size litter bags (CBW: 20 x 12 cm; mesh width: 5 mm)
allowed macrofauna and microorganism to acceskeditter. The fine mesh size litter bags
(FB; L x W: 20 x 12 cm; mesh size: 0.5 mm) excludedsofauna from the litter. We
constructed 144 litter bags of each mesh sizedfilgh 2.5 g of air dried birch litter leaves
for FB and 3.5 g for CB. An inflated shape (3 crgh)iwas given to CB in order to increase
access to the litter for the fauna.

In January 2013, a total of 288 litter bags wenglaged on the 16 study sub-sites. Litter bags
within sub-sites were distributed evenly acrosstthiee independent plots. The on-site litter
layer was removed before placing litter bags irdlraily at the soil surface. Bags were
secured with bamboo sticks. On the deployment disg litter bags were taken per site and
then brought back to the laboratory to evaluaterlitoss during deployment process. The

mean ash-free dry mass (AFDM) of the litter pee svas used as initial dry mass. Litter ash
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content was measured after burning at 500°C for l3tter bags were retrieved after 98, 176
and 277 days of exposure in the field to asse$eréifces in remaining litter mass. At each
sampling date, one litter bag per mesh size wadoraty picked from each plot in each sub-
site (n = 3). Litter bags were stored individuatyplastic bags and transported in a cooler to
the laboratory. Remaining leaf litter material fr@@ach bag was separated from soil particles,
exogenous organic matter, and visible animals,andhand was freeze-dried and weighed to
the nearest 0.01 g. Litter mass remaining was sgpreas the ratio of final-to-initial AFDM.
Litter decay ratek day') was estimated for each site based on Olsonés liecay model

(Olson, 1963) using a non-linear regression approac

Decomposed litter characterization

Freeze-dried litter from all CB were ground to fipewder to determine carbon and nitrogen
contents using a Carlo-Erba NA 2100 analyzer. Tdreents of these elements are expressed
as mass per mass of remaining litter, and monitatedg the experiment period. The C:N
ratio is expressed as molar ratio.

The abundance of bacteria and fungi, which colahtbe litter, was assessed in 277 days old
litter from FB. Two 12-mm diameter litter disks wecut out from three randomly picked
leaves before freeze-drying the remaining litterd astored at -80 °C. Estimation of the
bacterial and fungal community abundance was peedrusing real-time PCR quantification
of the 16S and 18S rRNA genes following the prota@édCébron et al. (2008) and Thion et
al. (2012), respectively. Briefly, genomic DNA wasgtracted from the litter by using Fast
DNA spin kit for soil (MP Biomedicals) on 6 littefisks (0.1-0.2 g corresponding weight),
and resuspended in 100 pl of DES (Dnase-Free wdd®A concentrations and quality
(purity ratio Aeo/A2s0) Were measured using a spectrophotometer (UV1&bimadzu)

equipped with a TrayCell unit (Hellma). 16S and I&bBIA genes were amplified with the
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968F/1401R primer ((Felske et al., 1998) and FulgBbB90R (Lueders et al. 2002) using
CFX96 Real-Time PCR detection system (Bio-Rad). P@&Rplification (20 ul) was
performed using 2X iQ Sybr Green SuperMix (Bio-Ra pl of each primer (10 uM), 0.4
pl of Bovine Serum Albumin (3%), 0.2 ul of Dimetbylfoxide, and 0.08 ul of T4gp32 (500
pg/ml) (MP Biomedicals). Ten-fold dilutions of stiard plasmids (range betweerf 10 10
target gene copies Hi) were used for calibration of the real-time PGRags. Number of 16S
and 18S rRNA copies, respectively gave an estimaifdhe abundance of bacteria and fungi
on the litter. At the end, 16S and 18S rRNA genangications were expressed as 18S to

16S ratio for each litter extract.

Statistics

Effects of the site pollution (polluted sub-site gentrol sub-site), the mesh size as well as the
time of exposure in the field (as cofactor) anciattive effects were assessed using mixed-
effects models. These analyses were performed e@metinaining log-transformed mass, the
remaining total carbon, the remaining total nitrogand the resulting C:N molar ratio in
litter. In the models, site was used as randomabéei Usefulness of the random term was
verified by computing likelihood ratio tests betwemixed-effects models and generalized
linear models with the same response and explawangbles. A probability limit of p = 0.05
was considered as significant.

Effect sizes were computed only for day 277 dathfan the litter C and N remaining, C:N
ratio and the 18S to 16S ratio. For each variabtesite, the log ratio between the mean value
at the polluted sub-site and at the control subwas computed. Ratio and confidence values
were computed using MetaWin 2.1 (Rosenberg, Adants @Gurevitch, 2002). The same
software was used to compute mean effect size anfidence value, after bootstrap re-

sampling. Effect sizes were considered as sigmificghen zero was excluded from the
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confidence intervals. Other statistical analysesevperformed with R 2.15.2 (R Development
Core Team, 2012) and its extensions for conduatinged-effects model (“nime” package;

Pinheiro et al., 2012) or PCA (“ade4” package; (Dztal., 2007).

Results

Site characteristics and classification

The 16 polluted sites selected for the experimetibi#ed a large diversity in their soil
pollution (Table 3.1, Appendix 2). The polluted ssite F had the highest pollution by total
PAH (213.8 mg kg) whereas total PAH at the other sites ranged dr(site E) to 21.4 mg
kg’ (site B). Sites polluted by TME showed either mguodiution (site G, As 1950 mg Ky

or multi-contamination, with site B showing the lhést diversity of pollutants with Cr (1190
mg kg'), Cu (470 mg kg), Ni (606 mg kd), Zn (1650 mg kg), Pb (1270 mg k§) and Mo
(252 mg kg"). A multivariate analysis elucidated the majortéas responsible for differences
between paired polluted and non-polluted sites, among all sites (Figure 3.2). The first
component of the PCA based on pollutant contentiseatlifferent sites (Figure. 3.2.a) highly
discriminated coupled sites with their soil polhttacontents. Furthermore, vectors in this
PCA plan confirmed that for all sites the pollusd-site was more polluted than the control
site (Figure 3.2.b).

The site projection in the environmental PCA pl&igQre 3.2.c) showed an overlap between
the confidence areas for all polluted and all cansub-sites, which underlines that paired
sub-sites could not be discriminated by the measareironmental parameters. The vectors
(Figure 3.2.c) do not shown any pattern, confirmihg PCA results. Both pollutants PCA
and environmental PCA results confirm that pollutedb-sites and control sub-sites could

only be discriminated by pollution variables.
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CP224 %

CEC M
Lat

O Polluted sub-sites

M Control sub-sites CP2 27 %

Figure 3.2 Distribution of experimental sites oa BCA factorial plan based on pollution (a) and
environmental variables (c). Ellipses show confieareas for polluted sub-sites (black symbols,
straight line) and control sub-sites (white sympbbtched line). Polluted and control sub-sitemfro
the same locality are linked with an arrow. Cottielss between variables used for the pollution PCA
(b) and environmental factor PCA (d) are shownexgar plots next to the respective PCA plots.
Pollution variables used in (a) and (b) were basethe content of all inorganic pollutants and the
total PAH content in soil. Environmental soil védnies used in (c) and (d) were pH, CEC, content in
C, N, and P, temperature (T), latitude (Lat), gotation (Pr), altitude (Alt) and soil granulometry

(Gr). Letters next to the vectors in panels (a) @hdndicate the different sub-sites.
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Rate of litter mass loss

At the end of the experiment, after 277 days ofosxpe in the field, leaf litter had lost
between 41 and 100 % of the initial mass, with amef 58 % (Figure 3.3). Litter mass loss
through time followed an exponential decay (nomdinregression: pseudo R2? of Cox and
Snell = 0.28 to 0.97). Thievalues for polluted sub-sites ranged between 7.@0%1 0.0057
day’, and overlapped with the range found at contrdi-sites (0.0026 to 0.0055 dgy
Comparison of mass loss rates between polluted camtiol sub-sites, both mesh sizes
included, did not reveal any effect of soil polarti(R 2= 0.34, P = 0.56).

All sub-sites taken into account, mesh size hagjrifcant effect on decomposition ks =
6.75, P=0.014). With few exceptions, a positivieefof the fauna on the decomposition rate
(k) was observed with a.d¢rseksine ratio higher than 1 (Figure 3.4).

For polluted sub-sites, the ratio ranged from {3t B) to 1.64 (site D), and for control sub-
sites between 0.94 (site H) and 1.46 (site A). éx& values observed in polluted sub-sites
were not linked to extreme values observed in cbisuib-sites. No difference in these ratios

was observed between all polluted sites and cositied (Wilcoxon test; P = 0.7984).
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Figure 3.3 Site-specific differences in litter degmsition between polluted and control sub-sites, f

coarse and fine mesh litter bags (CB, FB). The maimels show changes over time for the proportion

of litter mass remaining based on initial mass B(€olid lines and square symbols) and FB (hatched

lines and circle symbols) by sub-site of litter espre (filled symbols = polluted sub-sites; empty

symbols =control sub-sites). Inserts show the deasition rate (k in daj) for polluted sub-sites

(grey bars) and control sub-sites (white bars) dejpg on mesh size (CB — no pattern, FB - hatched

pattern). Data show means +/-standard errors.
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Figure 3.4 Ratio of decomposition rates found iaree and fine mesh litter bags. A ratio above 1
indicates a higher contribution of soil fauna te ttegradation process. Ratios were calculated for

control (white bars) and polluted sub-site (hatchas) of each site (A to H).

Microbial colonization

Effect sizes, calculated with the 18S:16S ratioreneegative and significantly different from
zero except for sites F and G. These negative tedfees reveal that the 18S:16S ratio was
lower on litter from polluted sub-sites than theedrom control sub-sites, which underlines
an increase of relative abundance of bacteria cordp®a fungi in polluted sub-sites. At site
G, the opposite was observed and at site F, nofisgmt difference was observed (Figure
3.5.a). Except for site H, the lowest coefficiemtsre observed for sites with the highest

pollution scores.
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Microorganism activities on carbon and nitrogen dgmc

The initial carbon content in leaf litter (48 + 2686DM) significantly decreased, and the final
C mass remaining ranged between 58 and 0 % ohiti@ icarbon content. After 277 days in
the field, with a mean value of 40 % of remainiragbon, no pollution effect was observed
(pollution effect: k256= 0.001; P = 0.98). Confidence area of the coefficfrom the mean
effect size calculated with the remaining carbothim litter ranged between -0.005 and 0.075
for FB and between -0.120 and 0.101 for CB (Fig8re.b). Both confidence intervals
included zero, indicating that the remaining C eanin litter did not differ between polluted
and control sub-sites for both mesh sizes. Theralaupolluted site E showed a specific
response to the high content in trace metal contéhtan effect size coefficient of -0.442 for
CB, which is much lower compared to other pollusedb-sites. For this site, the remaining
carbon, in litter from the CB, was significantlyer in the polluted site than in the control
one.

The mean initial nitrogen content was 0.80+0.14f% M, and it declined to 0.58+0.18 % of
DM at the end of the experiment in the mass remginbimilarly to the dynamics of the C
content, the remaining N content at the end ofetiigeriment did not differ between polluted
and control sub-sites. The zero value was excldaed the confidence area of mean effect
size coefficients for both FB (-0.026 to 0.127) &8 (-0.111 to 0.128) (Figure 3.5.c). Again,
the naturally polluted sub-site E had the lowesgtffieccient for CB with a value of -0.595.

The C:N molar ratio in the litter significantly deased during the decomposition process
from 60+7 to 3247 for all sites and both mesh sitese effect : F26 = 83.69; P < 0.001).
The mesh size of the litter bags also affectedCiteratio in the final litter (mesh size effect :
F1260 = 13.60; P <0.001), but the contribution of faf@d) to the final C:N ratio in litters
depended of the site. For example, for both sdsst G, fauna induced a decrease in C:N

ratio of the litter (C:N ratigass< C:N ratigine) Whereas the opposite result was observed for
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site H. The mean effect size based on C:N ratio sigisficantly lower than zero for coarse
mesh size with -0.16, but not for fine mesh sizgyfe 3.5.d.). In CB, the lowest effect size
coefficients were measured at sites A, B and Dsehwith the highest pollution scores. In
contrast, higher coefficients were measured in riaturally polluted site E for both FB

(0.046) and CB (0.131)
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Figure 3.5 Effect of pollution on litter elementaimposition and microorganism community

structure. Plots show effect size coefficientsréamaining leaf litter at day 277 between polluted a
control sub-sites for each site for C remaining Kajemaining (b), C:N ratio (c), and for the 18851
ratio of these litters (d). Effect size coefficientere separately calculated for coarse mesh esmpty

symbols) and fine mesh size (filled symbols). Fatesite and mesh size, a mean effect size (Mean)
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was calculated with 95 % confidence area calculbyelbootstrap. A positive mean effect size
coefficient indicates that the value measured emtilluted sub-site was higher than the one on the
control site. A significant difference between ptdid and control sub-sites was found when the

confidence area did not include the zero value.

Discussion

Litter decomposition at polluted sites

Despite a strong variability of environmental cludeaistics measured, environmental PCA
and pollution PCA underlined that at each site ygetl and control sub-sites differed from
each other only by pollutant contents. In CB, whellowed access of both fauna and
microorganisms, the leaf litter decomposition it not differ between paired polluted and
control sub-sites of all sites. The variabilitytbe observed decomposition rate was stronger
between sites than between polluted and non-pdligigb-sites. These results show that
despite a strong gradient of soil pollution betwed#es, leaf litter decomposition was not
affected by soil pollution or by other anthropogenhanges observed in our polluted sub-
sites. This result contradicts previous studiesiclviinad shown that the rate of leaf litter
decomposition was lower in soils polluted by methbn in paired control sites (McEnroe &
Helmisaari, 2001; Johnson & Hale, 2004). In theserke, the studied sites were not
brownfields but sites polluted by atmospheric démns Contrary to these studies, we took
into account other specific soil characteristichadwnfields. Recently, we showed for one
brownfield that the decomposition rate was not c@éfié by anthropisation and associated
pollution (Lucisine et al., 2015). Our current waalows us to generalize the absence of a
direct effect of pollution on litter decompositiofurthermore, other soil characteristics

specific of brownfields do not seem to influendteli decomposition.
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Detritivore contribution to the process

Detritivores are known to increase leaf litter deposition rate through the consumption of
litter and resulting fragmentation (Aerts, 1997hisIfragmentation increases the litter area to
volume ratio, which allows a higher colonization fmycroorganisms (Dungait et al., 2012).
The contribution of detritivores to the litter degposition rate was observed at all sites
except F and H, with higher decomposition rateSinthan in FB.

Many effects of pollution were observed on detates, which lead to disturbances of their
community structure, and resulting litter decomposirates (Cragg & Bardgett, 2001; Vos et
al., 2011). Our results show that soil pollutionhighly polluted brownfields did not induce
an impairment on the contribution of soil fauna liter decomposition. This could be
explained by a lack of pollution effects on therdi®bre community structure in our sites, or
that detritivore contribution to the decompositiodo not depends of their community
structure. Recent results (Lucisine et al., 20b%sed for site A an effect of the pollution on
the detritivore community structure. We assume shah effects of pollution exist in other
sites of the present study. Thus, detritivore #gtiwas maintained despite possible effects of
pollution on the detritivore community structure.eVéxpect that some key stone species
remain in polluted sub-sites and assure detritivvangtribution to the decomposition process
(Cragg & Bardgett, 2001).

Even if we did not observe any effect of soil poia on the contribution of detritivores to
the decomposition rate, we observed some differ&et@een paired sub-sites. We assume
that this difference might result from specificlstharacteristics. For example, the abundance
of detritivorous earthworms depends on soil patgize and the proportion between clay and
other solil particles (Lavelle, 1988; Curry, 200&he very low particle size observed in the
polluted sub-site A could explain the strong défece in the fauna contribution between

polluted and control sub-site. In agroecosystenitspgen supply induced an increase in
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abundance of several functional groups of faun&lEéus, 1990). The highest N soil content
observed in all sites was the one from the pollsigio-site D (10.9 g kY. We assume that
this high content could increase fauna activity axglain the strong difference in fauna

contribution observed.

Effect of soil pollution on microorganism abundasice

For most of other studies in terrestrial environtegreffect of pollution was studied on
microbial communities of the soil. In terrestriahvonments, pollution effect on litter
colonization by microorganisms has been poorlyistlidn aquatic environments, pollution is
known to affect litter colonization. For exampleydte et al. (2008) showed that Zn and Cu
pollution induced a lower bacterial colonizationt lalid not affect the fungal one. Even if
fungal and bacterial litter colonization are striyndifferent between terrestrial and aquatic
environment (Gessner et al.,, 2010), we could expleat pollution might also induced
changes in microbial colonization of our litter.rndave studied microbial communities, which
colonized the litter to measure effects of soilytadn on both microbial community structure
and their colorization of leaf litter.

We observed a clear effect of pollution on the wocganism community structure with
generally an increase of the relative abundandeaoferia compared to fungi on litter from
polluted sub-sites. Furthermore, the higher théupoh score of the polluted site, the higher
seemed to be the difference between bacterial angaf abundances. Such effects of soil
pollution were already observed, with a negativepositive effect of soil pollution on
bacterial and fungal abundance in soil, dependfrige quality and the quantity of pollutant
(Baath, 1989; Brandt et al., 2006). Among all sgaslied, only the G one showed a higher
abundance of fungi than bacteria on litter from podluted sub-site. We assume that this

result could be linked to the arsenic mono-poliutigffectively, fungi and some bacteria are
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tolerant to arsenic pollution while other bactegabups may show strong decreases (Lorenz
et al., 2006). This selective effect of As on mimad communities could explain that the G

site was the only site where a positive effect sias observed

Effect of soil pollution on microorganism activigieconsequence for the

litter quality

Observed changes in microbial community structuoellct lead to disturbed microbial
activities and among them some activities linkedthe decomposition process as N-
mineralization (Van Beelen & Doelman, 1997; Andreenal., 2004). Such an effect was
already observed in soil polluted by trace meta&mants, with an increase in nitrogen
mineralization (Khan & Scullion, 2002). In our syieffect size on 277 days old litter and N
litter content did not show any effect of the potba on the N-mineralization activity.
Whatever, a slightly higher N content in final ditt from polluted sub-sites lead to a
significantly lower C/N ratio. N dynamics in littare generally characterized by 3 stages: an
early leaching, an immobilization by microorganisfoiowed by a release (Swift et al.,
1979; Berg & Staaf, 1987; Berg & McClaugherty, 2PD0Qur design did not allow us to
detect initial leaching but N dynamics showed tthéferences between polluted and control
sites appeared at an later stage. We assumechibaesult could be explained by a higher
immobilization of nitrogen in polluted sites. Fugtmore this hypothesis could be confirmed
by the higher bacterial community size on the diftem polluted sites. The C/N ratio is
negatively correlated to the decomposition ratert@el997; Qualls & Richardson, 2000;
Agren et al., 2001; Gusewell & Verhoeven, 2006)efyf nitrogen could be immobilized in

the short term at polluted site, it could resulaiihigher decomposition rate in the long term.
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Conclusion

The main objective of this work was to evaluate #ftect of soil pollution and other
associated soil characteristics observed on bretdfon leaf litter decomposition using a
standardized leaf litter material. We selected teigblluted sites to take into account a
gradient of pollution intensity. Our study showédttsoil pollution did not induce any change
in the decomposition rate, irrespective of the mese and thus involved decomposer
communities involved. Despite maintenance of theod®osition process, microbial
communities showed changes in their structurescespewith an increase in the relative
abundance of bacteria compared to fungi on littqgosed at polluted sub-sites. Despite
effects on the microbial community structure, wel diot observed clear effects of soil
pollution on microbial activities. Whatever, slighthanges in N-immobilization by
microorganisms due to pollution and changes indmkracteristics might have led to changes
in litter quality during the decomposition processis result lets us expect some effects of
soil pollution on the long term decomposition prExe

For a better understanding of the mechanisms imébln the maintenance of the leaf litter
decomposition at polluted site, more attention sthdae paid on soil microbial community
structure in the soil and its role for litter dequosition. Microbial and detritivore
communities and their activity have already beeeduss bio-indicators to assess effects of
soil pollution in different ecosystems. Our work denlines that measuring leaf litter
decomposition rate in polluted sites may providditamhal information for the evaluation of

pollution effects at the ecosystem level.
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Appendix 1:

Initial litter characteristics

In autumn 2012, we collected freshly abscised biealves B. pendula)t a site known to be
unpolluted. For this purpose, nylon nettings wexposed around trees 1.5 m above the
ground to intercept falling leaf litter. Leaf littevas air-dried and stored in the laboratory at
room temperature. Petioles were removed from leaaed leaf litter was characterized by
measuring toughness, phenolic compounds, lignin@nN and P contents. Leaf toughness
was measured with rewetted leaves using a peneieorard was expressed as Newton per
millimeter square (Gracga et al., 2005). Chemicallygses were performed on finely ground
litter material (< 1 mm). Phenolic compounds wexeacted in 70% of agueous methanol for
2h. Phenolic compounds content was determined usithg Folin-Ciocalteu
spectrophotometric method based on the protocaritbes! in (Box, 1983) using tannic acid
as standard. Absorbance was corrected for non-fibermmnpound interfering with the Folin-
reagent based on the precipitation of phenolic vpiblyvinyl polypyrrolidone (Sigma-
Aldrich, P6755; CAS number 9003-39-8). Lignin contteof leaf litter was determined
gravimetrically using acid-detergent fibre methadrénger et al., 2002). Contents of C and
N were determined using a Carlo-Erba NA 2100 amalyPhosphorus was extracted and
mineralized in 1 M sodium hydroxide and 0.5 M saodlipersulfate at 120°C and 1 bar during
2 h. Spectrophotrometric quantification was donkovdang the AFNOR norm (1990) by
using automaton (Konelab 420-XTi, 169 Thermofisgher

The following table describe results from analysesducted on the initial leaf litter (Table

3.2).
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Table 3.2 Mean initial properties of the litter dse the experiment (SE)

Initial litter properties

Carbon (%)
Phosphorus (%)
Nitrogen (%)
Lignine (%)
Toughtness (N/m?)

46.5 (0.1)
0.33 (0.02)

0.73 (0.01)

14.7 (0.4)
8229 (931)
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Appendix 2

Detailed properties of experimental sites

Table 3.3 Detailed properties of experimental getiusub-sites (P) and un-polluted sub-sites (U)

Sites propertie

A B C D E F G H

P u P U P u P U P U P u P U P U
Coordinates
Latitude 48°46'1.07"N  48°453.73'N 45°323.13'N  45°32'5.42'N 5889.19"N  43°562.74"N 50°25'9.39"N  50°30'1.52"'N 481(B5"N  48°02'7.98"N 49°12'8.72"'N  49°12'7.89"N 43°2BUN  43°203.17"N 44°06'6.21"'N  44°5'9.90"N
FO:@:CQM 6°8141'E 6°34.55"E 4°38'6.65'"E  4°400.45"E 3°3990 3°403.37'E 3°15.94'E 3°5'6.20'E 6°392.92'E  6°4BIE 5°697.55"E  5°597.22"E 2°201.03'E  2°200.51"E 5BB.69"E  4°04.11'E
Climat
Mean precip. (mn 576 - 683 - 910 - 1296 - 746 - 779 - 1199 - 549 -
Mean temp. (°C 11.0 - 13.8 - 14.1 - 85 - 11.3 - 10.4 - 14.3 - 12.3 -
Mean PET (mm 2.5 - 3.4 - 3.3 - 2.0 - 24 - 2.2 - 3.8 - 2.9 -
Altitude (m) 198 200 227 200 190 185 16 57 688 537 230 229 329
General properties
pH 7.4 6.7 4.3 5.2 7.5 7.7 4.6 3.9 7.9 7.5 8.0 7.9 4.8 7.8
Granulo Id. (mm 51.3 126.1 610.2 222.9 200.3 192.2 328.2 3715 135.1 7.575 525.2 357.8 260.7 839.6 327.4
CEC (Cmok ki) 37.1 16.3 6.1 10.7 17.5 65.9 9.4 225 64.1 23.8 10.8 16.4 135 .8 6 17.9 12.2
Total C (g k¢*) 78.4 35.1 44.4 42.% 107.C 181.( 80.7 289.( 143.( 46.€ 205.( 84.4 134.C 45.C 132.( 29.7
Organic C (g k") 70.¢ 35.7 42.5 40.4 49.7 161.C 80.C 302.( 115.C 46.2 114.( 36.€ 128.( 44.1 64.5 27.€
Organic mat. (g k") 123.C 61.7 73.E 69.€ 85.¢ 279.( 138.( 522.( 200.( 80.1 197.( 63.7 222.( 76.2 112.( 47.7
N (g k¢ 52 24 2.t 3.C 43 9.1 44 10.€ 7.6 35 3.6 2.2 3.2 15 4.7 2.4
P (g k() 0.07 0.12 0.11 0.02 0.01 0.0% 0.02 0.02 0.0¢ 0.07 0.0z 0.0¢ 0.01 0.01 0.0z 0.01
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Table 3.4 Detailed pollution of experimental padidtsub-sites (P) and un-polluted sub-sites (U)

Sites pollutior

A B C D G H

P U P U P U P U P U P U
Metal pollutants
(mg kg™)
Sh 82.8 1.2 12.9 2.4 198.0 6.9 40.1 1.2 1.8 2.7 2.1 1.5 6.4 3.3 14.23.1
Cr 205.0 36.7 1190.0 75.6 39.1 59.4 58.8 49.2 1030.0 19.5 170.03.1 5 68.8 64.0 334 56.6
Cu 106.0 12.0 470.0 32.6 63.6 28.3 89.1 12.8 5.5 6.7 47.5 53.4 7 58. 61.4 15.9 15.0
Ni 83.7 15.9 606.0 355 30.1 39.5 24.0 16.5 236.0 9.0 26.3 29.1 9 17 323 10.9 27.6
Zn 21600.0 124.0 1550.0 113.0 39300.0 941.0 2580.0 126.0 108.255.0 332.0 387.0 60.7 100.0 111.0 49.6
Co 15.0 6.1 41.4 17.3 7.6 11.6 8.9 6.7 48.8 1.4 10.2 12.0 6.6 107 .1 7 48
Ph 21400.0 58.7 1270.0 43.6 12000.0 280.0 3530.0 56.2 65.5 0124. 284.0 121.0 92.5 40.9 864.0 61.0
Cd 75.1 0.3 7.9 0.2 281.0 5.3 46.3 1.8 0.3 1.0 1.3 0.5 0.2 0.4 03 2 0.
TI 66.3 1.4 0.3 0.8 10.6 3.6 1.6 0.4 11 0.7 0.3 0.5 0.8 0.9 1.8 3.5
Mo 12.3 0.5 252.0 1.1 1.6 13 1.0 0.5 0.6 0.8 9.7 1.6 1.6 2.2 1.4 1.5
As 62.9 21.0 64.3 41.1 328.0 30.9 38.9 7.0 317 13.4 56.3 39.8 0.095 144.0 222.0 39.9
Organic pollutants
(mg kg™)
Naphtalen 0.53 0.02 0.66 0.05 0.04 0.04 0.08 0.02 0.02 0.08 4.54 1.38 3 0.0 0.02 0.06 0.00
Acenaphther 0.04 0.01 0.40 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 40.30 0.56 01 0. 0.01 0.01 0.02
Fluorent 0.06 0.01 0.40 0.02 0.01 0.01 0.02 0.01 0.01 0.08 25.90 1.00 01 0. 0.01 0.06 0.02
Phenanthrer 1.43 0.06 291 0.12 0.12 0.05 0.25 0.06 0.05 0.22 44.40 8.25 14 0. 0.02 0.07 0.12
Anthracen 0.13 0.01 0.58 0.01 0.01 0.01 0.03 0.01 0.01 0.01 12.50 210 01 0. 0.01 0.01 0.01
Fluoranthen 1.73 0.12 3.68 0.13 0.16 0.04 0.32 0.08 0.10 0.41 28.20 1290 .22 0 0.02 0.09 0.13
Pyrent 1.03 0.08 2.66 0.09 0.10 0.03 0.22 0.06 0.06 0.25 16.60 9.13 15 0. 0.01 0.06 0.09
Benzo(a)anthrace 0.60 0.05 1.46 0.06 0.06 0.01 0.17 0.04 0.02 0.10 8.21 5.68 7 0.0 0.01 0.03 0.05
Chrysen 1.49 0.09 2.38 0.14 0.17 0.05 0.35 0.09 0.08 0.42 13.10 8.30 15 0. 0.05 0.06 0.10
Benzo(b)fluoranther 1.47 0.07 1.65 0.09 0.18 0.03 0.26 0.07 0.11 0.47 4.62 5.47 1 0.0 0.02 0.04 0.07
Benzo(K)fluoranther 0.60 0.03 0.83 0.04 0.06 0.01 0.10 0.03 0.02 0.13 2.61 2.84 4 0.0 0.01 0.02 0.03
Benzo(a)pyrer 0.38 0.06 1.41 0.06 0.07 0.01 0.17 0.05 0.03 0.12 3.86 4.89 5 0.0 0.01 0.04 0.05
I I (M T
e 0.04 0.02 0.02 0.02 0.04 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.48 0.02 2 0.0 0.02 0.02 0.02
Benzo(ghi)péryler 1.79 0.05 1.08 0.06 0.07 0.05 0.17 0.05 0.05 0.13 1.36 3.15 5 0.0 0.05 0.05 0.05
Indeno(123cd)pyret 1.60 0.04 0.95 0.05 0.11 0.06 0.13 0.04 0.03 0.19 5.10 3.28 5 0.0 0.01 0.04 0.04
Acenaphthylen 0.06 0.03 0.35 0.04 0.07 0.03 0.06 0.03 0.03 0.03 1.99 0.51 3 0.0 0.03 0.03 0.08
Total PAF 12.9 0.7 21.4 1.0 0.8 0.3 2.3 0.5 0.5 2.7 213.8 51.7 0.9 0.1 06 8 0
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Carbon and nitrogen dynamics during the decompositin process
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Figure 3.6 Site-specific differences in litter oijen remaining mass between polluted and conttsl su

sites, for coarse and fine mesh litter bags (CB, FBe main panels show changes over time for the

150 200 250
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proportion of litter nitrogen remaining mass basadnitial mass in CB (solid lines and square

symbols) and FB (hatched lines and circle symbmfsjub-site of litter exposure (filled symbols =

polluted sub-sites; empty symbols = control subs3itData show means +/-standard errors.

133




+ Chapitre I

1.0

0.8

u CB polluted
OCB control

oFB polluted
OFB control

Remaining carbon

Remaining carbon

T T T T T
0 50 100 150 200 250

Time (days)

Remaining carbon

0.0

T T T T T T T T
0 50 100 150 200 250 0 50 100 150 200 250

Figure 3.7 Site-specific differences in litter canlremaining mass between polluted and control sub-
sites, for coarse and fine mesh litter bags (CB, FBe main panels show changes over time for the
proportion of litter carbon remaining mass basedhdral mass in CB (solid lines and square
symbols) and FB (hatched lines and circle symbmfsjub-site of litter exposure (filled symbols =

polluted sub-sites; empty symbols = control subsjitData show means +/-standard errors.
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Figure 3.8 Site-specific differences in litter Q:&tio dynamic between polluted and control subssite
for coarse and fine mesh litter bags (CB, FB). iifan panels show changes over time for the C:N
ratio in CB (solid lines and square symbols) andi&ched lines and circle symbols) by sub-site of

litter exposure (filled symbols = polluted sub-sjtempty symbols = control sub-sites). Data show

means +/-standard errors.

135



+ Chapitre I
Table 3.5 Summary of mixed-effects models assessaig and interactive effects of the site of litter
exposure, the litter bag mesh size, and time ter liarbon and nitrogen mass remaining and on the
C:N ratio in leaf litter. Plot was specified as adam factor to take into account repeated
measurements on the same plot. In all linear metetts models, time was set as a factor to detect
potential non-linear changes through time. Signifidfects are highlighted in bold. Abbreviations:

df = degree of freedom of the variable, degregaeddom of residuals.

mixed-effects models results

Carbon remaining Nitrogen remaining C:Nratio
df F P df F P df F P

Polluted vs unpolluted sites (a) 1,256 0.001  0.98 1,258 0.003 0.95 1,260 0520 0.47
Time of exposure in the field (b) 2,256 83.34 <.001 2,258 1829 0.16 2,260 83.69 <.001
Mesh size (c) 1,256 2854 0.09 1,258 2263 0.13 1,260 13.60<.001
Interactions
axb 2256 0.384 0.68 2,258 0.995 0.37 2,260 0.192 0.83
axc 1,256 2793 0.10 1,258 0.274 0.60 1,260 0399 053
b xc 2,256 7.032 <.001 2,258 2740 0.07 2,260  3.115 0.05
axbxc 2,256 0486 0.62 2,258 0515 0.60 2,260 0.093 0091
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Préambule

Dans le chapitre |, nous avons mis en évidenceastemnce d’'un effet indirect de la pollution
des sols sur les processus de la décompositioa ld@te via des modifications de la qualité
de la litiere {.e. diminution de la teneur en lignine). En plus dawme meilleure qualité, les
litieres dePopulus tremulaétaient également caractérisées par de fortesiremsn ETM,
notamment en Cd et en Zn. Ces ETM sont égalemesteptibles d’affecter, le plus
probablement négativement, les acteurs de la démsitgqm par voie trophique. La
compréhension de I'effet indirect nécessite dondélnir les mécanismes pouvant affecter
les teneurs en ETM des litieres. Pour que les EDMn$ présents dans leur litiere, les
végétaux doivent donc a la fois accumuler ces potkidans leurs feuilles mais également
maintenir, voire augmenter leurs teneurs lors deélaescence des feuilles aboutissant a la
formation de la litiere. L'objectif de ce chapiti@ été d'étudier sur les mémes sites
expérimentaux que ceux utilisés dans le chapie pour trois espéces d’arbré3uercus
petraea(Maat.) Alnus glutinosdL.) et Betula alba(L.) la stratégie de gestion des ETM dans
les litieres. En particulier, nous avons supposé gatte gestion pouvait étre (1) une
réassimilation des ETM lors de la sénescence dadlee ou (2) une absence de
réassimilation. La conséquence de cette secondenggdra une contribution plus forte de la
présence des ETM des litieres dans l'effet indirPetr ailleurs, I'expérimentation que nous
avons réalisé dans ce but représentait égalemappditunité de vérifier si pour les trois
especes végétales étudiées, I'effet positif deoldution du sol sur la qualité de la litiere

observé pourPopulus tremula (Chapitre 1) était généralisable a d'autres espéces
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Manuscrit d’article : Stratégie de gestion des ETMdans les litieres de

feuilles par trois espéeces végétales.

Enpréparation

Résumé

Les polluants du sol, dont les éléments tracesllggias, ont un effet délétére sur les arbres
gui se développent sur ces sols, et en particslieteurs feuilles, constituant, avec les litieres
gu’elles forment, un flux majeur d’énergie et ddriments dans I'écosysteme. L'effet subit
par les feuilles pourrait induire une modificatides propriétés définissant la qualité des
feuilles et de la litiere qu’elles formeromte( teneur en nutriments, en lignine ou en composés
phénoliques). La gestion des ETM contenus dantelélies lors de la sénescence va définir
la quantité de ces polluants contenue dans lagigé donc I'effet qu’auront ces polluants sur
les consommateurs : les acteurs de la décompasilans ce travail, nous avons émis
I'hypothése que les arbres pouvaient avoir dewatéggies de gestion des ETM de leur litiére.
(1) Lors de la sénescence des feuilles, une régason des ETM pourrait avoir lieu comme
c’est le cas pour les nutriments. (2) Les végétaexréassimilent pas les ETM de leurs
feuilles, ce qui a pour conséquence des effetsadéimportants, par voie trophique, sur les
consommateurs de ces litieres. Afin de détermiaestiatégie de gestion des ETM par les
végétaux, nous avons réalisé le suivi des tenenr&E®EM des feuilles de trois especes
végétalesQuercus petrae@Maat.) Alnus glutinosgL.) et Betula alba(L.)., jusqu’au stade
de litiere. Nos travaux ont montré que lorsqueHd¥/ étaient retrouvés dans les feuilles,
aucune réassimilation de ces derniers n'avait IRar. ailleurs, nous avons observé que la
pollution des sols induisait d'importantes modifioas de la qualité des feuilles et des

litieres, avec notamment des teneurs plus grandeazete et plus faibles en composés
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phénoliques. La conséquence de ces résultats edaquollution en ETM des sols, via les
végétaux, peut affecter les herbivores, les débriéis et les microorganismes décomposeurs, a
la fois par de fortes teneurs en ETM dans la regssogu’ils consomment et également par
une modification de la qualité de la ressource. @as effets combinés sur les acteurs de la
décomposition de la litiere suggérent égalementcdaséquences sur le fonctionnement des

écosystemes présents sur les friches industrielles.

Introduction

Les friches industrielles

En France, la pollution des sols par les élémematses métalliques (ETM) est un enjeu
majeur, avec plus de 2600 sites suivis par le n@irésde I'écologie, du développement
durable et de I'énergie (base de données Basab)2Dés ETM les plus représentés dans des
cas avérés de pollution du sol sont I'arsenica@ntium, le chrome, le cuivre, le mercure, le
nickel, le plomb et le zinc et proviennent prindgment des activités métallurgiques et
minieres (O’Connell et al.,, 2008). L'arrét de la jordaé de ces activités a laissé de
nombreuses friches industrielles multi-polluées tdtm gestion est une problématique
majeure. En plus de fortes teneurs en polluantgprie anthropisation de ces sites s’est
également traduite par une modification de nomla®gw@stres propriétés physico-chimiques
de leurs sols, telles que la structure physiqupHeu encore la teneur en nutriments (Huot,
2013). Malgré les effets déléteres des polluamidaims de ces sites sont caractérisés par une

forte colonisation par la faune et la flore.
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Effets des ETM sur les végétaux

Parmi I'ensemble des ETM, certains comme le cumwele zinc sont essentiels pour le
développement de la plante. Ainsi, une concentratiinimale en ces ETM est nécessaire
pour leur développement. Quoi qu'il en soit, avaddlune certaine concentration dans la
plante, ces ETM, tout comme ceux non essentiels pouwéveloppement de la plante,
induiront des effets déléteres sur ces organis@es.effets des ETM sur les végétaux sont
multiples et se traduisent généralement par uneindiion de la croissance racinaire
(Lambers et al.,, 2008), une diminution de I'ac@viphotosynthétique, ainsi que des
dommages oxydatifs majeurs qui se traduisent pardiminution de la croissance ou la mort
de I'individu ((Durand et al., 2010; Gallego et, &012). Afin de palier a ces effets déléteres,
les végétaux ont développé de nombreux mécanismegsistance. Ces meécanismes se
répartissent en deux groupes majoritaires : 1)clieston ou la limitation de I'entrée du
polluant dans lI'organisme et 2) I'ensemble des g@ssus de tolérance (Lambers et al., 2008).
Ce second groupe concerne I'ensemble des mécaneneettant de limiter la toxicité du
polluant une fois que ce dernier se trouve au deifiorganisme. Parmi ces mécanismes se
trouve la complexation en forme moins toxique ps agents chélatants tel que l'acide
citrigue ou malique (Ma et al., 2001; Yang et &005; Donascimento et al., 2006) et
également les tanins (McDonald et al., 1996; Hageret al., 1998; Barbehenn & Constabel,
2011). Les ETM peuvent aussi étre séquestrés dargarois et les vacuoles ou leur pouvoir
toxique est amoindri, d’autant plus si ces dernganst déja complexés (Eapen & D’Souza,
2005; Yang et al., 2005). En plus de ces mécanisiaagsistance, des barrieres aux flux des
métaux sont présentes dans les plantes. La plustampe est I'endoderme racinaire. En effet,
la forte subérisation des parois de ces celluldéigele flux d’eau et d’éléments a passer par
voie apoplasmique (Taiz & Zeiger, 2006) et empéehpassage de certains ETM (plomb,

cuivre, ou dans une moindre mesure le zinc) danpdeies aériennes (Weis & Weis, 2004).
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Ainsi, dépendamment des mécanismes de résistanetodpés par la plante et des métaux
concernés, la séquestration des ETM peut étreséeatians les racines, le bois ou encore les
feuilles (Dahmani-Muller et al., 2000; Van Belleghet al., 2007; Lambers et al., 2008). Une
fois dans les feuilles, les ETM se retrouverontsdanlitiere qu’elles formeront. Toutefois, la

relation entre les teneurs en ETM des feuillesedaditiere reste peu étudiée.

Effets des ETM sur la qualité de la litiere

Parmi I'ensemble des parameétres physicochimiqasdealilles et des litieres, certains vont
influencer les herbivores en définissant la paltitdpet également influencer les acteurs de
la décomposition en définissant la décomposabitigst-a-dire la vitesse de décomposition
potentielle de la litiere (Cadisch et Miller, 199To0teaux et al., 1995). On parle alors de
parametres de la qualité. Ainsi, les feuilles etitiare seront de meilleure qualité si leurs
teneurs en azote et phosphore sont €levées, diufaaractere limitant de ces deux éléments
pour la faune et les microorganismes (Aerts, 1997alls & Richardson, 2000; Agren et al.,
2001; Gusewell & Verhoeven, 2006). Par ailleursidaeur en lignine, forme de carbone
particulierement réfractaire, sera quant a elleeisgment corrélée a la qualité de la litiere
(Meentemeyer, 1978; Hobbie, 2000; Austin & Ball&2610). La méme relation a également
été observée avec les teneurs en tanins, ces egtant impliqués dans la lutte contre
'herbivorie (Hagerman, 2002) et ayant également effet négatif sur les activités
enzymatiques des détritivores (Niehaus & Grossy1S@hweitzer et al., 2004). Du fait des
effets déléteres des ETM, mais également de la emgedace des mécanismes de défense, ces
parameétres de qualité peuvent se trouver impactés pollution des sols. Il a notamment été
montré qu’en présence de métaux, la teneur en cg@spphénoliques et en particulier en
lignine pouvait se trouver augmentée (Kieffer et 2008; Elobeid et al., 2012). Cela peut

conduire a un effet négatif sur la qualité desliesiet litieres. Par ailleurs, une perturbation
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des teneurs en azote et phosphore des feuillealenégnt été observée, avec notamment une
augmentation de la teneur en azote (McEnroe & Hsari, 2001). Dans ce cas, l'effet
potentiel sur la qualité serait plutdt positif ditfdu caractére limitant de I'azote vis-a-vis de

la faune et des microorganismes.

Effets des ETM sur les consommateurs de feuillds kieres

Une séquestration des ETM dans les feuilles et @aligere qu’elles forment peut avoir un
impact sur I'ensemble de I'écosysteme du fait decdasommation des feuilles par les
herbivores et les acteurs de la décomposition, Wirsda faune détritivore et les
microorganismes décomposeurs. En effet, les ETMqmuent également des effets néfastes
sur les consommateurs. L'effet délétére de cesigals sur les herbivores est a I’ origine de
la théorie de « elemental defense » décrivant Wiaedation de métaux dans les feuilles de
certaines especes végétales comme un systéeme eleseéfontre I'herbivorie (Rascio &
Navari-l1zzo, 2011). Parmi les effets néfastes olgserchez les détritivores, nous pouvons
citer une diminution de la croissance des juvérdiesliplopodes (Hopkin et al., 1985; Kohler
et al., 1995), une diminution de la croissance ladrirvie et du taux de reproduction des vers
de terre (Ma, 1988; Spurgeon & Hopkin, 1999; Sponget al.,, 2000), ou encore la
diminution du taux de reproduction des collembd@\sioli et al., 2013). Pour ce qui est des
effets des ETM sur les microorganismes, cela skiifrgar des modifications de la structure
des communautés, que ce soit avec des augmestatiodes diminutions des abondances

totales ou de la diversité (Baath, 1989; Brandt.e2006; Giller et al., 2009).
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Objectifs

La présence des ETM dans les feuilles et lesé#ier pour conséquence des effets déléteres
sur leurs consommateurs, les herbivores, les idétes et les microorganismes
décomposeurs. L'effet des ETM sur les consommatdiigiére va principalement dépendre
de la teneur en ces métaux dans les litieres dprasnescence des feuilles. Dans ce travalil,
nous avons émis I'hypothése que les arbres pouvaiair deux stratégies de gestion des
ETM de leur litiere. (1) Lors de la sénescence fdedlles, une réassimilation des ETM
pourrait avoir lieu comme c'est le cas avec legimants. Cette stratégie permettrait de
diminuer la quantité de métaux retournant au sqoetvant de nouveau affecter les plantes
apres leur réabsorption. (2) Les végétaux ne mdissit pas les ETM de leurs feuilles, ce qui
a pour conséquence de diminuer leur teneur totalgouants au détriment d’'une diffusion
de ces derniers dans I'écosysteme, avec pour comség des effets déléteres sur les
consommateurs de ces litieres. L'objectif princidal cette étude sera donc de déterminer
guelle stratégie de gestion des ETM est suivie3paspéces végétales couramment trouvées
sur les friches industrielleQQuercus petrae@Viaat.) Alnus glutinosdL.) et Betula alba(L.).

Par ailleurs, les ETM pourraient entrainer des fications des paramétres de la qualité des
feuilles et des litieres du fait de leurs effetBth¥es sur les végétaux, et également du fait de
la mise en place des mécanismes de défense. Galaraprésenté une seconde voie d’action
des ETM sur les consommateurs de ces ressouraagjetfif secondaire de cette étude a
donc été d’évaluer I'effet de la pollution du sol ETM sur la qualité de ces ressources en
mesurant les principaux traits de qualité des it litieres (teneurs élémentaires, teneur en

lignine et en composés phénoliques totaux).
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Matériel et méthodes

Sites d’échantillonnage

Le site d’étude pollué se trouvait au sein d’'uneérée fermée en 1986, située le long de la
riviere Moselle, au nord-est de la France (48° 8l&3" N, 6° 8 4.11 E ", 200 metres
d’altitude). Le site pollué correspondait, au sé@l’'aciérie, a un bassin de décantation de
boues de hauts fourneaux de 2,6 ha ayant étéypdiadant prés d’'un siécle. Ce bassin a été
rempli avec prés de 10 m de boues puis a été lams® gestion jusqu’a nos jours. Cela a
permis le développement d'une forét meso-hygroghiqaminée paPopulus tremulal.,
Quercus petraegdMaat.) Liebl., Alnus glutinosa(L.) Gaertn.,Betula albal. et Fraxinus
excelsiorL. Le site est caractérisé par un technosol ayaet fine structure, une faible
densité, une forte hétérogénéité verticale, et forte teneur en ETM, particulierement en
cadmium, zinc et plomb (en moyenne, respectiverh@tug ¢, 21100pg get 24800 ug g

, (Huot et al.,, 2013). Malgré la forte pollution a@e site, le sol montre une activité
pédogénique, mise en évidence par la formation #amzon organique d’'une dizaine de
centimetres (Huot et al., 2013).

Nous avons compareé les échantillons de végétalevgsesur ce site pollué (P) avec ceux de
3 sites forestiers non pollués situés egalemeonig de la Moselle, a moins de 30 km du site
P. Ces 3 sites ont été respectivement nommés Ukt W selon leur distribution le long
d’'un axe nord sud (Figure 4.1). L’étude pédologiqamplete des 4 sites d’échantillonnage a
ete réalisée lors des travaux publiés par Lucistra. (2015) et les résultats ont été réesumeés

dans le tableau (Tableau 4.1).
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Figure 4.1 Localisation du site pollué (P) et dlsttion des sites non-pollués (U1, U2 et U3) selon
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Tableau 4.1 Localisation des sites expérimentapximtipales caractéristiques des sols

(valeurs moyennes, n= 3)

Sites properties

Mean (SE) values by site

Polluted Unpolluted1  Unpolluted2  Unpolluted 3

Coordinates AttUde  48°468.13'N  49°005L8'N  48°4944.3'N  48°4521.3'N
Longitude  6°8'4.11'"E  6°0251.6'E  6°0502.6'E  6°0329.0"E

Mean distance to river (m) 62 (3) 11 (3) 51 (8) 15(2)
Soil

pH 7.8(0.1) 6.9 (0.1) 7.6 (0) 7.7 (0.2)
CEC (cmol kg ™) 60.7 (3.7) 18.2 (0.6) 19.8 (0.8) 21 (0.3)
Carbonates (mg 9 90 (23) 5(0.3) 6 (0) 56 (14)
Organic Carbon (mg 9 146 (16) 29(2) 33(3) 33(1)
Nitrogen (mg &) 9.3(1.1) 2.8(0.1) 2.8(0.2) 3(0.1)
Phosphorus (mg 9 3.1(0.1) 0.8 (0) 1.1 (0.1) 0.8(0.1)
Cadmium (ug g') 73(8) <1 <1 <1
Lead (ug g*) 15,560 (2,209) 17 (1) 66 (13) 35 (4)
Zinc (ug g™ 19,540 (1,915) 47 (2) 136 (22) 97 (10)

Echantillonnage

Trois espéces végétales parmi les espéces donsreuntées 4 sites ont été échantillonnées :
Quercus petraea, Alnus glutinosa Betula alba Trois individus, numérotés de 1 a 3, de
chaque espéce ont été étudiés sur chaque site.aGHka possible pour toutes les especes,
hormis les bouleaux qui ont été représentés paeuhindividu sur le site Ul. En mai, juillet
et septembre 2012 (respectivement aux jours juli@as 199 et 271), un fragment de branche
de chaque individu a été prélevé a 'aide d’'un édloér a une hauteur de 5 m. Une quinzaine
de grammes de feuilles a été stockée a -20°C pohilisée afin de réaliser les dosages de
fibres totales, de lignine et de cellulose. Un secéchantillon d’'une quinzaine de grammes
de feuilles fraiches a été prélevé sur chaque feagjishe branche et placé a -80°C avant d’étre

déshydraté par lyophilisation. Ce second échantilicété utilisé pour 'ensemble des autres
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analyses réalisées dans le cadre de cette étudantDiautomne 2012, des filets ont été
placés sous chaque individu afin de récolter lgigré tout en évitant le contact avec le sol.
Le contenu de ces filets a été récolté au jouejuBl7. La litiere ainsi collectée a ensuite été
séchée a l'air. Du fait de la proximité de certaindividus, certaines litieres ont été
mélangées dans le méme filet : les 3 aulnes dlJditdes chénes 2 et 3 de ce méme site, les

chénes 1 et 2 du site U2, les aulnes 2 et 3 dWSitet les aulnes 1 et 2 du site P.

Masse surfacique (LMA)

Immédiatement apres chaque récolte aux trois datekyt de 10 feuilles vertes, a été utilisé
pour la mesure du LMA. Du fait que cet échantillage a été fait aléatoirement sur chaque
branche, tout comme les échantillonnages réali®és [es autres analyses, nous avons
considéré que les valeurs mesurées sur un lotesérgientiques a celles mesurées sur les
autres lots. La surface de chaque feuille a étériohiiée par comparaison a un étalon de 25
cmz, a partir de photographies. Pour cela a éliséte logiciel d’analyse d'images ImageJ,
libre de droits. Les feuilles ont ensuite été lyiiples puis pesées. La masse surfacique a
ensuite été calculée pour chaque feuille par le gattre leur masse séche pesée (en g) et leur
surface (en m2). Dans le cas de la litiere, powaqak site et espece d'arbre, un lot de 10
feuilles séchées a I'air a été réalisé et peséntdrgalisation des clichés, les feuilles ont été
réhumidifiées a I'aide d’aspersion a I'eau démitigea pour pouvoir les mettre a plat. Enfin,
pour les feuilles et les litieres, une masse sigtec moyenne pour chaque individu et

chacune des quatre dates de préléevement a étééealcu
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Analyses élémentaires

Les feuilles lyophilisées ainsi que les litiereshs®es a I'air ont été broyées a l'aide d'un
broyeur a bille. Ces broyats ont été utilisés pamsemble des analyses décrites dans les
sections ci-apres.

Les teneurs en C et N de chaque broyat ont éténdiétes sur 2,5 mg de poudre végétale en
utilisant un analyseur Carlo-Erba NA 2100. Le plmsp organique a été déterminé sur un
échantillon de 3 mg de poudre végétale, minéra@es un mélange d’hydroxyde de sodium
1 N, de persulfate de sodium 0,5 M et placé addavve a 120°C et 1 bar pendant 2 heures.
Une quantification spectrophotométrique basée aumotrme AFNOR (1990) a été réalisée a
l'aide d'un automate (Konelab 420-XTi, 169 Thernscfier). Le cadmium, le zinc et le
plomb ont été extraits des broyats par minératisatie 200 mg de poudres dans 4 mL d’acide
nitrigue a 35 % pendant 48h a 60°C. Les minéralisat ensuite été dosés en utilisant un

spectrometre d’absorption atomique avec un atomaéaur (Varian, spectra 300).

Lignine et cellulose

Les pourcentages massiques en fibres totales|asslet lignine des feuilles et litieres ont été
estimés par méthode gravimétrique en utilisant éshode d’attaque détergent-acide sur 200
mg de poudre végétale (Loranger et al., 2002). pheeniere attaque a été realisée a l'aide
d'un mélange de cetyltrimethylammonium bromide (B)JA 20 g L' dans une solution
d’acide sulfurique a 0,5 M. La matiére ainsi extra été €luée a travers des creusets poreux
de 7 um. Cette premiere attaque a permis d’évdkigrourcentage de fibres totales. La
cellulose a été évaluée suite a une seconde atdabpede sulfurique a 72 % (m : m). Enfin,

le pourcentage de lignine a été estimé en détenniaajuantité de cendres contenue dans la
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poudre de litiere suite a un passage en four almaufi50°C pendant 3 h. L’'ensemble des

pourcentages a été calculé en fonction de la ns@sde sans cendres.

Composés phénoliqgues totaux

Les composés phénoliques totaux des feuillesietd# ont été extraits de 2 mg de poudre
végétale a I'aide d’une solution de méthanol a 7Q.%xtraction a été réalisée sous agitation
pendant 2h a 16°C selon des cycles de 2 minutes agitation & 1300 rpm et 2 minutes de
repos. Les extraits ont ensuite été centrifugé8GDA rpm pendant 10 minutes a 16°C. Le
dosage des composés phénoliques totaux contenaslelanrnageant a été réalisé selon la
méthode spectrophotométriqgue de Folin-Ciocaltelle igue décrite dans (Box, 1983), en

utilisant une solution d’'acide tannique comme dtald’absorbance mesurée sur les
échantillons a été corrigée pour tenir compte deefférence de composés non tanniques
avec le réactif de Folin. Pour cela, une partie stmnageant a été utilisée pour une
précipitation de ces tanins par le polyvinylpolyyidone (Sigma-Aldrich, P6755; CAS

number 9003-39-8). Le surnageant en résultant derdgat été dosé par méthode
spectrophotométrique. Cette absorbance, provenantl'attivité des composés non-

phénoliques, a ensuite été déduite de I'absorbiantake.

Analyses statistiques

Pour chaque espéce végétale, les effets de latipalldu sol, de la date de prélevement des
feuilles et leurs interactions sur tous les paraeseprécédemment décrits, ont été testés en
utilisant un modele a effet mixte. Dans ce modele arbres de chaque espece ont été définis
comme facteur aléatoire. La date de prélevementeddtes y a été définie comme co-facteur

pour détecter les potentielles variations non-im&aau cours du temps. L'effet de la
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pollution du sol a été évalué en utilisant des ramtés de Helmert. Les contrastes en plans
orthogonaux sont simples d’interprétation et présgnune approche plus puissante que les
comparaisons post hoc (Quinn & Keough, 2002). Dgnaxipes de contrastes ont été utilisés.
Le premier plan orthogonal a permis de comparerd@snées du site pollué contre la
moyenne des trois sites témoins, et, par conségagermis de tester I'effet de la pollution
du sol. Deux autres plans orthogonaux ont comparéites témoins entre eux et ont donc pris
en compte la variabilité liée a I'hétérogénéitéremes sites. Toutes les analyses statistiques
ont été réalisées a l'aide du logiciel R 2.15.2 Bvelopment Core Team, 2012) et son

extension pour réaliser les modeéles a effets mixtdsie” package; (Pinheiro et al., 2012).

Résultats

Gestion des métaux

Les teneurs en ETM (Pb, Zn et Cd) mesurées darisdéies ont montré une forte variabilité
interspécifique (Figure 4.2). L’aulne et le chéme mwus deux été caractérisés par de faibles
teneurs foliaires en ETM, teneurs qui n'ont pas tméowle variabilité notable au court du
temps. En moyenne, toutes dates et tous sites ruudp les teneurs en ETM mesurées dans
les feuilles d’aulne ont été de 0,74+0,41, de 72+8%e 0,03+0,03 pg'gde matiére séche
pour le Pb, le Zn, et le Cd respectivement (Figdr@sa, d et g). Les teneurs dans les feuilles
de chéne ont été tres proches de celles de l'aalmee, des valeurs de 0,53+0,26, de 40+15 et
de 0,02+0,01 ughde matiére séche pour le Pb, le Zn, et le Cd otiseenent (Figures 4.2.c,

f et i). Une différence significative des teneursRb des feuilles d’aulne et de chéne a été
observée entre les feuilles provenant du site @alucelles provenant des sites témoins. Le
méme constat a été fait avec les teneurs en Zfedédles d’aulne. Toutefois, les écarts ont

éte trop faibles pour étre considérés comme urn eftd de la pollution du sol. Dans le cas
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des teneurs en Pb dans les feuilles d’aulne, mtédadur laquelle I'écart a été plus grand, la
teneur moyenne toutes dates confondues a été H#23 |29 g dans le cas du site pollué et de
0,58+0,24 g g dans le cas des sites témoins.

Le bouleau, contrairement aux deux autres espaaesntré une forte accumulation du Zn et
du Cd dans ses feuilles provenant du site polligu(Es 4.2.e et h). Les teneurs moyennes en
Zn des feuilles de bouleau toutes dates confonolinieété de 408146 ppm pour le site pollué
contre 58207 ppm pour les 3 sites témoins (Figures 4.2k, ®. Pour le Cd, ces teneurs
moyennes ont été de 0607 ppm pour le site pollué contre G038 ppm pour les 3 sites
témoins (Figures 4.2.e, f. et g.). Par ailleursysdees feuilles provenant du site pollué, une
accumulation du Zn et du Cd est observée dangikres$, avec une augmentation des teneurs
en ces deux métaux entre les feuilles de septeetthaditiere. Cette augmentation a été de 17
% pour le Zn et de 54 % pour le Cd. Enfin, la temaoyenne toutes dates confondues en Cd
dans le seul bouleau du site Ul a été de #0,.2@8 ppm. Cette valeur était nettement

supérieure a celles des autres témoins et compaaatglle du site pollué.
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les symboles décrivent le site d’origine des fesilllignes continues et symboles pleins = sitaupoll

lignes pointillées et symboles vides = sites témpibes valeurs indiquées sont des moyegrnes

erreurs standards. Au sein de chaque vignetterrsdiqués les résultats d’analyse du modéle pour la

variable comparant le site pollué aux sites téem¢msles sites témoins entre elk)( les différentes

dates de récoltel) ainsi que leurs interactionBXT et HxT). Les étoiles représentent la significativité

des effets (*** : P<0,001 ; ** : P<0.01, * : P<0.0pas de variable : P>0,05).
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Gestion des éléments

Les teneurs en carbone ont montré, pour les 4 sitéss 3 espéces végétales, une légere
augmentation entre chaque date de préléevementréSigu3.a, b et ¢). Toutes espéeces et tous
sites confondus, les teneurs en carbone des feugitiat passées de 48 % en mai a 51 % en
novembre. Par ailleurs, les chénes ont montré grenme des teneurs en carbone |égerement
plus faibles. Pour chaque espece végétale, audfi@eedce significative dans les teneurs en
carbone des feuilles n'a été observée entre sitedpet sites témoins.

Les teneurs en azote des feuilles ont suivi globaid le méme patron au cours du temps,
guel que soit le site d'origine des feuilles etspece considérée. Les teneurs ont diminué
entre les jours juliens 125 et 199, augmenté daggours juliens 199 et 271, pour enfin
diminuer une nouvelle fois dans les litieres (Fegud.3.d, e et f). Les teneurs en azote ont été
significativement plus grandes dans les feuillesvgnant du site pollué que dans celles des
sites témoins, et cela quelle que soit I'especétadg Les différences les plus grandes ont été
observées au jour julien 271. Pour l'aulne, le baul et le chéne, les teneurs en azote des
feuilles des sites témoins variaient respectivereatre 2,73 et 5,21 %, entre 2,46 et 4,86 %,
et entre 2,69 et 3,93 %, alors que les teneurs angeuilles du site pollué étaient bien
supérieures, avec des teneurs moyennes de 58 5,2 %. Du fait de la forte diminution de
la teneur en azote des feuilles du site polluéeelts jours juliens 271 et 317, seules les
litieres d’aulne sont encore plus riches en azatesde site pollué (4,88%) que dans les sites
témoins (entre 3,84 et 4,78 %). Enfin, pour chadate d’échantillonnage, la teneur en azote
dans les feuilles d’aulne a été en moyenne 14 % grande que dans les feuilles de bouleau

et de chéne.
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Pour I'ensemble des espéeces végétales, la tenepinaaphore des feuilles a diminué entre
chaque date d’échantillonnage (Figures 4.3.g, h. @ans les feuilles de la premiere date
d’échantillonnage, les teneurs foliaires en P oohtmé une forte variabilité interspécifique.
Par ordre croissant, ces teneurs ont varié enZretd),9 % pour l'aulne, entre 0,3 et 1,8 %
pour le bouleau, et entre 1,2 et 2,1 %. Dans tesds, les teneurs en phosphore ont montré
peu de variabilité entre sites et entre espéces; ane teneur moyenne de 0,26+0,20 %. La
diminution de la teneur en P des feuilles la ptusefa donc été observée pour le chéne et la
plus faible pour I'aulne. Statistiquement, les tanesn phosphore ont été plus faibles pour les
feuilles provenant du site pollué que pour celles dites témoins, et cela pour les trois
espéeces végétales. Toutefois, cet effet a étéipaileenent marqué pour le bouleau, avec des
teneurs dans les feuilles du site pollué en moy&dn¥ plus faibles que dans les feuilles des

sites témoins.
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Figure 4.3 Effet de I'espece végétale et du sibeigine sur la composition élémentaire au cours du
temps. Sont représentées les teneurs en carberau(ae, b = bouleau, ¢ = chéne), en azote (d =
aulne, e = bouleau, f = chéne) et en phosphoreafgrre, h = bouleau, i = chéne). Le type de ligne e

les symboles décrivent le site d’origine des fesilllignes continues et symboles pleins = siteupoll
lignes pointillées et symboles vides = sites tésipibes valeurs indiquées sont des moyeanes
erreurs standards. Au sein de chaque vignetteirsdiqués les résultats d’analyse du modele pour la
variable comparant le site pollué aux sites téem¢msles sites témoins entre elk)( les différentes
dates de récoltd| ainsi que leurs interactionBXT et HXT). Les étoiles représentent la significativité

des effets (*** : P<0,001 ; ** : P<0.01, * : P<0.0pas de variable : P>0,05).
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Lignine & cellulose

Quelles que soit la date d’échantillonnage et Bespconsidérées, la teneur en cellulose des
feuilles provenant du site pollué a été plus gragde la teneur moyenne des feuilles
provenant des sites témoins (Figures 4.4.a, b.€elg a été particulierement marqué dans le
cas du chéne, pour lequel la teneur en cellulpselle que soit la date d’observation, a été
systématique supérieure lorsque les feuilles praeeh du site pollué. Les teneurs dans les
feuilles polluées ont été en moyenne 19 %, 17 @8e% supérieures a celles des feuilles
témoins d’aulne, de bouleau et de chéne respeativelfrigures 4.4.a, b et c). Tous sites
confondus, les teneurs moyennes en cellulose @antelilles du jour julien 125 ont été de
10,3, 8,9 et 9,4 % pour l'aulne, le bouleau et héne respectivement, pour atteindre des
teneurs moyennes de 19,2, 18,2 et 23,7 % dand#tiged correspondantes. Les teneurs en
cellulose ont donc montré une augmentation au cdwrtemps, en particulier pour le chéne,
chez lequel cette augmentation a été la plus forte.

Les feuilles de bouleau et de chéne ont montr&iff&@ence significative de leurs teneurs en
lignine entre celles provenant du site pollué dleseprovenant des sites témoins (Figures
4.4.¢e et f). Toutefois, cet effet de la pollutioaup étre négligé du fait du faible écart de
teneurs constaté. Dans le cas du bouleau, lesreapudignine ont été en moyenne 14 % plus
fortes dans les feuilles du site pollué que datisxées sites témoins et 15 % plus faibles
dans le cas du chéne. L’aulne, quant a lui, n'atmdosuucune différence de teneur en lignine
entre site pollué et sites témoins (Figures 4.4.€3.teneurs en lignine ont également montré
une augmentation au cours du temps. La teneur mey&us sites confondus est passée de
3,9, 5,9 et 1,6 % pour l'aulne, le bouleau et |érnehrespectivement a des teneurs de 16,1,
24,6 et 21,7 % (Figures 4.4.d, e et f). Ces valsordignent également que les feuilles de

bouleau ont eu des teneurs en lignine plus élaygéepour les deux autres espéeces.
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Figure 4.4 Effet de I'espéce végétale et du sibeigine sur la composition en fibre des feuilles au
cours du temps. Sont représentés les pourcentagedl@ose (a = aulne, b = bouleau, ¢ = chéne) et
en lignine (d = aulne, e = bouleau, f = chéne)tylpe de ligne et les symboles décrivent le site
d’origine des feuilles (lignes continues et symbgeins = site pollué, lignes pointillées et sylabo

vides = sites témoins). Les valeurs indiquées destmoyennes + erreurs standards. Au sein de
chaque vignette sont indiqués les résultats d’'aeadyr modéle pour la variable comparant le site
pollué aux sites témoin®), les sites témoins entre elX)( les différentes dates de récoli@ dinsi
que leurs interaction®XT et HxT). Les étoiles représentent la significativité défets (*** :

P<0,001 ; **: P<0.01, *: P<0.05, pas de variabk>0,05).
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Composeés phénoliques

Quelle que soit la date d'observation et I'espeomsilérée, la teneur en composeés
phénoliques des feuilles provenant du site polluééaplus faible que la teneur moyenne
mesurée dans les feuilles des sites témoins (Figbe Les teneurs dans les feuilles du site
pollué ont respectivement été plus faibles de 38308 et 38 % pour I'aulne, le bouleau et le
chéne. Au cours du temps, les teneurs en compbsémigues ont peu varié dans le cas du
bouleau. Entre les feuilles du jour julien 125eelitiere, cette teneur est passée de 68 a 66 mg
g*. Par contre, une diminution de cette teneur sobgervée pour I'aulne et le chéne. Aux

mémes dates, la teneur en composés phénoliqupassste de 88 & 40 mg pour I'aulne et

de 93 & 64 mg ypour le chéne.

162



P ok Pk P
Alnus a Betula b Quercus C

200 T 1 Hw* H*
PXT ** T ke T **
HXT ** PXT ***

150

1

Phenolic compound content in leaves
(mgg™)

125 199 271 317 199 271 317 199 271 317
Day of the year Day of the year Day of the year

Figure 4.5 Effet de I'espece végétale et du siteigine sur la teneur en composés phénoliques des
feuilles au cours du temps. Sont représentéesnesits dans les feuilles d’aulne (a), de boulepat(b
de chéne (c). Le type de ligne et les symboles#rle site d’origine des feuilles (lignes comns

et symboles pleins = site pollué, lignes pointdlé symboles vides = sites témoins). Les valeurs
indiquées sont des moyennes + erreurs standardseiAue chaque vignette sont indiqués les

résultats d’analyse du modeéle pour la variable @vant le site pollué aux sites témoins (P), lesssit

témoins entre eux (H), les différentes dates delte€T) ainsi que leurs interactions (PxT et HXT).

Les étoiles représentent la significativité destsf{*** : P<0,001 ; ** : P<0.01, * : P<0.05, pas d

variable : P>0,05).
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Discussion

Gestion des métaux

Nos résultats ont montré que lorsque les métawcsitaulent dans les feuilles, leurs teneurs
ont augmenté entre les feuilles et la litiere. €sultat nous a permis de répondre a notre
objectif initial en confirmant que les espéces valgs que nous avons étudié ne réassimilent
pas les métaux lors de la sénescence de leurkegeuil

Toutefois, ce résultat n’est pas observable pamskémble des 3 ETM étudiés car alors que le
Cd et le Zn ont été retrouvés dans les feuilles,témeurs foliaires en Pb sont restées tres
faibles. Le plomb est effectivement connu pourne’@ouvé qu’'en faibles quantités dans les
parties aériennes des angiospermes méme si ledeplem développent sur un sol pollué par
ce métal. Cela s’explique principalement par lamébn de ce métal au niveau racinaire sous
contrainte de la subérisation des cellules de beledme (Taiz & Zeiger, 2006), empéchant le
Pb de pénétrer jusqu’aux faisceaux conducteursg\&eaiVeis, 2004). Les teneurs en Zn et
Cd atteintes dans les litieres de bouleau dénateatgestion différente des deux ETM par
cette espece. En effet, le Cd a présenté un fadtaccumulation 10 fois inférieur a celui du
Zn. Le Cd est connu pour étre fortement séquestns des racines (Gussarsson, 1994) et
egalement pour avoir une forte affinité pour le ifage racinaire (Morel et al., 1986), ce qui
peut expliquer sa moins grande accumulation dantelélles. Quoi qu’il en soit, la présence
de Cd et de Zn dans les feuilles a confirmé quéramement au Pb, ces deux ETM peuvent
passer la barriere de 'endoderme.

Nous avons également remarqué gu’une variabilitérspécifique apparaissait quant a la
gestion des métaux. En effet, les aulnes et leseshd’ont pas montré d’accumulation des 3
ETM dans leurs feuilles. Dans le cas du Pb, les @sémecanismes que ceux impliqués pour

le bouleau sont certainement engageés. L’'absenazudizulation du Cd et du Zn dans les
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feuilles a déja été observée pour l'aulne et lmeh@lertens et al., 2004; Dominguez et al.,
2009). Toutefois, les mécanismes impliqués reséemtotre connaissance non identifiés.
Cependant, de nombreux mécanismes peuvent étréqump) basés sur la diminution des
ETM disponibles dans le sol (Nian et al., 2002)r lexclusion de la plante (Lambers et al.,
2008), ou encore leur séquestration dans des ctimpats cellulaires tels que les vacuoles,
ou leur toxicité est limitée (Eapen & D’Souza, 20¥ang et al., 2005).

Enfin, pour les deux ETM accumulés dans les fayjillmus avons remarqué que leur teneur
semblait particulierement stable. D'un point de vo®canistique, cela indique que
'accumulation des métaux dans les feuilles de denulest mise en place dés les premieres
phases de développement de la feuille. Par ailledwsfait d’'un effet dilution di a la
croissance de la feuille ainsi que de la stabdi&é€la concentration en ETM, nous pouvons
supposer que lI'accumulation des ETM se dérouleaanubng de la vie de la feuille, au moins

jusqu’a la phase de sénescence.

Qualité des feuilles et litieres

Parmi I'ensemble des traits de qualité des feudldgieres, I'azote a montré des teneurs plus
importantes dans les feuilles provenant du sittupat en moindre mesure dans les litiéres.
L'effet des ETM sur l'acquisition des nutrimentsrpkes arbres est peu documenté,
notamment du fait de la complexifié qu’apporterd lateractions avec les champignons
mycorhizien (Siedlecka, 1995). Toutefois, Blaudeale (2000) ont montré qu’une pollution

au Cd, Zn et Pb induisait une diminution de l'askition de l'azote sous forme de

méthylamine et d’acide aminoisobutinique par lelbau, via les mycorhizes. Dans notre cas,
I'effet inverse a été observé, ce qui nous laisseser qu’'un facteur environnemental autre
gue la pollution et propre au site pollué pouredipliquer cet effet. En effet, le sol du site

expérimental se distingue des sites témoins switr@'a caractéristiqgues physico-chimiques
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que la pollution. En particulier, les teneurs ewotazdu sol plus fortes pour le site pollué
pourraient expliquer nos résultats car la teneuazote des feuilles est fortement corrélée a
cette derniére (Vitousek, 1998; Wright & Westob@02; Hattenschwiler et al., 2008). Pour
ce qui est des teneurs en phosphore, autre trédt giealité des feuilles et litieres, un effet de
la pollution a été observé, avec des teneurs g@lildes pour les feuilles provenant du site
pollué. La teneur en phosphore du sol étant, coramete, plus grande dans le site pollué
gue dans les sites témoins, ce facteur ne peubysuer ce résultat. L'effet des ETM sur
I'assimilation du P est également peu documenté [esuarbres. Toutefois, les métaux sont
connus pour perturber I'acquisition du P chez legbacées, bien que cet effet varie selon
'espéce végétale et 'ETM étudié (Siedlecka, 1995)

La teneur en composés phénoliques est égalemelii@@ dans la qualité des feuilles et
litieres. Nous avons observé gue cette teneur pta#t faible dans les feuilles et litieres
provenant du site pollué que des sites témoinstiVaion des voies de biosynthese de ces
composeés par les ETM a été observé pour le Ni @Hamicet al., 1992), le Cd (Fuhrer, 1982),
ainsi que le Zn (Parry et al., 1994). Dans notrg taffet inverse est observé. Toutefois,
(Koricheva et al., 1998), en réalisant une métdyara ont montré que les voies de
biosynthése des composés phénoliques étaient égalamntrolées par d’autres parametres
physico-chimiques du sol, avec notamment un efégfatif de la teneur en azote du sol. La
encore, la forte teneur en azote du sol pollué naduexpliquer la plus faible teneur en
composés phénoligues de nos feuilles.

Les teneurs en fibre des feuilles sont égalementrdés de qualité, et plus particulierement
la lignine (Dungait et al.,, 2012). Dans une precéeleétude basée sur les mémes sites
expérimentaux (Lucisine et al., 2015), I'un de nésultats majeurs était que la qualité de la
litiere dePopulus tremuld.. était positivement affectée par I'anthropisatidun site pollué,

cela via une diminution de la teneur en ligning. l&s teneurs en lignine des feuilles d’aulne,
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de bouleau et de chéne n'ont pas montré de diifésemotables entre site pollué et sites
témoins, ce qui implique, a la vue des différerafts de qualité suivis, que la litiere semble
de meilleure qualité lorsqu’elle est produite sarsol de friche industrielle pour 4 espéces
végétales, mais que les traits de qualité impligledss ces résultats changent d’'une espéce a

'autre.

Conséguences pour I'écosysteme

La pollution des sols en ETM a entrainée a la fims accumulation de ces métaux dans les
feuilles et dans les litieres, conséquence de dlabs de réassimilation de ces derniers, et
également des modifications de la qualité deslésudt des litieres.

Les ETM présents dans les feuilles pourront négatent affecter les herbivores, servant
ainsi de systeme de défense contre I'herbivoridifiBer et al., 2005; Rascio & Navari-lzzo,
2011). Par ailleurs, les ETM présents dans lesrdis pourront également induire des effets
déléteres sur les détritivores, comme une diminutie la croissance (Hopkin et al., 1985;
Ma, 1988; Kdhler et al., 1995), de la survie, ogaa du taux de reproduction (Ma, 1988;
Spurgeon & Hopkin, 1999; Spurgeon et al., 2000)ctwaséquence de ces effets peut étre une
perturbation de la structure des communautés dergesismes, allant jusqu’a la disparition
d'un groupe trophigue, comme il a pu étre obsenvécdes vers de terre (Spurgeon &
Hopkin, 1996). Les microorganismes se développantcss litieres verront également la
structure de leur communauté perturbée (Baath,;1®&@dt et al., 2006; Giller et al., 2009).
En plus de ces effets déléteres, les herbivoréssedétritivores consommant les ressources
produites par les plantes du site pollué seronkeégnt affectés par les modifications de la
gualité de cette ressource. Notamment, la teneaorposés phénoliques observée a la fois
dans les feuilles et dans les litieres sera bénéfeyla fois pour les herbivores (Hagerman,

2002) et pour les détritivores (Niehaus & Gross9719Schweitzer et al., 2004). Les fortes

167



teneurs en azote observées dans les feuilles segatement bénéfiques pour les herbivores
(Williams & Mattson, 1980). Par ailleurs, I'effeesl ETM sur les teneurs en azote et en
phosphore des feuilles et des litieres a pour apresice de modifier les ratios
steechiométrigues en ces nutriments dans la ressolec qualité stcechiométrique de la
ressource en découlant pourra répondre différemnantbesoin des consommateurs
(maintenance, croissance, reproduction,..) (Steé&rfechulz, 1998).

Une fonction écosystémique telle que la décommusde la litiere va dépendre a la fois de la
qualité de la litiere et de la structure des comaumés de ses acteurs : les décomposeurs et les
microorganismes décomposeurs (Hendrix et al., 19@8ts, 1997; Schimel & Gulledge,
1998; Reed & Martiny, 2007). Nos résultats suggeger le fonctionnement des écosystemes
du sol peut étre affecté par la pollution du sbhaamment la décomposition de la litiere, via
les végétaux, a la fois par une accumulation ded/ Edans la litiere affectant les

consommateurs, mais également par une modificdda qualité de cette litiere.
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Conclusion

L'objectif principal de cette étude a été d’ideietif pour 3 especes végétales, la stratégie de
gestion des métaux dans leurs feuilles et litietesessort de nos résultats une grande
variabilité de gestion entre les 3 especes, aver actumulation de métaux observée
uniguement pour le bouleau, et également une gediiférente des métaux selon leur nature,
avec notamment I'absence systématique de plombldarisuilles et litieres. Dans le cas des
métaux accumulés dans les feuilles, le Cd et leadaoyne réassimilation n’a été observée lors
de la sénescence des feuilles. Cette stratégiét imde Iégére diminution de la teneur totale
en ETM des végétaux. Toutefois, cette stratégifaiseau détriment des consommateurs de
cette litiere (faune et microorganismes) qui seuemt exposés a la pollution par voie
trophique, ce qui s'ajoute a la voie par contacfaiuque leur habitat, le sol, est également
pollué. Nous avons également observé que 3 traityudlité de la litiere, la teneur en azote,
en phosphore et en composés phénoliques, étaipaciés pour nos trois especes végétales
par la pollution du sol et d’autres parameétres oyshimiques du sol spécifiques du sol
fortement anthropisé. Nous avons émis I'hypothase la pollution des sols ainsi que les
propriétés physico-chimiques des sols des frichdsstrielles impactent le fonctionnement
des écosystemes, en particulier la décompositiotad#iere, via une modification de la
qualité de la litiere, en plus de la présence dugmts dans les litieres. Afin d’avoir une
meilleure appréhension des conséquences réelles mpiglution sur les consommateurs des
feuilles et des litieres, I'étude des effets combinle la qualité et de 'accumulation d’'ETM
dans la ressource sur la consommation des fewillés décomposition de la litiere présente

un grand intérét.
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Chapitre I\

La pollution métalliqgue des sols peut indu

une amélioration de la qualité des feuilles

des litieres




4 Chapitre IV




4 Chapitre IV

Préambule

Dans le chapitre |, nous avons mis en évidenceastemnce d’'un effet indirect de la pollution
des sols sur les processus de la décompositioa ld@te via des modifications de la qualité
de la litiere dePopulus tremula(i.e. diminution de la teneur en lignine). Par ailleuss,
chapitre 11l a également mis en évidence pour lemméite d’étude pollué une amélioration de
la qualité de la litiere de trois autres especegpetades :Quercus petraegdMaat.) Alnus
glutinosa(L.) et Betula alba(L.). Le site pollué étudié s’avérait étre un basie décantation
de boues de haut fourneau, site qui en plus d&ractérisé par d’'importantes teneurs en
éléments traces métalliques (ETM) avait égaleméanttices propriétés physico-chimiques
particuliéres. Il a donc été difficile de dissocieffet de la pollution des autres parameétres
physico-chimiques du sol sur la qualité de langid_'objectif principal de ce chapitre a été
d’évaluer l'effet de deux ETM fréguemment trouvémsl les friches industrielles, le Cd et
I'As, sur la qualité de la litiere de Populus taclarpa. Pour cela, une expérimentation en
conditions controlées a été réalisée a l'aide dsahartificiel pollué avec ces deux ETM
séparément ou non pollué, dans lequel ont été naisasitre des boutures. Pour avoir une
meilleure compréhension des mécanismes pouvarntteffa qualité de la litiere, des traits de
qualité des feuilles matures ont aussi été etudiéta nous a €également permis d’envisager
les conséquences de la pollution des sols surolesocmmateurs de ces feuilles, a savoir les
herbivores. De plus, la moitié de nos pots expértaex a été inoculée avec des champignons
endomycorhiziens afin d’évaluer leur contributicend les effets éventuels des ETM sur la
gualité des feuilles et litieres. En effet, la g des arbres, dont Populus trichocarpa,
développe naturellement des mycorhizes. Ces dem@&mt en effet connues pour influencer
I'acquisition des minéraux du sol, dont les ETM,sregalement pour avoir une influence sur

les mécanismes de défense des végétaux.
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4 Chapitre IV

Manuscrit d’article : La pollution métallique des sols peut induire une
amélioration de la qualité des feuilles et des lgres, modulée par la

présence de champignons endomycorhiziens.
En préparation
Résumé

Les polluants du sol, dont les éléments traceslliggies (ETM), ont un effet délétére sur les
arbres qui se développent sur ces sols et en glatisur leurs feuilles, qui constituent avec
les litieres qu’elles forment un flux majeur d’égier et de nutriments dans I'écosystéme.
L’effet subit par les feuilles pourrait induire uneodification des propriétés définissant la
gualité des feuilles et de la litiere qu’elles femont (.e. teneur en nutriments, en lignine ou
en composés phénoliques). Ainsi, sous l'effet deraedifications de qualité mais également
sous l'effet de la présence dETM dans la ressque® consommateurs, c'est-a-dire les
herbivores et les consommateurs de la litiere @aulétritivore et microorganismes
décomposeurs), peuvent étre affectés par les podlusia la consommation de cette
ressource.

L’objectif de cette étude a été d'étudier I'effet deux ETM, l'arsenic et le cadmium, sur la
gualité des feuilles et des litieres produites Papulus trichocarpaen considérant que les
ETM pouvaient agir sur cette qualité en (1) s’acolant dans ces ressources et en (2)
modifiant des traits de la qualité du fait des tsffdélétéres et des réactions de défense
gu’induisent ces polluants. Par ailleurs, du faie @0 % des arbres produisent des mycorhizes
et que celles-ci agissent sur les végeétaux, entresaen augmentant leur résistance aux stress
métalliques, nous avons également étudié la canitoo des mycorhizes a l'effet des ETM
sur la qualité de la ressource. Notre étude a pedai montrer que le Cd comme I'As

induisaient une amélioration des traits de qual@da ressource, notamment les teneurs en
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azote, en phosphore, en composés phénoliquesmbiadre mesure en lignine. Toutefois, cet
effet bénéfique des ETM sur la qualité a été mog@éréune accumulation systématique des
ETM dans la ressource. La présence des mycorhiggalament modéré I'effet bénéfique des
ETM sur la qualité, a la fois en limitant I'effebgservé sur les composés phénoliques et la

lignine, et également en accentuant 'accumuladiem ETM dans la ressource.

Introduction

Qualité des feuilles et litieres

Les feuilles et les litieres qui en résultent ciimenht un flux majeur d’énergie et de
nutriments entre les plantes et leur environnemiess. parametres physico-chimiques des
feuilles et des litieres déterminent leur qualit&uencant ainsi a la fois les herbivores
consommant les feuilles et les acteurs de la déositign de la litiere : les détritivores et les
microorganismes décomposeurs (Aerts, 1997). Uneribme de mauvaise qualité altére la
croissance, la reproduction, ainsi que la consommales consommateurs (Frost et al., 2005;
Raubenheimer et al., 2009), ce qui peut mener effeh délétere sur le cycle des nutriments
(Wagner et al., 2013) a travers l'altération decpssus tels que la décomposition de la litiere
de feuilles (Lecerf & Chauvet, 2008).

Ainsi, les feuilles et litieres seront de meillesigialités si leurs teneurs en azote et phosphore
sont élevées du fait du caractere limitant de cesxdéléments pour la faune et les
microorganismes (Aerts, 1997; Qualls & Richards2®00; Agren et al., 2001; Gusewell &
Verhoeven, 2006). Par ailleurs, la teneur en ligniforme de carbone particulierement
réfractaire, sera quant a elle inversement corr@lizequalité de la ressource (Meentemeyer,
1978; Hobbie, 2000; Austin & Ballaré, 2010). A c@é ces parametres de la qualité de la

ressource, les composés phénoliques tiennent wen a&htral, en particulier les tanins
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condensés et les glycosides phénoliques. Les giieophénoliques représentent la classe
majoritaire de composés phénoliques dans la famédieSalicaceae (peuplier, saule,...), avec
des teneurs foliaires pouvant atteindre 30% dedase de matiere séche (Donaldson et al.,
2006). De nombreux effets délétéres de ces commsdss insectes herbivores tels que la
diminution de la survie ou de la production d’ocecorfis été observés et résumés dans la revue
de Boeckler et al. (2011). Dans le cas des taromslensés, 'augmentation de leur teneur
foliaire lors de la consommation des feuilles ggrdonsommateurs laisse également supposer
un effet délétere sur les herbivores (Peters & Gdwe$, 2002; Stevens & Lindroth, 2005).
L'effet des tanins sur la qualité de la ressouéseiite de deux propriétés de ces composés. La
premiéere est leur capacité a précipiter les pretiiNiehaus & Gross, 1997). De ce fait, une
fois dans le systéme digestif des consommateurs, coenposés peuvent induire une
précipitation des enzymes digestives, ce qui a ponséquence d’affecter négativement la
digestion de ces organismes (Niehaus & Gross, 1B@german, 2002; Schweitzer et al.,
2004). Par ailleurs, les tanins inhibent égalen®développement de champignons impliqués
dans la décomposition de la litiere (Harrison, 198&¢hmidt et al., 2013). Il se pourrait que
cet effet soit lié a une seconde propriété de oaposés, qui est leur capacité a séquestrer les
métaux essentiels tels que le cuivre et le zire rémdant ainsi moins disponibles pour les
organismes du sol (Vitousek et al., 1994). Dudaites différentes propriétés des tanins, il en
découle que la qualité de la ressource est invenseroorrélée a sa teneur en tanins

(Hattenschwiler & Vitousek, 2000; Schweitzer ef 2004; Graca et al., 2005).
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Effets des ETM sur les végétaux : Toxicité et meoaas de défense

En France, la pollution des sols par les élémemtses métalliques (ETM) est un enjeu
majeur, avec plus de 1300 sites suivis par le n@résde I'écologie, du développement
durable et de I'énergie (base de données Basok)2@ks ETM présentent une grande
variabilité d'effets déléteres sur les végétawpemdant entre autre de la nature du polluant
(O'Connell et al.,, 2008). On peut notamment citene udiminution de [lactivité
photosynthétique et de la respiration, une intohitie I'acquisition de I'eau et des nutriments
et également un stress oxydatif (Kieffer et alQ&0Durand et al., 2010 ; Gallego et al., 2012
; Zhang et al., 2014). Cela peut se traduire pareftets déléteres sur la morphologie des
végétaux, avec une diminution de I'élongation rari et de la croissance en générale et
également une chlorose des feuilles (Lambers,2@08; Nagajyoti et al., 2010).

Afin de palier ces effets déléteres, les végétautxdéveloppé de nombreux mécanismes de
résistance. Ces mécanismes se répartissent enugegronajoritaires : 1) I'exclusion ou la
limitation de I'entrée du polluant dans I'organisete?) I'ensemble des processus de tolérance
(Lambers et al., 2008). Parmi les processus deratmdé se trouvent notamment les
mécanismes de séquestration combinant la chéldésmétaux par les phytochélatines ou les
métallothionéines et la compartimentation celhglgsouvent dans les vacuoles) permettant
une diminution de la toxicité de ETM (Hall, 20022l Rai, 2010; Hassinen et al., 2011).
Parmi les composés phénoliques, les tanins intameigt également dans la séquestration des
ETM en les chélatant (Vitousek et al., 1994) etipigent a la lutte contre le stress oxydatif
du fait de leur pouvoir antioxydant (McDonald et 4996; Hagerman et al., 1998; Barbehenn
& Constabel, 2011). De ces mécanismes de séquestredsulte, notamment pour les
peupliers, une accumulation des ETM dans les tidesvégétaux, conduisant a la production

de feuilles et de litieres pouvant contenir degertoncentrations en polluants (Pottier et al.,
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2015). Par exemple, dans le cas du Cd, les tedamss|es litieres peuvent varier entre 0,3 et
1,2 mg cnf pour 14 génotypes différents de peuplier (Pogtie., 2015).

Du fait des effets délétéres des ETM mais égalemerna mise en place des mécanismes de
défense, les parameétres de qualité peuvent seetrammpactés par la pollution des sols. Il a
notamment été montré qu’en présence de métaurnkut en composés phénoliques et en
particulier en lignine pouvait se trouver augmert@effer et al., 2008 ; Elobeid et al., 2012).
Cela peut conduire a un effet négatif sur la géaliés feuilles et litieres. Par ailleurs, une
perturbation des teneurs en azote et phosphordeddies a également été observée avec
notamment une augmentation de la teneur en azagr{Me & Helmisaari, 2001).
L’accumulation d’'ETM dans les feuilles et les ligg, combinée aux modifications des
caractéristiques physico-chimiques induites par texicité et les mécanismes de défense,
laisse a penser que la pollution des sols par Téd Rourrait entrainer une diminution de la

gualité de la ressource.

Contribution des champignons endomycorhiziens

Les champignons endomycorhiziens colonisent la nté@jdes végétaux terrestres dans une
grande variabilité de conditions climatiques etnpettent a la fois d’augmenter I'acquisition
de I'eau et des nutriments par les plantes etl@aaonce aux facteurs de stress (Bothe et al.,
2010; Smith & Read, 2010). Dans le cas d'une polutaux ETM, les endomychorizes
permettent une augmentation de la tolérance dulipewpla pollution, avec notamment le
maintien de sa croissance (Cicatelli et al., 20400une diminution de l'effet néfaste sur
I'élongation racinaire (Todeschini et al., 2007;ngia et al., 2008). Par ailleurs, il a
également été observé une stimulation des syst@laedéfense, avec notamment une
augmentation de la production de phytochélatinesgsachampignons mycorhiziens (Pallara

et al., 2013). De ces modifications des mécanisteeséquestration découle une gestion des
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ETM différente en présence de mycorhizes, avecmoint une accumulation plus forte de
ces derniers dans la plante mais un transfertfplbke dans les parties aériennes dans le cas
du peuplier (Cicatelli et al., 2010, 2014). Plustipalierement, dans le cas d’'une pollution a
I'As, de nombreuses études résumées dans la rev(#ndth et al., 2010) ont montré un effet
des mycorhizes positif ou négatif sur 'accumulatite cet ETM dans les plantes.

Les ETM sont donc susceptibles d’influencer la m@atle la ressource du fait de leur
accumulation dans cette ressource et des modifiatventuelles de la qualité de celle-ci.
Du fait que les champignons mycorhiziens peuvdatfais modifier 'accumulation des ETM
dans la plante, la résistance de ces planteseasstt augmenter I'acquisition des nutriments,
ces champignons ont un fort potentiel dans la naddud des effets des ETM sur la qualité

des feuilles et des litieres.

Objectifs

L’objectif principal de cette étude a été de détmamquel était I'effet de la pollution du sol
sur la qualité des feuilles et des litieres. Pala,cnous avons émis I'hypothése que les ETM
pouvaient affecter cette qualité par 1) une fagteetir en polluants dans la ressource et 2) par
une modification des traits de la qualité du fais @éffets délétéres et des réactions de défense
gu’induisent ces polluants. Nous nous sommes eticpker focalisés sur les composés
phénoligues qui sont a la fois impliqués dans éestions face au stress métallique et dans la
lutte contre I'herbivorie. Par ailleurs, un secoaldjectif a été d’étudier la modulation
gu’'apportaient les champignons endomycorhizien&fiel des ETM sur la qualité de la
ressource du fait de leur influence a la fois sacquisition des nutriments et sur les
mécanismes de défense face au stress métallique.

Pour ce faire, nous avons évalué la qualité dafieumatures et sénescentes de boutures de

Populus trichocarpgTorr. & Gray), connu pour sa capacité a accumieemeétaux dans ses
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feuilles (Pottier et al., 2015). Ces boutures datexposées pendant une saison de végétation
a une mono-pollution en As ou en Cd, ETM trouvésusutres grand nombre de sites pollués
sur le territoire francais (base de données B&€dl5). La contribution des mycorhizes a été
étudiée en ensemencant la moitié des pots contdaeanpeupliers avec le champignon

endomycorhiziefRhizophagus irregularis

Matériel et méthodes

Conditions de culture

L’expérimentation a été reéalisée durant 'annéed28dr la dalle expérimentale du laboratoire
LIEC (49°6° N, 6° 12" E, 193 m d'altitude). En nsar2014, 42 boutures deopulus
trichocarpa(Torr. & Gray) ont été plantées dans des pots astipglue de 5 | puis placées sur
la dalle expérimentale. Chaque pot contenait unangd de 1:2 (v/v) de terreau : sable
additionné d’'une solution fertilisante permettaittbtienir les teneurs en minéraux indiquées
dans le Tableau 5.1. Durant la période expérimentde mars a novembre 2014, la
température moyenne atmosphérique a été de 14{98€ lsoutures ont recu une précipitation
totale de 489 mm (données station météofrance,)281ith de maintenir une humidité du sol

de 60% de sa saturation en eau, trois arrosagesepaine a I'eau déminéralisée ont été

réalisés.
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Tableau 5.1 Teneur et forme des différents élémagppsrtés en solution dans les sols

Composition minérale du sol

ek sl v
Cadmium  CdCl 30

Arsenic AsOs 25

Azote NHNOs 157

Phosphore  KEPOy 0,76

Potassium  KHPO 0,97

Calcium CaGl 175

Magnésium MgSQ@ 1,07

Fer Fe(CaH406)3 0,01

Soufre MgSQ 141

Lors de la plantation des boutures, un tiers disasété additionné d’'une solution de chlorure
de cadmium a 8,85 gllpour atteindre une concentration finale dans ledsoBO mg kg de

sol sec. Quatorze autres pots ont été additionnés dolution d’oxyde d’arsenic (V) a 56,6 g
L afin d’atteindre une teneur dans les sols de 2&gilgle sol sec. Enfin, le dernier tiers des
boutures n’a subit aucun ajout de polluant.

Pour chacune des trois modalités de pollution, détiéndes pots, soit sept, a été ensemencée
avec environ 2000 spores de champignons endomy@emkiRhizophagus irregularieen
solution liquide.

Le débourrement des boutures a eu lieu en moye@rjeuds aprés la plantation, durant la
premiere quinzaine d'avril. Parmi les 42 bouturesidlement plantées, quatre n’ont pas
débourré, ce qui s’est traduit par un nombre ddicaip par modalités allant de 5 a 7
individus répartis selon le plan expérimental dduar la Figure 5.1. L’ensemble des analyses
effectuées lors de cette expérimentation a éténésians la Figure 5.2 et détaillé dans la

suite de ce chapitre.
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Replicats

5-7 =38 Poplars

Figure 5.1 Description du plan expérimental suivslde la réalisation de cette expérimentation.
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Figure 5.2 Schéma descriptif des différentes apalgéfectuées sur les boutures de peuplier.
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Récolte des feuilles

En juillet 2014, 83 jours aprés plantation des bms, deux feuilles de la branche dominante
ont été prélevées sur chacune des 38 boutures dghatirrées. La premiere feuille était la
3°Me ou 4™ 3 partir de I'apex et la seconde €f7ou 8™ position. Directement aprés
récolte, chaque feuille a été découpée en traggrfeats : limbe gauche, limbe droit et nervure
centrale. Juste apres la découpe des feuillesphamgraphie de chacune des parties a été
réalisée puis les feuilles ont été directement snikens I'azote liquide pour les congeler. Les
3 fragments ont ensuite été stockés a -80 °C endeukeurs analyses futures. Les limbes
gauches ont été lyophilisés puis broyés pour lasyses décrites ci-apres. Les limbes droits,
guant a eux, ont été utilisés dans le cadre d’apalypiomoléculaires (en cours et non
réalisées dans le cadre de ce travail de thésw).dvoir une quantité de matiere suffisante
pour la réalisation de I'ensemble des analysedind®es gauches des deux feuilles de chaque
plante ont été assemblés en un lot.

Parallelement a la récolte de feuilles, environgs@e sol ont été prélevés dans chaque pot
puis séchés a I'étuve a 70 °C pendant 48 h. Le €€ prélevé a la surface du pot en ayant
enlevé au préalable la couche de surface (envirom sur laquelle s’étaient développées

guelques plantules. Le sol sec a ensuite été tanfisém puis broyé.

Récolte des boutures

A partir de septembre 2014, les feuilles sénesseat# été récoltées a l'aide de filets

individuels installés sur chaque plante. Le 12 nuwes 2014, soit 209 jours apres plantation,
les dernieres feuilles sénescentes non encore tsmdyét été prélevées et I'ensemble des
plantes a été récolté. Chaque plante a été abonelamnmattoyée a I'eau déminéralisée afin de

retirer toutes les particules de sol. Apres netieyde chevelu racinaire, la bouture et les tiges
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de l'année ont été séparés puis ont été séchéairalilire pendant 2 mois. Lors de la
récupération des racines, environ 5 g de biomas$eh& ont été récupérés. Afin d'éviter la
contamination (métaux, nutriments minéraux) pargdadicules de sol, ces échantillons de
racines ont été lavés avec une solution de chlaterealcium & 5 mol t pendant 5 minutes
sous agitation puis abondamment rincés a I'eau mEnalisée. Ces échantillons ont ensuite
été séchés a I'étuve a 70 °C pendant 48 h puisébrdyar ailleurs, 2 g frais de chevelu
racinaire ont également été prélevés afin d’évalleertaux de colonisation par les
champignons.

Aprés homogénéisation, 50 g de sol ont été préldaés chaque pot avant d’étre séchés a

I'étuve a 70 °C pendant 48 h, tamisés a 2 mm, lmaigés.

Analyses élémentaires

Les analyses élémentaires décrites ci-apres ontéatisées sur le sol récolté en novembre
2014, sur les feuilles et les racines nettoyéashirure de calcium.

Les teneurs en C et N ont été déterminées viayaral Carlo-Erba NA 2100, en utilisant 2,5
mg de poudre végétale et 3,5 mg de sol broyé. Iogmlisation du phosphore organique a été
effectuée sur 3 mg de végétaux ou 3,5 mg de soldmts un mélange d’hydroxyde de
sodium 1 N et de persulfate de sodium 0,5 M plataudoclave a 120°C et 1 bar pendant 2
heures. Une quantification spectrophotométriqueédasir la norme AFNOR (1990) a été
réalisée a l'aide d’'un automate (Konelab 420-XT69 1Thermofischer). L'arsenic et le
cadmium ont été extraits des broyats par minétaisaes poudres dans une solution d’acide
nitrigue & 35 % pendant 24h. Les minéralisats amuike été dosés en utilisant un
spectromeétre d’absorption atomique avec un atomisauflamme pour I'arsenic (Perkin-
Elmer, AAnalyst 100) et avec un atomiseur a fourrde cadmium (Varian, spectra 300). Les

minéralisations ont été réalisées sur 500 mg desesolet, hormis pour les feuilles, avec 200
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mg de poudre végétale seche. Dans le cas desef D mg de matieére seche ont été utilisés
afin d’avoir suffisamment de matériel pour I'ensdentes analyses.

En plus de ces analyses élémentaires a été réalisémesure des teneurs extractibles en Cd,
As, K, Mg, Mn, Na et S dans 4,5 g de sol frais grék a la fin de I'expérimentation. Pour
cela, ces éléments ont été extraits du sol a I'didee solution de chlorure de calcium a 10
mM sous agitation (40rpm) pendant 2 h et & tempggambiante. La suspension obtenue a
éte filtrée avec des filtres sans cendres puisidd’ de filtres de 0,45 pum. Le filtrat a été
acidifié a l'aide d’acide nitrigue a un pourcentdg®wl de 2 % puis analysé par ICP-OES

(ICAP 6000 series, Thermoscientific).

Composés phénoliques totaux et pigments

L’évaluation des teneurs en composés phénoliquasxaet en pigments photosynthétiques

(chl a, b, caroténoides) a été effectuée sur ladnes de feuilles vivantes prélevées en juillet

2014. Les composés phénoligues totaux de 5 mg uldr@ale feuilles séches ont été extraits a
l'aide d’une solution de méthanol & 70 %. L'extrata été réalisée sous agitation pendant 2h
a 16°C selon des cycles de 2 minutes sous agitatibBO0 rpm et 2 minutes de repos. Les

extraits ont ensuite été centrifugés a 13000 rprmdget 10 minutes a 16°C. Le dosage des
composés phénoliques totaux contenus dans le sanb@ été réalisé selon la méthode

spectrophotométrique de Folin-Ciocalteu, telle déerite dans (Box, 1983), en utilisant une

solution d’acide tannique comme étalon.

Afin d’évaluer les teneurs en chlorophylle et canmfides, une autre extraction a été réalisée
avec 1 mg de poudre végétale seche selon un ptetadapté de (Cartelat et al., 2005). Les

COmMpOosEs ont été extraits a I'aide d’'une solutiemethanol pur a 70°C sous agitation a 1300
rpm pendant 30 minutes. Puis les extraits ont étdritugés a 13000 rpm. Les teneurs en

pigments dans le surnageant ont été mesurées plandaéspectrophotométrique. Les teneurs
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en chlorophylle a et b ont été estimées a l'aidedtpiations de (Lichtenthaler, 1987) décrites
ci-apres, par lecteur d’'absorbance a 652,4 nm 8268m. Les caroténoides ont été estimés
par lecture d’absorbance a 470 nm a l'aide deolaiéme équation.

Chloro, (ngml™) = 16,72 Ages2 — 9,16 Agsza

Chloro,(pg ml™) = 34,09 Agsy 4 — 15,28 Ages 2

Carotenoide(ug ml~1) = (1000 A4;9 — 3,27Chloro, — 104 Cloro,/229)

Entre juillet et aolt 2014, aux jours juliens 1863, 217,230 et 251, un suivi des teneurs en
flavonols et chlorophylle des feuilles a été ré&aliSes mesures ont également été effectué sur
les deux feuilles récoltées au jour julien 190. Perla a été utilisé un Dualex (Scientific+,
Force A), dont le principe de fonctionnement estriigar (Goulas et al., 2004). Cet outil est
constitué d’'un boitier et d'une pince formée pamdtetes optiques. La premiére possede 4
LED permettant d’émettre un rayonnement dans I'lépuge, et deux dans le proche IR aux
longueurs d’'onde de 375, 650, 700 et 800 nm relspacent. La seconde téte optique mesure
l'intensité du rayonnement IR entre 700 et 900 Anthaque date et pour chaque arbre, 10
feuilles vivantes ont été placées alternativememisdla pince de I'appareil. Une fois en
contact avec la feuille, la pince a réalisé cesumsssur une surface de 5 mm de diamétre.
Afin d’estimer la teneur en flavonols, I'appareiezcité la feuille a 650 nm, longueur d’'onde
de référence qui n’est pas absorbée par les fldsoba feuille a été excitée une seconde fois
a 375 nm, ce qui correspond au pic d’absorptionfldesnols. Pour chacune des longueurs
d’'onde, I'appareil a mesuré la fluorescence dehlarophylle dans l'infrarouge. Le log ratio
entre la fluorescence apres l'excitation de réfégzeet celle apres excitation dans 'UV a
permis de donner la quantité de rayonnement absqédéles flavonols et donc d’estimer leur
concentration. Afin de mesurer la teneur en chloytip de la feuille, cette derniere a été
excitée a 700 nm, ce qui correspond au pic d'alagianp de la chlorophylle. Puis la mesure

de la teneur en chlorophylle a été realisée pauraede I'intensité du rayonnement transmis

194



4 Chapitre IV

de l'autre c6té de la feuille. Afin de tenir comphg rayonnement réfléchi par la structure de
la feuille, cette derniére a été excitée une sexdmid a 800 nm, longueur d’onde a laquelle la
chlorophylle n’absorbe pas. La seconde intensitérayj@nnement infrarouge transmis a

travers la feuille permet de corriger la teneucklorophylle mesurée.

Lignine et cellulose

Les pourcentages massiques en fibres totales|asalet lignine des feuilles sénescentes ont
été estimés par moyen gravimétrique, en utilisarmnéthode d’attaque détergent-acide sur
200 mg de feuilles séches (Loranger et al., 2008% premiére attaque a été réalisée a l'aide
d'un mélange de cetyltrimethylammonium bromide (B)A 20 g L' dans une solution
d’acide sulfuriqgue a 0,5 M. La matiére ainsi extra été éluée a travers des creusets poreux
de 7 um. Cette premiere attaque a permis d’évadtigrourcentage de fibres totales. La
cellulose a été évaluée suite a une seconde atdakpmde sulfurique a 72 % (m : m). Enfin,

le pourcentage de lignine a été estimé en pesaqudatité de cendres contenue dans la
poudre végétale suite a un passage en four a maufEe0°C pendant 3 h. L'ensemble des

pourcentages a été calculé en fonction de la nssde sans cendres.
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Mycorhizes

Une évaluation de la colonisation des racinesgmchampignons mycorhiziens a été réalisée
a partir des 2 g frais de chevelu racinaire préavda fin de I'expérimentation. Les racines
ont été clarifiées a I'aide d’un bain de KOH a 1Q¥&) a 90 °C pendant 30 minutes. Elles
ont ensuite été colorées durant une nuit au blanétayle a 0,1 % dans une solution d’acide
lactique a 85 % (v/v), puis décolorées dans un Hanide lactique a 25 % (v/v). Les fines
racines ont été coupées en fragments de 1 cm [aaégs sur lame avec de I'acide lactique a
85 % (v/v). Pour chaque plante, 75 fragments daeacont été observés par microscopie.
L’intensité de colonisation par les endomycorhizesté déterminée selon la méthode

précédemment décrite par (trouvelot et al., 1986).

Morphologie des boutures

Pour chaque bouture, une évaluation de la morploldgs feuilles a été réalisée. La

détermination de la masse surfacique a été effectuéchacune des deux feuilles matures. La
surface de chacune des feuilles photographiéesdoia récolte a été mesurée a l'aide du
logiciel d’analyse d’'images ImageJ. La masse sigteca été calculée par le ratio entre la
masse de la feuille séche (en g) et la surface mdegen m?2). Par ailleurs, la veille de la

récolte des feuilles (en juillet), le nombre deilfea de chaque plante a été compté.

Apres séchage des tiges de I'année récoltées esmiwe 2014, leur longueur totale a été

mesurée ainsi que leur diamétre moyen. Enfin, apéebage des racines et des tiges de

I'année, leurs biomasses totales ont été mesufi@adeadéterminer le root :shoot ratio.

Analyses statistiques
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Les effets de I'As et du Cd ont été évalués inddpemment I'un de I'autre sur I'ensemble des
analyses effectuées sur les boutures. Pour cala,gbaque variable mesurée, deux modeles
ont été utilisés (un par ETM). L'analyse de ces ébesl a ensuite été réalisée a I'aide d’'une
Anova a deux facteurs testant I'effet du pollualg,la mycorhization et de I'interaction des
deux effets. Du fait que les données propres auxubes témoins ont été utilisées pour
chacun des deux modeles, une correction des psvaes Anova et des tests Post-Hoc de
Tuckey a été nécessaire. Pour cela, nous avordweffa correction de Bonferoni, que nous
avons réalisé en doublant la valeur de I'ensemblke mivalues et en gardant un seuil de
significativité de 0,05. Toutes les analyses digtiss ont été réalisées a l'aide du logiciel R

2.15.2 (R Development Core Team, 2012).

Résultats

Gestion des métaux

Aprés 209 jours d’exposition, 'ensemble des peaupliexposés au Cd a montré une teneur
racinaire moyenne de 169+50 mg'kge qui représente un facteur de bioconcentraio, @l

par rapport au 30 g Kgcontenus dans le sol (Figure 5.3.a.). Dans leleapeupliers exposés

a I'As, ce facteur a été de 11,6, avec une tenayenme dans les racines en cet élément de
389491 mg kg (Figure 5.3.c). Pour les deux ETM, aucune difféeesignificative dans la
teneur en ETM des racines n’est apparue entre depliprs mycorhizés et ceux qui ne
I'étaient pas (Figures 5.3.a et c).

Tout comme pour les racines, les deux ETM se soruraulés dans les feuilles sénescentes
pour atteindre une teneur en Cd de 78+21 mbdeymatiéres séches et en As de 34+7 mg kg
! Par ailleurs, un effet positif des mycorhizesté @servé sur la teneur en As des feuilles

sénescentes, avec une teneur de 40+4 rifgekgprésence de mycorhizes contre seulement
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2945 mg kg dans le cas contraire (Figure 5.3.d). Toutefoispateffet des mycorhizes n'a
été observé sur les teneurs en Cd de ces felHlms. le Cd, le facteur d’accumulation entre
les racines et les feuilles sénescentes a été garme de 2,2. Dans le cas de I'As, ce facteur
a été de 9,2 en présence de mycorhizes et de fhdabsence de celles-ci, soulignant un
transfert vers les litieres plus faible de 'ETM présence de mycorhizes. Concernant les
feuilles matures, les plantes exposées au Cd ontrénane teneur moyenne en Cd de 3919
mg kg’ et celles exposées & I'’As ont montré une teneyemte en As de 16+5 mg kgCes
teneurs ont systématiquement été plus faibles cpleesc mesurées dans les feuilles
sénescentes. Quelque soit 'ETM auquel ont été sdgmles plantes, aucune différence sur

les teneurs en métaux des feuilles n’a été obsenvgeésence ou non de mycorhizes.
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Figure 5.3 Effet des ETM du sol et de la mycorhaasur les teneurs en ETM des peupliers. Les
échelles entre les différents panneaux de la figarsont pas les mémes. Sont représentées lessteneu
moyennes + ES en cadmium des racines (a) dessfeunilhtures (b, barres vertes) et des feuilles
sénescentes (b, barres jaunes) pour les peuptigosés a I'arsenic ou au cadmium et les peupliers
témoins. Sont également représentées les teneyenmes + SE en arsenic des racines (c) des feuilles
matures (d, barres vertes) et des feuilles séntescéh barres jaunes). Les barres hachurées

représentent les valeurs moyennes en présenceodndrhizes. Les lettrines indiquent une
différence significative basée sur les tests deey R < 0.05) réalisés indépendamment les uns des
autres pour chaque compartiment biologique et ldecw des lettrines est associée a celle des
compartiments. Au sein de chaque compartiment diglee, deux Post-Hoc indépendants ont été
réalisés : un pour le modéle évaluant I'effet ddnsaum (lettrines en majuscule) et I'autre pour le
modele évaluant I'effet de I'arsenic (lettrinesmeimuscule). Se référer a la section analyses
statistiques pour plus de détails sur ces deux lasdéorsqu’aucun effet significatif n’est ressatti

test de Tukey, aucune lettrine n’a été ajoutée.
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Morphologie des boutures

La masse racinaire moyenne des peupliers témoiéie ale 15,5+2,7 g contre seulement
7,4+1,69g pour les peupliers exposés a I'As. Untefignificativement négatif de I'As sur la
masse racinaire a donc été observé (Tableau S.2faiDde la biomasse racinaire plus faible
pour les peupliers exposés a l'arsenic, nous aggakment observé un root :shoot ratio plus
faible en présence d’As (Tableau5. 2). Par ailldesspeupliers témoins et exposés a I'As ont
également montré une masse racinaire plus faibjgésence de mycorhizes. Dans le cas des
plantes exposées au Cd, aucun effet de I'exposatid&aiTM ni des mycorhizes n’est apparu.
Pour I'ensemble des autres traits morphologiquesunds, aucun n’a montré de réponse, que

ce soit vis-a-vis des ETM ou de la présence de rhyzes.

200



4 Chapitre IV

Tableau 5.2 Résumé des résultats de I'analysealesrdodeles linéaires indépendants utilisés pour
chacun des parametres morphologiques mesurésqueupliers. Le premier modéle (Arsenic model)
vise a I'évaluation des effets de I'As, des mycpekiet de leur interaction. Le second modeéle
(Cadmium model) vise a I'évaluation des effets di) @&s mycorhizes et de leur interaction. Pour une
description détaillée des modeles utilisés, saaéfiela section « Analyses statistiques ». Poageé
trait morphologique sont renseignées les valeurgemues + SE mesurées en présence d’As, de Cd, et

pour les peupliers témoins. Abréviation : Df = dede liberté de la variable, degré de liberté du

modele.
model effect of As and Cd on Morphology results
Mature leaves Leaf litters
Number of LMA mean Chlorophyll Carotenoids mean twigs mean twigs shoot mass rootmass R:S mass
leaves (g m2) assay (ng cm-2) length diameter (g DM) (9 DM) ratio
(ug cm-2) (cm) (cm)
Arsenic model
Mean (SE) values by sit€Control Myco - 65 (5.9) 89.6 (9.1) 19.2 (1) 3.4(0.33) 28(36) .6@.27) 33.6 (3.5) 16.6 (1.5) 0.5 (0.05)
Myco+ 62 (1.8) 91.5 (3) 17.8 (1.9) 3.1(0.31) 24(35) 3@31) 29.1(2.8) 14.3(0.7) 0.5 (0.04)
As Myco - 56 (11.6) 76.8 (3.6) 19.8(1.7) 3.1(0.49) 28)3.  4.6(0.29) 29.2 (1.6) 8.4 (0.5) 0.3(0.01)
Myco+ 38 (6) 90.1(11.2)  20.6(2.5) 4(0.51) 22 (1.3) (0.26) 28 (1.3) 6.5 (0.6) 0.2 (0.02)
Model summary
Arsenic effect Df 1,20 1,20 1,19 1,19 1,20 1,20 1,20 1,20 1,20
F 5.54 0.70 0.81 0.49 0.79 0.15 1.25 89.6 69.6
P 0.06 0.82 0.76 0.99 0.77 1.40 0.55 <.001 <.001
Mycorhize effect Df 1,20 1,20 1,19 1,19 1,20 1,20 1,20 1,20 1,20
F 2.23 1.02 0.02 0.70 1.02 0.85 1.33 6.19 1.02
P 0.30 0.65 178 0.83 0.65 0.73 053 0.04 0.65
Interaction effect Df 1,20 1,20 1,19 1,19 1,20 1,20 1,20 1,20 1,20
F 1.08 0.50 0.33 1.83 0.02 0.10 0.51 0.06 0.96
P 0.62 0.97 1.14 0.38 1.80 1.51 0.97 1.62 0.68
Cadmium model
Mean (SE) values by sitecd Myco - 67 (10.6) 76 (6.4) 17.7 (1.8) 3.4(0.32) 27(49) 45(048) 34.3(3.7) 16.2 (1.3) 0.5 (0.04)
Myco+ 44 (9.1) 80.4 (8.6) 18.1(1.3) 2.8(0.3) 22(35) .2(@.28) 29.8 (2.6) 13.9 (1.7) 0.5 (0.04)
Model summary
Cadmium effect Df 1,21 1,21 1,21 121 1,21 1,21 1,21 1,21 1,21
F 0.89 2.95 0.09 0.22 0.09 0.02 0.08 0.03 0.40
P 0.71 0.20 1.53 129 # 1.53 1.77 1.56 1.72 1.07
Mycorhize effect Df 1,21 1,21 1,21 121 1,21 1,21 1,21 1,21 1,21
F 2.90 0.21 0.06 2.26 1.28 0.73 197 2.80 0.13
P 0.21 1.30 1.60 0.30 # 0.54 0.81 0.35 0.22 1.44
Interaction effect Df 1,21 1,21 1,21 121 1,21 1,21 1,21 1,21 1,21
F 1.49 0.03 0.32 0.40 0.07 0.01 0.0003 0.0001 0.12
P 0.47 1.73 1.16 1.07 # 1.59 181 197 1.99 1.45
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Composition élémentaire

En présence d'As, la teneur racinaire en azotesiggificativement plus élevée, avec une
moyenne de 1,04+0,17 % contre 0,76+0,09 % poupdepliers témoins (Figure 5.4.a). Pour
les feuilles matures, les teneurs en azote sonifis@tivement plus élevées dans les feuilles
des plantes exposées au Cd (3,03+1,52 %) que ddles des témoins (1,83+0,67 %)
(Anova : effet Cd : P = 0,01). Comme pour les rasjmous avons observé dans les feuilles
sénescentes des teneurs en azote plus élevédeppeaupliers exposés a I'As (0,51+0,34 %)
gue pour les peupliers témoins (0,32+0,07 %) (Figb4.b. Anova : effet As: P-value =
0,004). Dans le cas du Cd, la teneur moyenne eramé des feuilles sénescentes était
également significativement plus élevée que cadketdmoins, avec une valeur de 0,56+0,30
% (Anova : effet Cd : P = 0,05). Seul un effet ridgde la présence des mycorhizes sur la
teneur en azote des feuilles a été observé spelgdiers témoins et exposeés a I'As (5.4.b).
Les teneurs en phosphore des feuilles matures elgdigrs ont été plus élevées lorsque les
plantes étaient exposées a I'As (0,29+0,03 %) empeawaison des peupliers témoins
(0,25+0,04 %) (Anova: effet As: P = 0,05). La ¢an en phosphore mesurée dans les
peupliers exposés a été de 0,35+0,13 %, teneur'gyas été significativement différente de
celle mesurée pour les peupliers témoins (Anovet €d : P = 0,08). Une diminution de la
teneur en P a été observée entre les feuilles exaairsénescentes. Cette diminution a été la
plus forte pour les peupliers exposés au Cd (52ctthparée a celle des peupliers exposés a
I'As et les peupliers témoins (22 % et 24 % redpentent) (Tableau 5.2) Aucun effet des
ETM ni des mycorhizes n’a été observé sur les tesnen P des feuilles sénescentes (Tableau
5.2).

Ces effets observés sur les teneurs en N et Preeémercutés sur les ratios C :N et N :P

(Figure 5.5). Avec des valeurs respectives de 4ttie 100+29 en présence d’As
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4 Chapitre IV

le ratio C :N mesuré est plus faible dans lenexcet les feuilles sénescentes, par rapport aux
témoins dont les ratios respectifs sont de 60+@eet143+30. En présence de Cd, une
diminution du C :N a également été observée danseldilles sénescentes, avec une valeur
moyenne de 97+37. Par ailleurs, le ratio des fesiithatures est également plus faible pour les
peupliers exposés au Cd (19+10) par rapport aupit&m(27+9). En présence d’'As, seul le
N :P des racines a montré une réponse, avec anmnatyen de 4,2+0,5, significativement plus
élevé que pour les peupliers témoins (3,4+0,5) (@anoeffet As: P < 0,001). Dans le cas
d’'une exposition au Cd, le N :P des feuilles sémmtss (3,4+1,7) a été significativement plus

grand que pour les témoins (1,8+0,6) (Anova : €ffét P = 0,007).
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Figure 5.4 Effet des ETM du sol et de la mycorharasur les teneurs en nutriments des peupliers.
Les échelles entre les différents panneaux degladine sont pas les mémes. Sont représentées les
teneurs moyennes + ES en azote des racines (&uiss matures (b, barres vertes) et des feuilles
sénescentes (b, barres jaunes) pour les peupligosés a I'arsenic ou au cadmium et les peupliers
témoins. Sont également représentées les teneyenmes + SE en phosphore des racines (c) des
feuilles matures (d, barres vertes) et des feuiagescentes (d, barres jaunes). Les barres hashuré
représentent les valeurs moyennes en présenceotudrhizes. Les lettrines indiquent une
différence significative basée sur les tests deeyR < 0.05) réalisés indépendamment les uns des
autres pour chaque compartiment biologique et ldeco des lettrines est associée a celle des
compartiments. Au sein de chaque compartiment giglee, deux Post-Hoc indépendants ont été
réalisés : un pour le modele évaluant I'effet ddnsiam (lettrines en majuscule) et I'autre pour le
modéele évaluant I'effet de I'arsenic (lettrinesmimuscule). Se référer a la section analyses
statistiques pour plus de détails sur ces deux lasdéorsqu’aucun effet significatif n’est ressatti
test de Tukey, aucune lettrine n'a été ajoutéesduun effet significatif est ressorti de I'analysar
Anova mais que cet effet n'a pas été mis en vadaute test de Tukey, plus restrictif, les réssltie

I’Anova ont été précisés dans le texte.
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Figure 5.5 Effet des ETM du sol et de la mycorligasur le ratio C:N des peupliers. Les échelles
entre les différents panneaux de la figure ne gasties mémes. Sont représentées les ratios C:N
moyens + ES des racines (a) des feuilles maturdm(les vertes) et des feuilles sénescentesirfiesba
jaunes) pour les peupliers exposeés a I'arseniaciaadmium et les peupliers témoins. Sont également
représentés les ratios N:P moyens + SE en arsesitadines (c) des feuilles matures (d, barregsjert
et des feuilles sénescentes (d, barres jauneshdress hachurées représentent les valeurs moyennes
en présence d’endomycorhizes. Les lettrines indiquee différence significative basée sur les tests
de Tukey (P < 0.05) réalisés indépendamment leslesisiutres pour chaque compartiment biologique
et la couleur des lettrines est associée a cefleampartiments. Au sein de chaque compartiment
biologique, deux Post-Hoc indépendants ont étésésal un pour le modele évaluant I'effet du
cadmium (lettrines en majuscule) et I'autre pountedele évaluant I'effet de I'arsenic (lettrines en

minuscule). Se référer a la section analyses ttgiEs pour plus de détails sur ces deux modéles.

Lorsqu'aucun effet significatif n'est ressorti dast de Tukey, aucune lettrine n'a été ajoutée.
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Teneurs en composés phénoliques

La teneur en composés phénoliques des feuillesrezatuété plus faible en présence de Cd
(0,52+0,25 pg crf) que pour les peupliers témoins (0,74+0,13 pdf)c(Rigure 5.6.a). Les
peupliers exposés a l'arsenic n‘ont pas montré itférehce significative par rapport aux
peupliers témoins dans leurs teneurs en compos®iitues (Anova : Effet As : P = 0,45).
En présence de mycorhizes, les peupliers expobAs at les peupliers témoins ont eu une
teneur en composés phénoliques significativemart giande qu’en absence de mycorhizes
(Figure 5.6.a). Cela s’est traduit par une augnemade cette teneur de 21 % pour les
peupliers témoins et de 47 % pour les peuplierosxp a I'As. Dans le cas des peupliers
exposés au Cd, aucun effet des mycorhizes n'alitéreé (Anova : effet mycorhize : P =
0,59).

Une forte corrélation (R2 = 0,75) a été observéeedns valeurs mesurées par le dosage des
composés phénoliques totaux et I'indice flavonolsriii pour les méme feuilles matures par
le Dualex (Figure 5.7.a). De ce fait, I'indice ftmols a montré des réponses aux ETM et aux
mycorhizes similaires a celles observées avecrlauteen composés phénoliques (Figure
5.7.b). Le suivi de l'indice flavonols au cours tdinps (Figure 5.7.a) mis en évidence que les
effets observés au jour julien 190 (Figure5.6.lsparaissent au cours du temps. Au jour
julien 251, l'indice flavonols moyen par plante wariait plus qu’'entre 1,79 et 1,96, ce qui
correspondait & des teneurs en composés phénoliguizsit entre 0,84 et 1,04 ug ém

(Figure 5.7.a.)
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Figure 5.6 Effet des ETM du sol et de la mycorharasur les teneurs en composés phénoliques des
feuilles matures. Sont représentées les teneuresrmeyg + SE en composés phénoliques totaux (a) et
I'indice flavonols moyen mesuré a I'aide du Duasex les mémes feuilles (b) en présence (hachures)
ou absence d’endomycorhizes. Les lettrines indiquee différence significative basée sur les tdsts
Tukey (P < 0.05). Deux Post-Hoc indépendants @ntélisés : un pour le modéle évaluant 'effet du
cadmium (lettrines en majuscule) et I'autre pountedéle évaluant I'effet de I'arsenic (lettrines en
minuscule). Se référer a la section analyses ttgiEs pour plus de détails sur ces deux modeéles.

Lorsqu’aucun effet significatif n’est ressorti dast de Tukey, aucune lettrine n'a été ajoutée.
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Figure 5.7 Effet des ETM du sol et de la mycorharasur la dynamique de I'indice flavonols dans les
feuilles. Est représentée la droite de régressitne ¢éa teneur en composeés phénoliques totaux et
I'indice flavonols moyen mesurés sur les feuillestumes au jour julien 190 (a). Est également
représentée la dynamique de l'indice flavonols may&E dans les feuilles des peupliers témoins
(triangles vides), des peupliers exposés au cadrféamés pleins) et a I'arsenic (ronds pleins) en

présence (symboles noirs) ou absence (symboles @ehdomycorhizes.

Fibres

Les teneurs en cellulose moyennes ont été de 16,642 1+1,6 et de 17,1+2,3 % pour le Cd,
'As et les témoins respectivement. Les teneurdiggmine moyennes ont été de 7,9+1,6,
7,2t1,4 et de 8,4+1,4 % pour le Cd, I'As et les aém respectivement Aucun effet des
polluants ni des mycorhizes n’est apparu commet &ignificatif, aussi bien sur les teneurs
en cellulose que sur les teneurs en lignine (FiguBg Toutefois, dans le cas des teneurs en
lignine, une tendance a un effet négatif de lagnés des ETM sur cette teneur semble

apparaitre en absence de mycorhizes, en parti@rigrésence d’As (Anova : Effet As: P =
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0,07). Par ailleurs, une tendance a un effet pakatia présence de mycorhizes sur la teneur

en lignine apparait également.

19
a _ O Mycorhize -
18.5 _
B Mycorhize +
18 A
17.5 A

17

16.5 1
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Cellulose content in litters (%)
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7.5

Lignin content in litters (%)
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-
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Figure 5.8 Effet des ETM du sol et de la mycorhicrasur les teneurs en fibres des feuilles
sénescentes. Sont représentées les teneurs moyelaBezn cellulose (a) et en lignine (b) des
peupliers témoins, des peupliers exposés au cadetiggux exposés au cadmium en présence

d’endomycorhizes (barres hachurées) ou non.
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Discussion

Accumulation des ETM dans les feuilles

Qu'il s’agisse du Cd ou de I'As, les peupliers dattement accumulé les ETM dans
'ensemble de leur organisme et en particulier denss racines. Ce résultat a déja été
observé de nombreuses fois pour ces ETM et d’'atetegjue le Zn et le Cu (Todeschini et
al., 2007 ; Lingua et al., 2008 ; Kieffer et alD08). Toutefois, la comparaison des facteurs de
bioaccumulation nous a permis de constater quénéle de I'organisme, I'As avait été plus
accumulé que le Cd, notamment dans les racinesvadies d’entrée différentes des deux
ETM pourraient expliquer cette difféerence (RascidN&vari-1zzo, 2011), avec notamment
I'entrée importante de I'As par les transporteuesptiosphore (Meharg & Hartley-Whitaker,
2002).

Les ETM ont également été accumulés dans lesdsuillatures et leurs teneurs ont augmenté
dans les feuilles sénescentes, ce qui laisse &pgnrucune réassimilation n'a eu lieu lors
de la sénescence. Dans le cas du Cd, Pottier(@045) ont montré un résultat similaire avec
le peuplier. Par ailleurs, dans de récents travaoxs avons également montré que le Cd et le
Zn n’étaient pas non plus réassimilés aBetula alba(L.). La pollution des sols en As et Cd

a donc un effet négatif sur la qualité des feuik¢sdes litieres selon une premiere voie
d’action qui est 'accumulation de ces ETM dansedssource. En effet, la consommation de
ressources contenant des ETM a, par voie trophipeeffets déléteres sur les herbivores et
les détritivores, tels que la diminution de la aonsmation (Hopkin et al., 1985), la
perturbation du cycle de vie (Kohler et al., 1986)encore la diminution de la croissance des

individus (Ma, 1988; Spurgeon & Hopkin, 1999; Spoqg et al., 2000; Visioli et al., 2013).
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Effets des ETM sur le développement des peupliers

Parmi I'ensemble des traits morphologiques des Iapmesurés, seule la biomasse
racinaire a montré un net déclin en présence d'ETplus particulierement d’As. Cet effet a
déja été observé de nombreuses fois dans le gaslidéons aux ETM en général (Lambers
et al., 2008; Nagajyoti et al., 2010). Quoi qu’n soit, les autres traits morphologiques
mesurés n’'ont pas été affectés par la pollutiontéSeltat est surprenant, notamment pour les
traits propres a I'évaluation des effets sur lassancei(e. biomasse des parties aérienne et
nombre de feuilles) et la teneur en chlorophyllej gnt été montrés comme étant
négativement affectés par la présence des ETM (kesnét al., 2008; Durand et al., 2010;
Nagajyoti et al., 2010; Gallego et al., 2012). Gedad’autant plus surprenant que les teneurs
en ETM du sol utilisées dans cette expérimenta@mr du méme ordre de grandeur que pour
d’autres expérimentations dans lesquelles desseffat été mesurés (Nagajyoti et al., 2010;

Gallego et al., 2012).

Effets des ETM sur les traits de qualité

Les feuilles matures comme les feuilles sénescamtemontré un effet positif des ETM sur
les traits de qualité que nous avons mesure. Taigides traits concernés n'ont pas éte les
mémes selon qu’il s’agissait de feuilles maturessénescentes et également selon 'ETM
auquel étaient exposés les peupliers.

Dans le cas des feuilles matures, les teneurs @ie ant augmenté lors d’'une exposition a
I'As, ainsi que celle en phosphore en présencaldes ETM. Du fait du caractére limitant de
ces deux composeés pour les herbivores, ces audinastae traduisent par une augmentation
de la qualité des feuilles pour les consommatedestg, 1997; Qualls & Richardson, 2000;

Agren et al., 2001; Gusewell & Verhoeven, 2006Y. &beurs, la diminution de la teneur des
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composés phénoligues en présence des deux ETM alemé&nt dans le sens d'une
augmentation de la qualité des feuilles maturesefi@t, les composés phénoliques et en
particulier les tanins condensés et les glycosfa®mnoliques sont impliqués dans la lutte
contre I'herbivorie (Peters & Constabel, 2002; $tes & Lindroth, 2005; Boeckler et al.,
2011).

Concernant les feuilles sénescentes, la encotternesirs en azote plus fortes observées dans
les feuilles des peupliers exposés aux deux ETMetena une meilleure qualité. De plus, les
teneurs en azote et phosphore dans ces feuillesnené a un changement de la qualité
steechiométrique, avec des ratios C :N plus faiptes les deux ETM et également un N :P
plus fort en cas d’exposition au Cd, ce qui peulément affecter la consommation des
litieres résultant de ces feuilles par les déwitds (Sterner & Schulz, 1998). Enfin, les
peupliers exposés aux deux ETM ont également mamtettendance a des teneurs plus
faibles en lignine dans leurs feuilles sénescen@s. composé étant particuliéerement
récalcitrant a la décomposition (Gessner et allp2®attenschwiler & Jargensen, 2010), sa
teneur est inversement corrélée a la qualité dedsource et donc au taux de décomposition

(Meentemeyer, 1978; Hobbie, 2000; Austin & Ball&@10).

Contribution des champignons endomychoriziens

Les champignons endomycorhyziens ont montré urmipre contribution a la relation entre
ETM et qualité des feuilles en augmentant le tremisfe I’As des racines vers les feuilles. Ce
résultat a été déduit de la plus faible concemtnatiacinaire en As et de la plus forte
concentration dans les feuilles sénescentes en oAs [es peupliers mycorhizés. Une
diminution du transfert vers les parties aérienmedté observée dans le cas du Cu et du Zn
avec des peupliers mycorhizés, résultat inversee aue nous avons observé avec I'As

(Cicatelli et al., 2010). Ceci souligne toute langexité de I'apport des mycorhizes dans la
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gestion des ETM par les végétaux. Quoi qu'il ert,smbus avons également observé une
tendance a une augmentation des teneurs de noEdddidans le peuplier en présence des
champignons, ce qui corrobore les observationslanes déja réalisées avec le Cu et le Zn
(Cicatelli et al., 2014). La contribution des myaes irait donc ici dans le sens d’'une
diminution de la qualité de la ressource via urgnantation des teneurs en ETM.

Par ailleurs, nous avons également observé uneemigtion de la production de composés
phénoliques en présence des champignons. Desatéssilinilaires ont été observés pour un
autre Salicacea&alix purpureaavec une stimulation par un champignon endomyzierh
des voies de biosynthése des flavonols, composénophues apparentés aux tanins
condensés (Aliferis et al., 2015). Dans notre drp&mtation, cette augmentation ayant
conduit a des teneurs similaires a celles deslésuihatures des peupliers témoins, I'effet
positif des ETM sur la qualité des feuilles matuneest plus vérifié en présence
d’endomychorizes. Nous avons observé que la tesrelignine avait été peu affectée par la
présence des ETM dans les feuilles sénescentgsedpliers exposés aux ETM. Nous avons
supposé ici que du fait de I'effet bénéfique desanlyizes sur la résistance des plantes au
stress (Bothe et al., 2010; Smith & Read, 201@dence de ces mycorhizes induit une plus
grande allocation du carbone et de I'énergie dassslystemes de défense que dans la
production de composés secondaires comme la ligogngui explique les plus faibles teneurs
en lignine uniguement en absence de mycorhizestelL’'des mycorhizes sur les composés
phénoliques, dont la lignine, a souligné, la encaree diminution des effets bénéfiques des

ETM sur la qualité de la litiere en présence derghignons mycorhiziens.
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Conclusion

L’objectif principal de cette étude a été d'évalles effets du Cd et de I'As, deux ETM
fréquemment retrouvés dans les sols pollués, syumaéité des feuilles matures et des litieres.
Il ressort de nos résultats que la qualité deslésutomme de la litiere est systématiquement
améliorée en présence des deux ETM du fait de matidns des traits de qualité que nous
avons mesuré. Les réponses mesurées ont été umeratjon des teneurs en azote et en
phosphore, une diminution des teneurs en compds&sopiques et en moindre mesure une
diminution de la teneur en lignine. En contrepartie cet effet bénéfique, la forte
accumulation des ETM dans les feuilles maturegeéscentes suggere des effets délétéres
sur les herbivores comme sur les détritivores. Adim déterminer l'effet réel sur les
détritivores, une expérimentation de décompositien litieres produites par ces peupliers
devrait étre réalisée, permettant ainsi d’évalesr deux voies d’action des ETM sur les
consommateurs : 'accumulation des ETM dans laotesge et 'amélioration des traits de
gualité. Par ailleurs, les composés phénoliquest éda fois impliqués dans les défenses
contre le stress métallique et contre I'herbivotiee expérimentation de consommation de
feuilles de plantes exposées aux ETM permettriitfais de déterminer I'effet des ETM sur
la qualité des feuilles mais également d’évalueffdt des ETM sur I'induction de production
de composés phénoliques par I'herbivorie. Enfinushcavons aussi montré que le
développement de mycorhizes a quant a lui pamneig diminué les effets positifs des ETM
sur les traits de qualité, notamment en maintelesnteneurs en composés phénoliques et en

lignine.
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Contexte

Cette these contribue a une meilleure compréherginfonctionnement des sols pollués
caractérisés par de fortes concentrations en ETMams une moindre mesure en polluants
organiques, ainsi que par laltération de nombreusetres caractéristiques édaphiques.
L’étude de la décomposition de la litiere de faslhpporte des informations sur la réalisation
des cycles du carbone et des nutriments (Moork, &0®4) et sur les modalités et acteurs de
ce processus écologique. Le taux de décomposisbrrantrolé a la fois par les végétaux
(production et qualité de la litiere) et les conswateurs de litieres (détritivores, bactéries et
champignons) (Aerts, 1997). Ainsi, j'ai étudié fetfde la pollution des sols sur la qualité des
litieres, les assemblages de consommateurs eatdwité de décomposition. La Figure 6.1.

récapitule les principaux résultats de ma thése.
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Figure 6.1 Schéma représentant les principauxte¢sule ce doctorat : deux voies d’'action de la
pollution du sol sur le processus de décompositiota litiere. 1. En gris, I'effet direct. La sttuce
des communautés des acteurs de la décompositiongdépendent les processus de décomposition, est
affectée par la pollution des sols, notamment aEiebactéries. 2. En blanc, la voie indirecte
influencant positivement les acteurs de la décoitipns3. Du fait des effets délétéres de la paiut
sur les végétaux et des mécanismes de résistamtans parametres associés a la qualité dedeeliti
produite sont modifiés entrainnant une amélioratiercette derniere. 4. La meilleure qualité induit
une augmentation de la consommation de la liticalgyré la présence des polluants dans les litieres.

Globalement, la décomposition de la litiére n'ess pffectée par la pollution des sols.
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Dans ce schéma, la voie directe est constituééedseimble des effets que provoquent les
polluants sur les acteurs de la décomposition (Eigil, 1.), en particulier leurs traits
d’histoire de vie (Ma, 1988; Spurgeon & Hopkin, 299 Spurgeon et al., 2000) et
'assemblage des communautés (Spurgeon & Hopk®6 1iller et al., 2009). La deuxieme
voie d’'action de la pollution sur la décompositiompliqgue une réponse physiologique des
plantes conduisant a la modification des paramgingsico-chimiques de la litiere et donc de
sa dégradabilité. En effet, la qualité de la lgigrourrait étre négativement affectée par la
pollution du sol, a la fois par une augmentatiostéyatique de sa teneur en polluants, mais
également par des modifications de différentsdrhitiaires suite a des modifications de la
physiologie des plantes (par exemple : diminutienl’dcquisition des nutriments, chlorose
des feuilles,...) (Lambers et al., 2008; Nagajyotiakt 2010) et la mise en place de
mécanismes de résistance (Lambers et al., 2008¢ndrant une augmentation de la
production de composés phénoliques (McDonald et18196 ; Hagerman et al., 1998 ;
Barbehenn & Constabel, 2011) (Figure 6.1, 2). mis1avons considéré la qualité comme
étant I'ensemble des paramétres physico-chimiguesladlitiere pouvant influencer sa
décomposabilité, c'est-a-dire sa vitesse de décsitigno potentielle (Cadisch & Giller, 1997;
Codteaux et al., 1995). Ainsi une litiere de bogoelité désignerait une litiere dont le taux de

décomposition est important.
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Pas deffet direct: Maintien du taux de décomposibn malgré des

modifications de la structure des communautés desteurs

Une premiére expérimentation (Chapitre 1) nous mngede mettre en évidence que malgré
une forte pollution des sols, le taux de décompmsites litieres sur le sol d’'un écosysteme
forestier développé sur un bassin de décantatiobodes de haut fourneau pouvait étre
maintenu a un niveau similaire a celui de sols poltués a proximité. Nous avons ensuite
confirmé et généralisé ce résultat grace a I'étlel@ couples de sites pollués/non pollués en
France qui ne montraient pas non plus de différexttable entre les taux de décomposition
mesurés (Chapitre II).

Dans nos deux études, des différences dans ldwstwes communautés de consommateurs
de litiere ont été détectées entre sites polluésetpollués. En effet, nous avons observé des
especes différentes et une augmentation de l'alboeddes détritivores sur le site pollué
étudié dans le chapitre |, ainsi qu’une colonisatiticrobienne différente des litieres, celles
incubées sur les sites pollués du chapitre Il mit@s¢ une plus grande abondance relative en
bactéries comparée aux champignons que sur lesmsitepollués. L'absence de différences
de taux décomposition entre les sites pollués et-pablués semble indiquer que des
communautés différentes peuvent étre équivalentereme d’efficacité de dégradation de la
litiere. Si la redondance fonctionnelle parmi lemsommateurs de litiere est sans doute un
des principaux éléments d’explication (Walker, 19%2aeem et al., in Loreau et al., 2002),
des études spécifiqgues sont nécessaires pour codnereomment la pollution du sol module
les relations diversité-fonction de décompositices ditieres. La comparaison des traits
fonctionnels liés a la décomposition (consommatassimilation,...) des détritivores présent

sur sites pollués et non-pollués constitueraitpneeniére étape dans ce sens.
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Effet indirect: La pollution des sols induit globdement une

« amélioration » de la qualité des litieres de felles

L’expérimentation présentée dans le chapitre | @ebgent permis de mettre en évidence,
toujours pour le cas précis de I'écosysteme dépélopur un bassin de boues de haut
fourneau, que la litiere produite sur un site pblitait systématiquement décomposée plus
rapidement que la litiere issue des sites non @slliCe résultat est d’autant plus contre-
intuitif que les litieres du site pollué contendieln zinc et du cadmium, deux ETM réputés
pour leur toxicité pour la faune du sol (Hopkinakt 1985; Spurgeon & Hopkin, 1996; da
Silva Souza et al., 2014) L'étude des paramétrgsipb-chimiques des litieres a permis de
mettre en évidence une teneur en lignine signifieatent plus faible dans la litiere provenant
du site pollué, comparativement a celles de 3 augites non pollués a proximité. Nous avons
donc conclu de cette premiére étude que (Figure3.1) la contamination du sol pouvait
entrainer une amélioration de la qualité de larktidu fait d'une diminution de la teneur en
lignine malgré I'accumulation de certains contamisadans les litieres et 2) que cette
amélioration de la qualité des litieres se tradtiipar des taux de décomposition de ces
litieres plus élevés (Figure 6.1, 2). L'effet irelit que nous supposioaspriori étre négatif
s’est donc avére positif sur la décomposition disés.

Il est important de noter que I'amélioration deglelité des litieres sur des sites pollués est
une tendance généralisable a I'ensemble des espkbadse étudiées dans cette thése
(Tableau 6.1). A I'image du peuplier tremble étudans le Chapitre I, 'aulne, le bouleau et
le chéne n'ont pas montré de capacité a réassitaggpolluants métalliques accumulés dans
leurs feuilles lors de la sénescence, ce qui coradun maintien des ETMs dans les litieres
(Chapitre Ill). Cette stratégie de gestion des ETdsla plante implique une dispersion des
polluants dans I'environnement lors de la chute f@edles, entrainant potentiellement un

transfert de ces polluants vers d’autres écosyst€taerestres ou aquatiques). Du point de
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vue de la plante, cette stratégie de gestion déd pdrmettrait a court terme de diminuer la
teneur totale en ETM au risque de réabsorber led Biiésent dans la litiere une fois ces
dernieres décomposées.

L'étude menée en conditions contrdlées (Chapitjerévele que I'exposition de jeunes plants
dePopulus trichocarpaa des ETMs a un effet sur la qualité des litieresez similaires que
ceux constatés sur des arbres matures issus dlumudt-pollués. Sur I'ensemble des
résultats, il ressort que le rapport C:N des H$en toujours été inférieur pour les plantes
exposées a de fortes teneurs en ETMs par rappdes gplantes associés a des sols non-
pollués. Pour les autres traits foliaires (N, ligmicomposé phénolique), des différences liées
a la pollution n’étaient pas détectées systématigu sur 'ensemble des cas étudiés, mais
lorsqu’elles I'étaient, ces différences allaientstéynatiguement dans le sens d'une
amélioration de la qualité. L'étude expérimentalggere que le type de polluant (espéce
d’ETM) et I'espece végétale détermine quels trétéaires sont affecté (Tableau 6.1.).
Aucune tendance contraire n’est apparue (Tableh) enforcant I'idée que la pollution des

sols ne dégrade pas la qualité des litieres.
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Tableau 6.1 Synthése des effets de la pollutiogodisur les traits de qualité de la litiere desjeees

végétales étudiées durant la thése. Les symbalegignt si la pollution a induit une augmentatioh (
une diminution (-) ou aucun effet (0) sur les gaiis-a-vis desquels la décomposabilité est

positivement corrélée (N,P) ou négativement col(i@&éine, composés phénoliques) et également sur

la qualité stoechiométrique (ratios C:N et N:P). &g®mboles entre parentheses indiquent une tendance
non statistiquement significative. Les traits mésur'ayant pas subis d’effet de la pollution

n'apparaissent pas dans ce tableau.

Effet de la pollution sur la qualité de la lititere

Chapitre | Chapitre 11 Chapitre IV

Populus tremula Aulnus glutinosa Betula alba Querceasgea Populus trichocarpa

Sol Multipollué ~ Sol Multipollué ~ Sol Multipollué  Sol Mtipolué Mieu controlé Mileu controlé

Cd As

N 0 + 0 0 + +
CN - - - - - -
NP 0 + + + + 0
Lignine - 0 0 0 0 )
Composés 0 - - - 0 0
phénoliques

Les mécanismes en jeu dans I'amélioration de lditqude la litiere sur les sols pollués
restent a déterminer. Nous pouvons supposer qgagé&allte en partie de la mise en place des
mécanismes de résistance des veégétaux, qui peyvantexemple, se traduire par une
modification des teneurs et de la diversité despmm@s phénoliques. Ces derniers sont a la
fois impliqués dans les systemes de résistancepligges face aux toxigques (capacités
antioxydants, séquestration des métaux) et dahstéacontre I'herbivorie qui est également
susceptible d’affecter les détritivores. Une pigieéressante de recherche consisterait a
évaluer la réponse a la pollution du sol des difiees familles de composés phénoliques

présentes dans les feuilles et ses conséquencies sensommateurs.
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Des travaux préliminaires menés en marge de ma,tpas des étudiants de master apportent
des résultats contradictoires quant a l'utilisati@s litieres produites sur des sites pollués par
les détritivores. Dans une premiére expérie@emeris marginataa consommé une litiére
d’'un site pollué jusqu’a 10 fois plus rapidementuge litiere issue d’'un site non pollué (voir
annexe). Par contre, dans une deuxiéme expérignpéquant un plus grand nombre
d’échantillons, les litieres « polluées » n’étaig@is toujours les plus consommeées (Figure
6.1, 4). Ces deux expérimentations permettent ddrenen perspective la relation entre
parametres de qualité et consommation de la litiereeffet ces expérimentations indiquent
gu'une amélioration de la qualité, induite par lallygtion, ne semble pas conduire
nécessairement a une consommation plus grande tte lit@&re. Lorsqu’on s'intéresse
spécifiguement a 'effet des ETM de la litiere saiconsommation, ces derniers induisent des
effets déléteres sur les consommateurs pouvantdreyeuen diminution de la consommation
(Ma, 1988; Spurgeon & Hopkin, 1999 ; Spurgeon gt24100). Toutefois, il a pu étre observé
une consommation plus grande des litieres pollpées le vers de terreumbricus rubellus
(Hobbelen et al., 2006), les isopodes (Van StradleiVerweij, 1991) ou encore les
diplopodes (da Silva Souza et al., 2014). De ad'édfet de la présence d’'ETM dans la litiere
sur la consommation semble selon le contexte awmpireffet positif ou négatif sur la
consommation dépendant, nous supposons de la matdes concentrations en ces ETM dans
les litieres. Ainsi la présence des ETM dans larkt en nature et concentrations variables,
pourrait expliquer le fait que la consommation titéres ne soit pas nécessairement plus
grande lorsque ces dernieres sont produites supaitué.

Ainsi dans certains cas les ETM peuvent induire eorssommation plus grandes des litieres
c'est-a-dire améliorer la qualité de la litierdetejue définie par Cadisch & Giller (1997) et
Codteaux et al. (1995). Cela constitue une prenugtigue de la notion de bonne qualité car

cette définition donne une connotation positiva présence d’ETM dans les litieres alors que
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leur consommation induit des effets délétéres esicbnsommateurs. Par ailleurs une autres
critiques pouvant étre fait & cette notion de qéadst I'évaluation que nous faisons de cette
derniere. En effet la qualité est évaluée a I'aidgparametres tels que les teneurs en azote ou
phosphore (Aerts, 1997; Qualls & Richardson, 208@ren et al.,, 2001; Gusewell &
Verhoeven, 2006). Or il a été observée une augmentde la consommation de litiere
pauvre en azote par les détritivores, augmentg@omettant a ces dernier d’assimiler I'azote
gu'ils leur était nécessaire (Mattson Jr, 1980nshiune litiere de mauvaise qualité peut étre
rapidement consommeée. De ce fait I'évaluation dédt de la pollution sur la qualité de la
litiere semble indissociable de la mesure de ¢ca@mommation par les détritivores.

De nouvelles études permettraient 1) de validerésdgtatsn situen présence de I'ensemble
des communautés de détritivores et pas uniguemestt an détritivore modéle, 2) de
comprendre le déterminisme du taux de consommadtoces détritivores et 3) d’évaluer les
impacts de la consommation de litieres « polluéssrie métabolisme et les traits d’histoire

de vie des détritivores.

Implications des résultats pour la gestion des sgeoollués

Vu de maniére superficielle, les résultats de cealtese peuvent apparaitre comme
insatisfaisants, notamment en raison de I'abseteffetinégatif de la pollution des sols sur le
taux de décomposition des litieres. Ceci est digufdus surprenant que de nombreuses
études menées en milieux aquatiques ont montrélentissement systématique du processus
de décomposition des litieres terrestres en relaiec des pollutions par les ETMs (Niyogi
et al., 2001). Dans mes études, la plupart des sitediés présentaient des niveaux de
pollution trés élevés laissant penser que les phénes de toxicité chronique auraient
considérablement réduit I'activité biologique respable de la décomposition des litiéres. Les

litieres se décomposant a la surface du sol, ileaesisageable que les détritivores et les
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décomposeurs microbiens vivants au sein des kt&oat exposés a un stress toxique moindre
gue la faune et la flore endogé. Il faut rappategue la détermination des polluants dans les
sols ne se base que sur I'horizon A et n’inclut lpaditieres. Méme si la litiere apporte au sol
des quantités non-négligeables d’ETMs, ceux-ci petiprendre des formes moins toxiques
gue dans les sols. Les ETMs apportés aux solepditieres sont aussi susceptibles de migrer
rapidement en profondeur sous l'action du lessivagiede la fragmentation par les
organismes. Au vu de ces hypothéses il appardinpet de chercher a déterminer le niveau
réel d’exposition des acteurs de la décomposit®litiéres a la surface du sol.

Lorsque l'excés d’ETMs dans les sols ne modifie pesstructure et la composition
taxonomique des communautés végétales, il fauteg@te a une minéralisation et une
fragmentation accélérée des litieres en lien ataudlioration globale de leur qualité. Cet
effet indirect de la pollution peut diminuer la @ion de séquestration du carbone et
d'immobilisation des nutriments par les couchesesiipels du sol. Au final, le stock de
litieres couvrant les sols est susceptible d’étus faible en milieu pollué que non-pollué. A
cet égard, la pollution des sols peut aussi signifi perte d’habitat pour la faune et la flore
(Hansen, 2000) et une moindre protection des sals & I'évaporation de I'eau (Villegas et
al., 2010). Les changements globaux sont eux ausseptibles d’'affecter la séquestration du
carbone. Ainsi du fait de I'élévation de la tempéra la décomposition se voit accélérée (Cox
et al., 2000 ; Davidson & Janssens, 2006) ce qus@specter de mener a un rétrocontrble
positif sur le réchauffement du fait de 'augmeiotatimportante de dioxyde de carbone qui
s’en suit (Cox et al., 2000). A cela s'ajoute égaat I'effet des dépbts azotés. Ces derniers
favorisant la décomposition des composés facilengdradables mais ralentissant la
décomposition des composés récalcitrants ils sagaletent suspecter d’affecter la
séquestration du carbone (Waldrop et al., 2004)siAies ETM et plus précisément ceux

présents dans les litieres constituent une nouyediesion anthropique sur les écosystemes
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terrestres et plus particulierement les servicedsagendent, en particulier, le stockage du
carbone.

Les mesures de taux de décomposition basées sulitiégne standard (cf. Chapitre II),
suggere que le potentiel des sols a recycler |&neatégétale morte est bien plus stable face
a des perturbations chimiques et physiques qudrd&@atacettes de I'écosystéme. Aussi, il a
souvent été montré que la biodiversité répond fioete a la pollution des sols, posant les
bases pour l'utilisation des communautés végétdas et al., 2007; Remon et al., 2013),
animales (Cortet et al., 1999; De Vaufleury et 2013) et microbiennes (Dequiedt et al.,
2011; Ranjard et al., 2009) comme bio-indicateerf&tat écologique des friches industriels.
La décomposition des litieres a, elle aussi, étp@ée comme un indicateur de I'état de
santé des écosystéemes (Gessner & Chauvet, 20@2Y, &g utilisé avec succes pour évaluer
impact des activités anthropiques sur les mili@aguatiques (e.g., Woodward et al., 2012).
Mes travaux de thése sont une premiére approchatilésdtion de la décomposition des
litieres comme indicateur fonctionnel d’écosystertersestres fortement anthropisés. Au vu
des résultats, il semblerait qu’'une meilleure darégation de I'impact de la pollution sur le
processus passe par des tests de dégradabilif@édes|provenant de sites pollués et non

pollué et mises a décomposer dans un environnecoemnun.
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Annexes

Résumé de rapport de stage de Master 2 : Adeline das

En France, de plus en plus de sites sont consid@m@me étant contaminés, notamment par
les métaux. La contamination métallique peut affledifférents processus écosystémiques,
notamment en inhibant la décomposition de la éti€ependant, certains sites ne réagissent
pas de la méme maniere : c’est le cas de la fer€ammpey ou la décomposition de la litiere
est plus rapide malgré une contamination du solcadmium, zinc et plomb et une
contamination des feuilles en cadmium et zinc. Lede cette étude est d’évaluer I'impact de
la contamination de litiere végétale sur deux espéde détritivores : le ver de terre
Aporrectodea giardet le diplopodéslomeris marginata

Les résultats montrent une accumulation du zinsi @jo’'une plus forte consommation de la
litiere contaminégar Glomeris marginataCependant, malgré cette forte consommation, le
gain de masse des diplopodes n'est pas différeat algres traitements. Ces résultats
pourraient alors étre expliqués par une diminutitan taux d’assimilation. De plus, une
accumulation du cadmium et du zinc dans les féeee&ldmeris marginataa été observe,
démontrant des phénomeénes d’excrétion de ces méGancernant lever Aporrectodea
giardi, aucun effet n’a été observé sur la biomassepi@ammation et la concentration en
meétaux. Enfin, une augmentation de l'activité defasie a été démontrée pour les deux
espéeces en cas de contamination de la litiere. Raur une seconde expérimentation est
actuellement en cours afin de tester I'hypothesmeal’'diminution du taux d’assimilation par

Glomeris marginata.
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Résumé de rapport de stage de Master 1 : Adrien Lldavenant

Ce travail avait pour but de caractériser les ingpacune contamination métallique de la
litiere sur les détritivores et plus particulieretheur Glomeris marginata. Pour cela, un test
de choix a été réalisé afin de mesurer I'appétibiies litieres en fonction d’'un gradient de
contamination. Les résultats n'ont pas montré fféréince significative. En paralléle, un test
de consommation a été mis en place dans le bualdévles effets des contaminants sur ces
diplopodes et d’identifier les éventuels mécanisaegompensations. En 'état des analyses
(tous les résultats ne sont pas encore connuslglia-biomasse n’est pas significativement
différent, et la consommation de litiere sembleépehdante de la contamination. Cependant,
d’autres séries sont encore en cours d’étude, cdeyuait permettre d’'affiner ces résultats.
Ce travail a en outre permis I'acquisition de noaulses données sur le cycle de vie de G.
marginata dans le but de réaliser ultérieurementmadéle DebKISS. L'obtention de
juvéniles devrait permettre une étude plus précisecet organisme jusqu’alors assez

méconnul.
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Résumeé

Les sols des friches industrielles sont souventtirpolluées et représentent des surfaces
toujours plus importantes présentant de forts eng@giaux-économiques. Leur réhabilitation
passe par une bonne compréhension du fonctionneéoeigique des sols, qui, en plus
d’étre pollués, présentent des structures et de=ute en nutriments souvent inhabituelles.
Malgré cela, une recolonisation par la faune,deeflet les microorganismes est généralement
observée. La capacité de ces nouvelles communautéstaurer et maintenir les fonctions
clés des sols reste a évaluer, et cela semblesouiable de la mesure d’'une ou plusieurs
fonctions écosystémiques. La décomposition ddidi est un processus écosystémique clef
permettant la réalisation des cycles biogéochingqde carbone et des nutriments. Les
processus de la décomposition dépendent a la éogesd acteurs (faune et microorganismes)
et de la qualité de la litiere végétale. De ce fairéponse de cette fonction écosystémique a
la pollution du sol integre les effets de cettelyi@mn sur les communautés de plantes,
d’animaux, et de microorganismes, ce qui en faiilngicateur potentiellement pertinent pour
evaluer les effets de la pollution sur le fonctiement des écosystemes du sol.

L'objectif central de cette thése a donc été di&ude fonctionnement des friches
industrielles en se focalisant sur les effets @ést de la pollution des sols sur la
décomposition de la litiere de feuilles. L’hypota&entrale découlant de cet objectif a été que
la pollution des sols pouvait impacter la décomimsi par deux voies d'action. (1) La
premiere voie, directe, est constituée de l'ensend®s effets délétéres que pourraient
provoquer les polluants sur les acteurs de la dposition dont dépend la bonne réalisation
de cette fonction. (2) Concernant la deuxieme \baction, nous avons supposé que la

pollution, en entrainant des modifications de Igspbiogie des plantes, pouvait modifier les
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parametres physico-chimiques de la litiere et aimspacter de facon indirecte la
décomposition des litieres.

Nos résultats ont permis de montrer I'absence eféet’ direct pour huit friches industrielles
fortement polluées, et ce malgré des perturbatidas communautés d’acteurs, avec
notamment une augmentation de I'abondance destidg@tes et une modification de la
colonisation microbienne des litieres sur les sjieBués. Ces résultats plaident en faveur
d'une redondance fonctionnelle suffisante au seencds communautés, permettant de
maintenir le processus de décomposition. Nous adégadement montré un effet indirect
positif de la pollution sur la décomposition. Céeerésulte de I'amélioration systématique
de la qualité de la litiere, entrainant dans cestaias une augmentation de l'activité des
acteurs de la décomposition. Par ailleurs, nouas¢galement montré une accumulation des
polluants dans ces mémes litieres, en particulerzh et le Cd, polluants pouvant
potentiellement produire des effets déléteresesuntteurs de la décomposition. Toutefois, la
présence de ces ETM n’a pas semblé influencer naoromation des litieres par certains
acteurs de la décomposition de la litiere. Cepetndamn résultat reste a validar situ en
présence de l'ensemble des communautés de déwiivide nombreuses perspectives
s’ouvrent a la suite de ces travaux. Parmi ellegste notamment a déterminer 1) quels sont
les mécanismes (physiologiques) qui entrainent augmentation de la qualité des litieres
produites sur les sols contaminés ? 2) commentcdesmunautés différentes permettent
d'assurer des taux de décomposition similaires ?3)etquels sont les impacts de la
consommation des litieres provenant des sites wonés sur le fonctionnement et la

physiologie des détritivores ?
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Abstract

Brownfield soils are multi-polluted areas, whichveoan increasing surface and thus present
serious socio-economical challenges. A better wtdeding of the ecological functioning of
these sites is mandatory for their restorationaddition to the high pollution found at these
sites, brownfields are characterized by a spedtit structure and occasionally also by
particular nutrient contents. Despite these comiaseveral brownfield are well colonized
by plants, fauna and microorganisms. The capatithese new communities to uphold main
ecosystem function remains to be evaluated baseth@measurement of one or several
ecosystem functions. Leaf litter decompositionrisically important in driving carbon and
nutrient biogeochemical cycles. This function defseon decomposition actors (fauna and
microorganisms) but also on leaf litter quality. Bwat, leaf litter decomposition integrates
effects of soil pollution on plant, animal and neierganism communities. Thus, leaf litter
decomposition is a relevant indicator to evaluaikugion effects on the functioning of soil
ecosystems.

The main objective of this thesis was to study brisglds soil function by focusing on the
impairment of soil pollution on the leaf litter deaposition. The main hypothesis was that
soil pollution could negatively affect leaf littedlecomposition by two different ways. (1) By
direct effects, resulting from adverse effectsaf gollution on decomposition actors, and (2)
by indirect effects, assuming that soil pollutionllvinduce modifications of the plant’s
physiology, resulting in changes in leaf litter hjiyaand subsequent effects on the
decomposition.

Our results revealed the absence of direct negatifexts for eight highly polluted sites,

despite a disturbance of decomposer actors, spatjfithe increase in abundance of
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detritivores and a modified microbial colonizatiohthe leaf litter at the polluted sites. These
results are in favor of a sufficient functional vedancy of decomposer actors in the local
communities, which allowed the maintenance of teeothposition process. We also showed
a positive indirect effect of soil pollution on tdecomposition. This effect resulted from the
improvement of litter quality produced at the ptdid sites. This induced, at least for some
sites, an increase of the decomposition rate, plysdue to a higher activity of decomposer
actors. Furthermore, we also observed pollutantsraalation in these litter, especially Cd

and Zn. These pollutants could potentially impacamposition actors. Whatever, presence
of these pollutants in litter did not impair liteonsumption by some detritivores.

Numerous perspectives can be developed from thdysAmong them it seems specifically

important to evaluate: 1) Which are the (physiadadi mechanisms behind the increase in
leaf litter quality at polluted sites? 2) How caiffetent communities assure the same
decomposition rates at polluted sites?, and 3) tAeze negative effects observed on the

performance and physiology of detritivores whenstoning leaf litter from polluted sites?
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