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ien qu’il soit considéré comme une ressource non-renouvelable (FAO, 2015), le sol subit de 

nombreuses dégradations. A cause de la révolution industrielle, qui a commencé vers la fin du 

18ème siècle, de nombreux sols fortement anthropisés ont vu le jour. Après la crise industrielle des 

années 1960, ces sols dégradés se sont retrouvés à l’état de friches. Deux millions et demi de sites 

potentiellement contaminés ont été récemment dénombrés en Europe, dont 342000 sites ayant une 

contamination certaine (Panagos et al. 2013). En 2017, on dénombre 6619 sites pollués en France dont 

1046 dans le Grand Est (BASOL, 2017). La dégradation des sols est souvent synonyme de pollution, et 

peut conduire une remédiation et une réhabilitation de ces sols, lorsqu’il y a des risques associés. 

Toutefois, la dégradation des sols n’est pas seulement liée à la contamination. De nombreux sols peuvent 

être dégradés, sans être fortement contaminés, mais restent sans usages. Par ailleurs, même après 

remédiation, les sols restent parfois à l’abandon. Ces sols délaissés sont peu ou pas inventoriés, ni 

caractérisés. 

Dans un contexte de raréfaction des sols et de pressions foncières et économiques grandissantes 

(CAUELC, 2009), la remédiation et la réhabilitation de ces sols fortement anthropisés délaissés est un 

enjeu de plus en plus fort. Associée à une perte de surfaces des sols arables à l’échelle mondiale 

(Alexandratos et Bruinsma, 2012), la question de la valorisation des sols fortement anthropisés 

délaissés pour une production végétale se pose (Broughton, 1985; Wilschut et al., 2013; Lord, 2015). 

C’est dans cet objectif qu’est né le projet LORVER. Ce projet a pour objectif final de créer une filière de 

production de biomasse végétale à usage industriel à partir de sols et de matériaux délaissés à faible 

pression foncière (www.lorver.org). Ces travaux de thèse ont été réalisés dans le cadre de ce projet, 

financé par le FEDER1 et la région Lorraine.  

Avant d’envisager une réutilisation de ces sols, il est primordial de les caractériser. Cette caractérisation 

doit passer par des études précises des propriétés physico-chimiques, biologiques et fonctionnelles de 

ces sols délaissés, ainsi que leur dynamique temporelle. De plus, identifier les liens entre les paramètres 

physico-chimiques, biologiques et fonctionnels est essentiel pour comprendre le fonctionnement de ces 

sols. Comme les organismes du sol jouent des rôles fondamentaux dans le fonctionnement des 

écosystèmes (Lavelle et Spain, 2001), l’étude de la biodiversité est devenue un enjeu majeur dans la 

caractérisation des sols fortement anthropisés (Gardiner et al., 2013; ADEME, 2014; Hodecek et al., 

2016). Toutefois, caractériser la biodiversité n’est pas aisée car de nombreux composantes biotiques co-

existent et interagissent entre elles dans un même environnement (Jeffery et al., 2010) et elle peut être 

appréhendée de différentes façons. Ainsi, ce travail de thèse propose d’étudier les paramètres 

abiotiques, biotiques et fonctionnels de plusieurs groupes d’organismes vivants dans les sols, ainsi que 

leurs interactions, dans différents sols fortement anthropisés délaissés. 

                                                           
1 FEDER : Fonds européen de développement régional 
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Ce manuscrit se compose de sept chapitres. Le 1er chapitre est un état de l’art de la littérature 

scientifique sur les sols fortement anthropisés et délaissés, la biodiversité des sols et les interactions 

biotiques. Le 2ème chapitre traite du matériel et des méthodes employés dans ce travail de thèse. Les cinq 

chapitres suivants portent sur les résultats et leur discussion. Ils sont présentés sous forme d’un recueil 

d’articles. Le 3ème chapitre concerne une étude in situ des paramètres abiotiques, biotiques et 

fonctionnels de 6 sols fortement anthropisés délaissés. Cet article est paru dans le journal « Science of 

the Total Environment ». Les 4ème et 5ème chapitres sont une étude des structures des communautés 

faunistiques et fongiques des sols étudiés dans le chapitre précédent. Le 6ème chapitre concerne l’étude 

in situ, au cours du temps, des paramètres abiotiques et biotiques d’un des sols délaissés précédemment 

étudiés. Pour finir, le 7ème chapitre traite d’une étude en laboratoire sur les interactions biotiques dans 

deux sols délaissés précédemment étudiés. Ce manuscrit présente à sa fin une discussion et une 

conclusion générale. Cette thèse a été réalisé au sein de l’Université de lorraine dans le Laboratoire 

interdisciplinaire des environnements continentaux (LIEC UMR 7360 Université de Lorraine-CNRS) 

et le Laboratoire sols et environnements (LSE UMR_1120 Université de Lorraine-INRA). Ce travail a 

bénéficié d’un soutien du Groupement d’intérêt scientifique sur les friches industrielles (GISFI). 
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I LE SOL ET SA QUALITE 

I.1 Le sol, ses fonctions et ses services 

Le sol est « la couche supérieure de la croûte terrestre, transformée par des processus climatiques, 

physico-chimiques et biologiques, composée de particules minérales, de matière organique, d’eau, 

d’air et d’organismes vivants, organisée en horizons de sols » (ISO, 2015). Le sol résulte de 

l’altération des roches mères sous-jacentes et de l’accumulation de la matière organique résultant 

des activités biologiques (Baize et Jabiol, 2011). Mais le sol est aussi un milieu vivant qui contient 

une flore, une faune et une microflore particulièrement riche, interagissant entre elles et avec les 

constituants du sol. Ainsi, la composition d’un sol dépend de nombreux facteurs abiotiques (e.g. 

climat, nature de la roche-mère, physico-chimie du sol) et biotiques (e.g. abondances et diversité 

des communautés floristiques, faunistiques et microbiennes) (Baize et Jabiol, 2011).  

Le sol est un compartiment complexe, un carrefour dit « multifonctionnel » (Gobat et al., 2010), 

en relation avec la lithosphère, l’hydrosphère, l’atmosphère et la biosphère (Girard et al., 2011). 

Le sol remplit de nombreuses fonctions écosystémiques2. Bien qu’il en existe de nombreuses 

définitions, nous considérons qu’une fonction écosystémique (ou fonction écologique) est un 

processus lié à des flux de matières et d’énergies dans un écosystème (Wallace, 2007). Les 

fonctions écosystémiques peuvent être chimiques (e.g. l’oxydation), physiques (e.g. la diffusion) 

ou encore biologiques (e.g. la dénitrification ou la minéralisation) (Dominati et al., 2010). Comme 

le souligne Wallace (2007), les termes « fonctions écosystémiques » et « processus 

écosystémiques » sont souvent utilisés comme synonymes ; nous les considérerons également 

comme tel. 

Contrairement à l’eau et à l’air, les sols ne sont pas perçus comme des milieux ambiants ayant des 

fonctions écosystémiques directement nécessaires à la vie humaine. Ainsi, le concept de « service 

écosystémique » a été élaborée, dans une vision anthropocentrée de la nature, pour reconnaître 

la contribution des fonctions du sol au bien-être et à l’activité économique humaine (De Groot et 

al., 2002; Breure et al., 2012; Walter et al., 2014). Popularisés par le Millenium Ecosystem 

Assessment (MEA, 2005), les services écosystémiques représentent « les bienfaits, directs et 

indirects, que retire l'Homme de la nature ». Plus récemment, les services écosystémiques ont été 

définis comme « les avantages socio-économique retirés par l’Homme de son utilisation durable 

des fonctions écologiques des écosystèmes que l’Homme peut éventuellement modifier ou 

                                                           
2 Ecosystème : Système formé par un environnement (biotope) et par l'ensemble des espèces (biocénose) qui y 
vivent, s'y nourrissent et s'y reproduisent (www.larousse.fr). 
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exploiter en apportant du capital ou du travail » (CGDD, 2015). Dans cette dernière définition, plus 

précise, il est bien question de l’utilisation des fonctions écosystémiques des sols. Trois groupes 

de services écosystémiques sont identifiés : (i) les services d’approvisionnement, (ii) les services 

de régulation et (iii) les services culturels (Tableau 1.1) (De Groot et al., 2002; MEA, 2005; 

Carpenter et al., 2009; Turbé et al., 2010). 

 

Tableau 1.1 : Définitions et exemples de services écosystémiques fournis par les sols (Walter et al., 2014). 

Services écosystémiques Définition et exemples de services écosystémiques 
Services 
d’approvisionnement 

Les services d’approvisionnement regroupent l’ensemble des productions 
issues des sols. Par exemple, l’approvisionnent de produits destinés à 
l’alimentation humaine et animale, les bois issus des forêts, les fibres destinées 
à la production de textiles, les matériaux bruts de support horticole ou de 
construction et de ressource génétique issue de la biodiversité du sol qui fournit 
notamment des produits biochimiques et pharmaceutiques. 

Services de régulation Les services de régulation concernent la capacité du sol à réguler aussi bien le 
climat que la qualité de l’air et des eaux. Par exemple, il permet de lutter contre 
de nombreuses pollutions, les érosions hydriques et éoliennes, la sécheresse, les 
inondations, l’effet de serre, les ravageurs de cultures et des pathogènes. 

Services de support  
(ou auto-entretient) 

Les services de support regroupent l’ensemble des fonctions nécessaires pour 
la production des autres services. Ces services peuvent être le cycle de l’eau, le 
cycle des nutriments, la production primaire et la formation des sols. Elle 
implique des transformations (à l’échelle de décennies, de siècles, de 
millénaires) des propriétés physiques, chimiques et biologiques du sol. 

Services culturels Les services culturels apportés par le sol sont liés à la capacité du sol à fournir 
des matériaux pour la production artistique, à stocker et protéger des données 
historiques (archéologiques et naturelles) et être source d’inspiration religieuse 
et artistiques. 

 

Un sol remplit des fonctions et des services écosystémiques différents en fonction de ses 

propriétés physiques, chimiques et biologiques. Ainsi, pour évaluer la capacité d’un sol à assurer 

ces fonctions, la « qualité des sols » est un des concepts les plus utilisés. 

I.2 La qualité des sols 

I.2.1 Définitions et enjeux 

La qualité d’un sol a été définie par de nombreux auteurs et fait référence à une « aptitude d’un 

sol à fonctionner au sein et dans les limites des écosystèmes naturels ou aménagés, afin de 

maintenir la productivité végétale et animale, maintenir ou améliorer la qualité de l'eau et de l'air, 

et soutenir la santé humaine et les besoins d’habitation » (Doran, 2002; Karlen et al., 2003). Tout 

d’abord, cette définition montre la prise en compte des interactions de la lithosphère avec les 
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autres compartiments terrestres (biosphère, atmosphère, hydrosphère). Ensuite, l’évaluation de 

la qualité des sols repose sur les usages choisis pour ce dernier. Déjà, en 1994, la Société 

américaine des sciences du sol proposait une définition de la qualité des sols comme étant affectée 

à « une utilisation donnée », reprise également par Sojka et Upchurch (1999). Par conséquent il 

n‘y a pas de critères de qualité universelle pour les sols, mais plutôt des paramètres physico-

chimiques, biologiques et de fonctionnement, liés à un contexte pédologique et/ou aux usages 

donnés aux sols. Jolivet et al. (2006) sont même plus directifs en soulignant que « la qualité d’un 

sol ne peut se définir que par rapport à un usage donné ou par ses fonctions dans 

l’environnement ». 

Une vision plus simplifiée de la qualité des sols peut être considérée, sans rapport direct 

avec son potentiel usage. En effet, la qualité d’un sol peut être simplement définie comme 

ses caractéristiques intrinsèques, c’est-à-dire ses paramètres abiotiques, biotiques et 

fonctionnels. Ainsi, c’est selon ses caractéristiques intrinsèques que l’on va lui attribuer un 

usage, et non l’inverse. C’est dans cette optique que nous utiliserons le terme de qualité. 

Dans tous les cas, l'appréciation de la qualité des sols exige la définition d'indicateurs pertinents 

et la mise au point de techniques fiables de quantification, et doit intégrer les composantes 

physiques, chimiques et biologiques du sol (Mausbach et Tugel, 1997). 

I.2.2 Les indicateurs physico-chimique de la qualité des sols 

La qualité physique d'un sol est fortement liée à sa structure, c’est-à-dire à la façon dont les 

constituants minéraux et organiques sont assemblés. Sa qualité dépend principalement des 

caractéristiques des pores et des particules solides. Dans le sol, la matière organique est un des 

principaux liants dans la formation des agrégats (Tisdall et Oades, 1982). C’est dans les différentes 

catégories de vides ménagés par cet assemblage que l'eau, les solutés et les gaz circulent et que 

les êtres vivants peuvent se développer. Une déstructuration affecte la pénétration des racines 

dans le sol (Tremblay-Boeuf, 1995) et également l’installation de la microflore et la faune du sol 

(Larsen et al., 2004; Beylich et al., 2010; Carson et al., 2010), montrant ainsi que les propriétés 

physiques d’un sol peuvent avoir des conséquences sur le fonctionnement et les services rendus 

par un sol.  

Pour ce qui est de ses propriétés chimiques, le sol est avant tout une source de nutriments 

indispensables pour les plantes. La présence d'ions en excès peut provoquer des phénomènes de 

toxicité alors qu’au contraire, un déficit entraîne une diminution de la fertilité du sol (Tessier et 

al., 1996). Les activités humaines ont engendré la présence de contaminants ; par exemple en 

Eléments traces métalliques (ETM) mais également en molécules organiques comme les 
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Hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) qui impactent le fonctionnement des sols. Ainsi, 

ces contaminants sont pris en compte dans l’évaluation de la qualité des sols.  

Singer et Ewing (2000) proposent une liste des principales propriétés chimiques à intégrer dans 

l’évaluation de la qualité des sols, telles que la Capacité d’échange cationique (CEC), le pH, la 

teneur en matières organiques, la concentration et la disponibilité des nutriments ainsi que la 

concentration et la disponibilité des contaminants. 

Même si les indicateurs physico-chimiques sont essentiels pour étudier la qualité d’un sol, les 

organismes du sol, qui sont acteurs de nombreuses fonctions écosystémiques, peuvent 

caractériser l’état et le fonctionnement du sol (Bispo et al., 2009; Cluzeau et al., 2012).  

I.2.3 Les organismes vivants comme outil de diagnostic  

de la qualité des sols 

De nombreux paramètres biologiques peuvent être utilisés comme outils de diagnostic de la 

qualité des sols (Stone et al., 2016), devenant ainsi des bio-indicateurs. Les bio-indicateurs, ou 

indicateurs biologiques, peuvent être définis comme « des organismes qui répondent à un stress 

par leur présence ou leur absence, par les modifications de certaines caractéristiques ou activités 

particulières, ou par une bioaccumulation de certains contaminants » (Eijsackers, 1983). De ce 

fait, ils peuvent être des témoins de perturbations de l’écosystème. Une perturbation est définie 

comme « une modification d’un système qui se trouve placé hors de son état normal » (Ponge, 

2012). Parmi les indicateurs biologiques, la microflore, la micro-, la méso- et la macrofaune sont 

souvent employés.  

 La composante biotique la plus étudiée est la microflore (voir partie III.2.2) (Martinez-

Salgado et al., 2010). La biomasse microbienne est un indicateur souvent employé car sensible, 

notamment aux teneurs en matières organiques pouvant être modifiées lors d’une perturbation 

(Gros, 2002). Cependant, la biomasse microbienne du sol ne suffit pas et d’autres méthodes plus 

informatives ont été recherchées pour mieux identifier les perturbations subies par le sol. Ainsi, 

la biologie moléculaire a permis de développer des indicateurs taxonomiques et fonctionnels plus 

performants (e.g. diversité taxonomique, taxons indicateurs, études des gènes par des approches 

métagénomiques) (Bouchez et al., 2016). La microflore est également étudiée comme indicateur 

de la qualité des sols à travers ses activités enzymatiques (Caldwell, 2005), ou sa capacité de 

minéralisation (Bastida et al., 2008). Plus récemment, les interactions biotiques microbiennes par 
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l’utilisation des réseaux de co-occurrences3 ont été proposées comme indicateur de la qualité des 

sols (Karimi et al., 2017). 

 La microfaune est un compartiment souvent utilisé dans l’évaluation de la qualité des 

sols, notamment par l’étude des communautés de nématodes. Il est à noter que l’étude des 

nématodes n’est pas récente et il s’agit même du premier indice biologique de la qualité des sols 

(Bongers, 1990). Ceci a donc conduit à de nombreux travaux autour de la qualité des sols par 

l’étude des communautés de nématodes (e.g. Abawi et Widmer, 2000; Culman et al., 2010; García-

Ruiz et al., 2009; Urzelai et al., 2000). 

 C’est ensuite les micro-arthropodes qui sont les plus étudiés pour évaluer la qualité des 

sols. Par exemple, Parisi et al. (2005) proposent un indice de Qualité biologique des sols (QBS). 

Nous pouvons également mentionner l’étude de Socarras (2013) focalisée sur différents usages 

des sols, tout comme les travaux de Joimel et al. (2017), ou encore l’étude de Fountain et Hopkin, 

(2004) portant sur les micro-arthropodes dans les sols urbains. 

 La macrofaune est un compartiment encore peu étudié comme indicateur de la qualité 

des sols, même si son intégration dans les programmes de recherche est en essor. Ruiz et al. 

(2011) proposent un Indice biologique de la qualité des sols (IBQS), basé sur les communautés de 

macrofaune observées selon différents usages des sols. D’autres études se sont intéressées à ce 

compartiment pour évaluer la qualité de sols fortement anthropisés, notamment celle des sols 

urbains (Santorufo et al., 2012) ou celle des sols pollués aux métaux (Nahmani et Rossi, 2003). 

Enfin, certains travaux combinent des paramètres physico-chimiques avec les communautés de la 

macrofaune, comme l’ont fait précisément Velasquez et al. (2007) avec leur General Indicator of 

Soil Quality (GISQ). 

Tout d’abord, l’abondance en organismes vivants renseigne sur la qualité de l’écosystème car elle 

est indicatrice de la capacité globale d’un écosystème à accueillir un potentiel biotique (Doran et 

Zeiss, 2000). Ensuite, la diversité taxonomique (voir partie III.1.2.) est également un indicateur de 

la qualité puisqu’il reflète la capacité de l’écosystème à offrir des habitats et des types de 

nourritures différents (Bardgett, 2002; Cole et al., 2006). De plus, étudier la composition des 

communautés (voir partie III.1.2.) permet de déceler la présence de taxons indicateurs de la 

qualité des sols, car certains taxons sont connus pour être sensibles ou résistants aux 

perturbations (Havlicek, 2012; Gerlach et al., 2013). Enfin, les fonctions biologiques (voir partie 

III.1.2.) de ces organismes peuvent être mesurées, ou du moins être estimées. 

  

                                                           
3 Réseaux de co-occurrences [taxonomique] : Ensemble des liens de co-occurrence (présence en simultané de 
deux taxa dans le même échantillon spatial ou temporelle) entre les différentes taxa 
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Afin d’estimer au mieux la qualité des sols pour des usages potentiels, il est nécessaire de prendre 

en compte les propriétés abiotiques, biotiques et fonctionnelles du sol simultanément. Ainsi, 

plusieurs programmes de recherches comme le programme « Bioindicateur » de l’Agence de 

l’environnement et de la maîtrise de l’énergie (ADEME) ou le Réseau de mesures de la qualité des 

sols (RMQS) cherchent à identifier des bioindicateurs de la qualité des sols pertinents, pour 

évaluer et suivre à long terme la qualité des sols de France, et in fine de les intègrer dans une 

analyse globale.  

Bien qu’il soit considéré comme une ressource naturelle fragile et non-renouvelable (FAO, 2015), 

le sol et sa qualité subissent de nombreuses dégradations. Parmi les différents acteurs de la 

dégradation des sols, figurent les pratiques agricoles et sylvicoles, l'expansion urbaine et 

périurbaine, ainsi que la croissance industrielle. L’anthropisation des sols est un phénomène 

mondial qui affecte à la fois les propriétés abiotiques, biotiques et fonctionnelles des sols. 

 

II L’ANTHROPISATION DES SOLS 

II.1 Les sols anthropisés 

Depuis le 19ème siècle, les activités humaines ont considérablement modifié les équilibres 

écosystémiques à l’échelle mondiale. Ces impacts sont d’une telle importance qu’une nouvelle ère 

géologique a été proposée: l’Anthropocène (Crutzen, 2002; Lewis et Maslin, 2015) qui signifie 

« ère de l’Homme »4.  

Ainsi, la lithosphère, l’hydrosphère, l’atmosphère et la biosphère ont subi des modifications dues 

aux activités humaines. Le sol étant un carrefour multifonctionnel, ce compartiment 

environnemental a également subi les effets de l’anthropisation. Ainsi, les sols anthropisés sont 

définis comme des sols ayant subi une « modification partielle ou totale sous l’action humaine » 

(Mathieu et Lozet, 2011). L’anthropisation s’explique par des modifications diverses du sol, 

pouvant aller d’une simple mise en culture jusqu’à la reconstitution de sols à partir de matériaux 

artificiels. Par exemple, le labour, les amendements, les apports de matériaux, l’arasement sont 

des actions humaines transformant un sol « naturel » en un sol anthropisé (Figure 1.1). 

L’anthropisation étant liée à l’usage du sol (Brown et Duh, 2004; Cihlar et Jansen, 2001), de 

nombreux sols sont donc anthropisés : les sols de routes, les sols industriels, urbains (incluant les 

                                                           
4 Ce passage à cette nouvelle ère reflète surtout un symbole dans la société car la notion de nouvelle ère 
géologique suscite de nombreux débats dans la communauté scientifique.  
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espaces verts ou les sols scellés pour la construction), agricoles, prairiaux, forestiers (lorsqu’ils 

sont gérés) etc. (Laurent, 2012). Une comparaison entre sols naturels, cultivés, urbains et 

industriels montre qu’il n’existe pas de limites nettes entre un sol « naturel » et un sol anthropisé. 

Il s’agirait plutôt d’une anthropisation croissance et progressive, des sols développés sous 

végétation naturelle aux sols de milieux industriels et urbains. 

Figure 1.1 : Schéma de l’anthropisation des sols (Leyval et al., 1999). 

A partir d’un certain degré d’anthropisation, les processus pédogénétiques originels ne sont plus 

reconnaissables sur les profils, et les sols présentent alors des caractéristiques pédologiques 

spécifiques. C’est le cas des sols fortement anthropisés. 

II.2 Les sols fortement anthropisés : problématiques et 

enjeux 

Un sol fortement anthropisé est un sol dont les propriétés et la pédogénèse sont dominées par 

leur origines anthropiques (Girard et al., 2011). Une des principales activités humaines à l’origine 

de ces sols fortement anthropisés est l’industrialisation.  

La révolution industrielle, qui a commencé vers la fin du 18ème siècle, peut être définie comme le 

passage d'une société à dominante agricole à une société tournée vers l’industrie. Elle se 

caractérise par des activités tournées vers l’extraction et l’exploitation massives de différents 

matériaux tels que le charbon, le pétrole et le minerai. Ainsi, cette révolution industrielle et le 

déclin de nombreuses activités industrielles (e.g. sidérurgique) à la fin du siècle passé, ont 

largement affecté le territoire des régions à fort passé industriel, et engendré d’importantes 

surfaces contaminées.  
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Les sols fortement anthropisés sont de plus en plus nombreux et cette artificialisation se fait 

surtout au détriment des surfaces agricoles. Par exemple, en France, entre 2006 et 2012, comme 

sur la période précédente, plus de 87% des territoires nouvellement artificialisés sont prélevés 

sur des territoires agricoles, le reste étant prélevé sur les forêts et les milieux semi-naturels 

(CGDD, 2015). 

Les sols fortement anthropisés, liés à l’industrialisation, possèdent des caractéristiques physico-

chimiques particulières et des caractéristiques pédologiques différentes de celles des sols 

« naturels » (e.g. contamination et appauvrissement en cations majeurs, apports de matériaux 

exogènes). C’est la raison pour laquelle il a été nécessaire de créer des classes spécifiques, basées 

sur des critères pédologiques, pour ce type de sols et de les ajouter dans les classifications 

nationales et internationales.  

II.2.1 Définitions et classifications des sols fortement anthropisés  

Les sols fortement anthropisés peuvent être qualifiés d’Anthroposols selon la classification 

française (Baize et Girard, 2008) ou de Technosols selon le World Reference Base (WRB) 

(Rossiter, 2007; Lehmann, 2014). 

 Les Anthroposols 

D’après le Référentiel pédologique de l’Association française pour l’etude du sol (Baize et Girard, 

2008), on parle d’Anthroposols lorsque l’Homme a une action prédominante sur l’origine des 

matériaux constitutifs d’un sol, sur ses propriétés, son comportement et son fonctionnement. Les 

Anthroposols sont ainsi considérablement modifiés, transformés, fabriqués, reconstitués, ou 

construits par l’Homme sur au moins 50 cm d’épaisseur (Baize et Girard, 2008). Il existe de 

grandes variations entre ces Anthroposols, et plusieurs types ont été définis : 

- « Les Anthroposols transformés sont issus de modifications anthropiques des sols réalisées en 

zones rurales pour améliorer la fertilité des sols et permettre une production d’aliments. Ce sont 

généralement des modifications anciennes ; rizières, terrassettes, oasis, etc. » (Baize et Girard, 

2008). 

-« Les Anthroposols artificiels résultent entièrement d’apports par l’Homme de matériaux 

variés. Ils concernent plus les lieux où se sont développées les activités humaines telles que 

l’urbanisation, l’industrie, les mines, l’artisanat, la voirie. Dans ces sols, l’Homme est responsable 

de la mise en place d’un matériau anthropique (déblais de mines ou de carrières, déchets 

domestiques, boues résiduaires, scories, gravats, décombres, etc.) à partir duquel se développe 

l’Anthroposol. Ces matériaux, considérés comme des déchets ou des décombres, se sont 

accumulés sur place ou ont été apportés » (Baize et Girard, 2008). 
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-« Les Anthroposols reconstitués et construits sont issus des opérations de « génie 

pédologique ». Ils sont issus d’actes volontaires de fabrication d’un « sol » avec des objectifs précis, 

en particulier pour obtenir un milieu aussi fertile que possible dans le cadre d’opération de 

végétalisation. L’existence des Anthroposols reconstitués résulte de l’activité humaine en milieu 

urbain et péri-urbain, par l’utilisation de matériaux pédologiques transportés, remaniés, puis mis 

en place dans les jardins, parcs et espaces verts pour les plantations de végétaux d’ornement. Les 

Anthroposols construits sont le résultat d’une action volontaire de construction d’un « sol » en 

utilisant des matériaux technologiques, considérés comme des déchets, pour l’installation d’une 

végétation. L’objectif est d’obtenir un milieu susceptible d’accueillir une végétation. Les 

propriétés physiques et chimiques de l’Anthroposol seront susceptibles d’évoluer très 

rapidement au cours des premières années après sa mise en place. » (Baize et Girard, 2008). 

-« Les Anthroposols archéologiques ont subi des modifications anthropiques anciennes (mise 

en place d’un matériau archéo-anthropique), sur plus de 50 cm d’épaisseur depuis la surface. Des 

couches contenant plus de 20% (en volume) de débris d’activités humaines peuvent y être 

observées. » (Baize et Girard, 2008). 

 Les Technosols 

D’après le World Reference Base for soil resources (IUSS Working Group WRB, 2014), les 

Technosols sont définis comme des sols contenant: (i) un nombre substantiel d’artéfacts (i.e. de 

substances dans le sol, liquides ou solides, reconnues comme fabriquées par l’Homme ou extraites 

depuis de grandes profondeurs) à plus de 20% (en volume ou en masse); (ii) et/ou un scellement 

continu imperméable ou une géomembrane construite, (iii) et/ou des matériaux rocheux 

technique d’origine anthropique (Rossiter, 2007). 

D’autres scientifiques ont classé les sols anthropisés autrement, en se basant sur leur usage plutôt 

que sur leurs paramètres pédologiques. Ils utilisent alors le terme de SUITMA, pour Sols urbains, 

industriels, de trafic routier, miniers et aires militaires (Encadré 1). Cette catégorie de sols n’est 

pas une classification au sens pédologique du terme, comme peuvent l’être les Anthroposols ou 

les Technosols. 
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Encadré 1.1 : Les SUITMA 

Burghardt en 1998 a proposé la dénomination de SUITMAs (Soils of Urban, Industrial, Traffic, 

Mining and military Areas en anglais) pour caractériser des sols très anthropisés (Morel et al., 

2014). Elle repose surtout sur le type d’activité humaine et considère la capacité de ces sols à être 

re-végétalisés. Les SUITMAs sont altérés par les activités humaines, ce qui les distingue des sols 

de milieux naturels (El Khalil et al., 2008, 2013). Pourtant, il est à noter que tous les SUITMA ne 

sont pas des Technosols ou Anthroposols. Ces SUITMAs ont été classés sur la base de paramètres 

physico-chimiques et de leur capacité à être support de végétation. Ils peuvent être ainsi ordonnés 

selon un gradient d’anthropisation allant des sols très anthropisés, moyennement anthropisés et 

peu ou pas anthropisés (Figure 1.2). 

 

 

Figure 1.2 : Proposition de groupes de SUITMAs selon leur capacité à être support de végétation  
(Morel et al., 2014). 

 

La limite entre « anthropisés » et « fortement anthropisés » n’est pas claire car la définition de 

l’anthropisation se base selon l’usage d’un sol alors que le caractère « fortement anthropisé » 

(notamment d’Anthroposols/Technosols) se base sur des caractères pédologiques (voir partie 

II.2), ou parfois sur la distinction entre sols agricoles/forestiers (sols anthropisés) et sols 

industriels/urbains (sols fortement anthropisés). Une troisième dimension peut également 

s’ajouter à ces classements : l’aire géographique. En effet, de nombreux travaux sur 



Chap. 1 : Etat de l’art 

 

15 

l’anthropisation des sols portent sur des sols nommés « urbains ». Toutefois, cette dénomination 

ne se base ni sur l’usage, ni sur des critères pédologiques, bien qu’une large majorité des sols 

urbains soient des Anthroposols/Technosols (Blanchart et al., 2017). 

II.2.2. Caractéristiques physico-chimiques et fonctions des sols 

fortement anthropisés 

Nous avons vu précédemment que les différentes définitions des Anthroposols font références à 

quelques paramètres physico-chimiques (e.g. substances dans le sol, liquides ou solides, 

reconnues comme fabriquées par l’humain) sans donner plus de précisions. Toutefois, certains 

paramètres physico-chimiques peuvent être cités comme caractéristiques car récurrents dans les 

sols anthropisés (Morel et al., 2005), ce qui les différencient significativement des sols naturels. 

Ainsi, deux principaux paramètres sont caractéristiques de ces solsrécentes de l’Homme et 

présentant une diversificati : ils sont peu fertiles et parfois pollués (Wong et Bradshaw, 2002). 

Au niveau de la fertilité, les principales contraintes physiques peuvent être provoquées par la 

présence de matériaux anthropiques et par la compaction (humaines ou lors des processus 

pédogénétiques (Séré et al., 2010)), avec un déficit fort en agrégats stables, notamment lié à des 

teneurs faibles en argiles et de fortes teneurs en sables (Lefort et al., 2006), ce qui limite la 

formation de complexes argilo-humiques. Au niveau chimique, des insuffisances en nutriments, 

notamment en azote, phosphore et potassium, ainsi qu’en matières organiques sont souvent 

observées dans ces sols (Sheoran et al., 2010). Les valeurs extrêmes de pH sont une autre des 

caractéristiques des sols anthropisés ; les sols miniers possèdent des pH acides (liés aux minéraux 

sulfurés) alors que les sols urbains ou de friches industrielles (sidérurgique par exemple), sont 

plutôt caractérisés par des pH basiques, du fait de la présence de matériaux anthropogéniques 

alcalins (matériaux carbonatés). Ces valeurs de pH ont des conséquences significatives sur la 

disponibilité des éléments. 

 

Ces sols peuvent présenter des teneurs plus ou moins élevées en polluants métalliques, tels que 

les ETM, en polluants organiques, tels que les hydrocarbures, ou avoir les deux types de 

contamination. Ces contaminants peuvent présenter un risque sanitaire et environnemental 

(Reddy et Chirakkara, 2013). Pour donner un ordre d’idée des teneurs en ETM considérées comme 

dangereuses dans un sol, un extrait de la norme française, de l’Arrêté du 2 février 1998 est 

présenté ci-dessous (Tableau 1.2). 
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Tableau 1.2 : Valeurs extraites de la norme française relative aux teneurs maximales en ETM dans les sols 
(en mg.kg-1 de sol sec) issues de l’arrêté du 2 février 1998. 

Teneur totale dans les sols 
accueillant les boues (mg.kg-1) Cd Pb Zn Ni Co Cr Cu 

Seuil d’anomalie 2 100 300 50 30 150 100 
Seuil d’investigation 4 200 600 100 60 300 200 
Seuil de traitement 10 500 1500 250 150 750 500 

Seuil d’urgence 20 1000 3000 500 300 1000 1000 
 

Les HAP figurent comme les principaux polluants organiques étudiés et 16 d’entre eux ont été 

classés comme prioritaires par l’Agence de protection de l’environnement des Etats-Unis (1999) 

pour le diagnostic des pollutions des sols. Le tableau ci-dessous donne des ordres de grandeur des 

teneurs qui peuvent être retrouvées dans des sols anthropisés (Tableau 1.3).  

 

Tableau 1.3 : Exemples de composition de sols industriels pollués par des HAP (Crone, 2001). 

Teneur totale dans les sols (mg.kg-1) Somme des 16 HAP 

Sols issues de traitement de bois (créosote) 245-5400 
Distillation de goudrons 963 

Usine à gaz 33-21300 
 

Les activités humaines vont parfois engendrer des modifications des composantes abiotiques 

et/ou biotiques à un point tel que ses fonctions et services vont être affectés. Ainsi, ces sols 

fortement anthropisés sont caractérisés par le dysfonctionnement des cycles biogéochimiques 

majeurs concernant l’ensemble des compartiments de l’écosystème (abiotiques et biotiques) 

(Vitousek et al., 1997). Même si ces sols sont fortement perturbés, ils possèdent une capacité à 

supporter une végétation, à abriter des organismes (Cébron et al., 2011), à décomposer la matière 

organique (Lucisine, 2015) et à recycler les éléments (Pavao-Zuckerman, 2008), ce qui témoigne 

d’un fonctionnement (peut-être limité et/ou différent, mais existant) de ces sols. 

Ainsi, Morel et al. (2014b) ont proposé d’évaluer les services écosystémiques fournis par les 

SUITMA (Tableau 1.4). Les sols pseudo-naturels végétalisés et les sols construits végétalisés 

rempliraient de nombreux services écosystémiques (e.g. habitat pour la biodiversité) alors que 

les sols constitués de déchets et surtout les sols nus perdent de nombreux services 

écosystémiques comparés aux sols naturels.  
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Tableau 1.4 : Proposition de catégories des SUITMA basée selon les services écosystémiques qu’ils 
assurent (Morel et al., 2014b). 

    SUITMA 

    
Pseudo-naturel 

végétalisés 
Construits 
végétalisés 

Des sites de 
déchets Nus 

Services 
d'approvisionnement 

Production alimentaire ++ ++ (+) 0 
Production non-alimentaire ++ ++(+) ++ 0 
Reserve de minéraux + + +++ 0 
Approvisionnement d'eau douce 0 + 0 +++ 

Services de 
régulation 

Stockage d'eau ++ +++ ++ + 
Contrôle des écoulements  
et inondations +++ ++(+) + +(+) 

Atténuation de la pollution ++ +++ ++ +++ 
Climats global +++ ++ 0 + 
Climat local +++ ++ + 0 
Biodiversité +++ +++ ++ 0 
Espèces invasives 0 ++ 0 0 
Purification de l'air +++ ++ + 0 
Contrôle du bruit ++ +++ ++ + 

Services culturels 

Tourismes/Récréation +++ ++ 0 0 
Archéologie + + +++ ++ 
Paysage ++ +++ + + 
Education +++ +++ ++ + 

 

Afin de retrouver ou d’améliorer les fonctions et services écosystémiques des sols fortement 

anthropisés, des techniques de remédiation et de réhabilitation sont envisageables. 

II.3 Remédiation et réhabilitation des sols fortement 

anthropisés 

L’impact de l’anthropisation sur les sols est parfois tel qu’il est nécessaire d’avoir recours à des 

stratégies de remédiation (lorsqu’un risque de contamination est présent) et de réhabilitation afin 

de permettre aux sols fortement anthropisés de retrouver leurs fonctions (Adhikari et Hartemink, 

2016; Bastida et al., 2010; Wali, 1999). En effet dans un contexte de raréfaction de surfaces 

cultivables, il peut être intéressant de restaurer certains sols sur la base de leurs fonctions 

naturelles, c’est-à-dire support pour la biomasse, filtre, tampon, transformation des éléments et 

support de vie et de diversité (Séré et al., 2008). 

II.3.1 Les techniques de remédiation 

Lorsque les sols anthropisés sont contaminés, une remédiation est nécessaire avant tout 

processus de réhabilitation (Laurent, 2012). La gestion de ces polluants passe donc par 

l’utilisation de techniques de dépollution physiques, chimiques et/ou biologiques (Jones et Rowe, 

2017), afin de réduire la concentration en polluants et être en dessous des seuils présentant un 

risque pour l’environnement et les populations humaines. La technique de remédiation dépend 

principalement de la nature de la pollution (organique et/ou métallique) et de l’environnement 
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du site. Ces techniques sont largement détaillées et leur conditions d’application, in situ, sur site 

ou hors site, sont bien définies (ADEME, 2008; INERIS, 2010; BRGM, 2017). Pour les polluants 

rencontrés sur les sites qui seront abordés dans cette thèse, notamment les HAP et les métaux 

lourds, les techniques de remédiation sont physico-chimiques ou biologiques. Par exemple, pour 

la remédiation de sols pollués par des HAP, la désorption thermique (technique physique ex situ), 

qui consiste à chauffer entre 400 et 600°C le sol, peut être utilisée. Toutefois, cela induit de graves 

altérations des sols, notamment au niveau biologique (Colombano et al., 2010). Les techniques 

chimiques, comme l’oxydation in situ, sont aussi largement étudiées (Huling et Pivetz, 2006). Les 

traitements biologiques (ex- ou in situ) se basent sur la biodégradation des polluants en utilisant 

la capacité des micro-organismes à minéraliser les contaminants organiques ou à modifier la 

disponibilité des ETM. Ainsi, l’inoculation de microorganismes spécifiques, ou l’apport de 

nutriments ou d’oxygène à des fins de stimulation, permet d’augmenter les rendements de 

dégradation des contaminants organiques, dans des conditions contrôlées (Colombano et al., 

2010). Cette technique peut être réalisée sur site ou hors site, dans des biopiles ou biotertres. Les 

sols placés sous bâche sont sous aération forcée continue, ce qui favorise la minéralisation des 

contaminants par les micro-organismes indigènes, et/ou la microflore bioaugmentée. Même si 

elles sont plutôt encore au stade expérimental avancé, les techniques de phytoremédiation 

représentent un potentiel intéressant, en complément d’autres techniques, pour les pollutions 

organiques et métalliques (Ouvrard et al., 2011; Tangahu et al., 2011; Razzaq, 2017). L’inoculation 

de microorganismes, tels que les champignons mycorhiziens, ou les PGPR (Plant Growth 

Promoting Rhizobacteria) est également envisagée dans les stratégies de phytoremédiation de 

contaminants organiques, ou de phytoextraction de polluants métalliques. Ces champignons 

peuvent non seulement améliorer les défenses des plantes contre les stress engendrés par la 

contamination, et améliorer leur croissance dans ces milieux contaminés, mais aussi favoriser la 

dépollution des sols (Leyval et al., 2002) (voir partie III.2.2.2). 

Parmi les techniques de remédiation, l’atténuation naturelle est définie comme « l’ensemble des 

processus qui permettent naturellement, sans intervention humaine, la réduction des 

concentrations, du volume, de la mobilité voire de la toxicité d’un panache de contaminants » 

(BRGM, 2003). Elle rassemble des phénomènes non-destructifs (e.g. dilution, sorption) et 

destructifs (diminution de la quantité, du volume, voire de la toxicité). La destruction peut être 

biotique (e.g. faisant intervenir des micro-organismes qui dégradent voire minéralisent des 

polluants organiques) ou abiotique (e.g. hydrolyse, oxydoréduction, dehydrohalogenation) 

(Krishna et al., 2010; Mulligan et Yong, 2004). L’atténuation naturelle est acceptée de manière 

croissance en tant que « procédé » de dépollution lorsque la contamination ne présente pas de 

risque pour l’environnement et la santé humaine, et n’en présentera pas durant toute la durée du 

procédé (généralement de 10 à 50 ans) (Roudier, 2005). Dans ce cas, la biodiversité (flore, faune, 
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micro-organismes etc.), qui est présente ou qui s’installe sur ces sites, va naturellement agir sur la 

contamination en dégradant les molécules organiques ou en modifiant la disponibilité des 

contaminants. Cette atténuation naturelle peut être assistée par la présence de plantes (Leyval et 

al., 2016).  

 

Dans ces techniques de remédiation, l’objectif est la diminution de la concentration en 

contaminants et de leur toxicité dans l’environnement. Cependant, après certains de ces 

traitements, les fonctions naturelles des sols peuvent être fortement impactées. Ainsi, la 

réhabilitation de ces sols fortement anthropisés, leur permettant de retrouver des fonctions 

durables, est également un enjeu considérable. 

II.3.2 Les techniques de réhabilitation 

Les techniques de dépollution ne permettent pas forcément au sol de restaurer ses fonctions 

primaires (Norini, 2007). Dans ce cas, une réhabilitation par des interventions liées au génie 

pédologique peuvent compléter les techniques de dépollution. La réhabilitation désigne « la 

création d'un écosystème identique à celui qui était présent avant perturbation, avec la possibilité 

d'introduire des éléments différents, mais capable d'assurer les mêmes fonctions. Dans ce cadre-

là, ce terme est associé au terme de refonctionnalisation, traduisant un retour des fonctions 

primaires du sol » (Séré, 2007; Laurent, 2012). Pour cela, certains paramètres comme la capacité 

de rétention en eau, les teneurs en nutriments, l’accumulation de matières organiques doivent 

être restaurés (Carter, 2002). Bien qu’il ne soit pas explicité dans la définition de l’atténuation 

naturelle, ce mode de gestion pourrait accroitre la fertilité des sols, en permettant l’installation et 

l’action des successions primaires (végétal, animal et microbienne), mais cela demande du temps. 

Pour réhabiliter un sol fortement anthropisés, différents procédés plus ou moins couteux et plus 

ou moins longs existent. Généralement, l’installation d’une végétation est essentielle pour une 

restauration efficace car elle améliore à la fois les caractéristiques physiques, chimiques et 

biologiques du sol (Harrington, 1999). 

Une des méthodes pour favoriser la recolonisation par les plantes consiste à apporter une couche 

de terre végétale5 afin qu’elle agisse comme un inoculum (Bradshaw, 2000). Néanmoins, la terre 

végétale n’est pas toujours disponible à proximité du site et son coût économique et 

environnemental peut être élevé (Séré, 2007). Il peut donc paraître pertinent d’apporter des 

matières organiques exogènes issues des sous-produits industriels, aux propriétés fertilisantes 

                                                           
5 Terre végétale : terre issue de l'horizon supérieur de sols forestiers ou agricoles pourvue en nutriments et en 

matières organiques (Laurent, 2012) 



Chap. 1 : Etat de l’art 

 

20 

intéressantes, car souvent disponibles à faibles coûts (Vetterlein et Hüttl, 1999). Par exemple, les 

sous-produits papetiers constituent un substrat adapté au développement microbien (Ribeiro et 

al., 2010) et utilisable pour améliorer les propriétés du sol (Nemati et al., 2000). Les déchets 

organiques issus de stations d’épuration des eaux usées urbaines constituent également des 

substrats particulièrement bien adaptés au développement microbien (Pascual et al., 1998; 

Crecchio et al., 2004). L’utilisation de produits et sous-produits pour la construction de sols est 

aujourd’hui une voie prometteuse pour la réhabilitation des sols fortement anthropisés.  

Ainsi, à l’instar d’un sol naturel, il est possible d’associer différents matériaux anthropiques 

(comme la terre végétale, la terre de biopiles, les boues de papeteries etc.) pour constituer 

différentes couches, au-dessus ou en mélange, du sol fortement anthropisé : il s’agit de la 

construction de sol. L’objectif premier est de permettre une implantation optimale et pérenne 

de la végétation. Le développement du génie pédologique a démontré la faisabilité de construire 

un sol exclusivement avec des sous-produits industriels, tout en redonnant au sol fortement 

anthropisé certaines propriétés agronomiques (Séré et al., 2008). Au niveau pédologique, ces sols 

sont des Anthroposols construits, selon le référentiel pédologique (Baize et Girard, 2008) ou des 

Technosols, selon le référentiel international (IUSS Working Group WRB, 2014). 

Même après l’élaboration de certaines techniques de remédiation et réhabilitation, de nombreux 

sols fortement anthropisés restent sans usage, conduisant à l’abandon de ces sites et donnant 

naissance à des sols délaissés.  

II.4 Cas particulier des sols fortement anthropisés : les sols 

délaissés 

La cessation des activités industrielles a conduit à la naissance de sites à l’abandon, de zones où 

les installations ont été démantelées mais qui n’ont pas fait l’objet d’une reconversion. En effet, 

ces sols présentent généralement une contamination modérée et une faible fertilité, empêchant 

leur réutilisation. Les concentrations en polluants et les risques associés n’étant pas assez élevés 

pour nécessiter des procédés de dépollution, ainsi que la faible pression foncière et économique, 

ajoutées à une faible fertilité, contribuent à expliquer l’abandon de ces sites et leur absence 

d’usage. De plus, même après remédiation et/ou restauration, ces sols ne retrouvent pas 

forcément d’usage (Figure 1.3).  
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Figure 1.3 : Schéma simplifié des évolutions possibles des sols fortement anthropisés  
donnant naissance à des sols délaissés. 

 

II.4.1 Définitions des sols délaissés 

Qu’appelle-t-on un sol délaissé6 ? Il existe de nombreuses entrées pour aborder les sols délaissés 

(économique, urbanistique, paysagère, politique, législatif etc.) (Tableau 1.5). La réalité complexe 

et l’hétérogénéité de ces espaces sont soulignées par la multiplication des termes utilisés pour les 

nommer, notamment dans les milieux de l’architecture et de l’urbanisme : terrains vagues, dents 

creuses, interstices, friches etc. Les espaces délaissés présentent aussi une grande diversité de 

formes, de tailles et d’emplacements. Selon Pillot (2015), un sol délaissé peut être géré (fauché, 

tondu etc.) mais rester sans usage précis. 

 

Tableau 1.5 : Principales appellations des sols délaissés retrouvées dans la littérature. Les travaux cités 
portent également sur l’étude de la biodiversité (voir partie III)  

Noms en anglais Noms en français Exemples de références 
Greenfields Terrains nu (Bartke et Schwarze, 2015) 
Wastelands Friche (Bonthoux et al., 2014) 
Brownfield Friche (industrielle) (Macadam et Bairner, 2012; Small et al., 2006) 
Vacant land Site vacant (Anderson et Minor, 2017; Kim et al., 2015) 

Abandoned land Site abandonné (Hedlund et al., 2003) 
Derelict land Site délaissé (Small et al., 2006) 
Marginal land Site marginaux (Schröder et al., 2017) 

                                                           
6 Dans un souci de simplification, le terme de sol délaissé sera parfois synonyme de site délaissé 
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Si l’on cherche à donner une définition plus écologique à ces sites, ils pourraient être déclinés 

selon différents types de milieux, décrits d’après le guide d’identification simplifiée des divers 

types d’habitats naturels (Bardat 1993). Ainsi, nous retiendrons les terrains en friche et terrains 

vagues comme définitions potentielles issues du Code CORINE7 : 87. 

 Les terrains en friche (Code CORINE : 87.1) : Ces milieux ouverts caractérisent les secteurs 

récemment ou régulièrement perturbés, aboutissant souvent à une dynamique spontanée, par 

l’installation d’une strate arbustive puis d’une strate arborée pour former à terme un taillis 

boisé. Cet habitat est dominé par des formations herbacées hautes. On retrouve des espèces 

rudérales typiques et des espèces prairiales.  

 Les zones rudérales (Code CORINE : 87.2) : Ces habitats sont des espaces marginaux 

caractérisés par des perturbations régulières ou récentes de l’Homme et présentant une 

diversification temporaire des communautés. 

 

L’analyse des termes retrouvés dans la littérature faisant référence aux sols délaissés 

permet de définir simplement les sols délaissés comme des sols fortement anthropisés 

sans usage défini. 

 

II.4.2 Pourquoi délaisse-t-on des sols ? 

 La désindustrialisation et l’étalement urbain 

L’apparition de sols délaissés est caractéristique d’un contexte de crise et de transition. 

L’existence de ces sols délaissés est liée à la désindustrialisation mais aussi aux phénomènes 

d’étalement urbain. 

La croissance urbaine a conduit à l'émergence de zones intermédiaires floues, sans usage, ou de 

zones à usage unique, peu modulables. Intensifié durant ce dernier siècle suite à l’arrêt de 

nombreuses activités industrielles, le « terrain vague » de l'ère industrielle disparaît au profit du 

sol délaissé (Paris, 2000). En 2016, environ 100000 ha de friches ont été répertoriés en France 

(ADEME, 2016) dont 8000 ha en Lorraine. Cette crise a maintenu en l'état un certain nombre de 

sites délaissés qui sont en attente de projet. La dépollution et la viabilisation de ce type de terrain 

ont souvent un coût important que les collectivités locales ont du mal à prendre en charge (Pillot, 

2015). 

 

                                                           
7 CORINE : COordination et Recherche de l'INformation en Environnement 
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 Les sols délaissés : un problème règlementaire, économique et sociétal  

Dans le droit français, le terme de sols délaissés n’existe pas, ce qui complique la mise en place 

d’instruments juridiques pour traiter la question. Le Code de l'urbanisme ne traite pas non plus 

de ces espaces délaissés. Dans les POS8 et PLU9, ces espaces délaissés ne sont pas identifiés. Dans 

ces documents, seuls sont indiqués les usages souhaités mais ils ne prennent pas en compte les 

caractéristiques des sols de ces sites (Pillot, 2015). En revanche, le Code rural et le Code forestier 

contiennent deux notions proches des délaissés et concernent des territoires non urbains (Paris, 

2000). Ces deux notions sont « zones dégradées » (art. 52-1) et « terres incultes ou manifestement 

sous exploitées » (art. 39 à 45). La notion de friche est abordée dans la législation (notamment 

celle des ICPE10) mais uniquement lorsque le site est pollué, au travers de l’identification des 

responsables de la pollution pour la remise en état des friches industrielles et le développement 

des outils juridiques relatifs à leur changement d’usage (loi Alur, n° 2014-366 du 24 mars 2014).  

Ainsi, il n’existe aucune réglementation obligeant une commune ou une intercommunalité à 

requalifier ou convertir ces zones délaissées. Néanmoins, les réglementations sont de plus en plus 

exigeantes au sujet de la densité urbaine et restrictives vis-à-vis des espaces naturels, ce qui incite 

les collectivités à investir ces espaces délaissés. 

Un sol est délaissé parce qu’il coute cher à aménager : parfois pollué, non-rentable, non attractif 

et souvent impossible à être utiliser pour de la culture ou à entretenir en espace paysager. Il coûte 

également cher à la société, notamment en taxes foncières. La crainte d’une déprise définitive 

contraint le responsable du sol délaissé à un entretien minimal en attendant l’affectation d’un 

projet de gestion à ce sol.  

Malgré les problèmes engendrés par ces sites, ils présentent un intérêt croissant car ce sont des 

surfaces potentiellement revalorisables (Anderson et Minor, 2017; Schröder et al., 2017). Au final, 

ces sites représentent une ressource pour de nombreux services, mais restent encore trop peu 

étudiés. 

II.4.1 Caractéristiques des sols délaissés. 

De façon générale, les différentes caractéristiques physico-chimiques des sols délaissés 

conduisent à de nombreuses contraintes affectant leur fonctionnement, qui sont celles déjà 

présentées des anthroposols (Tableau 1.6 ). Malgré ces différentes contraintes, les sols 

anthropisés peuvent assurer des fonctions et rendre des services pour l’Homme, comme nous 

l’avons vu précédement (voir partie II.2.3). 

                                                           
8 Plans d'occupation des sols 
9 Plan local d’urbanisme 
10 Installation classées pour la protection de l’environnement 
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Tableau 1.6 : Principales contraintes dans les sols délaissés (Wong et Bradshaw, 2002).  
* Hydrocarbures aromatiques polycycliques. ** Eléments traces métalliques. 

Contraintes Problèmes associés 

Compaction Colonisation racinaire et de la faune limitée 
Percolation de l’eau limitée 

Structure des particules Capacité de rétention en eau faible 
Manque de matière organique 

Nutrition Manque de nutriments pour les organismes (notamment l’azote) 

Intégrité biologique Développement du sol limité 
Fonction de décomposition limitée 

Toxicité 

pH extrêmes 
Salinité 

Contaminations aux composés organiques (HAP* notamment) Contamination 
aux ETM** (Cd, Pb, Zn notamment) 

 

Ainsi, les sols délaissés pourraient être envisagés comme une ressource la production de 

biomasse végétale (Wilschut et al., 2013; Lord, 2015; Schröder et al., 2017). La revalorisation 

des sols délaissés n’est pas récente car certaines études portaient déjà sur ce sujet dans les années 

80 (Broughton, 1985). Anderson et Minor (2017) ont récemment fait une synthèse des potentiels 

bénéfices rendus par les sols délaissés. Certains auteurs ont souligné le potentiel de ces sols 

délaissés comme réserve de biodiversité, pouvant ainsi contribuer à la conservation d’espèces 

rares et menacées (Harrison et Davies, 2002; Muratet et al., 2007). Ces sols offrent un refuge pour 

les plantes (Robinson et Lundholm, 2012), la mégafaune, notamment les petits mammifères 

(Magle et al., 2010) et les oiseaux (Ortega-Álvarez et MacGregor-Fors, 2009). Une biodiversité 

tellurique importante a également été observée dans des sols délaissés, pour les insectes (Uno et 

al., 2010; Gardiner et al., 2013, 2014), notamment les coléoptères (Eyre et al., 2003) et carabes 

(Small et al., 2002), les micro-arthropodes comme les collemboles (Joimel et al., 2017), ainsi que 

les micro-organismes, notamment les champignons mycorhiziens (Gange et Brown 2002). 

 

Les sols délaissés, qui présentent des surfaces considérables, pourraient représenter une 

ressource, fournissent plusieurs services écosystémiques, comme la production de biomasse 

végétale et être un réservoir de biodiversité. Pour évaluer le potentiel de valorisation de ces sols 

délaissés, il est nécessaire de considérer différents types de sols délaissés (e.g. friches 

industrielles, sols construits, sols urbains etc.), et de caractériser leurs propriétés physico-

chimiques, biologiques et fonctionnelles. Actuellement peu d’études ont caractérisé plusieurs sols 

délaissés ainsi que leurs potentiels de valorisation en intégrant toutes leurs caractéristiques.  
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III  LA BIODIVERSITE DES SOLS  

Le sol représente un des réservoirs les plus importants de biodiversité (ou diversité biologique). 

En effet, la biodiversité dans les sols correspond à plusieurs ordres de grandeur comparé à celle 

observée au-dessus du sol (aboveground) (Heywood, 1995). Cette biodiversité n’est pas 

seulement quantitativement très élevée mais également active, c’est-à-dire fonctionnelle. En effet, 

il est maintenant reconnu que les organismes du sol (microorganismes et faune du sol) jouent des 

rôles fondamentaux dans le fonctionnement des écosystèmes, rendant de ce fait un grand nombre 

de services écosystémiques (Lavelle et Spain, 2001). Dans cette partie, les concepts généraux de 

biodiversité et les méthodes pour l’appréhender seront définis. Ensuite, nous présenterons les 

acteurs de la biodiversité vivant dans les sols, pour se focaliser ensuite sur les micro-organismes 

(bactéries et champignons) et la faune (méso- et macrofaune) du sol.  

III.1 Concepts et mesures de la biodiversité 

III.1.1 La biodiversité : un concept parfois flou 

Le terme de biodiversité, apparu vers la fin des années 70, est la contraction des termes 

« biological diversity » et désigne la diversité biologique qui peuple la biosphère. Ce terme a suscité 

une vaste diffusion après la conférence des Nations Unies à Rio en juin 1992, traitant de 

l’environnement et du développement durable, et qui s’est focalisée sur la sauvegarde de la 

biodiversité. Victime de son succès, ce terme s’est banalisé et a parfois perdu son sens scientifique 

jusqu’à en devenir un concept flou, même pour la communauté scientifique (Kaennel, 1998; 

Blandin, 2014). Pour donner un exemple, lors des dix premières années après l’apparition du 

terme biodiversité, Delord (2014) avait recensé 85 définitions différentes provenant de la 

littérature scientifique s’y rapportant.   

Par exemple, l’UICN (1988) définissent la biodiversité comme « la variabilité de tous les 

organismes vivants. Ceci inclut la variabilité génétique à l’intérieur des espèces et de leurs 

populations, la variabilité des espèces et de leurs formes de vie, la diversité des complexes 

d’espèces associées et de leurs interactions, et celle des processus écologiques qu’ils influencent 

ou dont ils sont les acteurs ». Dans leur définition, la structure des communautés et les interactions 

entre ces espèces est considérée comme une forme de biodiversité, ce qui n’est pas le cas de 

Wilson (2000). En effet, il définit la biodiversité comme « la diversité de toutes les formes du 

vivant. Pour un scientifique, c’est toute la variété du vivant étudiée à trois niveaux : les 

écosystèmes, les espèces qui composent les écosystèmes et, enfin, les gènes que l’on trouve dans 
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chaque espèce ». Pour Le Guyader (2008), la caractérisation de ces entités étant floue, la notion 

de biodiversité l’est aussi : il est donc nécessaire de la caractériser. 

Au problème de sémantique s’ajoute des difficultés techniques. Le terme de biodiversité 

(taxonomique) concerne le plus souvent la richesse en espèces. Toutefois, il est souvent 

impossible de prendre en compte la totalité des espèces de la communauté entière (Marcon, 

2016), en raison des limites techniques (e.g. limites d’échantillonnages et d’identifications) et 

scientifiques (dépendant des avancées phylogénétiques notamment) (Encadré 1.2). La mesure de 

la biodiversité (taxonomique) est alors limitée à un taxon, c’est-à-dire un groupe d’espèces défini 

selon leur nomenclature. En effet, d’autres niveaux taxonomiques plus larges que l’espèce peuvent 

être pris en considération comme le phylum (ou embranchement), la classe, l’ordre, la famille, le 

genre. 

 

Encadré 1.2 : Le problème de l’espèce 

Évaluer la richesse spécifique suppose que les espèces soient clairement définies, ce qui n’est pas 

forcément le cas. Par exemple, Mayden (1997) recense 22 définitions différentes du concept 

d’espèce. Le problème, c’est qu’en fonction de la définition choisie, la quantification de la richesse 

est considérablement modifiée. Agapow et al. (2004) ont observé une augmentation de 49% de la 

diversité spécifique lorsqu’ils passent d’un concept de l’espèce basé sur des critères 

morphologiques et biochimiques, à un concept basé sur des critères phylogénétiques (review 

réalisée sur 89 études portant sur l’approche de l’espèce fongique, végétale et animale). De plus, 

les choix des groupes taxonomiques varient selon les connaissances du moment et peuvent 

évoluer. 

Le concept d’espèce est encore plus complexe à définir chez les bactéries. Ce problème est dû à la 

capacité des bactéries à échanger du matériel génétique entre elles ou d’en prélever dans 

l’environnement. Elles ne nécessitent donc pas de reproduction pour être génétiquement 

distinctes. Ceci entraîne des difficultés pour définir ce qu’est ou même ce que signifie une espèce 

bactérienne. C’est pour cela que les approches de la biodiversité microbienne cherchent à 

s’affranchir de la notion d’espèce en passant par la mesure des unités taxonomique opérationnelle 

ou Operational Taxonomic Unit (OTU). Les OTU sont des groupes d'organismes, regroupés sur la 

base de la similarité de leur séquence d'ADN d'un gène donné, qui sert de marqueur taxonomique 

(e.g. 16S chez les bactéries et 18S chez les champignons). 

 

Pour donner une définition de la biodiversité, nous proposons de retenir celle de Sandlund et al. 

(1993). Pour ces auteurs, la biodiversité est « la variabilité structurale et fonctionnelle des 

diverses formes de vie qui peuplent la biosphère, aux niveaux d’organisation et de complexité 

croissants : au niveau génétique, de la population, de l’espèce, de la communauté et des 

écosystèmes ». De cette définition ressortent les notions de biodiversité taxonomique et 

fonctionnelle qui mettent en avant la nécessité d’appréhender et de mesurer la biodiversité sous 

ces deux aspects. 
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III.1.2 La biodiversité taxonomique 

La biodiversité taxonomique d’une communauté représente les entités systématiques qui 

constituent la communauté. Ainsi, la structure taxonomique d’une communauté correspond à 

sa composition selon les différents groupes taxonomiques échantillonnés, c’est-à-dire la 

répartition de l’abondance totale des individus dans chaque groupe taxonomique. Elle est souvent 

représentée sous forme d’histogramme cumulé (par l’abondance absolue ou relative de chaque 

taxon) ou multivariée (avec des méthodes de projections du type AFC11 par exemple). La structure 

taxonomique de la communauté est le plus souvent illustrée selon deux indices : la richesse 

taxonomique et l’équitabilité. 

 

 La richesse taxonomique (TRic) est une métrique introduite par McIntosh (1967) qui 

correspond au nombre de catégories (taxa) recensées dans le système étudié. A nombre égal 

d’individus, plus il y a de taxa présents, plus la diversité d’une communauté est grande.  

 L’équitabilité ou équirépartition (evenness ou equitability en anglais) (TEve) est la régularité 

de la distribution des taxa au sein de la communauté. L’équitabilité est maximale quand les 

espèces ont des abondances identiques dans l’ensemble étudié et est minimale quand une seule 

espèce domine la communauté. À nombre d’espèces égal, la présence d’espèces très 

dominantes entraîne la rareté de certaines autres. Ainsi, la diversité sera optimale lorsque 

l’abondance des espèces est répartie de façon régulière (Marcon, 2016). L’équitabilité est 

insensible à la richesse taxonomique et est donc intéressante pour comparer des 

communautés. Plusieurs indices sont utilisés pour exprimer mathématiquement l’équitabilité, 

notamment l’indice d’équitabilité de Piélou (voir chapitre « Matériel et méthodes »).  

III.1.3 La biodiversité fonctionnelle 

Si la prise en compte de la diversité taxonomique reste pertinente pour définir la biodiversité et 

traiter un certain nombre de questions liées aux systèmes biologiques (e.g. comparer différentes 

communautés, étudier les impacts potentiels d’une perturbation sur une communauté), 

l’approche fonctionnelle présente un potentiel fort pour comprendre le fonctionnement des 

organismes et des écosystèmes (Garnier et al., 2004; Lavorel et Garnier, 2002).  

L’objectif de cette approche est de comprendre « qui fait quoi ? » ou « qui est comment ? » et 

pas seulement « qui est présent ? » dans la communauté. Cette approche se base sur des notions 

à l’échelle individuelle. Ainsi, pour caractériser la diversité fonctionnelle, il est nécessaire d’affilier 

ou de mesurer des fonctions pour chaque individu. Pour cela, la recherche de caractéristiques 

                                                           
11 AFC=Analyse Factorielle des Correspondances 
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fonctionnelles des organismes, appelées « traits et préférences écologiques », est pertinente 

pour décrire les fonctions des communautés.  

Lorsque l’on regarde à l’échelle de la communauté, elle peut être représentée selon sa 

structure fonctionnelle, qui correspond à sa composition selon les différents groupes 

fonctionnels caractérisés. Par exemple, une communauté fongique peut être caractérisée par sa 

capacité à minéraliser différentes molécules (e.g. sucres, acides aminés, polymères), ou appartenir 

à un groupe trophique (e.g. saprophytes, symbiotiques, endophytes, pathogènes ; voir partie 

III.2.2.2). Une communauté de lombrics peut être caractérisée par le mode de vie des différentes 

espèces (être épigé, endogé ou anécique ; voir partie III.2.3) ou par la longueur des individus par 

exemple. 

 

III.1.3.1 Définitions de la biodiversité fonctionnelle : une approche à l’échelle de 

l’individu 

La notion de biodiversité fonctionnelle fait référence aux termes, « traits », « préférences 

écologiques », « traits fonctionnels » et « fonctions biologiques ». Toutefois, ces termes font 

référence à des notions bien distinctes. Dans cette partie, nous définirons ces différents termes 

pour mieux comprendre leurs utilisations dans les études faunistiques et microbiennes. 

 

 Traits et préférences écologiques 

La notion de « trait » a fortement été développée pour l’étude des végétaux. C’est pourquoi la 

première définition de ce terme était basée sur ce compartiment biotique (Garnier et Navas, 

2013). Ainsi, il a été défini que le trait correspond à « toute caractéristique morphologique, 

physiologique ou phénologique mesurable au niveau d’un individu, de la cellule à l’organisme 

entier, sans qu’il soit fait référence à aucun autre niveau d’organisation, ni à aucun facteur du 

milieu » (Violle et al., 2007). Par exemple, le mode trophique, la minéralisation de certaines 

molécules, la présence de mélanine peuvent être des traits chez les espèces fongiques et, le régime 

alimentaire, la présence d’organes sensoriels, la taille du corps peuvent être des traits chez les 

espèces faunistiques. Comme la définition le montre, l’approche du trait est définie au niveau de 

l’individu (Crisp et Cook, 2012; Lavorel et al., 2007; McGill et al., 2006). De plus, l’intérêt de cette 

approche est lié au fait que les traits sont « reliés au fonctionnement des organismes, [qu’ils] 

modulent leur valeur sélective, et [qu’ils] permettent d’appréhender les interactions entre les 

organismes et les composantes de leur environnement, et d’établir des liens entre les différents 

niveaux d’organisation représentés dans les systèmes écologiques » (Garnier et Navas, 2013).  

La valeur ou modalité d’un trait, prise en un lieu et un instant donné, est appelée « attribut » 

(Lavorel et al., 2007). Ainsi, un trait peut présenter différents attributs. Par exemple, une espèce 
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caractérisée par le trait « régime alimentaire » peut être « zoophage » et/ou « phytophage » et/ou 

« détritivore » etc. Si cette espèce est caractérisée par le trait « taille du corps », ce trait aura une 

mesure quantitative correspondant à un attribut. 

Les caractéristiques des organismes dépendant des variables environnementales ne sont pas des 

traits car un trait ne doit pas faire référence à un facteur du milieu (e.g. résistance à la sécheresse, 

tolérance à l’ombre ou aux ETM etc.). Il s’agit là de « préférences écologiques » ; on parle aussi 

de « préférence d’habitat » (Garnier et Navas, 2013). Makkonen et al. (2011) définissent la 

préférence écologique comme « l’optimum et/ou l’étendue de la distribution du trait sur un 

gradient environnemental » (e.g. l’humidité du sol ou le type d’habitat). 

 Qu’est-ce qu’une fonction biologique ? 

La plupart des traits12 renseignent sur une ou des fonction(s) biologique(s). Nous avons choisi de 

définir une fonction biologique comme étant « l'ensemble des actes accomplis par une structure 

organique définie en vue d'un résultat déterminé » (Garnier et Navas, 2013). 

 Traits fonctionnels 

Le terme de « trait fonctionnel » est souvent employé dans la littérature, mais a un sens bien 

précis. En effet, un trait est fonctionnel lorsqu’il influence la performance d’un organisme et par 

conséquent sa valeur sélective (Violle et al., 2007). 

Il est important de bien préciser que lorsque nous parlons de « traits fonctionnels », nous parlons 

de « fonctions biologiques » et non de « fonctions écosystémiques ». De façon générale, lorsque la 

structure fonctionnelle d’une communauté est étudiée, il s’agit avant tout de « fonctions 

biologiques ». Même si certains auteurs soutiennent le fait que l’approche des traits renseigne sur 

les fonctions écosystémiques des sols (Lavelle, 1997; Lavorel et al., 2013; Krause et al., 2014), 

relier une fonction biologique, i.e. une fonction pour l’organisme, à une fonction écosystémique 

n’est pas évident. 

 

L’écologie fonctionnelle n’est pas récente mais son utilisation dans certains compartiments 

biotiques l’est. Pour la faune du sol, l’approche fonctionnelle récente a nécessité de conceptualiser, 

homogénéiser et mesurer correctement les traits. Pour la microflore, l’intérêt de cette approche 

est grandissant mais de nombreuses imprécisions subsistent notamment dans la définition des 

concepts et des mesures. 

 

                                                           
12 Des questions subsistent sur ce point, notamment sur le fait qu’un trait renseigne forcément sur une fonction 
ou pas. 
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III.1.3.2 Faune du sol et approches fonctionnelles 

Lorsque la communauté scientifique s’est intéressée à l’étude des traits chez les invertébrés du 

sol, il a été nécessaire d’ajouter à la définition de Violle (2007) la caractéristique comportementale 

présente chez les animaux et non présente chez les végétaux13. Ainsi, Pey et al. (2014) ont défini 

un trait comme étant « n’importe quelle caractéristique morphologique, physiologique, 

phénologique et comportementale (MPPC) mesurable au niveau de l’organisme, de la cellule 

jusqu’à l’organisme entier, sans référence à son environnement ou à un quelconque niveau 

d’organisation ». L’approche des traits a été utilisée pour prédire les réponses aux changements 

environnementaux des communautés faunistiques comme les nématodes (Cesarz et al., 2015), les 

acariens (Lindo et al., 2012), les collemboles (Makkonen et al., 2011; Widenfalk et al., 2015) et la 

macrofaune (Sattler et al., 2010; Hedde et al., 2012; Korobushkin et al., 2017). Toutefois, il est 

encore difficile de connaitre précisément en quoi les traits des organismes affectent les fonctions 

écosystémiques (Briones, 2014; Kardol et al., 2016). 

L’approche traits de la faune du sol regroupe des organismes différents dans leur caractéristiques 

MPPC ce qui pose la question des méthodes de mesure, qui doivent être standardisées, pour 

comparer les organismes entre eux selon leurs traits ; il s’agit là d’une des premières approches 

multi-compartimentales. C’est ce qu’on fait récemment Moretti et al. (2017) en réalisant un guide 

de protocoles pour la mesure standardisée de 29 traits chez les invertébrés du sol. Ces traits ont 

été choisis car ils recouvrent une large gamme de fonctions primaires, associées à la performance 

des espèces, aux processus d’assemblage des communautés et aux interactions entre les niveaux 

trophiques, ce qui les rend intéressants pour mieux comprendre le fonctionnement de 

l’écosystème. L’étude des traits pour une approche multi-taxa en est encore aux prémices, bien 

que l’on puisse supposer qu’une telle approche permettrait d’avoir une vision plus globale du 

fonctionnement de l’écosystème (végétaux, carabes, araignées et oiseaux par Aubin et al. (2013); 

carabes, papillons et oiseaux par Barbaro et Van Halder (2009); arthopodes du sol, espèces 

pollinisatrices et végétaux par Moretti et Legg (2007)). Déjà à ce niveau, le défi est de taille, mais 

reste encore restreint à la faune et aux végétaux. D’autres composantes biotiques, comme les 

micro-organismes, jouent un rôle essentiel dans le fonctionnement des écosystèmes (voir partie 

III.2.2) ; il est donc nécessaire de caractériser ces communautés au niveau fonctionnel. 

III.1.3.3 Microflore tellurique et approches fonctionnelles  

L’approche par les traits n’est pas si récente dans l’étude des microorganismes. Les premières 

identifications microbiennes (vers 1860-1870 avec les travaux de Davaine et ceux de Koch) ont 

été réalisées par des mesures de traits morphologiques (e.g. bactéries en forme de coques, 

                                                           
13 Cela dépend probablement de la définition que l’on donne à « comportement ». 
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bacilles, spiralées; présence de cloisons, forme du sporocarpe pour les champignons) et 

physiologiques (e.g. dégradation de substrats, type de nutrition) (Bergey et al., 1923; Ainsworth 

et al., 1973). La nécessité d’affilier des traits et préférences écologiques à des taxa microbiens 

commence à s’imposer dans la communauté des écologues microbiens (Allison et Martiny, 2008). 

En effet, l’approche par les traits offre une grande opportunité pour mettre en lien la composition 

des communautés et le fonctionnement des écosystèmes. Par exemple, les traits métaboliques 

microbiens peuvent être considérés comme des traits fonctionnels dans le cycle des éléments 

nutritifs. Cette approche permet également d’identifier les réponses d’un écosystème aux 

changements environnementaux (Martiny et al., 2015). Caractériser les communautés 

microbiennes par l’approche des traits est cependant loin d’être aisée et deux principaux 

défis sont identifiés : le concept et les méthodes de mesures des traits microbiens.  

 Qu’est-ce qu’un trait microbien ? 

Martiny et al. (2015) ont défini les traits microbiens comme étant « n’importe quelle 

caractéristique physiologique, morphologique ou comportementale d’un micro-organisme, sans 

regarder si ce trait peut être subdivisé en traits plus simple14 ». Cette dernière partie de la 

définition change avec les précédentes, dédiées aux plantes et à la faune du sol, et souligne déjà la 

complexité de classer les traits chez les micro-organismes. Lennon et al. (2012) définissent 

autrement les traits en précisant que cette « approche fait référence à des caractéristiques 

physiologiques, morphologiques ou génomiques, influençant la performance ou la fitness d’un 

micro-organisme, sous de nombreux facteurs environnementaux ». Le terme « génomique » 

apparaît ici alors que le terme de « comportement » disparaît. La définition donnée par Krause et 

al. (2014) est identique à celle de Lennon et al. (2012) à la différence près que le terme 

« performance » est remplacé par « fonction ». 

La présence d’un gène est souvent définie comme un trait pour les micro-organismes car un gène 

peut renseigner sur une fonction biologique et parfois une fonction écosystémique (e.g. la 

présence du gène de la β-Glucosidase renseigne sur la capacité de la communauté à dégrader le 

glucose et donc d’intervenir dans le cycle du carbone) (Treseder et Lennon, 2015). Ce trait reste 

toutefois potentiel car la présence d’un gène n’assure en rien son expression. La présence d’ARNm 

peut également être considérée comme un trait pour la même raison que la présence d’un gène. 

Mais là aussi, la présence d’ARNm n’assure pas sa traduction en protéine. La protéine peut être 

considérée comme un trait, mais une protéine peut être dans une cellule sans être fonctionnelle. 

L’activité de cette enzyme peut éventuellement être mesurée. Dans ce cas, s’agit-il d’un trait ou 

                                                           
14 Traits simples : codé par un seul locus ; Traits complexes : résultat des interactions entre plusieurs parties du 
génome (phénomènes d’épistasis) et sous influence de facteurs environnementaux (Martiny et al., 2015). 
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d’une fonction ? Cette imprécision montre la nécessité de définir clairement ce qu’est un trait, un 

trait fonctionnel et une fonction microbienne. Par exemple, Martiny et al. (2015) considèrent la 

fixation de l’azote, la dégradation de la cellulose, l’utilisation du phosphore organique etc. comme 

des traits, alors qu’ils sont plutôt considérés comme des fonctions dans la littérature. Ils 

considèrent également la tolérance à la salinité comme un trait alors que, selon la définition de 

Violle et al. (2007), il s’agirait plutôt d’une préférence écologique. Ceci montre peut-être une des 

limites de la comparaison des concepts « traits » entre la faune (ou les végétaux) et les micro-

organismes. 

Pour les bactéries, certains groupes fonctionnels sont couramment utilisés. Nous pouvons citer 

les bactéries fixatrices d’azote, les nitrifiantes, nitrosantes, dénitrifiantes, les méthanogènes etc. 

Pour les champignons, des groupes fonctionnels sont également largement étudiés comme les 

champignons mycorhiziens, saprophytes, endophytes et pathogènes. Qu’il s’agisse des bactéries 

ou des champignons, ces caractéristiques ne sont pas considérées comme des « traits » mais plutôt 

comme des « groupes fonctionnels ». D’ailleurs, Nguyen et al. (2016) parlent bien de « mode 

trophique » et non de « trait », puisqu’ils réservent le terme de « trait » pour différencier les 

pourritures blanches, brunes et molles. Peut-on alors considérer ces groupes comme des traits ? 

Si l’on regarde la classification de Pey et al. (2014), on se rend bien compte que le régime 

alimentaire (e.g. détritivore, géophage, microbivore, phytophage) est considéré comme un trait 

pour les invertébrés du sol. La question est alors de savoir si on peut retranscrire ces concepts du 

monde animal au monde microbien. En effet, une approche multi-compartimentale basée sur les 

traits et préférences écologiques reste difficile puisque les concepts ne sont pas définis de la même 

façon en fonction du compartiment biotique étudié. 

 Mesurer des fonctions ou des traits microbiens : une question d’échelle 

Comme explicitée précédemment, une des difficultés de l’approche des traits chez les micro-

organismes est la méthode de mesure sur ce type d’organisme. La première difficulté réside dans 

l’existence de différentes méthodes de mesures pour un seul trait. Par exemple, la dégradation de 

la cellulose peut être mesurée par la présence de gène codant pour la cellulase mais également 

par une mesure de l’activité enzymatique (si l’on considère l’activité enzymatique comme un 

trait). 

Alors que chez les végétaux et les animaux, les traits peuvent être facilement mesurés à l’échelle 

individuelle (e.g. l’épaisseur des feuilles, la taille du corps), ce n’est pas le cas des micro-

organismes (Martiny et al., 2015). En effet, la mesure à l’échelle individuelle pour les micro-

organismes est très complexe. C’est pourquoi les études fonctionnelles au niveau des 

communautés sont les plus répandues. En effet, pour étudier la diversité fonctionnelle à l’échelle 
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de la communauté, des Profils de réponses cataboliques (PRC ou Community Level Physiological 

Profiles (CLPP) en anglais) sont mesurés (Degens et Harris, 1997). Le principe est de mesurer la 

capacité de dégradation de plusieurs substrats par l’ensemble de la communauté microbienne 

(e.g. méthode Biolog (EcoPlatesTM ou MicroRespTM). N’étant plus à l’échelle de l’individu et, 

mesurant une fonction (si l’on considère la dégradation d’un substrat comme une fonction), les 

PRC sont-ils des traits ? 

Toutefois, certains chercheurs ont créé des bases de données reliant un taxon microbien (donc à 

l’échelle individuelle) à la mesure d’un trait. C’est le cas de Nguyen et al. (2016) qui ont attribué 

pour 9476 taxon fongiques (6254 au niveau du genre et 3221 au niveau de l’espèce) un ou 

plusieurs modes trophiques (saprophytes, symbiotique et pathogènes) sous forme d’une base de 

données appelée « FUNGuild » (voir chapitre « Matériel et méthodes »). 

Après avoir fait cet état de l’art sur les traits de la faune et des micro-organismes, nous 

proposons de définir un trait fonctionnel (de la faune ou microbien) comme étant une 

caractéristique morphologique, physiologique, phénologique, comportementale ou 

génétique, qui, en tant que telle, n’apporte pas de bénéfice à l’organisme mais, qui exprime 

une ou des fonction(s) biologique(s) bénéfique(s) pour l’organisme. Par exemple, nous 

considérons la présence d’un gène codant une enzyme comme un trait alors que les activités 

enzymatiques sont des fonctions et non des traits. 

 

III.1.3.4 Les indices de diversité fonctionnelle : une approche à l’échelle de la 

communauté 

Le développement de l’approche par les fonctions des organismes dans leur milieu a conduit à la 

création de nombreux indices caractérisant la diversité fonctionnelle d’une communauté. 

Les indices de diversité fonctionnelle peuvent être mesurés de la même façon que les indices de 

diversité taxonomique, c’est-à-dire par la richesse et l’équitabilité fonctionnelle. Ainsi la richesse 

fonctionnelle peut être mesurée grâce à l’indice de Shannon (H’) qui prend en compte le nombre 

d’attributs et la répartition des valeurs des attributs au sein du trait ou de la préférence écologique 

étudiée. L’équitabilité de Pielou peut également être mesurée afin d’estimer la régularité de la 

distribution des attributs au sein du trait ou de la préférence écologique étudié. Cette approche 

est souvent utilisée en écologie microbienne pour estimer la diversité fonctionnelle des 

communautés selon les approches PRC (e.g. Banning et al., 2012; Castillo-Monroy et al., 2014; 

Nannipieri et al., 2003) (voir chapitre « Matériel et méthodes »). 

 

Les indices de diversité fonctionnelle peuvent être également issus d’analyses multivariées dont 

les traits et préférences écologiques sont répartis dans un espace à n dimensions. La richesse 
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fonctionnelle et l’équitabilité fonctionnelle sont ainsi des indices reflétant la structure 

fonctionnelle d’une communauté et ont été formalisées par Villéger et al. (2008) (Figure 1.4): 

 La richesse fonctionnelle (FRic) correspond au volume à n dimension des différentes 

valeurs de traits de la communauté en entière. Sa valeur dépend de la richesse taxonomique et du 

nombre de fonctions mesurées. 

 L’équitabilité fonctionnelle (FEve) représente la régularité de distribution des valeurs 

des traits de la communauté dans un volume à n dimension. Elle dépend du nombre de fonctions. 

Sa valeur sera élevée lorsque les valeurs des attributs sont régulièrement distribuées entre les 

traits. 

 

 

Figure 1.4 : Interprétation schématique de la diversité fonctionnelle à travers deux indices (d’après 
Villéger et al., 2008). Les figures illustrent deux communautés différentes, de 12 taxons, réparties sur deux 

traits. L’abondance du taxon est proportionnelle à la surface du point. 

 

Si la communauté scientifique tente de relever le défi de conceptualiser et mesurer la biodiversité, 

c’est que cette dernière présente des enjeux pour les gestionnaires, les politiques, les économistes, 

les urbanistes et agronomes, cherchant à améliorer la sauvegarde de la biodiversité. En effet, 

depuis le début des années 90, des recherches ont vu le jour pour estimer la valeur économique 

des services rendus par la biodiversité (Pimentel et al., 1997). Ainsi, les fonctions assurées par 

cette biodiversité dans les sols sont estimées à 1500 milliards de dollars/an à l’échelle mondiale. 

Plus récemment, Jónsson et Davídsdóttir, (2016) estiment la contribution à l’échelle mondiale de 

la biodiversité des sols à 2100 milliards dollars/an. 
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Encadré 1.3 : Biodiversité et stabilité de l’écosystème 

Une des hypothèses fréquentes sur le fonctionnement des écosystèmes est que leur stabilité est 

liée à une forte biodiversité taxonomique (Bukvareva, 2017; Cardinale et al., 2012; Hodbod et al., 

2016; Loreau et Hector, 2001; Tilman et al., 2014). La stabilité d’un écosystème désigne « la 

capacité d’un écosystème à maintenir ses propriétés (notamment biologiques) lors d’une 

perturbation » (Ramade, 2007). Ainsi, une forte biodiversité confère à l’écosystème une certaine 

élasticité qui lui permet d’absorber les perturbations et d’en compenser les effets. De nombreux 

travaux ont en effet montré l’effet d’une richesse spécifique élevée sur la stabilité de l’écosystème 

à travers l’étude de différentes fonctions comme la productivité primaire, la décomposition de la 

litière ou de la matière organique, la respiration, la dénitrification (la mésofaune (Crossley, 1992), 

les micro-organismes (Deng, 2012; Setälä et McLean, 2004; Tardy et al., 2014); les végétaux 

(Tilman et al., 2006), les lichens (Bowker et al., 2010) et des communautés plus complexes, 

(Naeem et al., 1994; Schwartz et al., 2000)). Si la perturbation provoque la disparition de certaines 

espèces, il y a souvent une réserve d’espèces redondantes susceptibles d’assurer la fonction 

manquante : on parle alors de redondance fonctionnelle (Gobat et al., 2010). Si la perturbation est 

trop forte, l’écosystème bascule à un état éloigné de l’état initial (voir partie II.1.). Ainsi, la 

résilience d’un écosystème désigne la capacité d’un écosystème à revenir à un état d’équilibre 

après une perturbation (Gobat et al., 2010). 

 

III.2 Les micro-organismes et la faune du sol 

III.2.1 Généralités sur la biodiversité des sols 

Le sol représente un des réservoirs de biodiversité les plus importants, représentant environ un 

quart de la biodiversité totale de la planète (Jeffery et al., 2010). Par exemple, un gramme de sol 

peut contenir une centaine d’espèces, un trillion d’individus et une centaine de mètres d’hyphes 

fongiques (Schaefer et Schauermann, 1990; Wardle et al., 2004). Plusieurs groupes et une grande 

diversité d’organismes y vivent : insectes, mollusques, protozoaires, algues, bactéries, 

champignons, etc. Il est à noter également que la flore supérieure est considérée comme partie 

prenante dans la biocénose des sols de par sa partie racinaire, qui représente une biomasse 

importante et assure d’importantes fonctions dans le sol. Les organismes du sol sont 

généralement classés en quatre groupes selon la taille des individus (micro-organismes (ou 

microflore), microfaune, mésofaune et macrofaune), reflétant une mesure de la capacité des 

différents organismes à circuler dans les pores du sol (Figure 1.5). 
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Figure 1.5 : Schéma des différents groupes de la biodiversité du sol classés par taille  
(modifié de Gobat et al., 2010). 

 

Les sols présentent un très haut niveau d’hétérogénéité spatiale et temporelle, et un nombre 

extrêmement grand d’habitats, qui contribuent à favoriser une biodiversité élevée (Bardgett, 

2002). Le niveau d’abondance et de diversité biologique varie d’un sol à l’autre, selon de 

nombreux facteurs qui peuvent influencer plus ou moins directement les organismes du sol, dont 

la teneur en matière organique, la texture du sol, le pH et les pratiques de gestion du sol (Turbé et 

al., 2010; De Vries et al., 2012; Filho et al., 2016; Aksoy et al., 2017).  

Dans les prochaines parties, les groupes des micro-organismes et de la faune du sol seront 

détaillés.  

III.2.2 Les micro-organismes du sol 

Dans le sol, les micro-organismes sont des organismes vivants extrêmement abondants et d’une 

grande diversité taxonomique et fonctionnelle. Les micro-organismes sont composés de bactéries, 

de champignons, de micro-algues, d’archées et de protistes (Bertrand et al., 2011). Le 

fonctionnement biologique des sols est considérablement lié à l’activité microbienne. En effet, les 

micro-organismes jouent un rôle majeur dans le fonctionnement des cycles biogéochimiques, le 

recyclage des nutriments ou de polluants, la croissance des plantes (symbioses avec des 

végétaux), ou encore la structuration du sol. Ils contribuent ainsi aux services écosystémiques des 
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sols, tels que les services de support, de filtre (dépollution, gaz à effet de serre, etc.) et de 

production primaire. Ils jouent également un rôle important dans les services de régulation (e.g. 

régulation des maladies). Dans le sol, la communauté microbienne présente une capacité 

d’adaptation rapide aux variations de l’environnement, qu’elles soient d’ordre pédoclimatique, 

biologique ou anthropique. Deux principaux groupes de micro-organismes sont considérés dans 

ce travail de thèse : les bactéries et les champignons. 

 

III.2.2.1 Les bactéries 

Parmi les microorganismes du sol, les bactéries sont de loin les plus abondantes, qu’il s’agisse de 

leur biomasse ou de leur diversité (Buckley et Schmidt, 2002). Les bactéries sont des organismes 

unicellulaires possédant une grande variété de formes et de tailles, majoritairement inférieures à 

2 µm. Il est communément estimé qu’environ 109 cellules bactériennes sont présentes dans un 

gramme de sol (Curtis et al., 2002; Roesch et al., 2007; Torsvik et Ovreas, 2002). Environ 2000 à 

10000 espèces bactériennes par gramme de sol ont été quantifiées grâce à l’étude du 

métagénome15 (dans des sols contrastés au niveau physico-chimique et géographique (Roesch et 

al., 2007)). L’étude métagénomique des sols montre que certains phylums bactériens 

prédominent (Janssen, 2006). Ainsi lors de l’analyse de différentes banques de séquences d’ADN 

bactérien (ADNr 16S) provenant de sols différents (prairies, forêts, sols arides, agricoles etc.), 

40% en moyenne des séquences identifiées appartenaient aux Proteobacteria, 20% aux 

Acidobacteria et 13% aux Actinobacteria. Ces résultats ont également été retrouvés dans d’autres 

études (Roesch et al., 2007; Delmont et al., 2012). 

L’abondance des communautés bactériennes du sol peut être estimée par la quantification de 

l’ADN extrait d’un échantillon de sol, ce qui permet de s’affranchir de la mise en culture des 

bactéries, les bactéries cultivables ne représentant que 1% environ de la communauté totale. Dans 

cet extrait, il est possible de quantifier spécifiquement le nombre de bactéries en ciblant un gène 

en particulier (gène codant l’ARNr 16S). Pour cela, le gène est amplifié et détecté pour être 

quantifié. La méthode est détaillée dans la chapitre « Matériel et méthodes ». La diversité 

« taxonomique » des bactéries utilise également l’ADN extrait d’un échantillon de sol en utilisant 

des techniques d’empreinte moléculaire (du type gel d’electrophorèse sur gradient dénaturant 

par exemple ; voir chapitre « Matériel et méthodes ») ou de séquençage (du type Illumina par 

exemple ; voir chapitre « Matériel et méthodes »). 

Les bactéries sont essentielles au fonctionnement biologique du sol car elles jouent une rôle clé 

dans le recyclage des nutriments, la production primaire (par la formation de symbioses), ou 

encore dans la structuration du sol. Elles contribuent également à la régulation des maladies, et à 

                                                           
15 Métagénome : Ensemble des gènes contenus dans un biotope donné, contenant toutes les espèces en 
mélange. 



Chap. 1 : Etat de l’art 

 

38 

dépollution des sols contaminés. Ainsi, les bactéries interviennent dans la minéralisation de la 

matière organique, peuvent être lithothrophes ou chimioautotrophes (utilisent une substance 

minérale comme donneur d'électrons lors de leur métabolisme et non une substance organique), 

être symbiotique (ou mutualisme) avec des végétaux et peuvent être également pathogènes. 

C’est avant tout par leurs fonctions biogéochimiques, telles que la minéralisation de la matière 

organique, l’oxydation et la réduction de composés inorganiques, la solubilisation ou la 

précipitation de minéraux et la transformation de certains composés organiques, que les bactéries 

jouent un rôle essentiel dans le fonctionnement des sols (Gobat et al., 2010). Elles sont à la base 

de la régulation des cycles biogéochimiques des sols (du carbone, de l’azote, du phosphore et du 

soufre par exemple). En effet, grâce à de nombreuses enzymes qu’elles secrètent, les bactéries 

sont capables de dégrader (au moins partiellement) des substances insolubles (par exemple la 

cellulose, la lignine et la chitine). Elles sont capables de réduire les sulfates (bactéries sulfato-

réductrices), d’oxyder le soufre (Thiobacillus par exemple), de fixer l’azote atmosphérique 

(diazotrophie seule ou en symbiose avec des plantes), de produire des nitrates (bactéries 

nitrifiantes), de rendre disponible le phosphore (par la phosphatase alcaline par exemple) (Beier 

et Bertilsson, 2013; Gobat et al., 2010; Paul, 2014) etc. 

De plus certaines bactéries, telles que les PGPR, ont la capacité de développer des symbioses avec 

les plantes, ce qui permet d’augmenter la mise à disposition d’éléments nutritifs pour la croissance 

du végétal (Barrios, 2007). Les bactéries peuvent également favoriser la dépollution des sols 

contaminés par des ETM (Ahemad, 2014) ou des composés organiques tels que les HAP (Cébron 

et al., 2008; Habe et Omori, 2003). Par exemple, Pseudomonas aeruginosa, Mycobacterium spp. et 

Rhodococcus spp. sont capables de dégrader les HAP par cométabolisme (Haritash et Kaushik, 

2009).  
 

III.2.2.2 Les champignons 

Les champignons sont classés en deux groupes : les levures qui sont unicellulaires et les 

champignons pluricellulaires formant des hyphes. Pour donner un ordre d’idée sur l’abondance 

des champignons pluricellulaires, un mètre carré de sol de prairie contient plusieurs kilomètres 

d’hyphes. Ces hyphes forment un véritable réseau explorant le sol sur de longues distances. Les 

champignons sont classés en groupes taxonomiques : les chytridiomycètes, les mucoromycètes 

(anciennement zygomycètes), les gloméromycètes, les basidiomycètes, les ascomycètes sont les 

principaux groupes (Rogerson et Webster, 1981).  

L’étude de Tedersoo et al. (2014) a montré que, pour tous les types d’écosystèmes confondus 

(forêts boréales, tempérées, prairies, savanes, tundra etc.), les phylla basidiomycètes, 

ascomycètes et mucoromycètes représentent respectivement 56%, 31% et 10% des 

communautés. Dans les sols forestiers en milieu tempéré, les basidiomycètes, les ascomycètes et 
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les mucoromycètes représentent respectivement environ 45%, 15% et 8% de la communauté, le 

reste étant des OTU non affiliés (Buée et al., 2009). Dans un sol de prairie, De Castro et al. (2008) 

ont mesuré des proportions très élevées en ascomycètes (90%) et des proportions en 

basidiomycètes et en mucoromycètes beaucoup plus faibles (environ 2 et 3% respectivement). 

Comme pour les communautés bactériennes, l’abondance des communautés fongiques du sol peut 

être estimée par la quantification de l’ADN extrait d’un échantillon de sol. La quantification du 

nombre de cellules fongiques peut être réalisée en ciblant un gène en particulier (gène codant 

l’ARNr 18S ou les ITS16), en l’amplifiant et le détectant. La méthode est détaillée dans le chapitre 2 : 

« Matériel et méthodes ». La diversité « taxonomique » des champignons utilise également l’ADN 

extrait d’un échantillon de sol en utilisant des techniques d’empreinte moléculaire ou de 

séquençage (voir chapitre « Matériel et méthodes »).  

Les champignons peuvent également être classés selon leur mode trophique dans le sol : 

saprophyte, mycorhizien, endophyte et pathogène (Sénéquier-Crozet et Canard, 2016; Toju et 

al., 2016). Comme Pey et al. (2014), considèrent que le régime alimentaire de la faune est un trait, 

nous considérons également le mode trophique comme un trait comportementale. 

 

 Les champignons saprophytes 

Les champignons saprophytes sont des organismes capables de se nourrir de matières organiques 

mortes, plus ou moins déjà décomposées ou dégradées par d’autres organismes (substances 

humiques et composés biochimiques tels que les acides organiques, sucres, lipides et 

polysaccharides (Gary et al,. 1994)) dont ils absorbent les éléments nutritifs prédigérés grâce à 

l’excrétion d’enzymes extracellulaires. Pour tous types d’écosystèmes confondus (forêts boréales, 

tempérées, prairies, savanes, tundra etc.), la proportion en saprophytes est d’environ 44%, avec 

une faible variation entre les différents types d’écosystème (Tedersoo et al., 2014). Là également, 

une classification selon leur fonction est réalisée : les pourritures blanches, brunes et molles 

(Schwarze et al., 2000). Ces appellations sont directement liées à la décomposition des litières des 

plantes. Bien que ces groupes fassent référence à des caractéristiques visuelles de la dégradation 

de la lignine, il est apparu que celles-ci correspondaient à des différences de capacité de 

dégradation de la cellulose et l’hémicellulose, éléments constitutifs des plantes et donc de la litière 

(Worrall et al., 1997).  

Les agents de pourritures molles appartiennent principalement à la famille des ascomycètes et 

deutéromycètes. Ils dégradent la cellulose, les hémicelluloses et partiellement la lignine (Eriksson 

et al., 1990). Les agents de pourritures brunes sont majoritairement des basidiomycètes et 

quelques ascomycètes. Ils dégradent la cellulose et les hémicelluloses et modifient partiellement 

                                                           
16 ITS : Internal Transcribed Spacer 
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la lignine (Schwarze et al., 2000; Yelle et al., 2008). Les agents de pourritures blanches 

appartiennent à la famille des basidiomycètes et sont les seuls champignons à posséder la capacité 

à dégrader la totalité des constituants des végétaux, notamment la lignine (Del Río et al., 2002). 

Les champignons de pourritures blanches secrètent des enzymes lignolytiques ayant une faible 

spécificité du substrat. Par conséquent, elles dégradent aussi les HAP (Boonchan et al., 2000). 

 

 Les champignons mycorhiziens 

Les champignons mycorhiziens sont des champignons qui forment des associations symbiotiques 

avec les racines des plantes. Cette association est extrêmement répandue et concerne 80 à 90% 

des espèces végétales (Meier et al., 2012). Dans cette relation à bénéfice réciproque, le 

champignon reçoit de la plante des sucres ainsi que des vitamines, nécessaires à sa croissance. Il 

absorbe des nutriments, dont le phosphore, qu’il transfère en retour à la plante (Smith et Read, 

2008) et accroît ainsi considérablement le volume de sol exploré par la plante. Ces champignons 

sont classés en deux grands groupes principaux : les champignons endomycorhiziens et les 

champignons ectomycorhiziens.  

o Les champignons ectomycorhiziens se caractérisent par la formation d’un 

réseau d'hyphes à la surface racinaire des plantes colonisées (réseau de Hartig), formant un 

manchon périphérique servant de matrice d’échanges entre la plante et le champignon. Le 

champignon s’insère entre les cellules corticales et reste exclusivement extracellulaire. L’hôte 

végétal est surtout du type arbustif et arboré. La majorité des ectomycorhizes appartient aux 

groupe des basidiomycètes (95% selon Narayanasamy, 2011). 

o Les champignons endomycorhiziens se caractérisent par la formation de 

structures intracellulaires. En effet, les hyphes entrent à l’intérieur des cellules racinaires pour 

réaliser les échanges avec la plante. Il existe 3 types d’endomycorhizes : les endomycorhizes 

ericoïdes, les endomycorhizes d’orchidées et les endomycorhizes à arbuscules.  

Les champignons mycorhiziens à arbuscules (MA) ont des hyphes qui forment des arbuscules 

dans les cellules du cortex racinaire, permettant les échanges directs entre la racine et le 

champignon. Des hyphes extraradiculaires se développent aussi sur plusieurs centimètres à 

l’extérieur de la racine, explorant le sol alentour, et pouvant porter une multitude de spores 

(Figure 1.6).  
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Figure 1.6 : Représentation schématique d’une coupe de racine présentant les différentes structure 
endomycorhiziennes (d’après Fortin et al., 2016). 

 

Ces champignons MA, appartenant exclusivement au groupe des glomeromycètes (Schüßler et 

Walker, 2010), sont des symbiotrophes obligatoires : sans l’interaction avec la plante hôte leur 

fournissant des éléments carbonés, ils ne peuvent accomplir leur cycle de développement 

(Tisserant et al., 2012). La plupart des champignons MA ne semblent pas avoir de spécificité 

d'hôte car on peut trouver chez une même plante plusieurs espèces de champignons qui la 

colonisent, et cela parfois au sein d'une même racine (Helgason et al., 2002; Redecker, 2002; Öpik 

et al., 2008). La grande majorité des espèces de plantes terrestres (environ 80%) sont capables 

d’effectuer une symbiose avec les champignons MA (Malloch et al., 1980; Jakucs, 1999). Pour la 

plante, le principal avantage est une meilleure nutrition hydrique et minérale, en particulier en 

phosphate (Smith et Read, 2008). Les plantes mycorhizées reçoivent du phosphate de la part du 

champignon, se traduisant le plus souvent par une augmentation de la biomasse par rapport à des 

plantes non colonisées (Karandashov et Bucher, 2005; Sharifi et al., 2007; Sheng et al., 2008). Bien 

que la symbiose MA améliore le prélèvement des nutriments limitants et la biomasse des plantes, 

l’efficacité de cette symbiose est variable selon les conditions du sol (matière organique, pH, CEC, 

texture du sol, teneur en phosphore etc.) et selon l’association plante–champignon (Jakobsen et 

al., 1992). En explorant un plus vaste volume de sol que les racines, le mycélium des champignons 

MA permet de supplémenter la nutrition de la plante en éléments limitants (Cui et Caldwell, 1996; 

Jakobsen et al., 1992). La colonisation du champignon MA est plus efficace lorsque le sol présente 

une faible fertilité, comme les sols fortement anthropisés (Turnau et al., 2001; Dodd et al., 2002; 

Jeffries et al., 2003). C’est pourquoi de nombreux champignons MA ont été retrouvés dans ce type 
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de sol (Leyval et al., 1995; Del Val et al., 1999). Ces isolats de champignons MA provenant de sites 

contaminés, tolérants aux ETM (Göhre et Paszkowski, 2006; Leyval et al., 1995) améliorent la 

résistance de la plante à ces contaminants (Leyval et al., 1997; Hildebrandt et al., 2007; Amir et 

al., 2013) en favorisant leur croissance (Janoušková et al., 2005; Hildebrandt et al., 2007). Cet effet 

positif du champignon sur la croissance de la plante en milieu contaminé est notamment lié à une 

diminution de la concentration en métaux dans les parties aériennes des végétaux (Heggo et al., 

1990; Lee et George, 2005). En effet, les champignons MA sont capables de transporter également 

des métaux tels que Zn, Cd et Cu (Hutchinson et al., 2004; Joner et Leyval, 1997; Loth et Hoefner, 

1995) du sol au système racinaire et de les séquestrer dans les racines (Audet et Charest, 2006; 

Kapoor et Bhatnagar, 2007), réduisant le passage dans les parties aériennes. 

 

 Les champignons endophytes (racinaires) 

L’endophytisme est un mode de vie pouvant être adopté par certains champignons, se 

caractérisant par la colonisation des structures internes d’une plante de manière 

asymptomatique. En effet, ces champignons hétérotrophes prélèvent des nutriments de l’hôte 

sans que ce dernier ne présente de signes de maladie. Les champignons endophytes racinaires 

demeurent intégralement dans les tissus racinaires, à l’inverse des champignons mycorhiziens qui 

colonisent les plantes tout en se développant dans la rhizosphère17. Les champignons endophytes 

sont majoritairement issus des ascomycètes et basidiomycètes (Arnold et Lutzoni, 2007; Selosse 

et Roy, 2009). Ce groupe comprend différents types d’organismes dont les trois plus connus sont 

les DSE (Dark Septate Endophytes), les Sebacinales et les Trichoderma (Chadha et al., 2014). 

Comme les champignons mycorhiziens, les champignons endophytes peuvent favoriser la 

croissance de la plante hôte (Pal et al. 2001) et sa résistance aux stress abiotiques (Rodriguez et 

al., 2009), mais les résultats varient selon les études. De nombreux et divers DSE sont associés aux 

racines de nombreuses plantes retrouvées sur des sites contaminés aux métaux lourds 

(Ruotsalainen et al., 2007; Regvar et al., 2010; Zhang et al., 2013). Berthelot et al. (2016) ont isolé 

des souches de DSE de sites contaminés aux métaux lourds et ont montré leur capacité à coloniser 

différentes plantes, à promouvoir la croissance de ces plantes et à augmenter leur tolérance aux 

métaux, suggérant leur utilisation potentielle dans des stratégies de réhabilitation des sites 

délaissés. 

  

                                                           
17 Rhizosphère : volume de sol impacté par l’activité racinaire (Hiltner 1904; Darrah 1993). 
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III.2.3 La faune du sol  

La faune du sol comprend l’ensemble des animaux ayant au moins une partie de leur cycle 

biologique dans le sol. Cette faune, extrêmement diversifiée, représente près d’un quart (23%) de 

la diversité totale des organismes vivants ayant été décrite à ce jour (Decaëns et al., 2006; Lavelle 

et al., 2006). Dans les sols bruns des régions tempérées, elle se localise principalement dans les 

10 à 20 premiers centimètres du sol et ses annexes (litière, bois mort etc.) (Bachelier, 1978). La 

faune du sol peut être classée d’après la taille des organismes en quatre groupes (Bachelier, 1978). 

 La microfaune dont les individus sont généralement plus petits que 0,2 mm et peuvent 

vivre dans les capillaires du sol. Les protozoaires et les nématodes constituent l’essentiel de la 

microfaune. Les rotifères et les tardigrades font également partie de la microfaune mais sont 

moins abondants. Les protozoaires ont, selon les sols, une densité de 100 à 1000 millions 

d’individus au mètre carré. La nutrition des protozoaires est très diversifiée étant donné 

l’importance de ce groupe, mais la plupart des protozoaires pouvant ingérer des particules se 

nourrissent de bactéries (Bachelier, 1971). Les nématodes sont des organismes vivant dans le film 

d’eau entourant les particules de sol (Orgiazzi et al., 2016). Environ 30000 espèces de nématodes 

sont connues mais ce nombre ne représenterait qu’environ 5% du nombre total d’espèces 

existantes. Ils sont classés en cinq groupes trophiques : les bactérivores, les fongivores, les 

omnivores, les phytoparasites et les prédateurs (Orgiazzi et al., 2016). Ils jouent un rôle clé dans 

la minéralisation et la décomposition et également dans la régulation des communautés 

microbiennes. La microfaune et plus précisément les nématodes peuvent être extraits par 

entonnoir de Baermann ou par l’élutriation d’Oostenbrink.  

 La mésofaune (ou micro-arthropodes ou encore méso-invertébrés) est constituée 

d’animaux ayant une taille entre 0,2 à 4 mm environ. Les deux groupes majoritaires de la 

mésofaune sont les collemboles et les acariens, formant ainsi l’essentiel de cette mésofaune. Les 

protoures, diploures, thysanoures, les enchytréides, et les myriapodes symphiles, font également 

partie de la mésofaune mais leur abondance est en général plus faible (Figure 1.7).  

Les collemboles sont probablement le groupe d’hexapode le plus abondant sur Terre (avec 

200000 individus.m-2 dans des sols bruns non cultivés des régions tempérées (Bachelier, 1971)) 

avec environ 8000 espèces actuellement connues dans le monde, dont plus de 2000 en Europe 

(Deharveng, 2004). On les retrouve dans deux écosystèmes majoritaires : le sol et les litières 

(Lavelle et Spain, 2001). Les collemboles sont essentiellement décomposeurs, se nourrissant 

d’hyphes mycéliens et de matières organiques. Ainsi, ils jouent un rôle prépondérant dans les 

processus de décomposition de la litière par microfragmentation et brassage de la matière 

organique (Filser et al., 2002; Cortet et al., 2003). La majorité des collemboles est fongivore mais 

certaines espèces sont phytophages, coprophages, pollinivores, carnivores ou encore phytophage 
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(Hopkin, 1997). Comme les nématodes, les collemboles interviennent dans la régulation des 

populations microbiennes. Moins étudiés que les nématodes dans les interactions biotiques avec 

la microflore dans la rhizosphère, les collemboles méritent d’être d’avantage pris en compte (voir 

partie V.3). 

En fonction de l’habitat exploité, les collemboles ont développé des adaptations morphologiques 

que l’on peut regrouper en trois modes de vie (Gisin, 1943). Tout d’abord, certaines espèces 

vivantes à la surface sont dites epi-édaphiques. Ces espèces sont généralement pigmentées, avec 

de longues pattes, possédant des écailles ou des soies, des ocelles (yeux) et une furca18. D’autres 

espèces au contraire vivent en profondeur, dites eu-édaphiques, et sont généralement 

apigmentées, sans furca, avec des pattes courtes, possédant peu ou pas d’ocelles. D’autres espèces 

sont dans une catégorie intermédiaire, nommée hémi-édaphique. La majorité des espèces peuvent 

se reproduire par voie sexuée mais de nombreuses espèces sont également parthénogénétiques. 

Leur durée de vie est d’environ 1 à 2 ans.   

 

Avec plus de 48000 espèces déjà décrites, les acariens colonisent de nombreux habitats dont 

certains sont riches en matières organiques comme la tourbe, les bois en décompositions, les 

litières etc. Même si la taxonomie des acariens est en pleine évolution, on distingue généralement 

deux ordres : les acariformes et les parasitiformes (Dabert et al., 2010). Certains peuvent être 

prédateurs (les parasitiformes principalement) et d’autres peuvent être des parasites (de plantes 

ou d’animaux) ou encore être décomposeurs (les acariformes principalement) (Schneider et al., 

2004). Certaines espèces transportent des bactéries et des champignons à leur surface, favorisant 

leur dissémination (Maraun et al., 1998). Comme pour les collemboles, la plupart des acariens 

contribuent à fragmenter la matière organique en produisant des boulettes fécales et de façon 

indirecte en régulant les communautés microbiennes (Jeffery et al., 2010).  

La mésofaune peut être extraite à partir du sol ou de la litière par la méthode Berlèze. Elle peut 

également être échantillonnée par une carotte de sol ; les animaux sont ensuite extraits par un 

extracteur à haut gradient de températures, de type MacFadyen (voir chapitre « Matériel et 

méthodes »). 

                                                           
18 Furca : appendice abdominal permettant au collembole de sauter 
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Figure 1.7 : Densité de la mésofaune selon les principaux groupes, dans des sols bruns non cultivés des 
régions tempérées (Bachelier, 1971). 

 

 La macrofaune comprend des animaux d’environ 4 à 80 mm. Il s’agit de vers de terre, 

d’insectes larves et adultes (hyménoptères, coléoptères et diptères (larves) pour la majorité), de 

myriapodes, d’araignées, de mollusques, de crustacés. Ces animaux peuvent être groupés selon 

leur groupe trophique ; les prédateurs, les décomposeurs, les géophages et les phytophages 

(Hedde et al., 2013; Henneron et al., 2014). Les prédateurs, comme les arachnides, les chilopodes, 

certains coléoptères, interviennent dans la régulation des populations. Les décomposeurs, tels 

que les lombrics, les diplopodes, certains coléoptères, les larves de diptères etc., interviennent 

dans le recyclage de la matière organique. Les géophages sont principalement composés de 

lombric ayant un mode de vie du type endogé19. Les phytophages, comme certains coléoptères, 

hémiptères et gastéropodes, se nourrissent de végétaux vivants. Un autre groupe fonctionnel, qui 

n’est pas lié à un groupe trophique, est également souvent employé ; il s’agit des ingénieurs du sol 

(Ruiz-Camacho, 2004). Les ingénieurs du sol sont principalement représentés par les lombrics 

(endogés et anéciques) et les fourmis.  

Pour échantillonner la macrofaune, plusieurs techniques sont possibles. Les deux méthodes les 

plus courantes sont le tri manuel d’un bloc de sol et le piège Barber (voir chapitre « Matériel et 

                                                           
19 Endogés : vers géophage (se nourrissant de la matière organique contenue dans le sol) vivant généralement 

dans les premiers centimètres de sol où ils construisent un réseau de galeries horizontal. Anéciques : vers 
phytosaprophage (se nourrissent de matière organique principalement en surface), vivant dans des galeries, 
généralement verticales et permanentes (jusqu'à trois 3 m de profondeur). Epigés : vers vivant dans la litière de 
surface, se nourrissent des matières organiques en décomposition dans cette litière et ne creusent généralement 
pas de galeries (Bouche, 1972). 
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méthodes »). Toutefois, d’autres méthodes existent (la chasse à vue par exemple) et peuvent 

dépendre de l’organisme étudié (la méthode du substrat artificiel pour les gastéropodes par 

exemple). 

 La mégafaune comprend, quant à elle, les individus mesurant plus de 80 mm. Il s’agit 

essentiellement de micro-mammifères, de reptiles et d’amphibiens, qui vivent à la surface du sol. 

Ces organismes ne seront pas considérés dans ce travail de thèse. 

 

De nombreuses études se sont intéressées à la biodiversité dans les sols par sa structure 

taxonomique, et de plus en plus, la diversité fonctionnelle est également prise en compte. 

L’approche fonctionnelle par les traits et préférences écologiques, le plus souvent utilisée pour les 

végétaux, s’est développée aussi pour la faune du sol et commence à l’être pour les micro-

organismes. Mais peu d’études intègrent ces différentes dimensions de la biodiversité ainsi que 

les différentes composantes de la biodiversité des sols, pour comprendre le fonctionnement 

biologique des sols. 
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IV LA BIODIVERSITE  

DANS LES SOLS ANTHROPISES 

La crise de la biodiversité est imputée aux activités humaines, telle que l’intensification de 

l’agriculture, les changements d’usage, la contamination, la baisse de la teneur en matière 

organique. Elle se traduit généralement par une réduction de la biodiversité et de l’abondance des 

individus (Gardi et al., 2009; Römbke et al., 2016). Les études montrent que les espèces ne sont 

pas affectées de façon aléatoire par ces pressions humaines. En effet, de nombreux auteurs 

montrent que les espèces les plus sensibles sont également les plus spécialistes d’une fonction 

(Clavel et al., 2011). Ces espèces sont remplacées par des espèces plus généralistes, tolérantes aux 

perturbations et susceptibles d’exploiter une plus grande gamme de ressources. Différents 

travaux ont montré ces effets chez les invertébrés du sol, liés au développement de l’agriculture 

intensive notamment (Medan et al., 2011). Les invertébrés du sol ne sont pas les seuls organismes 

affectés par les pressions humaines puisque des cas similaires ont été retrouvés chez les micro-

organismes (Singh et al., 2014). 

Si l’on s’intéresse à un des principaux effets de l’anthropisation dans les sols, i.e. la contamination, 

le nombre de publications est très différent selon le type de pollution ou du compartiment 

biotique considéré (Figure 1.8). Une analyse de la base de données de références bibliographiques 

Web of Science montre que les effets des métaux sur les organismes du sol ont été largement plus 

étudiés que ceux des HAP. Au niveau des compartiments biotiques, les bactéries et les 

champignons sont les organismes les plus étudiés, suivis des collemboles puis de la macrofaune20.  

                                                           
20 Le terme « macrofauna » a été employé ici afin de prendre en compte un maximum d’organismes de ce groupe. 
En recherchant « earthworms soil metal » seulement 12 publications sont recensées, pour « beetle soil metal », 
seulement 3 publications sont recensées. 
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Figure 1.8 : Analyse bibliométrique de la littérature de janvier 1950 à mai 2017 comprenant les termes « 
bacteria », « fungi », « collembola » ou « macrofauna » suivi de « soil metal » ou de « soil PAH » dans Web of 

Science (WoS). 

 

De nombreuses interrogations sur les effets de la contamination (ETM et HAP) et des usages des 

sols sur les deux compartiments biotiques étudiés (micro-organismes et faune du sol) se posent 

encore aujourd’hui. Dans cette partie de l’analyse bibliographique, les études de terrain sont 

privilégiées, en ne prenant en compte que les sols des milieux tempérés. 

IV.1 Effets de la contamination et des usages des sols sur les 

bactéries et les champignons 

Pour les micro-organismes, la littérature est extrêmement dense et il est évident qu’un état de 

l’art exhaustif est difficilement réalisable. De ce fait, seules quelques études sont présentées dans 

cette partie. Il s’agit d’une synthèse bibliographique des effets in situ des contaminants, i.e. des 

ETM puis des hydrocarbures, puis des usages des sols sur la microflore (bactéries et 

champignons). 

IV.1.1 Les effets des contaminations du sol sur la microflore 

Les ETM étant les contaminants les plus étudiés, notamment en relation avec la microflore, les 

effets des ETM sur la biomasse et la diversité microbienne, puis sur les activités microbiennes 

ETM seront développés. 
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 Les effets des ETM sur la biomasse et la diversité microbienne 

La contamination métallique dans les sols a un effet négatif sur la biomasse microbienne et la 

littérature ne manque pas à ce sujet (e.g. Ekelund et al., 2003; Giller et al., 2009; Kandeler et al., 

1996; Kuperman et Carreiro, 1997; Smit et Van Gestel, 1998). Les ETM peuvent en effet influencer 

(en fonction de leur concentration et leur biodisponibilité ; voir partie I.2) les populations 

microbiennes en perturbant leur croissance, leur morphologie et leurs activités biochimiques, 

causant une diminution de la biomasse et de la diversité microbienne (Deng et al., 2015; Roane et 

Pepper, 1999). Plusieurs études se sont intéressées aux effets des métaux sur la diversité 

taxonomique des communautés microbiennes (Hirsch et al., 1993; Sandaa et al., 2001; Moffett et 

al., 2003; Hinojosa et al., 2005; Chodak et al., 2013). Elles ont montré que les bactéries et les 

champignons, y compris les champignons mycorhiziens, isolés à partir de sols pollués sont plus 

tolérants à une contamination par les ETM que des micro-organismes originaires de sols non 

pollués (Weissenhorn et al., 1993; Mertens et al., 2006). En effet, la présence d’ETM entraîne la 

disparition des populations les plus sensibles et l’adaptation des populations les plus résistantes. 

Ainsi, les équilibres peuvent basculer et les dominances s’inverser en quelques mois (Díaz-Raviña 

et Bååth, 1996; Rasmussen et Sorensen, 2001). Par exemple, les genres Nitrososphaera, Solibacter, 

Acidobacter et Nitrospira ont été retrouvés dans des sites de recyclage de déchets électroniques 

(Wu et al., 2017) et sont considérés comme résistants à la toxicité des ETM (e.g. Cd, Cu et Pb). 

Dans un contexte de sols contaminés, de nombreux auteurs soulignent l’importance du pH dans 

la structure des communautés microbiennes avec de fortes corrélations entre la diversité 

phylogénétique et le pH du sol (e.g. Chodak et al., 2013; Lauber et al., 2009). Ainsi, les sols aux pH 

élevés favorisent les Chloroflexi, les Gemmatimonadetes, les Verrucomicrobia, les Delta-

proteobacteria et Firmicutes (Lauber et al., 2009). Ces modifications de structure des 

communautés causées par les variations de pH ne sont pas forcément dues au pH lui-même, mais 

à son effet sur la disponibilité des éléments métalliques. En effet, le pH du sol agit sur les 

propriétés de rétention des métaux à la surface des solides et également sur la solubilité des 

précipités et la stabilité des complexes en solutions (Alloway, 2013). Ainsi, pour Cd, Cu, Ni, Pb et 

Zn, une diminution du pH du sol se traduira généralement par une augmentation de la 

biodisponibilité et donc du potentiel toxique du sol (Ge et al., 2000). 

 Les effets des ETM sur les activités microbiennes 

Les activités microbiennes sont également impactées par les ETM. Par exemple, dans les sites 

miniers riches en Cu, Pb et Zn, une diminution des activités de l’arylsulfatase, leucine amino-

peptidase, β-glucosidase et la chitinase et une augmentation de la phosphatase alcaline ont été 

observées (Wahsha et al., 2017). Kandeler et al. (1996) constatent également en plus d’une 

diminution importante de la biomasse microbienne en présence de métaux (Zn, Cu, Ni, Cd, V) sur 
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différents types de sols, une inhibition de la respiration microbienne et de nombreuses activités 

enzymatiques (la deshydrogénase, la xylanase , la cellulase, la protéase, la désaminase, l’uréase, la 

nitrite réductase, la phospholipase et l’arylsulfatase). Bien que la sensibilité des activités vis-à-vis 

des métaux dépende du type d’enzymes (Renella et al., 2005), de la concentration et de la 

biodisponibilité des métaux, la plupart des micro-organismes subissent une réduction de leur 

activité, pouvant provoquer des répercussions néfastes significatives sur l’ensemble de 

l’écosystème, avec une réduction de la décomposition et une perturbation des cycles des éléments 

(Kelly et al., 1999).  

De même, la richesse fonctionnelle des communautés est affectée par la présence des ETM dans 

les sols. C’est ce qu’ont montré Boshoff et al. (2014), le long d’un gradient de contamination 

métallique (As, Cu et Pb) in situ sur la fonction de minéralisation. En ce qui concerne les 

champignons mycorhiziens, de nombreuses études montrent leur présence sur des sites pollués 

par des ETM (Del Val et al., 1999; Gaur et Adholeya, 2004; Khan et al., 2000; Leyval et al., 1995). 

Par rapport à des sites non contaminés, une diminution de la diversité et une dominance des 

espèces du genre Funneliformis (anciennement Glomus) dans les zones les plus contaminées est 

généralement observée (Bama et Ramakrishnan, 2010; Del Val et al., 1999; Hassan et al., 2011; 

Long et al., 2010; Whitfield et al., 2004; Zarei et al., 2010). Funneliformis mosseae a été identifiée 

comme une espèce présente dans de très nombreux sites contaminés par des ETM (Weissenhorn 

et al., 1993; Turnau et al., 2001; Vallino et al., 2006; Zarei et al., 2010) suivi de Rhizophagus 

irregularis (anciennement Glomus intraradices) et du genre Acaulospora (Ortega-Larrocea et al., 

2001). Funneliformis mosseae est une espèce ayant une large gamme de distribution et tolère des 

conditions environnementales variables (Öpik et al., 2006). Cette espèce est typique des stades 

précoces de colonisation après une perturbation du milieu (Sýkorová et al., 2007), incluant les 

contaminations par des hydrocarbures (Tobergte et Curtis, 2013) et des ETM (Weissenhorn et al., 

1995; Ortega-Larrocea et al., 2010; Zarei et al., 2010; Hassan et al., 2011). Alguacil et al. (2011) 

montrent que dans un sol contaminé, la diversité taxonomique des champignons mycorhiziens à 

arbuscules est influencée davantage par la capacité d'adaptation de la plante à la contamination 

que par les paramètres physico-chimiques du sol. Il trouve ainsi une plus grande diversité 

fongique associée à des espèces de plantes métallophytes. De façon générale, les champignons 

mycorhiziens semblent mieux coloniser les milieux contaminés par rapport aux champignons non 

mycorhiziens, suggérant une tolérance de ces champignons symbiotiques à la contamination 

(Leyval et al., 1997). 
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 Les effets des hydrocarbures sur les micro-organismes 

Dans des sols contaminés par des hydrocarbures, plusieurs auteurs ont observé un 

enrichissement en Archées, Gamma-proteobacteria, Bacteroidetes, Proteobacteria, Actinobacteria 

et en Chloroflexi. Ces auteurs ont également détecté des OTU strictement anaérobies, telles 

qu’Anaerolineae, Clostridia et Thermotogae, dont l’abondance augmentait avec la pollution 

(Cébron et al., 2009; Sutton et al., 2013; Sawulski et al., 2014; Yang et al., 2014; Abed et al., 2015). 

Des résultats similaires ont été observés lors de l’étude de l’impact à long terme d’une pollution 

chronique, mettant en évidence une diminution de la diversité et des modifications de la structure 

des communautés, révélatrice de la capacité d’adaptation de certains taxa (Sutton et al., 2013). 

Par exemple, dans un sol historiquement contaminé par la créosote, les zones les plus concentrées 

en HAP contenaient davantage de bactéries appartenant aux Proteobacteria contrairement aux 

Actinobacteria, TM7 et planctomycètes (Mukherjee et al., 2014). 

En ce qui concerne les champignons, il a été montré que la diversité et la structure des 

communautés fongiques étaient plus fortement impactées par la contamination en HAP que celle 

des communautés bactériennes (Bell et al., 2014). Certains genres fongiques (dont Fusarium, 

Cladosporium, Mucor et Penicillium) ont été retrouvés comme dominants dans des milieux 

fortement contaminés par des HAP (Salvo et al., 2005). Ces résultats suggèrent que la pression de 

sélection liée à la pollution induit une diminution de la diversité fongique en favorisant la 

dominance de quelques espèces capables de résister à la pollution, et de la dégrader. Ainsi, Obire 

et Anyanwu, (2009) ont observé l’augmentation du nombre de champignons cultivables capables 

d’utiliser le pétrole comme ressource. Cette augmentation était d’autant plus marquée que la 

contamination était importante. Ces auteurs ont pu identifier 14 genres différents parmi les 

souches dégradant le pétrole, appartenant toutes aux ordres Zygomycètes et Deutéromycètes. 

 Les effets des multi-contaminations sur les micro-organismes 

Dans des sols historiquement multi-contaminés (HAP et ETM), les communautés sont également 

affectées, tant au niveau structurel que fonctionnel (Thavamani et al., 2012). Dans ces sols, des 

taxa ont été retrouvés comme étant dominants par rapport à d’autres types de sols. Bourceret et 

al. (2016) ont montré par exemple que les Proteobacteria, les Actinobacteria et les Bacteroidetes 

(phylums bactériens) ainsi que des ascomycètes (phylum fongique) sont dominants dans un sol 

de cokerie historiquement contaminé à la fois par des ETM et des HAP. De plus, ces auteurs ont 

montré que la structure taxonomique des communautés bactériennes dans ces sols semble plus 

particulière, comparée à des sols non contaminés, alors que la structure taxonomique fongique ne 

semble pas être fortement influencée par la multi-contamination. 
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IV.1.2 Influence des usages du sol sur la microflore 

Comme précisé précédemment, certaines activités anthropiques souvent abordées dans la 

littérature sont les usages d’un sol et leur intensité. Le programme RMQS-Biodiv a mis en évidence 

des différences de biomasse microbienne dans les sols en fonction de leur usage (Figure 1.9). Les 

micro-organismes sont plus abondants dans les sols forestiers et prairiaux comparés aux sols 

agricoles (Cluzeau et al., 2012). Nsabimana et al. (2004) ont également observé une plus faible 

biomasse microbienne dans les sols arables mais avec une activité microbienne (hydrolyse de la 

FDA21 et ammonification de l’arginine) plus élevée que dans des sols prairiaux ou forestiers. Sur 

les communautés de champignons mycorhiziens, l’intensité de l’usage des sols est également un 

facteur anthropique dominant (Oehl et al., 2010). Dans les sols agricoles supportant une mono-

culture, la richesse en champignons mycorhiziens est plus faible par rapport à un sol prairial, 

soulignant l’importance de la diversité végétale dans la richesse en champignons mycorhiziens 

(Oehl et al., 2010). La littérature reste relativement pauvre sur les effets des usages des sols sur la 

diversité microbienne. La difficulté de trouver ce type d’étude (en milieu tempéré) est notamment 

liée à un problème de sémantique entre « land use » (usage des sols) et « land cover » (couverture 

du sol) et Comber et al. (2008) le montrent dans leurs travaux. Cette confusion induit une perte 

de visibilité des études sur l’effet des usages du sol par rapport aux travaux sur la couverture du 

sol. En plus, les articles traitant de l’effet des usages du sol sur des paramètres biologiques sont 

beaucoup moins nombreux (32%) que ceux qui étudient l’effet de la couverture du sol (68%) 

(Comber et al., 2008). 

 

                                                           
21 FDA : Fluorescein diacetate 
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Figure 1.9 : Biomasse microbienne moyenne des sols en fonction du type d’usage en France 
métropolitaine. 1974 échantillons de sols issus du Réseau de mesures de la qualité des sols (RMQS). INRA 

Dijon, plateforme GenoSol – Gis Sol, 2012. 

IV.2 Effets des contaminations et des usages des sols sur la 

mésofaune : le cas des collemboles 

Les invertébrés du sol sont impactés par ces pressions anthropiques ; leur présence, absence ou 

abondance peuvent donc révéler l’impact potentiel d’une pression. Ils peuvent ainsi être utilisés 

pour évaluer l’anthropisation des sols qu’il s’agisse de la contamination (e.g. Cortet et al., 1999) 

ou des différent types d’usages (e.g. Sousa et al., 2006a). Ce chapitre s’est focalisé sur les 

collemboles, qui seront particulièrement étudiés dans la thèse, en raison de leur abondance et 

contribution au fonctionnement des sols.   

IV.2.1 Les effets des contaminations du sol sur les collemboles 

Les collemboles sont des organismes pionniers dans la recolonisation des sols contaminés aux 

ETM (Greenslade et Majer, 1993) mais une diminution de la diversité et de l’abondance est 

souvent observée dans ces sols pollués (Austruy et al., 2016; Cluzeau et al., 2012; Gillet et Ponge, 

2003). Au sein de la communauté de collemboles, plusieurs auteurs ont observé une dominance 

des espèces hémi-édaphiques dans les sols contaminés (Parisi et al., 2005; Cébron et al., 2011). 

Cette dominance est induite par une forte abondance de deux espèces : Parisotoma notabilis et 

Proisotoma minuta. Parisotoma notabilis est une espèce considérée comme ubiquiste (Porco et al., 

2012) et est associée aux milieux ouverts et aux sols contaminés (Dunger and Schlitt, 2011). 

D’autres espèces sont souvent retrouvées sur des sites contaminés. Par exemple Lepidocyrtus 

cyaneus (Gillet et Ponge, 2003) ainsi que Ceratophysella denticulata et Folsomia fimetaria 
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(Fountain et Hopkin, 2004) sont des espèces dominantes dans des sols contaminés en Zn et 

Isotoma tigrina sur des anciens sols miniers riches en plomb (Ponge et al., 2003). Ces mêmes 

auteurs ont recensé l’espèce Mesaphorura macrochaeta comme étant la plus abondante sur les 

sites les plus contaminés aux métaux (Zn, Pb, Cd). Cette analyse bibliographique montre 

globalement que les espèces retrouvées sur des sols perturbés sont souvent des espèces inféodées 

aux milieux ouverts comme Brachystomella parvula, Lepidocyrtus cyaneus et Sminthurinus elegans 

(Gillet et Ponge, 2003; Ponge et al., 2003). D’autres études se sont intéressées à des gradients de 

contaminations (Fountain et Hopkin, 2004; Santamaría et al., 2012) et ont montré une diminution 

de la densité en collemboles lorsque le sol est situé à proximité d’une fonderie. La diversité est 

également affectée avec une diminution de la richesse spécifique lorsque la teneur en Pb dans le 

sol s’accroit (Fountain et Hopkin, 2004). L’effet de la contamination sur les communautés de 

collemboles n’est pas forcément clair car différents auteurs montrent également une 

augmentation de la densité sur des sols contaminés (Gillet et Ponge, 2003). Cette augmentation 

de la densité pourrait être attribuée à une diminution de la pression de prédation comme observé 

sur des sites ayant subi une acidification (Hågvar et Abrahamsen, 1980).  

La structure fonctionnelle des communautés est également modifiée par la présence de 

contaminants dans le sol. Par exemple, Santorufo et al. (2014) montrent que, dans les sols urbains, 

la proportion en collemboles pigmentés, de petite taille (<1 mm) et avec une reproduction du type 

sexuée pouvait être corrélée aux concentrations en certains ETM (le Cu, le Cr, le Pb ou le Zn). Ces 

mêmes auteurs ont montré que les concentrations en Cd, Cr et Cu étaient corrélées à de nombreux 

traits comme la proportion en collemboles de forme cylindrique, pigmentés, capable de sauter, 

avec une stratégie de reproduction du type sexué. Comparer des études in situ sur la structure 

taxonomique et fonctionnelle des communautés de collemboles reste délicat car la végétation, 

tant par son abondance que sa richesse, est un facteur majeur de l’installation des invertébrés 

(Wardle, 2006). Par exemple, certains traits, souvent corrélés avec les concentrations en ETM, 

sont également liés au type de couverture végétale ; les espèces ayant une reproduction du type 

sexuée, épiédaphiques, pigmentées et de grande tailles sont souvent trouvées dans des sols 

contaminés et sont caractéristiques des milieux pauvres en végétation (Salmon et al., 2014). 

Dans des sols forestiers contaminés par des hydrocarbures, une diminution de la richesse 

taxonomique est observée (Ponge, 2004), mettant en évidence la toxicité du milieu pour les 

espèces les plus sensibles. L’abondance de quelques espèces, notamment de Proisotoma minuta, 

est favorisée par la présence d’hydrocarbures. Cette espèce a déjà été retrouvée sur des sites 

contaminés par des ETM (Gillet et Ponge, 2002). Dans d’autres sols forestiers contaminés par des 

hydrocarbures, peu d’Entomobryidae sont retrouvés alors qu’il s’agit de la famille la plus 

représentée chez les collemboles (Blakely et al., 2002). A un niveau intermédiaire de 
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contamination en hydrocarbures (1800 mg.kg-1 de sol), la densité en collembole est la plus élevée, 

comparée à un sol non contaminé ou un sol fortement contaminé (8150 mg.d’hydrocarbures.kg-1 

de sol) (García-Segura et al., 2017). Erstfeld et Snow-Ashbrook (1999) montrent que la densité en 

collemboles est positivement corrélée avec la concentration en HAP sur un ancien site industriel. 

Toutefois, ces auteurs précisent que d’autres facteurs comme le pH, l’humidité et la granulométrie 

peuvent être confondants. Il est à noter que le nombre d’études de terrain sur l’effet des 

hydrocarbures reste limité. 

IV.2.2 Les effets des usages du sol sur les collemboles 

Des différences de structure des communautés de collemboles vivant sur des sols soumis à 

différents usages ont été rapportées dans la littérature (Filser et al., 2002; Lauga-Reyrel et 

Deconchat, 1999; Ponge, 1993). Joimel et al. (2017) montrent d’ailleurs que l’usage des sols a un 

effet majeur, voire plus important que la contamination sur les communautés de collemboles. A 

partir de nombreuses données issues du RMQS, il est apparu que les sols agricoles (sol arables et 

de vignobles, avec 4000 et 6000 ind.m-2) présentent une faible densité de collemboles alors que 

les SUITMA (19000 ind.m-2) ont de plus fortes densités. Les sols forestiers et prairiaux sont 

intermédiaires en terme d’abondance en collemboles avec 10000 et 12000 ind.m-2 (Joimel et al., 

2017). De même, la richesse taxonomique est la plus faible dans les sols agricoles, avec trois 

espèces en moyenne (Joimel et al., 2017) comparée à celle de sols urbains végétalisés (22 espèces), 

de sols forestiers (9 espèces) ou même de SUITMA (5 espèces). Les collemboles sont connus pour 

être des organismes fortement impactés par la nature et l’intensité des pratiques agricoles 

employées, incluant les rotations et le labour (Cluzeau et al., 2012). La faible diversité en 

collemboles dans les sols arables a également déjà été observée par de nombreux auteurs (Heisler 

et Kaiser, 1995; Sousa et al., 2006). Par exemple, l’installation d’une agriculture intensive a conduit 

à une perte de 30 espèces et une diminution de la densité en collemboles d’un facteur de 25 

(Rusek, 1998). En revanche, Cluzeau et al., (2012) ont observé que l’abondance la plus faible en 

collemboles n’était pas retrouvée dans des sols agricoles (9818 ind.m-2), ni dans les prairies 

(12103 ind.m-2), mais en forêt (5453 ind.m-2). Il est important de noter que de nombreux facteurs 

entrent en jeu lorsque l’on parle d’usage des sols. Par exemple, Sousa et al. (2006) ont montré que 

la richesse en collemboles est diminuée en fonction de l’anthropisation (land-use units) en forêt 

alors que la tendance inverse est observée en milieux ouverts22. Leurs résultats montrent 

également qu’un sol ayant une grande diversité d’usages a une importante richesse en 

collemboles. 

                                                           
22 Milieux ouverts dans les travaux de Sousa et al. (2006) : milieux agricoles, champs, prairies et pâtures. 
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IV.3 Effets des contaminants et des usages des sols  

sur la macrofaune 

IV.3.1 Les effets des contaminations du sol sur la macrofaune 

Sur un gradient croissant de contamination métallique (Zn, Pb, Cd et Cu), plusieurs auteurs 

montrent une diminution de densité de la macrofaune, mais aucune corrélation avec la diversité 

n’a été observée dans ces travaux (Hedde et al., 2012; Nahmani et al., 2005; Nahmani et Lavelle, 

2002). D’autres auteurs ont également souligné l’absence de relation entre la concentration en 

ETM et les indices de structure des communautés (Lock et al., 2003; Tischer, 2008; Pižl et al., 2009; 

van Gestel et al., 2009). Dans l’étude de Nahmani et Rossi (2003), la présence de 3 taxa dans des 

sols de prairies contaminés en ETM (liée à la présence de déchets issus d’une fonderie de zinc) a 

été mise en évidence : il s’agit de deux diplopodes (deux Polydesmus sp.) et un gastéropode. Ces 

trois taxa sont des individus épigés, ce qui peut expliquer une exposition plus faible au 

contaminant comparée aux individus endogés car ils sont moins en contact avec la matrice 

contaminée (Roth, 1993). D’autres études montrent également que les diplopodes sont présents 

dans les sols contaminés par des ETM (Santorufo et al., 2014; Lucisine et al., 2015), notamment 

en Zn (Migliorini et al., 2004), sans pour autant être retreints à ce type de milieu. Ils seraient donc 

adaptés à survivre en milieu contaminé mais aucune expérience montrant clairement leur 

tolérance aux métaux ne semble exister. Par contre, les escargots sont connus dans la littérature 

comme étant capables de s’adapter aux milieux contaminés par des ETM grâce à leur capacité à 

modifier leur absorption et leur taux d’excrétion des métaux (Beeby et Richmond, 1989). Des 

staphylins et des larves d’Hopliinae (Scarabidae) ont été retrouvés dans des milieux contaminés 

en ETM, et leur abondance était corrélée avec la concentration en Zn et Cu, en plus de la teneur en 

matière organique et l’humidité (Nahmani et Lavelle, 2002). Certaines espèces de vers de terre 

particulièrement sensibles à la pollution organique et inorganique peuvent être totalement 

absentes des sols pollués, comme Aporrectodea caliginosa (Nahmani et Lavelle, 2002; Spurgeon 

et Hopkin, 1996), Aporrectodea rosea et Allolobophora chlorotica (Spurgeon et Hopkin, 1996). De 

façon générale, cela se traduit par une diminution de la diversité spécifique en vers de terre dans 

les sols pollués.  

Si l’on regarde au niveau fonctionnel via l’utilisation des traits (voir partie III.1.3), la proportion 

d’individus ayant un corps mou et de ceux qui ont un régime trophique du type géophage, comme 

les vers de terre, diminue fortement lorsque le niveau de contamination métallique augmente 

(Hedde et al., 2012). Cette sensibilité est à la fois provoquée par contact direct et par ingestion des 

contaminants. Par contre, il a été observé une augmentation de la densité de certains vers de terre 

épigés, laissant supposer une tolérance aux métaux (Zn, Pb, Cd et Cu) chez cette catégorie de vers 
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(l’ingestion du sol étant plus limitée) et/ou à la présence d’une litière plus abondante sur ces sites 

(Nahmani et Lavelle, 2002). De même, d’autres auteurs ont montré que la densité en macrofaune 

(et également en mésofaune), et la densité en détritivores étaient plus importantes sur un site 

contaminé en ETM par rapport à des sites non contaminés (Lucisine et al., 2015).  

Dans des sols contaminés avec des déchets pétrochimiques (également contaminés en ETM), il a 

été observé que les densités en isopodes et en hyménoptères étaient plus élevées par rapport à 

un sol non-contaminé (Faulkner et Lochmiller, 2000). García-Segura et al. (2017) ont récemment 

étudié la biodiversité de la macrofaune dans des sols contaminés aux hydrocarbures. Ils ont 

montré que les densités en hyménoptères et en isoptères augmentaient alors que la densité en 

gastéropodes diminuait lorsque les teneurs en hydrocarbures augmentaient. Comme pour les 

collemboles, peu d’études in situ portent sur les communautés de la macrofaune dans des sols 

contaminés aux hydrocarbures. 

IV.3.2 Les effets des usages du sol sur la macrofaune 

Comme pour les autres compartiments biotiques, l’évaluation des impacts des usages des sols sur 

la macrofaune est souvent réalisée par la comparaison entre les milieux forestiers, prairiaux et 

cultivés. Dans l’étude RMQS BioDiv, c’est le sol cultivé qui abrite la plus faible densité de la 

macrofaune (457 ind.m-2). Le sol forestier (545 ind.m-2) et surtout le sol prairial (678 ind.m-2) ont 

des densités plus élevées (Cluzeau et al., 2012). Une méta-analyse réalisée par Attwood et al. 

(2008) montre un déclin général de la richesse en arthropodes avec l’intensification des usages 

du sol. De nombreuses explications peuvent être données sur les raisons d’une plus grande 

diversité dans les sols où l’intensité des usages est plus faible. Une des raisons couramment 

admise est liée à l’hétérogénéité des habitats. En effet, la diversité des habitats, et par conséquent 

des niches, tend à diminuer avec l’intensification des usages des sols (Eggleton et al., 2005).  

L’un des effets négatifs de l’anthropisation les plus documentés est un changement dans la 

composition des communautés au profit d’espèces généralistes et opportunistes. Ces espèces sont 

généralement de petite taille et ont de fortes capacités de dispersion (Magura et al., 2008; Niemelä 

et al., 2011). Pourtant, en milieu urbain, les communautés de macrofaune tendent à être 

relativement diversifiées, pouvant parfois même présenter des espèces rares. Parmi ces milieux 

urbains, les friches et autres délaissés urbains ont été étudiés, montrant que ces sols ont un 

potentiel comme zone refuge (Jones et Leather, 2012). Au niveau taxonomique, les diplopodes et 

chilopodes sont plus abondants dans les milieux forestiers que dans les milieux cultivés ou 

prairiaux, en lien avec la présence de matière organique plus importante pour les diplopodes et 

par conséquent, d’un nombre de proies plus important pour les chilopodes (Callaham et al., 2006). 
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Les prédateurs de la famille des carabes et des staphylins sont très communs mais leur abondance 

n’est pas la même en fonction du type d’usage ; ils ont été retrouvés plus nombreux dans les sols 

prairiaux et cultivés par rapport aux sols forestiers (Callaham et al., 2006). La présence d’habitats 

spécifiques influence la composition des communautés d’arthropodes. C’est le constat fait par 

McIntyre et al. (2001) qui met en évidence que la plupart des taxons sont généralistes mais que 

certains sont retrouvés spécifiquement sur certains sols ayant un usage particulier. Par exemple, 

les Labiduridae sont principalement retrouvés dans les sols agricoles alors que les Tenebrionidae 

vont plutôt se retrouver en milieu urbain. 

La plupart des études sur les effets des pressions anthropiques se concentrent sur un seul 

compartiment biotique (c’est-à-dire les micro-organismes ou mésofaune ou macrofaune), en 

ignorant les autres. Or, afin d’améliorer la compréhension de l’intégralité de la biosphère, il est 

important de prendre en compte les différents compartiments biotiques et leurs interactions 

simultanément. Dans la prochaine partie, nous donnerons quelques exemples d’études prenant 

en compte plusieurs compartiments biotiques. 

IV.4 Intérêts des approches multi-compartimentales dans 

l’étude des effets des perturbations anthropiques  

Bien qu’il soit reconnu que les différents compartiments biotiques interagissent entre eux (voir 

partie V), la plupart des études in situ de la biodiversité se concentrent sur des groupes 

taxonomiques ou fonctionnels de façon indépendante les uns des autres (Gaertner et al., 2010; 

Hedde et al., 2012). Pourtant, l’étude de la communauté entière, et non des composantes biotiques 

isolées, permet d’inclure la plupart des fonctions biologiques (De Andrade et al., 2014; Soliveres 

et al., 2016).  

Seuls quelques travaux portent sur l’étude simultanée de différents compartiments biotiques, sur 

un même sol anthropisé et à un même moment. Par exemple, dans le cadre du projet RMQS BioDiv, 

les micro-organismes, la micro-, la méso- et la macrofaune ont été étudiés conjointement dans le 

but de multiplier le nombre de bio-indicateurs de milieux perturbés (Cluzeau et al., 2012). Cébron 

et al. (2011) ont étudié les activités microbiennes, les communautés de nématodes et des 

protozoaires, ainsi que la mésofaune (les collemboles plus particulièrement) afin d’évaluer 

l’impact de la réhabilitation d’un sol contaminé par des HAP et des ETM, sur les chaines trophiques 

et d’identifier des bio-indicateurs. Les micro-organismes et la mésofaune ont également été 

étudiés conjointement dans des sols contaminés par des HAP afin de déterminer des indicateurs 

taxonomiques et fonctionnels de la contamination (Blakely et al., 2002). Boshoff et al. (2014) ont 

évalué l’effet d’un gradient de contamination métallique sur l’ensemble des groupes intervenant 
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dans une fonction commune : la décomposition des matières organiques. Pour cela, ils ont couplé 

la mesure de la décomposition de pastilles de cellulose (outils « bait lamina ») pour mesurer 

l’activité de la micro-, la méso- et la macrofaune et celle de la minéralisation par les micro-

organismes (méthode Biolog). D’autres études se sont intéressées, en simultané, aux différents 

groupes trophiques de plusieurs compartiments biotiques (vers de terre, micro-arthropodes, 

enchytréides, nématodes, bactéries) (Postma-blaauw et al., 2012; Sechi et al., 2017). Postma-

blaauw et al. (2012) montrent par exemple que les organismes les plus petits (nématodes et 

protozoaires) sont les plus affectés lorsque l’agriculture sur un sol s’intensifie. Sechi et al. (2017) 

montrent que les réseaux trophiques (groupes éco-morphologiques) sont également affectés par 

les pratiques agricoles. 

Certains auteurs cherchent à identifier les interactions entre ces compartiments via des approches 

de réseaux de co-occurrence. C’est le cas de Creamer et al. (2016) qui se sont intéressés aux effets 

des usages sur ces réseaux et qui montrent un appauvrissement des interactions dans les sols 

arables comparés à des sols forestiers et prairiaux (en lien avec les teneurs en carbone organique 

et au pH). Ces auteurs se sont intéressés aux micro-organismes (bactéries, champignons MA ou 

non, archées) et à la micro- et mésofaune. Les mêmes composantes biotiques ont également été 

prises en compte pour étudier l’évolution temporelle des réseaux d’interactions biotiques après 

l’abandon des sols arables (Morriën et al., 2016). 

La contamination et le type d’usage des sols affectent et modifient la biodiversité taxonomique et 

fonctionnelle des micro-organismes et de la faune. Ainsi, cette pression anthropique impacte donc 

la qualité du sol, ses fonctions et ses services. Mais beaucoup de ces études considèrent de fortes 

concentrations en polluants, ou différents usages, mais qu’en est-il des sols modérément 

contaminés et sans usage ? Est-ce que les structures taxonomiques et fonctionnelles des 

communautés retrouvées dans des sols délaissés sont similaires à des sols fortement contaminés, 

ou à des sols urbains, de prairies ou agricoles ? 

Les effets de ces pressions anthropiques n’affectent pas chaque compartiment indépendamment 

les uns des autres mais également les interactions entre eux.  
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V LES INTERACTIONS BIOTIQUES  

DANS LES SOLS 

Dans cette partie, nous aborderons tout d’abord des généralités sur les interactions biotiques, 

dans le sol notamment. Ensuite nous nous focaliserons sur les conséquences fonctionnelles des 

interactions entre la microflore (essentiellement les champignons et bactéries) et la faune du sol 

(essentiellement les collemboles). 

V.1 Généralités et interactions biotiques dans les sols 

La diversité des espèces et leur coexistence dans un même espace-temps ont entrainé l’apparition 

d’interactions biotiques multiples (Bertrand et al., 2011). L’interaction biotique apparaît comme 

une caractéristique fondamentale du biota, au même titre que le métabolisme et la reproduction. 

Ces interactions prennent des formes multiples et particulièrement diversifiées. Elles sont 

classées en deux catégories : les interactions bénéfiques (mutualisme, symbiose, commensalisme, 

phorésie), et antagonistes (prédation, parasitisme, compétition, amensalisme) (Lidicker, 1979) 

(Tableau 1.7). 

Tableau 1.7 : Interactions biotiques (d’après Karimi et al. (2017)) et exemples dans le milieu terrestre. 

Effet sur 
l’organisme A 

Effet sur 
l’organisme B 

Type d’interaction 
biotique Exemples dans le sol 

+ + Mutualisme, 
Symbiose 

Mycorhizes, 
Bactéries fixatrices d’azote 

0 + Commensalisme, 
Phorésie 

Utilisation de produits secondaires du métabolisme de 
champignons cellulosiques par d’autres champignons, 

Micro-organismes transportés par la faune 

+ - Prédation, 
Parasitisme 

Broutage des champignons par les collemboles, 
Champignons parasites 

- - Compétition Acariens et collemboles mycophages 

0 - Amensalisme 
Activités bactériennes modifiant le pH ayant un effet 

négatif sur d’autres espèces sans pour autant y avoir un 
retour bénéfique. 

 

V.2 Effets des interactions microflore-faune du sol sur la 

biodiversité 

Dans la partie IV, il a été mis en évidence que des paramètres abiotiques comme la contamination, 

le pH, la teneur en matière organique, les concentrations en éléments minéraux etc. pouvaient 

influencer la structure taxonomique et fonctionnelle des différentes communautés du sol. 
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Pourtant, ces communautés vont elle-même, par leurs interactions biotiques, modifier leur 

structure taxonomique et fonctionnelle. Le nombre d’études portant sur les effets des interactions 

biotiques sur la biodiversité dans les sols anthropisés est limité. Quelques travaux étudient les 

interactions biotiques en milieu agricole (Shennan, 2008), ou en milieu contaminé en ETM 

(Šalamún et al., 2017), mais portent sur le végétal comme acteur des interactions biotiques.  

Wardle (2006) a fait une synthèse des interactions biotiques entre microflore et faune dans les 

sols de façon générale et précise qu’il existe trois types d’interactions régulant la biodiversité : 

(i) les interactions au sein du même groupe trophique, (ii) les interactions entre différents 

groupes trophiques et (iii) les interactions non trophiques.  

 Interactions au sein d’un même groupe trophique : Par exemple, la présence d’une 

espèce fongique saprophyte colonisant un substrat empêche la colonisation d’autres espèces 

fongiques saprophytiques sur ce substrat (litière : Garrett, 1963 ; ou bois : Boddy, 2000 ; Rayner 

et Todd, 1980). Des phénomènes de compétition peuvent également déterminer la diversité des 

champignons ectomycorhiziens à l’échelle racinaire. En effet, Jonsson et al. (2001) ont montré que 

l’inoculation simultanée d’espèces de champignons ectomycorhiziens différents diminuait les 

chances que ces espèces colonisent les racines, par rapport à une inoculation monospécifique. 

D’après Wardle (2006) les compétitions entre les champignons endomycorhiziens sont rares. 

Selon ces auteurs, les compétitions sont également rares entre les espèces de la mésofaune du 

même groupe trophique (Cragg et Bardgett, 2001) car de nombreux facteurs minimisent la 

compétition. 

 

 Interactions entre différents groupes trophiques : La diversité de nombreuses 

composantes biotiques est régulée par la prédation, et de nombreux exemples peuvent illustrer 

cela. Cette régulation par la prédation concerne à la fois la relation faune-faune (relation proie-

prédateur), et la relation faune-microflore (relation microflore-consommateur ou grazing en 

anglais) (Wardle, 2002). La relation microflore-consommateur est davantage détaillée dans la 

partie V.3. Certains animaux montrent une prédation sélective de certaines espèces au sein des 

communautés fongiques saprophytiques (Moore et al., 1987; Klironomos et al., 1992; Bonkowski 

et al., 2000), mycorhiziennes (Klironomos et Kendrick, 1996) et pathogènes de plantes (Sabatini 

et Innocenti, 2000), modifiant ainsi la diversité taxonomique des communautés fongiques. Ce 

phénomène a également été observé entre les bactéries et les nématodes ou les protozoaires 

(Cadotte et Fukami, 2005; Jiang et Morin, 2005). Tiunov et Scheu (2005) ont étudié les effets d’une 

interaction triple entre un champignon MA (Funneliformis sp.), des collemboles (Protaphorura 

fimata, Heteromurus nitidus et Folsomia candida) et une communauté de champignons 

saprophytes. Ils montrent que la présence de champignons MA modifie la structure taxonomique 
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des communautés de champignons saprophytes et que cette modification est accentuée en 

présence de collemboles. Ces auteurs supposent que la consommation des champignons 

saprophytes par les collemboles libère des nutriments, modifiant ainsi la colonisation du 

champignon AM. Corgié et al. (2006) ont montré également que la mycorhization du ray-grass par 

F. mosseae augmente la dégradation des HAP en augmentant la densité des populations 

bactériennes capables de dégrader les HAP. 

 

 Interactions non trophiques : La faune du sol est un agent important dans l’activation et 

la dispersion23 des microorganismes incluant les bactéries, les champignons saprophytes, 

pathogènes et mycorhiziens (Visser, 1985; Dromph, 2003; Rantalainen et al., 2004). En effet, les 

micro-organismes, ne pouvant se déplacer dans le sol, attendent la plupart du temps, en 

dormance, des conditions favorables (température, hygrométrie et, surtout, présence de substrat 

organique) (voir partie V.3.1.3). De plus, la faune peut également réguler la diversité microbienne 

en modifiant les conditions physico-chimiques du milieu (Brown, 1995; Lavelle et Spain, 2001). 

C’est le cas par exemple des collemboles par leurs boulettes fécales (Thimm et al., 1998) et les 

lombrics par leurs turricules, favorisant la diversité taxonomique fongique (McLean et Parkinson, 

1998; Tiwari et Mishra, 1993). 

 

L’analyse de la littérature sur les interactions biotiques dans les sols, montre que les études se 

concentrent principalement, voire essentiellement, sur les interactions entre les micro-

organismes et les plantes, ou entre les différents groupes microbiens. Si nous nous intéressons 

aux interactions biotiques entre la faune du sol et les micro-organismes, ce sont les interactions 

microorganismes - vers de terre ou microorganismes - nématodes qui sont les plus étudiées (e.g. 

Aghababaei et al., 2014; Hua et al., 2014; Schaefer et al., 2005; Yu et Cheng, 2002). Les 

interactions collemboles-microflore dans les sols anthropisés sont beaucoup moins 

considérées. C’est pourquoi ces interactions collemboles-microflore seront étudiées dans ce 

travail de thèse. 

Ces interactions entre les organismes vont modifier les fonctions du système étudié : ce sont les 

conséquences fonctionnelles. Ainsi, dans la partie suivante, nous détaillerons les interactions 

entre les collemboles et la microflore et les issues fonctionnelles de leurs interactions, notamment 

la croissance végétale et la mobilité et le transfert des éléments minéraux et des polluants 

du sol aux plantes. 

                                                           
23 Le transport d’un organisme par un autre est appelé « phorésie » 
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V.3 Interactions microflore-faune du sol et conséquences sur 

le fonctionnement végétal 

Les sols fortement anthropisés et les sols délaissés sont souvent caractérisés par une faible 

fertilité et une contamination (métallique et/ou organique) (voir partie II.2.2). Dans le cadre de 

leur restauration/réhabilitation, la question du rôle des organismes présents dans les sols et de 

leurs interactions sur ces conséquences fonctionnelles est ainsi pertinente car, comme vu dans la 

partie précédente, ces interactions peuvent réguler la biodiversité et donc le fonctionnement des 

écosystèmes. Cependant, peu d’études ont été réalisées sur les interactions biotiques dans les sols 

fortement anthropisés ou dégradés. C’est pourquoi l’analyse bibliographique porte plus 

généralement sur les interactions entre la microflore et la faune du sol dans les sols. 

V.3.1 Effets des interactions biotiques sur la croissance du végétal 

De nombreuses interactions entre la microflore et la faune du sol influencent la croissance du 

végétal. Parmi les effets de ces interactions, les plus cités dans la littérature portent sur (i) la 

disponibilité des éléments nutritifs à la plante, (ii) la consommation de champignons 

mycorhiziens et (iii) la dissémination des micro-organismes par la faune du sol. 

V.3.1.1 Interactions microflore-faune et disponibilité des éléments nutritifs  

pour la plante  

Les microorganismes influencent considérablement la disponibilité des éléments dans les 

écosystèmes. Cependant, une partie de la faune du sol, consommatrice de micro-organismes, 

régule fortement les dynamiques nutritionnelles et les communautés végétales en altérant les 

équilibres entre immobilisation et minéralisation microbienne (Moore et al., 2003). Ainsi, la 

productivité végétale peut être accrue par les activités microbiennes qui modifient rapidement la 

disponibilité des éléments, notamment l’azote et le phosphore, en les rendant plus mobiles et/ou 

favorisant leur absorption par la plante (Bardgett et Wardle, 2010). Toutefois, les micro-

organismes peuvent également affecter négativement la nutrition de la plante, et donc sa 

croissance, en stockant des éléments, comme l’azote. Immobilisés dans le compartiment 

microbien24, ces éléments sont temporairement indisponibles pour les plantes (Bardgett et al., 

2007). Cette immobilisation des éléments par les micro-organismes a été décrite principalement 

dans des sols de prairie (pauvres en azote) et les milieux limités en nutriments de façon générale 

(Nordin et al., 2004).  

                                                           
24 Les microorganismes accumulent des quantités considérables de carbone et d'éléments minéraux dans leur 

biomasse, rendant inaccessible ces éléments pour les autres organismes, notamment les végétaux. 
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La libération de nutriments immobilisés dans la biomasse microbienne peut résulter de la 

prédation de ces micro-organismes par les protozaires, nématodes et micro-arthropodes, en 

excrétant des nutriments qui sont en excès pour leurs besoins (Bardgett et Wardle, 2010). Cette 

remobilisation des nutriments est nommée « boucle microbienne » (Clarholm, 1985), et est 

considérée comme un point de contrôle primaire de la disponibilité des nutriments au sein de la 

rhizosphère. De nombreux travaux supportent ce concept de boucle microbienne en rapportant 

des effets positifs de la prédation microbienne par la faune du sol à la fois sur la disponibilité et 

l’absorption des éléments par les plantes (Clarholm, 1985) ainsi que sur leur croissance (Bardgett 

et Chan, 1999; Setala, 1995). De plus, dans le cas des micro-arthopodes fongivores, il a été montré 

que la prédation par cette faune peut être hautement sélective et peut fortement modifier la 

composition, la biomasse, la morphologie, la phénologie et l’activité des communautés 

microbiennes (Bonkowski et al., 2009).  

V.3.1.2 Consommation de champignons mycorhiziens par la faune du sol 

Parmi les petits invertébrés du sol, les fongivores (collemboles, acariens oribates, nématodes) 

sont fortement abondants et dominent habituellement les communautés du sol en terme de 

richesse spécifique. Les fongivores se nourrissent à la fois de champignons mycorhiziens et de 

champignons saprophytes (Tiunov et Scheu, 2005), ce qui affecte le transfert des nutriments dans 

les plantes (Hättenschwiler et al., 2005).  

De nombreuses études en milieux contrôlés ont montré des effets positifs de la consommation de 

champignons MA par les collemboles sur la croissance du végétal. Comme détaillé dans la partie 

III.2.2.2, la symbiose mycorhizienne accroît la croissance du végétal. En faisant une synthèse sur 

ces interactions collemboles-champignons MA, Gange (2000) observe que dans chaque cas, la 

réponse de la plante mycorhizée à l’augmentation de la densité des collemboles forme une courbe 

du type Gaussienne. Ce phénomène est également visible avec des collemboles se nourrissant de 

champignons non mycorhiziens (Hopkin, 1997). A de faibles densités de collemboles, la 

croissance du mycélium n’est pas stimulée. Par contre, lorsque la densité en collemboles est trop 

élevée, la croissance du mycélium est diminuée car la prédation par les collemboles est trop forte. 

La stimulation de la croissance végétale à une densité intermédiaire de collemboles est liée à 

l’accroissement des hyphes ou de la minéralisation de l’azote et du phosphore (Klironomos et 

Kendrick, 1996). En conséquence, l’absorption minérale par la plante est augmentée, car 

l’exploration du sol par les hyphes fongiques est accrue. Par ailleurs, la libération d’azote et de 

phosphore venant des fèces des collemboles pourrait être suffisante pour compenser les pertes 

de surfaces mycéliennes (Hättenschwiler et al., 2005). Cet effet positif de la présence de 

collemboles à des densités intermédiaires a également été constaté in situ (Steinaker et Wilson, 

2008). 



Chap. 1 : Etat de l’art 

 

65 

Les effets de cette consommation de champignon MA par les collemboles dépendent des 

préférences des espèces de collemboles. En effet, certains collemboles préfèrent se nourrir de 

jeunes hyphes riches en nutriments (Moore et al., 1987), ce qui peut avoir des effets négatifs sur 

la croissance du champignon MA. Dans d’autres cas, les hyphes plus vieux sont préférés aux jeunes 

hyphes, ce qui est un avantage pour la croissance végétale car la décomposition de ces hyphes 

anciennes apporte une nouvelle source nutritive (Posta et Bakonyi, 2008).  

Toutefois, toutes ces études sont réalisées dans des conditions simplifiées où les collemboles sont 

mis en présence d’une seule espèce de champignon MA comme source de nourriture. Des 

expériences en conditions plus réalistes (addition de trois espèces d’acariens et trois espèces de 

collemboles à des densités similaires à celles retrouvées in situ, en présence d’un champignon MA) 

ne montrent pas d’effet sur la croissance de l’érable (Acer saccharum) (Klironomos et Kendrick, 

1995). 

Les collemboles peuvent se nourrir d’hyphes mycorhiziennes, mais celles-ci semblent moins  

appétentes pour les collemboles par rapport aux champignons saprophytes (Gange, 2000; 

Jørgensen et al., 2005; Ruess et al., 2000; Sabatini et Innocenti, 2001). Une des raisons de cette 

différence d’appétence entre champignons saprophytes et mycorhiziens pourrait être liée au 

Optimal Foraging Model (OFT). Ainsi, selon ce modèle, les champignons saprophytes pourraient 

apporter un rapport « énergie pour rechercher la nourriture » sur « énergie fournie par la 

nourriture » plus avantageux que les champignons MA, pour les collemboles. Ces préférences 

peuvent varier en fonction des espèces fongiques et des espèces de fongivores (Ruess et al., 2000). 

Ainsi plusieurs auteurs (Fry, 2006; Jonas et al., 2007), montrent que les champignons saprophytes 

représentent entre 40 et 80% (selon le type de sol et les espèces végétales) et les champignons 

MA représentent 20% à 60% du régime alimentaire des collemboles (en fonction de l’espèce 

fongique et de collembole). 

V.3.1.3 Dissémination et activation des micro-organismes par la faune du sol 

Les micro-organismes étant peu mobiles et peu actifs dans le sol, la faune du sol joue un rôle de 

vecteur de dispersion et d’activation de la microflore dans le sol et également dans la rhizosphère. 

Les micro-organismes sont la plupart du temps inactifs, attendant d’autres organismes tels que la 

faune et les végétaux, qui les mettront en présence de substrats organiques. Ce phénomène a été 

conceptualisé par Lavelle et al. (1995) sous le nom du « paradoxe de la Belle au Bois Dormant ». 

Cette activation et dispersion des micro-organismes par la faune va également avoir une influence 

sur la biodiversité taxonomique et fonctionnelle des communautés de la rhizosphère, ce qui a des 

conséquences sur la croissance du végétal. 

Les nématodes semblent être particulièrement performants pour disperser les bactéries dans la 

rhizosphère car leurs fèces peuvent contenir de 30 à 60% de cellules bactériennes ingérées sous 
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forme viables et peuvent notamment protéger les bactéries de stress environnementaux (Knox et 

al., 2003, 2004). Les acariens oribates sont également des vecteurs important de micro-

organismes, notamment d’espèces fongiques (Renker et al., 2005b). D’autres micro-arthropodes 

montrent également une capacité à disséminer des spores viables de champignons 

ectomycorhiziens et MA (Lilleskov et Bruns, 2005; Menta et al., 2016; Seres et al., 2007), et 

également des champignons entomopathogéniques et saprophytes (Dromph, 2003; Renker et al., 

2005a), notamment les collemboles.  

La capacité de dispersion des micro-organismes par les collemboles dépend de l’espèce. Par 

exemple, S. coeca présente de meilleures facultés pour transporter des spores de champignons 

MA que F. candida (Seres et al., 2007). Posta et Bakonyi (2008) soulignent que le transport des 

spores de champignons par adhésion à la surface des collemboles serait peu probable car les 

fragments de spores et d’hyphes seraient plutôt transportées par voie intestinale. 

Gormsen et al. (2004) montrent que les lombrics et les collemboles affectent la dispersion des 

champignons MA dans un rayon de 20 cm. A une échelle plus grande que la rhizosphère, 

Harinikumar et Bagyaraj (1994) montrent clairement que les lombrics et les fourmis offrent un 

moyen de dissémination important pour les champignons MA. 

Un autre effet de la faune seule ou de la consommation de micro-organismes par cette faune sur 

la croissance végétale est lié à la synthèse d’hormones de croissance ou de molécules « hormones-

like » par la faune. Ces substances peuvent favoriser la croissance végétale en agissant 

directement sur la plante (Bonkowski et Brandt, 2002; Jana et al., 2010; Scheu et al., 2005), ou 

indirectement en stimulant la colonisation mycorhizienne (Yu et al., 2005). Il a été également 

montré que la croissance végétale peut être augmentée en présence de collemboles car ces 

derniers, par le mode trophique, diminuent la densité en champignons phyto-pathogènes 

(Sabatini et Innocenti, 2000). 

V.3.2 Effets des interactions biotiques sur la dynamique des métaux 

La dynamique des polluants en général, et celle des ETM en particulier, a été très peu étudiée dans 

les interactions collemboles-mycorhizes-plantes. Généralement, les études portent sur les effets 

des ETM sur les interactions collemboles-champignons MA et non l’inverse. Les études sur les 

effets des interactions faune-microflore sur la dynamique des métaux mettent la plupart du temps 

en jeu les vers de terre et les champignons MA (Aghababaei et al., 2014; Aghababaei et Raiesi, 

2015; Ma et al., 2006; Yu et al., 2005).  

La mycorhization par Funneliformis intraradices ou F. mosseae provoque une diminution de la 

concentration en Cd dans la plante (Zea mays) mais l’effet n’est plus observable en présence du 

lombric Lombricus terrestris (Aghababaei et al., 2014). Les mêmes résultats ont été observés pour 
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le tournesol (Helianthus annuus) mais l’effet de l’interaction est dépendant de l’espèce de 

champignon MA (Aghababaei et Raiesi, 2015). Dans la même étude, une augmentation de la 

concentration en phosphore dans les parties aériennes est également observée lorsque la plante 

est mycorhizée, et l’effet est significativement plus élevé lorsque le lombric est associé à la plante 

mycorhizée. Dans les travaux de Yu et al. (2005), les concentrations en Cd dans les parties 

aériennes et racinaires du ray-grass (Lolium multiflorum) sont plus élevées pour les plantes 

mycorhizées cultivées (par F. intraradices ou F. mossaea) en présence de lombrics (Pheretima sp.) 

par rapport aux plantes mycorhizées cultivées sans lombric. Par contre, Ma et al. (2006) montrent 

que c’est la colonisation par le champignon MA (F. mossaea) qui provoque une diminution de la 

concentration en Zn et Pb dans les parties racinaires de Leucaena leucocephala et que l’ajout du 

lombric Pheretima guillelmi, avec ou sans champignon MA, ne modifie par les concentrations en 

éléments dans la plante. 

La seule étude retrouvée sur les interactions collemboles-mycorhizes et les ETM a été réalisée par 

Seres et al. (2006) et montre que la présence du collembole Folsomia candida peut réduire la 

concentration en zinc dans les racines du maïs, indépendamment de la présence du champignon 

MA, F. intraradices. Par contre, l’abondance en collemboles ne modifie pas l’absorption de Zn par 

les plantes. Ainsi, dans cette étude les collemboles modifiaient directement l’absorption en Zn par 

le maïs, sans relation directe avec les mycorhizes (Seres et al., 2006). 

Le nombre de travaux portant sur les effets des interactions biotiques entre la faune et les micro-

organismes sur la biodiversité, la croissance du végétale et la dynamique des métaux dans des sols 

fortement anthropisés est limité. Pourtant, l’évaluation de la qualité des sols anthropisés nécessite 

de prendre en compte ces interactions. Des conclusions sur la qualité des sols peuvent être 

biaisées si les interactions biotiques ne sont pas prises en compte. Par exemple, nous pouvons 

supposer qu’une faible biomasse végétale ne serait pas liée à une contamination du sol mais peut-

être à l’absence simultanée de la mésofaune et de champignons MA. 
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VI  OBJECTIFS DE LA THESE 

L’étude de la qualité des sols prend rarement en compte les propriétés abiotiques, biotiques et 

fonctionnelles du sol simultanément, alors que ces approches sont complémentaires. De plus, la 

prise en compte de plusieurs compartiments biotiques (bactéries, champignons, méso-, 

macrofaune, plantes etc.) et des interactions biotiques permet d’avoir une vision plus intégrée de 

la biodiversité et des conséquences sur le fonctionnement du sol. La littérature montre que la 

biodiversité taxonomique et fonctionnelle des micro-organismes et de la faune est modifiée par la 

contamination et le type d’usage des sols. L’analyse de la littérature montre aussi que les 

interactions biotiques, notamment entre les micro-organismes, la faune et les plantes pouvaient 

modifier la croissance végétale, la dynamique des métaux et sur la biodiversité elle-même. 

 

Ainsi, les conditions particulières des sols délaissés (peu fertiles, avec une contamination faible 

ou modérée et sans usages) pourraient sélectionner une biodiversité particulière, tant au niveau 

taxonomique que fonctionnel. En outre, ces sols étant caractérisés comme étant peu fertiles, il est 

possible que les interactions biotiques jouent un rôle important dans des fonctions 

écosystémiques et sur la biodiversité elle-même. Afin de pouvoir envisager une valorisation 

potentielle des délaissés, il est ainsi nécessaire de préciser leurs caractéristiques et 

fonctionnement. 

 

Dans ce contexte, l’objectif de la thèse était de caractériser des sols fortement anthropisés 

délaissés, notamment leur fonctionnement biologique. Pour répondre à cet objectif, 

différentes approches ont été développées, essentiellement des approches de terrain, afin de 

caractériser les sols délaissés dans les conditions les plus réalistes possibles.  Une étude intégrée 

des paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels de plusieurs sols délaissés a tout d’abord été 

réalisée, suivie d’une étude spécifique de la structure taxonomique et fonctionnelle des 

communautés de différents groupes biotiques dans ces sols. L’évolution temporelle des 

paramètres abiotiques et biotiques dans un des sols délaissés a ensuite été étudiée. Cette 

approche de terrain a été complétée par une expérience en laboratoire, pour étudier les 

interactions biotiques entre un collembole, un champignon mycorhizien et une plante dans deux 

sols délaissés.  

 

Six sols anthropisés délaissés ont été étudiés car ils présentent des différences au niveau de leur 

origine et de leurs caractéristiques physico-chimiques. Ainsi, des sols provenant de deux 

anciennes cokeries, d’un ancien bassin à boues sidérurgiques, d’une installation de stockage de 
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déchets inertes et deux sols construits à partir de différents substrats et de sols décontaminés ont 

été étudiés. Afin de prendre en compte les différents compartiments biotiques, les bactéries, les 

champignons, la mésofaune, la macrofaune et les plantes herbacées ont été considérés dans la 

thèse, en termes d’abondance et de diversité. Pour la faune et pour les champignons du sol et des 

racines, la biodiversité taxonomique a été complétée par une approche de la biodiversité 

fonctionnelle basée sur les traits. Les collemboles et les champignons mycorhiziens, dont le rôle 

dans les sols et les interactions potentielles ont été montrés dans d’autres types de sols, ont été 

spécifiquement étudiés dans une expérience au laboratoire avec deux des sols délaissés. Ainsi, les 

interactions entre le collembole Sinella caeca, le champignon mycorhizien à arbuscule 

Funneliformis mosseae BEG 69 et l’herbacée Lolium multiflorum var. Podium ont été étudiés. 

 

Un objectif majeur de la thèse était de mesurer la qualité des sols délaissés par l’étude des 

paramètres abiotiques, biotiques (micro-organismes, faune et flore) et fonctionnels. Pour 

cela, trois questions ont tout d’abord été posées : 

- Les sols délaissés présentent-ils une biodiversité importante et sont-ils fonctionnels ? 

- Les niveaux de biodiversité sont-ils différents selon les sols délaissés ? 

- Quels sont les liens entre les paramètres abiotiques et les paramètres biotiques et fonctionnels ? 

Pour cela une caractérisation intégrée des paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels des 

six sols délaissés a été réalisée à partir d’échantillons prélevés in situ (Chapitre 3). Dans ce 

chapitre, nous avons considéré la biodiversité fonctionnelle par des mesures directes de certaines 

fonctions (activités enzymatiques et capacité de minéralisation) ou l’approche des traits 

(abondance en copie de gènes intervenant dans la dégradation des HAP et la proportion de méso 

et macro-décomposeurs). 

 

Toutefois, nous avons vu dans l’état de l’art que la diversité fonctionnelle des communautés 

pouvait aussi être estimée par des traits. Nous avons voulu caractériser les sols délaissés selon 

la structure taxonomique et la structure basée sur l’approche des « traits » des collemboles, 

de la macrofaune et des champignons. Cette partie avait pour objectifs spécifiques de répondre 

aux questions suivantes : 

- La structure taxonomique et celle basée sur les traits des communautés des sols délaissés sont-

elles particulières ? 

- La structure taxonomique et celle basée sur les traits des communautés sont-elles différentes 

selon les sols délaissés ? 

- Quels sont les liens entre les paramètres abiotiques et la structure basée sur les traits des 

communautés ? 
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Une étude spécifique de la structure taxonomique et fonctionnelle sur deux différents groupes 

biotiques appartenant à deux règnes différents (la faune et les champignons) a été réalisée pour 

ces mêmes sols délaissés. Dans un premier temps, les communautés de collemboles et de la 

macrofaune ont été étudiées car ces animaux peuvent être des indicateurs de la qualité des sols et 

que les outils permettant d’étudier les traits de ces communautés sont existants et facilement 

utilisables (Chapitre 4). Ensuite, les communautés fongiques ont été étudiées car ces micro-

organismes interviennent dans de nombreux processus du sol, notamment par leur mode 

trophique. De plus, un outil a été récemment développé, permettant de passer d’une structure 

taxonomique à une structure fonctionnelle des communautés fongiques basée sur le trait « mode 

trophique » (Chapitre 5).  

 

Sachant que les paramètres abiotiques et biotiques évoluent dans le temps, ces paramètres ont 

été mesurés au cours du temps sur un des sols délaissés précédemment étudié, un sol construit et 

contaminé par des ETM et constitué de quatre modalités. Ainsi, le quatrième objectif de ce 

travail de thèse était de suivre au cours du temps les paramètres abiotiques et biotiques 

de quatre modalités d’un Technosol construit (Chapitre 6). Pour cela, il s’agissait de répondre 

à la question : 

Quelle est la dynamique temporelle des paramètres abiotiques et biotiques dans un sol délaissé, 

en particulier d’un Technosol construit et de ses modalités ? 

 

Ces travaux de thèse se sont aussi basés sur des études en laboratoire afin de comprendre plus 

finement les mécanismes des interactions biotiques entre les deux groupes biotiques étudiés dans 

les chapitres 4 et 5 : la faune et les champignons. La revue de la littérature montre que peu 

d’études portant sur les interactions entre les collemboles et les champignons mycorhiziens à 

arbuscules ont été réalisées dans des sols anthropisés, alors que ces organismes sont abondants 

dans les sols fortement anthropisés et ont des fonctions écologiques importantes. C’est pourquoi 

le cinquième objectif de ce travail de thèse était d’étudier les effets des interactions 

biotiques collemboles-champignons mycorhiziens sur la dynamique des métaux et la 

croissance végétale dans des sols délaissés (Chapitre 7). Il s’agissait de répondre à une 

principale question : 

Quels sont les effets de l’interactions collembole-champignon mycorhizien sur la dynamique des 

métaux et la croissance végétale dans des sols délaissés ? 

 

L’ensemble des chapitres de résultats de la thèse a été schématisé dans la figure 1.10. 
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Figure 1.10 : Schéma des différents objectifs de la thèse. [Etudes sur le terrain] Objectif 1 (chapitre 3): 
Mesurer la qualité des sols délaissés par l’étude des paramètres abiotiques, biotiques (microorganismes, faune 
et flore) et fonctionnelles ; Objectifs 2 et 3 (chapitres 4 et 5): Etudier les traits et préférences écologiques des 
collemboles, de la macrofaune (objectif 2) et des champignons (objectif 3) ; Objectif 4 (chapitre 6): Suivre au 
cours du temps les paramètres abiotiques et biotiques de quatre modalités de Technosols construits ; 
[Expérimentations en laboratoire] Objectif 5 (chapitre 7): Etudier les effets des interactions biotiques 
collemboles-champignons mycorhiziens sur la dynamique des métaux et la croissance végétale dans des sols 
délaissés.
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I. MATERIEL 

I.1. Les sols étudiés 

Dans ce travail de thèse, six sols anthropisés délaissés situés dans le nord-est de la France et 

caractérisés comme des milieux ouverts ont été étudiés (Figure 2.1). Le premier sol présenté est 

un sol construit, à des fins expérimentales, sur la commune de Jeandelaincourt. Ce sol présente 

différentes modalités correspondant à des compositions en matériaux différentes. De plus, il a été 

étudié au cours du temps, à 4 dates différentes. Ainsi, la première partie présentant les sols étudiés 

se focalisera sur ces parcelles expérimentales de Jeandelaincourt. Les cinq autres sols étudiés, 

présentant des historiques et caractéristiques contrastés, ont été prélevés une seule fois. Un sol 

construit (mélange de compost et de terre traité par thermo-désorption), un sol de site 

d’installation de stockage de déchets inertes, deux sols provenant d’anciens sites de cokerie et un 

sol issu d’un site de bassin à boue sidérurgique ont été étudiés et seront présentés dans la 

deuxième partie. 

 

Figure 2.1 : Cartographie des différents sites étudiés. [A]: Biotechnosol (situé à Homécourt); [B]: Retonfey; 
[C]: Homécourt; [D]: Moyeuvre-Petite; [E]: Micheville; [F]: Jeandelaincourt. 
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I.1.1. Les parcelles expérimentales de Jeandelaincourt 

Dans le cadre du projet Lorver, qui a pour objectif la valorisation de sites dégradés et de sous-

produits industriels en Lorraine par la production de biomasse végétale non alimentaire, des 

parcelles expérimentales de sols construits ont été réalisées dans la commune de Jeandelaincourt 

en juin 2013 (Figure 2.2). Les sols ont été construits sur un site d’enfouissement de déchets 

dangereux de Suez RR IWS Minerals France SITA FD. Le sol prélevé sur ce site de Jeandelaincourt 

est nommé « sol F » dans ce manuscrit de thèse. 

 

Figure 2.2 : [En haut] Photographies aériennes des parcelles expérimentales de Jeandelaincourt lors de la 
construction en 2013, en 2015 et en 2017. [En bas] Photographie panoramique du site en automne 2014. 

E:938477 N:6864617, projection Lambert 93; sources : Geoportail et Google map. 

 

 Les 4 modalités du Technosols 

Sur une surface totale de 900 m2, 4 parcelles de 225 m², elles-mêmes sub-divisées en quatre sous-

parcelles, ont été mises en place sur une hauteur de 1,5 m. Ces parcelles sont équipées d’un 

système de drainage pour la collecte des lixiviats. Au fond de chaque parcelle, un géotextile a été 

placé pour récupérer les lixiviats sans perte des matériaux. A la base de chaque parcelle, 50 cm de 

matériaux drainant (gravier roulé de 16-32 mm) ont été placés, surmontés de 80 cm de terre 

appelée « terre de biopile » provenant de Suez RR IWS Minerals France (anciennement SITA-FD). 

Cet horizon est surmonté d’un horizon de surface de 50 cm d’épaisseur suivant quatre modalités 
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de mélange : 100% de terre de biopile (parcelle TB) ou 95% de terre de biopile mélangée avec 3% 

de boue acide et 2% de boue basique contaminées en ETM (parcelle TB2NM), ou le même mélange 

ayant reçu soit un inoculum mycorhizien seul (parcelle TB2M), soit ce même inoculum et 3% de 

biochar (parcelle TB3M) (Figure 2.3). 

 

Figure 2.3 : Schéma du profil de reconstruction de sol sur les parcelles de Jeandelaincourt. TB=Terre de 
Biocentre, BA=Boue acide, BB=Boue basique. Source : document Lorver du 15/10/2013. 

 

L’inoculation a été réalisée avec un champignon endomycorhizien Rhizophagus irregularis (21 g 

d’inoculum solide à 4000 spores.g-1 ; ENDO4000 PROBIOGREEN) pour le chanvre. Pour le 

peuplier, l’inoculation a été réalisée avec Rhizophagus irregularis dans les mêmes quantités que 

pour les cultures de chanvre, en association avec un champignon ectomycorhizien, Pisolithus 

tinctorius (21 mg d’inoculum solide à 4.106 spores.g-1 ; MYC500® AGRI-BIOTECH). Les inoculums 

ont été dosés afin d’obtenir 84000 spores, par sous-parcelle, pour chaque champignon. 

Encadré 2.1 : La terre de biopile  

Les terres de biopile (ou biotertre) sont des terres décontaminés par la technologie Biocentre®. 
Cela consiste en un traitement hors site, des sols pollués avec des composés organiques. Les sols 
sont placés sous bâche sous aération forcée continue (par aspiration et insufflation simultanées). 
Cette technique biologique fait appel à l’action des micro-organismes indigènes qui minéralisent 
ces molécules, favorisée par le système d’insufflation d’air (bio-stimulation). Le préstockage, le 

pré-traitement mécanique et le traitement se font sous hangar (www.selecdepol.fr). 



Chap. 2 : Matériel et méthodes 

 

76 

 Les plantations 

Les quatre parcelles sont espacées de 7 m. Chaque parcelle carrée est découpée en quatre sous-

parcelles de 6 m de côté, séparées d’un espace de 3 m. Sur ces sous-parcelles de 36 m², quatre type 

de plantes ont été cultivées de manière aléatoire: de l’ortie (Urtica dioica ; CTA25, Belgique), du 

chanvre (Cannabis sativa L., variété Futura 75, Chanvier de l’Est), du peuplier (Populus trichocarpa 

× P.maximowiczii – pépinère Vandromme) et l’hyperaccumulateur de métaux Noccaea 

caerulescens (population de Gange (Gonneau et al., 2014)) (Figure 2.4). 

 

 

Figure 2.4 : Plan des parcelles et des points d’échantillonnages sur chaque modalité du Technosol de 

Jeandelaincourt. Modifiée d’après une figure de C.Sirguey et D.Blaudez. 

 

 L’historique du Technosol construit 

Les parcelles ont été mises en place en juin 2013. Le premier prélèvement considéré comme 

témoin initial « T0 » a été réalisé un mois après l’installation des parcelles, le 11/07/2013. La 

première plantation de peupliers, chanvre et orties a été réalisée le 25/07/2013, en même temps 

que l’inoculation du champignon mycorhizien. Malgré l’installation d’un système d’arrosage, un 

défaut de développement de la végétation a été mis en évidence sur les parcelles TB2NM, TB2M 

et TB3M laissant supposer une phytotoxicité des mélanges, notamment liée à une forte salinité. 

Au printemps 2014 (le 17/04/2014), une nouvelle plantation de peupliers, chanvres, orties et de 

                                                           
25Centre des technologies agronomiques 
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l’hyperaccumulateur de métaux a été réalisée. Ce jour-là, 42 boutures de peupliers âgées de 1 an 

ont été transplantées sur chaque sous-parcelle. Le chanvre a été semé à la volée à raison d’une 

densité de 45 g par hectare soit 162 mg par sous-parcelle, ce qui correspond à une culture agricole 

classique (GAB26 - fiche Chanvre). Les cultures de chanvre et de peuplier ont été inoculées avec un 

inoculum mycorhizien sur les parcelles TB2M et TB3M. La terre des quatre modalités du 

Technosol a été échantillonnée à quatre dates différentes : en juillet 2013 « T0 » (1 mois après la 

construction du Technosol), octobre 2014 « T1 » (16 mois), avril 2015 « T2 » (22 mois) et en 

octobre 2015 « T3 » (28 mois). Des photographies supplémentaires ont été ajoutées en annexe 1. 

 

Dans le cadre de ce travail de thèse, seules les 4 sous-parcelles de culture de peuplier ont été 

étudiées (exemple de l’évolution de la parcelle « peuplier », Figure 2.5). 

 

 

Figure 2.5: Parcelle « TB Peuplier » en automne 2014, printemps 2015, automne 2015 et été 2016. 

 

                                                           
26 Groupement d'agriculteurs biologiques 
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I.1.1. Les cinq autres sols de sites de délaissés étudiés 

Avec le site de Jeandelaincourt, six sites délaissés ont été étudiés. Les autres sites étudiés ont été 

choisis afin d’avoir un panel de différents types de site délaissés. Ainsi, trois Anthroposols 

construits et trois Anthroposols artificiels ont été sélectionnés. Les Anthroposols construits 

sont représentés par : un sol contaminé en ETM (site de Jeandelaincourt), un sol construit à partir 

de sous-produits industriels non-contaminés et un sol construit avec des granulats (matériaux 

non dangereux issus du BTP27). Le nord-est de la France ayant un lourd passé industriel, de 

nombreuses friches sont délaissées (8000 ha en Lorraine) avec une contamination modérée et 

une faible fertilité. Ainsi, les Anthroposols artificiels sont représentés par deux sols d’anciennes 

cokeries et un ancien bassin à boue d’industrie sidérurgique. Ces sites ont fait l’objet de 

prélèvements de terre en avril 2015. Les sols prélevés sont détaillés ci-dessous. 

  

                                                           
27 BTS : Bâtiment et travaux publics 
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Le sol de Biotechnosol (Figure 2.6), nommé sol « A » : le sol étudié est un Spolic Garbic Technosol 

(IUSS Working Group WRB, 2014) (E:918202 N:690568628). Il a été prélevé sur la station 

expérimentale du Groupement d’intérêt scientifique sur les friches industrielles (GISFI) à 

Homécourt (54), et a été mis en place dans le cadre du projet Biotechnosol-GESSOL (Cortet et al., 

2010). Ce site appartient à l’Etablissement public foncier de Lorraine (EPFL) qui loue le terrain au 

GISFI. Au niveau règlementaire, il s’agit d’une ICPE car les sous-produits industriels sont 

considérés comme des déchets. Ce projet visait à réhabiliter un terrain de friche industrielle 

résultant de la cessation d'activité d'un complexe sidérurgique, par la construction de sol à partir 

de déchets. Il s’agit d’un Technosol, construit en 2007, et constitué de compost (0,10 m) comme 

horizon de croissance, de mélange de sous-produit papetier/terre industrielle traitée par 

désorption thermique (1,0 m) comme horizon de développement et enfin d'un horizon hydrique 

de sous-produit papetier pur (0,40 m). Des photographies du site avant et après réhabilitation 

sont en annexe 2. 

 

Figure 2.6 : Photographies du site et du sol de « Biotechnosol ». [A] Vue aérienne du site (1:2132), [B] 
photographie des quadrats de prélèvement, [C] photographie du sol non tamisé, prélevé à 10 cm de 

profondeur, [D] photographie du site.  La barre rouge représente  
le transect de prélèvement de 20 m.  

                                                           
28 Projection Lambert 93 - m 
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Le sol de Retonfey (Figure 2.7), nommé sol « B » : le sol étudié est un Skeletic Technosol 

(E:942352 N:6897630). D’anciens terrains en friche et inemployés appartenant à la commune de 

Retonfey (57) ont fait l’objet d’une Installation de stockage de déchets inertes (ISDI) réglementée, 

qui était exploitée par la société EUROGRANULATS. Comme les matériaux sont des déchets au 

sens réglementaire, ces sites sont également des ICPE. Les terrains ont été requalifiés en créant 

quatre tertres composés de granulats (voir Figure 2.7.A). Les granulats sont des fragments de 

roche (taille <125 mm), entrant dans la composition des matériaux destinés à la fabrication 

d'ouvrages de travaux publics, de génie civil et de bâtiment. L’ensemble du site fait l’objet de 

plantations par un paysagiste. Toutefois, une des quatre parcelles (parcelle sud-est) n’a pas été 

aménagée, favorisant la reprise de la végétation spontanée sur les terres d’apports. C’est cette 

parcelle qui a été étudiée dans ce travail de thèse. 

 

Figure 2.7 : Photographies du site et du sol de « Retonfey ». [A] Vue aérienne du site (1:2132), [B] 

photographie des quadrats de prélèvement, [C] photographie du sol non tamisé, prélevé à 10 cm de 

profondeur, [D] photographie du site. La barre rouge représente le transect de prélèvement de 20 m. 
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Le sol d’Homécourt (Figure 2.8), nommé sol « C » : le sol étudié est un Spolic Technosol (E:918487 

N:6905891). Il s’agit du sol développé sur le site d’une ancienne cokerie sur la station 

expérimentale du GISFI. Le GISFI est locataire de ce terrain qui appartient à l’EPFL. Ce site est celui 

d’une ancienne cokerie qui a été exploitée par la Société SACILOR de 1922 jusqu’au début des 

années 1980 sur le territoire de la commune d’Homécourt. L’activité a définitivement cessé en 

1980 et les infrastructures ont été démantelées en 1984 et 1985. De nombreuses études ont été 

réalisées sur ce site et des travaux de traitement de la pollution sur certaines zones ont été menés 

dans les années 2000. L'étude diagnostique de cette ancienne cokerie a fait apparaître que 9 ha 

sur 30 sont pollués par des métaux, cyanures et HAP. Le site a été découpé en plusieurs zones en 

fonction des activités passées. Ces zones sont utilisées par le GISFI pour différents projets de 

recherche, et font partie du réseau SAFIR29 de l’ADEME. Bien que l’ancien exploitant ait traité une 

partie du site, la majeure partie de la friche est soumise à l’atténuation naturelle. Les prélèvements 

pour cette étude ont été réalisés dans cette zone soumise à l'atténuation naturelle. 

 
Figure 2.8 : Photographies du site et du sol de « Homécourt ». [A] Vue aérienne du site (1:2132), [B] 

photographie des quadrats de prélèvement, [C] photographie du sol non tamisé, prélevé à 10 cm de 

profondeur, [D] photographie du site. La barre rouge représente le transect de prélèvement de 20 m. 

  

                                                           
29 SAFIR : Sites ateliers français pour l’innovation et la recherche 
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Le sol de Moyeuvre-Petite (Figure 2.9), nommé sol « D » : le sol étudié est un Spolic Technosol 

(E:920222 N:6911528). Il est situé sur la commune de Moyeuvre-Petite (57), près du cours d’eau 

du Conroy (environ 70 m de distance). Ce site appartient à Arcelor Mittal Real Estate France et est 

constitué de crassiers, d’une longueur de 2 fois 1,5 km environ et d’une largeur de 200 m qui ont 

alimenté des bassins à boues par simple déversement des résidus sidérurgiques. Ces bassins ont 

été utilisés pour le stockage de matériaux divers issus des activités minières et industrielles de la 

région. Ces boues ont été déposées depuis les années 1880 jusqu’en 1981, arrêt qui faisait suite à 

la cessation d’activité des hauts-fourneaux de Joeuf et de Moyeuvre. Les bassins étaient alimentés 

en boues depuis le haut du crassier. Actuellement, les bassins ne font l’objet d’aucun usage. Suite 

aux demandes de la Directions régionales de l'environnement, de l'aménagement et du logement 

(DREAL), Arcelor Mittal Real Estate France, dernier exploitant de ces boues, envisage leur 

recouvrement dans un délai de 5 ans.  

 

Figure 2.9 : Photographies du site et du sol de « Moyeuvre-Petite ». [A] Vue aérienne du site (1:2132), [B] 

photographie des quadrats de prélèvement, [C] photographie du sol non tamisé, prélevé à 10 cm de 

profondeur, [D] photographie du site. La barre rouge représente le transect de prélèvement de 20 m. 
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Le sol de Micheville (Figure 2.10), nommé sol « E » : le sol étudié est un Spolic Technosol 

(E:942262 N:6897475). Il a été prélevé sur le site de l’ancienne cokerie de Micheville (57), 

appartenant à Arcelor Mittal Real Estate France. Cette cokerie a été créée en 1872. Elle s’étendait 

sur les communes de Villerupt, Russange, Rédange et Audun-le-Tiche dans la vallée de l’Alzette, 

près de la frontière luxembourgeoise. Elle représentait une surface d’environ 180 hectares. La 

cokerie de Russange a été installée en 1950 sur le carreau d’une ancienne mine à ciel ouvert 

partiellement remblayée en trois terrasses de dimensions inégales. Toute activité cokière a été 

stoppée en 1975. Depuis, le terrain est resté à l’état de friche et reconquis par la végétation 

naturelle. 

 

 

Figure 2.10 : Photographies du site et du sol de « Micheville ». [A] Vue aérienne du site (1:2132), [B] 

photographie des quadrats de prélèvement, [C] photographie du sol non tamisé, prélevé à 10 cm de 

profondeur, [D] photographie du site. La barre rouge représente le transect de prélèvement de 20 m. 
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I.2. Les organismes employés 

Comme présenté précédemment, six sols ont été choisis dans des études in situ. D’autres 

expérimentations ont été réalisées, non plus sur le terrain, mais en laboratoire. Pour cela, des 

organismes appartenant à trois groupes biotiques différents ont été choisis car largement 

retrouvés dans les sols délaissés étudiés. Ainsi, un collembole, un champignon mycorhizien à 

arbuscule et une plante herbacée ont été employés lors d’expérimentation en mésocosmes, dans 

le but d’étudier les interactions biotiques et les vertus fonctionnelles de ces interactions. 

I.2.1. Le collembole Sinella caeca 

Sinella caeca (Schött, 1896) (Figure 2.11) est un collembole eu-édaphique (c’est-à-dire qui vit en 

profondeur dans le sol, entre 5 et 10 cm environ de la surface) et synantropique, c’est-à-dire 

qu’elle est associée aux activités humaines (Hopkin, 2007). Cette espèce a été choisie car plusieurs 

études ont déjà mis en évidence des interactions avec des champignons mycorhiziens à arbuscules 

(par exemple, Posta et Bakonyi 2008; Seres et al., 2006; Seres et al., 2007; Siddiky et al., 2012). 

Cette espèce est synanthropique, ce qui suppose qu’elle supporte des conditions éloignées des 

milieux naturels, comme peuvent avoir les sols anthropisés délaissés. De plus, son élevage est 

facile en laboratoire, même si son taux de reproduction est plus faible que d’autres espèces 

fréquemment utilisées en laboratoire comme Folsomia candida. 

 

 

Figure 2.11 : Photographie à la loupe binoculaire (×10) de Sinella caeca au-dessus d’une spore de 
champignon mycorhizien Funneliformis mosseae BEG69. Source : Audrey Spataro. 
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I.2.2. Le champignon mycorhizien à arbuscules Funneliformis mosseae 

BEG69 

La souche BEG3069 du champignon mycorhizien à arbuscules Glomus mosseae (Nicolson et Gerd.) 

qui a été renommé Funneliformis mosseae (Schüßler et Walker, 2010) a été utilisée dans cette 

thèse pour les expériences en mésocosmes (Figure 2.12). Cette souche, aussi nommée P2, a été 

isolée d’un sol pollué par des ETM (Weissenhorn et al., 1993). Elle a fait l’objet de nombreux 

travaux sur le transfert d’éléments comme le cadmium et le zinc du sol à la plante par ce type de 

champignons (Redon et al., 2009). Elle est conservée depuis son isolement et multipliée au 

laboratoire sous forme de cultures de poireaux mycorhizés sur un substrat contaminé. 

 

                                                           
30 BEG : Banque européenne des Glomales 

Taxonomie :  

Arthropoda, Hexapoda, Collembola, Emtomobryomorpha, Entomobryidae, Sinella, caeca 

(Hopkin, 2007). 

Synonyme :  

Entomobrya caeca Schott, 1896  

Sinella tenebricosa Folsom, 1902 

Description :  

Taille du corps de 1,5 mm. Blanc présentant parfois des tâches rosée-marrons. Ocelles 

absents. Présence d’une furca, organe saltatoire des collemboles. 

Distribution et écologie :  

Cette espèce a été retrouvée dans des serres (en Norvège) et des pots de fleurs à l’intérieur et 

à l’extérieur des habitations dans divers pays et récemment retrouvée dans du compost (en 

Finlande et en Suisse). Cette espèce est cosmopolite. 

Sinella caeca (Schött, 1896) 
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Figure 2.12 : Photographie au microscope optique de [A] spores de F.mosseae BEG69, [B] d’hyphes de 
F.mosseae BEG69 à l’intérieur d’une racine et [C] un arbuscule de F.mosseae BEG69. Sources : C.Berthelot 

 

 

 

I.2.3. La plante herbacée Lolium multiflorum 

Le ray-grass d’Italie, Lolium multiflorum (Lamk) var. Podium, est utilisé dans les expériences en 

mésocosmes (Figure 2.13). Le ray-grass est une graminée ayant un fort potentiel pour la 

revégétalisation des sites contaminés, notamment en ETM (Arienzo et al., 2004). Elle a été décrite 

comme une plante métallophyte facultative, c’est-à-dire qu’elle peut aussi bien se développer dans 

un milieu avec ou sans contamination métallique (Smith et Bradshaw, 1979; Vernay et al., 2007). 

Il est à noter que cette plante n’accumule pas les métaux. Elle est capable d’être en symbiose avec 

de nombreux champignons mycorhiziens, permettant d’obtenir des taux de colonisation élevés, 

même sur le terrain (Gamper et al., 2004). Le ray-grass est une plante de choix pour la 

végétalisation de ces sites, d’autant plus qu’elle produit une biomasse importante rapidement 

(Vernay et al., 2007). Elle est aussi couramment utilisée comme plante modèle dans les études au 

laboratoire sur l’écodynamique des contaminants (Guala et al., 2010). 

Taxonomie : Eukaryota; Fungi; Mucoromycota; Glomeromycotina; Glomeromycetes; 

Glomerales; Glomeraceae; Funneliformis (anciennement Glomus), mosseae. 

N°accession : U96141 (Vandenkoornhuyse et Leyval, 1998) 

Origine : Souche issue d’un champ agricole contaminé par les ETM situé à Noyelles–Godault. 

La pollution métallique est issue de retombées atmosphériques provenant de la fonderie de 

Metaleurop pendant plus de 60 ans. 

Hôte : Allium porrum (L.) par culture piège (Weissenhorn et al., 1993) 

 

Funneliformis mosseae (T.H. Nicolson et Gerd.) BEG69 
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Figure 2.13 : Photographie d'un plant de ray-grass (à gauche) et des parties foliaires, des fleurs et des 
graines (à droite). Source : http://fleursauvageyonne.github.io. 

 

 

  

Taxonomie :  Liliopsida, Poaceae, Lolium, multiflorum. 

Nom commun : Ray-grass d’Italie 

Informations : 

- Plante annuelle de 0,40 à 1,20 m de haut, glabre, à racine fibreuse  

- Tiges assez robustes, dressées ou arquées à la base  

- Feuilles nouvelles enroulées par les bords, les caulinaires planes, assez larges. 

- Epi très long, assez large, très comprimé  

Écologie : Plante prairiale, représentative des pelouses. Largement utilisée dans les champs 

cultivés comme plante fourragère, elle s'est naturalisée dans toute l'Europe et dans les 

régions tempérées du globe. 

Répartition : Europe ; Asie occidentale ; Afrique septentrionale. 

Floraison : Mai-août. 

Sources : tela-botanica.org ; Polese, 2007. 

Lolium multiflorum Lamk. var. Podium 
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II. METHODES 

II.1. Méthodes d’échantillonnage in situ 

Dans le but d’étudier les différents groupes biotiques simultanément, ainsi que les paramètres 

abiotiques des sols, un protocole d’échantillonnage spécifique a été développé. Différents 

prélèvements ont été réalisés, selon les méthodes classiquement utilisées pour chaque 

compartiment biotique, en un même point. L’objectif n’est pas de caractériser le sol à l’échelle d’un 

site mais de prélever au même endroit les différents groupes biotiques, sur différents types de sol 

délaissés. Pour être plus robuste dans les résultats, plusieurs points d’échantillonnage ont été 

réalisés pour chaque sol. Au niveau temporel, les six sites ont été prélevés à la même période (avril 

2015) tandis que les sols du site de Jeandelaincourt ont été échantillonnés à quatre dates 

différentes (Tableau 2.1). 

 

Tableau 2.1 : Sols échantillonnés et nombre d’échantillons en fonctions des dates étudiées  
au cours de la thèse. 

 T0 
(11/07/2013) 

T1 
(01/10/2014) 

T2  
(08/04/2014) 

T3 
(08/10/2014) 

Sols échantillonnés F F A ; B : C ; D ; E ; F F 

Nombre de point 
d’échantillonnage 

4 4 5; 5 ; 5 ; 5 ; 5 ; 4 4 

 

II.1.1. Echantillonnage au cours du temps du site de Jeandelaincourt 

Afin de suivre la dynamique d’installation de la biodiversité sur un sol anthropisé, les sols des 

parcelles expérimentales de Jeandelaincourt ont fait l’objet de 4 échantillonnages : en été 2013, 

lors de l’installation des parcelles (le 11/07/2013) correspondant au « T0 », en automne 2014 (le 

01/10/2014) correspondant au « T1 », au printemps 2015 (08/04/2015) correspondant au 

« T2 » puis en automne 2015 (le 08/10/2015) correspondant au « T3 ». L’échantillonnage a été 

réalisé sur les 4 points des sous-parcelles « peupliers » (présentés précédemment en Figure 2.4). 

Pour chaque point d’échantillonnage (4 points d’échantillonnage par modalité), les éléments 

suivants ont été étudiés : 

- La diversité végétale 

- La densité et la diversité des collemboles 

- Les caractéristiques physico-chimiques du sol 

- La densité et la diversité des microorganismes 

- La densité et la diversité de la macrofaune 
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Le relevé floristique a été réalisé sur l’ensemble de la sous-parcelle. Les collemboles ont été 

prélevés avec un carottier de 5 cm de profondeur et de 5 cm de diamètre (ISO 23611-2, 2006a). 

Les échantillons de sols pour les analyses physico-chimiques et microbiologiques sont des 

échantillons composites issus de 4 sous-échantillons de 10 cm de profondeur, prélevés autour du 

point d’échantillonnage identifié. La macrofaune épigée a été échantillonnée par la technique du 

pot piège ("pitfall traps" en anglais), nommé également piège Barber (Figure 2.14) pendant 

7 jours. Ces pots en plastique, de 6,5 cm de diamètre sont enterrés dans le sol, jusqu’au bord 

supérieur de façon à créer un puits contenant de l’éthylène-glycol (liquide de conservation) dans 

lequel les organismes marcheurs vont tomber. 

 

 

Figure 2.14 : Photographie d’un dispositif d’échantillonnage de la macrofaune épigée par pot piège.  
[1]: pot en plastique ; [2]: solution d’éthylène-glycol, [3]: toit de protection. 

 

Sur le site de Jeandelaincourt le prélèvement de la macrofaune n’a pas été réalisé par le 

prélèvement d’un bloc de sol, comme sur les autres sites, car la méthode est trop destructive sur 

ce site expérimental. Ainsi, lors des analyses globales (avec les 5 autres sites – Chapitre 3), la 

densité et la diversité de la macrofaune ont été modélisées afin d’y intégrer le sol de 

Jeandelaincourt. Pour cela, la fonction « imputePCA », de la librairie « missMDA » a permis de 

calculer les valeurs manquantes de chaque point d’échantillonnage du sol de Jeandelaincourt à 

partir d’une analyse multivariée de l’ensemble du jeu de données. 

 

1 

2 

3 
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II.1.2. Echantillonnage sur les six sites délaissés étudiés (printemps 2015) 

Les sols des six sites sélectionnés (Biotechnosol, Retonfey, Homécourt, Moyeuvre-Petite, 

Micheville et Jeandelaincourt) ont été échantillonnés durant le mois d’avril 2015 (printemps 

2015). 

L’échantillonnage des sites de Biotechnosol, Retonfey, Homécourt, Moyeuvre-Petite et Micheville 

a été effectué en réalisant 5 points d’échantillonnage le long d’un transect de 20 m avec 5 m de 

distance entre chaque point d’échantillonnage (Figure 2.15). Ce protocole d’échantillonnage est 

réalisé d’après la méthode TSBF (Tropical Soil Biology and Fertility) (Anderson et Ingram, 1993).  

 

 

Figure 2.15 : [A gauche] photographie (site de Homécourt en exemple) et [à droite] schéma vue du dessus 
du transect d’échantillonnage des sols de Biotechnosol, Retonfey, Homécourt,  

Moyeuvre-Petite et Micheville. 

 

Pour le site de Jeandelaincourt, le transect n’a pas été utilisé car la conformation du dispositif 

expérimental n’était pas adaptée. L’échantillonnage a consisté en un seul point de prélèvement 

pour chaque modalité du Technosol (TB, TB2NM, TB2NM et TB3M), sur le point de prélèvement 

n°4, servant de référence (présenté précédemment en Figure 2.4). 
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Pour chaque sol et chaque point d’échantillonnage (Figure 2.16), les éléments suivants ont été 

échantillonnés dans l’ordre suivant, afin de caractériser le sol de la façon la plus complète 

possible : 

- La biomasse et la diversité végétale (quadrats n°2 et 1 respectivement) 

- La densité et la diversité des collemboles (quadrat n°3) 

- Les caractéristiques physico-chimiques du sol (quadrat n°4) 

- La densité et la diversité des microorganismes (quadrat n°4) 

- La densité et la diversité de la macrofaune (quadrat n°5) 

 

 

Figure 2.16 : Photographie (à gauche) et schéma (à droite) d’un point de prélèvement. Quadrat n°1 pour le 
relevé floristique ; quadrat n°2 pour l’échantillonnage des parties aériennes ; quadrat n°3 pour 

l’échantillonnage de la mésofaune ; quadrats n°4 pour les échantillonnages de sol pour les analyses physico-
chimiques et microbiologiques ; quadrat n°5 pour le prélèvement de la macrofaune. 

 

Pour chaque point d’échantillonnage, un premier quadrat de 1×1 m (quadrat n°1, Figure 2.16) a 

été utilisé pour réaliser un relevé floristique (Robinson et Lundholm 2012; Prober et al.  2015), 

dans lequel est placé un autre quadrat de 0,5×0,5 m (quadrat n°2, Figure 2.16) pour le 

prélèvement des parties aériennes végétales (Didon et Hansson 2002).  

Un prélèvement de 0,1 m de profondeur a été réalisé pour échantillonner les collemboles. En 

effet, plus de 90% des collemboles vivent dans les 10 premiers cm du sol (Fountain et Hopkin, 

2004). Ainsi, deux carrotiers de 0,05 m de profondeur et de 0,05 m de diamètre sont utilisés l’un 

sur l’autre pour avoir un prélèvement de 0,1 m de profondeur, dans le quadrat n°3 (Figure 2.16) 

(ISO 23611-2, 2006a). Deux carottiers ont été utilisés afin d’échantillonner au mieux la 

communauté de collemboles tout en ayant la même profondeur d’échantillonnage que pour les 

micro-organismes et les caractéristiques physico-chimiques. 
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Autour du point d’échantillonnage de la mésofaune, 4 échantillons de 0,1 m de profondeur et de 

0,1×0,1 m ont été prélevés et rassemblés pour former un échantillon composite qui a servi à 

réaliser les analyses physico-chimiques et microbiologiques (quadrat n°4, Figure 2.16). 

La macrofaune est échantillonnée par tri manuel d’un bloc de sol de 0,25×0,25×0,30 m (quadrat 

n°5, Figure 2.16), adjacent au quadrat n°1, selon la méthode TSBF, modifiée pour les régions 

tempérées (ISO 23611-5, 2011). Le bloc de sol n’a pas pu être prélevé dans le quadrat n°1 car cette 

échantillonnage nécessite un minimum de perturbation du milieu afin d’éviter la fuite des 

animaux. 

 

II.2. Protocoles des expériences en mésocosmes 

Deux expériences en mésocosmes ont été réalisées pour étudier les interactions biotiques entre 

un collembole, un champignon mycorhizien à arbuscules et une plante herbacée. Ces expériences 

ont été menées avec deux des sols étudiés sur le terrain et ayant des caractéristiques contrastées.  

II.2.1. Protocole de l’expérience 1 : interactions biotiques selon différentes 

conditions expérimentales 

Dans la première expérience, nous avons étudié cette interaction en faisant varier la densité 

racinaire, par l’intermédiaire de la taille des pots, et le temps de contact entre les collemboles et 

les plantes mycorhizées. La mycorhization est connue pour améliorer la nutrition minérale des 

plantes en explorant le sol au-delà de la zone d’appauvrissement racinaire (Jakobsen et al., 1992). 

La densité racinaire dans les pots est donc un paramètre important à prendre en compte. De plus, 

les interactions biotiques sont dépendantes du temps de contact, ce qui a amené à tester deux 

temps d’interactions. 
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II.2.1.1. Design et dispositifs expérimentaux  

 Design expérimental 

L’expérience a été réalisée avec le ray-grass inoculé par le champignon mycorhizien Funneliformis 

mosseae BEG69 et cultivé sur le sol d’Homécourt (zone soumise à l’atténuation naturelle 

présentée précédemment) en pots de deux tailles différentes (1L et 3L) sans collembole ou avec 

ajout de 30 collemboles (Sinella caeca) (Figure 2.17). L’expérience a été réalisée avec ajout de 

collemboles à 2 temps différents pour évaluer l’influence de la durée de l’interaction collemboles-

mycorhizes (1 ou 1,5 mois). Pour cela, les collemboles ont été ajoutés 15 jours ou 1 mois après la 

plantation du ray-grass. Les animaux n’ont pas été inoculés au moment de la plantation pour 

éviter que les spores de champignons mycorhiziens soient consommées avant germination. 

L’expérience a duré au total 2 mois. 

 

 

Figure 2.17 : Plan de l’expérience n°1 sur les interactions Plante-Mycorhizes-Collemboles en fonction du 
volume de sol et de la durée d’interaction. 



Chap. 2 : Matériel et méthodes 

 

94 

 Dispositifs expérimentaux 

Les dispositifs sont des pots en plastique de 1L ou 3L (Figure 2.18), dans lesquels sont placés des 

sachets plastiques transparents. Ces sachets sont remplis avec environ exactement 1000 g ou 

2500 g de sol séché à l’air, tamisé à 2 mm, non stérilisé. Les sachets dépassent du pot à une hauteur 

d’environ 20 cm afin d’éviter la fuite des animaux introduits et de permettre le support des feuilles 

de ray-grass.  

 

Figure 2.18 : Photographie des 2 dispositifs (3L et de 1L) après 2 mois de culture. 

 

Les dispositifs sont placés dans des chambres de cultures (Figure 2.19) selon les conditions 

détaillées dans la partie II.2.3. 

 

Figure 2.19 : Photographie des dispositifs de 1 et 3L pour l’expérience n°1 dans la chambre de culture. 
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II.2.1.2. Organismes introduits 

 Germination des graines et plantation de Lolium multiflorum. 

Des graines de Lolium multiflorum ont été placées dans de la vermiculite autoclavée et 

abondamment arrosée à l’eau distillée. Elles ont été mises à germer à température ambiante, dans 

le noir durant 3 jours. Cinq graines germées, ayant environ la même taille, sont ajoutées par pot, 

mais seulement quatre plantes sont conservées 2 jours après. 

 Inoculation avec les spores du champignon mycorhizien  

Les spores du champignon mycorhizien Funneliformis mosseae P2 (BEG69) sont issues de cultures 

de poireau (Allium porrum L.), réalisées dans un mélange à 1:1 (m/m) de sol contaminé de 

Noyelles-Godault (Weissenhorn et al., 1993) et de Terragreen (American aluminum oxide, oil-dry 

U.S. special, type III R, 0.125 mm; Lobbe Umwelttechnik). Pour extraire les spores, 10 g de substrat 

contenant des racines sont placés dans 50 mL de solution de glucose à 500 g.L-1 (Walker et al., 

1982). Le mélange est vigoureusement agité à la main pendant 3 minutes environ, puis centrifugé 

à froid à 2500 rpm pendant 4 min. Le surnageant est vidé au-dessus d’un tamis fin (50 µm) et les 

spores sont récupérées avec un filet d’eau distillée dans une boîte de Pétri contenant du papier 

absorbant afin de maintenir une humidité élevée. Les spores sont récupérées à l’aide de pinces 

sous loupe binoculaire et placées dans une seconde boîte de Pétri contenant du papier absorbant 

humide et stockées à 4°C. Les spores employées sont extraites, selon ce protocole, au plus tard 

l’avant-veille de l’inoculation du champignon mycorhizien. L’inoculation du champignon 

mycorhizien s’effectue à T0, lorsque les 5 graines germées sont plantées dans le sol (dont 

seulement 4 seront conservées). Pour cela, 200 spores sont ajoutées, par pot, directement en 

contact avec les jeunes racines en les décollant du papier filtre grâce un filet d’eau distillée.  

 Acclimatation et introduction des collemboles  

Les collemboles sont issus d’un élevage réalisé dans les conditions précisées dans la norme ISO 

11267 (2014). Trente collemboles, de taille équivalente, sont prélevés et placés dans un pilulier 

de 30 mL contenant 2 g de sol humidifié à 80% de la capacité de rétention en eau du sol. Ils sont 

ensuite placés dans la chambre de culture pendant 7 jours, sans être nourris, afin d’être acclimatés 

aux conditions de cultures. Les collemboles sont ajoutés 2 semaines (modalité 1,5 mois) ou 4 

semaines (modalité 1 mois) après le début de l’expérience. 
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II.2.2. Protocole de l’expérience 2 : interactions biotiques dans deux sols 

délaissés 

A partir de la première expérience, qui a permis de cibler la taille des pots et la durée de 

l’interaction entre les collemboles et la plante mycorhizée, une deuxième expérience a été menée 

en testant deux sols et en comparant quatre traitements, c’est à dire avec et sans inoculation du 

champignon mycorhizien et du collembole.  

II.2.2.1. Design expérimental et dispositifs 

 Design experimental 

Le ray-grass est cultivé sur deux sols, précédemment présentés (Homécourt – zone soumise à 

l’atténuation naturelle et le sol de Moyeuvre-Petite). Ces sols ont été choisis car ce sont des sols 

de friches industrielles, d’origines différentes (ancienne cokerie et bassin à boue) avec des 

différences au niveau physico-chimique. Le ray-grass est cultivé sur ces deux sols en 

présence/absence de collemboles (Sinella caeca) et en présence/absence de champignons 

mycorhiziens (Funneliformis mosseae BEG69). Dans les témoins sans organismes, les inoculums 

stérilisés et des collemboles morts (pour ajouter la même biomasse animale) sont ajoutés. Cette 

expérience est réalisée avec 5 réplicas par condition (Figure 2.20). 
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Figure 2.20 : Plan de l’expérience n°2 sur l’interaction Plante-Mycorhize-Collemboles  
dans deux sols délaissés. 

 

Les plantes et les inoculums de champignon mycorhizien et de collemboles sont préparés comme 

dans la première expérience. Les spores de champignons sont directement placées avec les 

graines de ray-grass germées au début de l’expérience, comme pour l’expérience 1. Les 

collemboles sont ajoutés 2 semaines après le début de l’expérience (pour laisser le temps à la 

mycorhization de s’installer avant interaction) afin d’avoir une durée d’interaction de 1 mois et 

demi. Ce temps d’interaction est issu de la première expérience. Ces collemboles subissent 

préalablement une période d’acclimatation d’une semaine, dans les mêmes conditions que 

l’expérience 1. 

 Dispositifs expérimentaux 

Les sols sont stérilisés par ionisation aux rayons gamma à une dose de 25 kGy (société Ionisos, 

Dagneux) avant installation dans des pots de 1L. 
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Les dispositifs sont des pots en plastique de 1L, dans lesquels sont placés des sacs plastiques 

transparents comme dans l’experience 1. Ces sacs ont été remplis avec 1 kg de sol séché à l’air et 

tamisé à 2 mm. 

Les dispositifs sont placés dans des chambres de cultures (Figure 2.21) selon les conditions 

détaillées dans la partie II.2.3. 

 

 

Figure 2.21 : Photographie des dispositifs de 1L pour l’expérience n°2 dans la chambre de culture. 

 

II.2.2.2. Organismes introduits 

 Plante, champignon mycorhizien et collemboles 

Les organismes sont introduits de la même façon que dans l’expérience 1. Dans les témoins « sans 

mycorhize », 200 spores du champignon mycorhizien autoclavées (121°C pendant 15 min) la 

veille de l’inoculation et conservées à 4°C sont placés dans les dispositifs. Ces spores non-viables 

sont introduites dans les mésocosmes de la même manière que les spores viables afin d’ajouter 

les mêmes biomasses fongiques dans les dispositifs. Pour les témoins sans collembole, des 

animaux morts (placés à -80°C pendant 3 h) sont introduits dans les dispositifs afin d’ajouter les 

mêmes biomasses animales dans les dispositifs. Les sols étant stérilisés par ionisation, une flore 

microbienne autochtone a été réintroduite. Le protocole d’inoculation est détaillé ci-après. 
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 Ajout de l’inoculum microbien 

Chaque mésocosme a été ré-inoculé avec la microflore bactérienne autochtone du sol étudié, à 

partir d’un inoculum préparé le jour même de la mise en place de l’expérience. Pour cela, du sol 

non stérile est mélangé avec une solution de NaCl à 0,8% à hauteur de 1:2 (w/v). Le tout est agité 

par retournement (15 tour.min-1) pendant 1 h et la suspension est filtrée sur filtre plissé. Le filtrat 

récupéré est ensuite filtré à 5 µm grâce à une pompe à vide afin d’éliminer les spores de 

champignons mycorhiziens indigènes du sol et les endophytes fins. Le nouveau filtrat est ensuite 

centrifugé à 3000 rpm pendant 5 min et le surnageant est éliminé pour ne conserver que 1/10ème 

du volume initial. La concentration bactérienne de l’inoculum concentré est estimée grâce à un 

comptage en cellule de Thoma. Chaque pot a été inoculé avec 10 mL de l’inoculum concentré, ce 

qui a permis d’avoir une concentration estimée de 1.108 bactéries.g-1 de sol dans les mésocomes 

contenant du sol d’Homécourt et 8.107 bactéries.g-1 de sol dans les mésocomes contenant du sol 

de Moyeuvre-Petite. 

 

II.2.3. Conditions de cultures des deux expériences 

Les conditions de cultures sont communes aux deux expériences. Ainsi, les dispositifs sont arrosés 

3 fois par semaine, en ajoutant une certaine masse d’eau distillée par pesée, pour être maintenus 

à 80% de la capacité de rétention en eau de chaque sol. Lors de l’expérience, les mésocosmes sont 

disposés au hasard à chaque arrosage. Les conditions de cultures dans la chambre de culture sont 

les suivantes : 22°C/18°C jour/nuit, 80% d’humidité, environ 250 µmol photons m-2.s-1 avec 16 

heures d’éclairage. 

 

II.2.4. Paramètres mesurés dans les deux expériences 

A l’arrêt des expériences, les différentes parties du dispositif sont séparées (Figure 2.22) selon le 

protocole suivant : 

 

 Le bloc de sol est sorti de son pot et le sac plastique est découpé. La plante est secouée 

dans un bac (avec de hautes parois pour récupérer les collemboles) afin de séparer le sol non 

rhizosphérique. Le sol adhérent aux racines (sol rhizosphérique) est ensuite conservé à -20 °C 

pour l’analyse de la densité microbienne (voir partie II.3.2.1). Environ 50 g de ce sol 

rhizosphérique est directement séché à l’air pour les analyses physico-chimiques (voir partie 

II.3.1.1). Après cela, tout le sol restant ainsi que les racines sont placées dans le bac. 

 Les parties aériennes sont récoltées et conditionnées dans des sacs en papier kraft. La 

biomasse des parties aériennes est mesurée par pesée des parties récoltées après avoir été 
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séchées à l’étuve à 70°C pendant 3 jours (Arienzo et al., 2004; Audet et Charest, 2010; Seres et al., 

2006). Les parties aériennes sèches ont également servi à mesurer leurs teneurs en éléments 

majeurs et traces (voir partie II.3.1.2). 

 Le sol (et les racines) placé dans le bac est ensuite immergé dans l’eau afin de récolter les 

collemboles qui se retrouvent ainsi en surface. Les collemboles récoltés sont conservés à 4°C 

pour un comptage dans les jours suivants. 

 Les racines sont directement lavées sous l’eau. Une partie de ces racines sont colorées au 

bleu Trypan pour estimer leur niveau de colonisation mycorhizienne (voir partie II.3.2.2). Le 

reste est séché à l’étuve à 70°C pendant 3 jours, conditionné dans du papier kraft, pour la mesure 

de la biomasse racinaire (Arienzo et al., 2004; Audet et Charest, 2010; Seres et al., 2006). Les 

parties racinaires sèches ont également fait l’objet d’analyses de leurs teneurs en éléments 

majeurs et traces (voir partie II.3.1.2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2.22 : Schéma des différents paramètres mesurés dans les deux expériences en mésocosmes. 
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II.3. Méthodes analytiques 

II.3.1. Analyses physico-chimiques 

II.3.1.1. Analyses physico-chimiques des sols 

Des analyses physico-chimiques ont été réalisées pour les sols échantillonnés sur le terrain, sur 

les 6 sites avec 5 points d’échantillonnage par site, excepté le sol de Jeandelaincourt avec 4 points 

d’échantillonnage. Ces analyses ont été réalisées selon des normes françaises et internationales, 

incluant le stockage des échantillons (ISO 18512). Les paramètres agronomiques suivant ont été 

analysés :  

 La granulométrie selon la norme NF X 31-107 (2003) avec du sol sec tamisé à 2 mm 

(analysée par le Laboratoire d’analyses des sols d’Arras, France) ; 

 Le pH selon la norme ISO 10390 (1994), avec 20 g de sol frais dans de l’eau distillée selon 

un ratio de 1:5 (v/w) (analyse réalisée au LIEC31) ; 

 La capacité d’échange cationique (CEC), selon la norme NF X 31-130, (1999), par 

extraction à la cobaltihexamine (analyse réalisée au LSE32) ; 

 La capacité de rétention en eau (CRE ou Water Holding Capacity (WHC)) selon la 

norme ISO 11267 (2014)– Annexe B (analysée au LIEC) ; 

 Le carbone total et organique (après décarbonatation) ainsi que l’azote total ont été 

analysés selon la norme ISO 10694 (1995) par combustion au LIEC ; 

 Le phosphore disponible a été mesuré selon la norme NF ISO 11263 (1995) en utilisant 

la méthode du phosphore Olsen (analyse réalisée au LSE) ; 

 Les cations échangeables Ca, K, Mg et Na ont été extraits à la cobaltihexamine (lors de la 

mesure de la capacité d’échange cationique - NF X 31-130 (1999)) et analysés par ICP-OES 

(Inductively Coupled Plasma avec Optical Emission Spectroscopy) selon la norme ISO 

22036, (2008) au LSE. 

Les contaminants mesurés sont les ETM et les HAP. Ces composés ont été analysés selon les 

méthodes suivantes : 

 Les ETM pseudo-totaux sont minéralisés à l’eau régale (mélange d’HCl et d’HNO3) selon 

la norme ISO NF 11446 et analysés par ICP-OES (ISO 22036 (2008)) au LSE.  

 Les ETM disponibles sont extraits par une solution de CaCl2 et DTPA33 selon la norme NF 

EN 13651 et analysés par ICP-OES (ISO 22036 (2008)) au LSE. 

                                                           
31 LIEC : Laboratoire Interdisciplinaire des Environnements Continentaux (UL-CNRS) 
32 LSE: Laboratoire Sols et Environnement (UL-INRA) 
33 DTPA : Diethylenetriaminepentaacetic acid 
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 Les HAP pseudo-totaux sont extraits, à partir de 2 g de sol lyophilisé, au dichlorométhane 

par un extracteur automatique à haute pression et haute température (DIONEX® 200 ASE 

(Accelerated solvent extractor)). Le dichlorométhane est évaporé sous flux d’azote et 

remplacé par de l’acétonitrile. Les 16 HAP classés prioritaires par l'US-EPA sont séparés 

par HPLC (High-Pressure Liquid Chromatography - Dionex Ultimate 3000). La colonne 

(Eclipse PAH, Agilent) a une dimension de 2,1×100 mm et une porosité de 1,8 µl. La 

séparation des composés s’est réalisée sous un gradient acétonitrile/eau (de 40 à 100% 

d’acétonitrile) à 25°C avec un débit de 0,420 mL.min-1. Les concentrations sont mesurées 

par un détecteur UV à 254 nm (Diode array detector). Pour l’analyse, 1 ml d’extrait a été 

filtré à 0,45 μm (PTFE, VWRTM). Ces analyses ont été réalisées au LIEC. 

 

II.3.1.2. Analyses physico-chimiques des parties aériennes végétales 

Des analyses physico-chimiques ont également été réalisées sur du matériel biologique. Ainsi, les 

concentrations en éléments dans les parties aériennes des plantes à la fin des cultures en 

mésocosmes ont été mesurées. Les éléments majeurs (Ca, K, Mg, P, S et Fe) et traces (Zn, Pb, Cd 

et Ni) minéralisés proviennent de la digestion de 0,5 g de matière végétale, préalablement séchée 

(70°C pendant 3 jours) et finement broyée, par un mélange d’HNO3 (2,5 mL à 14,7 M) et d’H2O2 (5 

mL à 12,7 M). Les échantillons sont placés en contact avec de le mélange pendant 16 h à 

température ambiante. Le mélange est ensuite porté à 95°C durant 2 h dans un bloc chauffant 

avant d’être filtré. Le filtrat, dont le volume est ajusté, est analysé par ICP-OES (ISO 22036, 2008) 

au LSE afin de déterminer les concentrations en éléments majeurs et traces contenues dans les 

parties aériennes. 
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II.3.2. Analyses biologiques  

II.3.2.1. Densité, diversité structurelle et structure des communautés bactériennes  

et fongiques 

La densité et la diversité microbienne des 6 sols étudiés sur le terrain sont analysées. La densité 

microbienne a été mesurée dans les sols issus des mésocosmes en fin d’expérience. 

Les analyses sont réalisées, après extraction de l’ADN génomique, par PCR (Polymerase Chain 

Reaction) en temps réel, nommé également qPCR (pour quantitative PCR) ou RT-PCR (pour Real-

Time Polymerase Chain Reaction) selon la méthode de Cébron et al. (2008) pour les bactéries et 

celle de Thion et al. (2012) pour les champignons. La densité bactérienne et fongique est estimée 

via la mesure du nombre de copies de gène codant l’ARN 16S et 18S, respectivement, en utilisant 

les amorces 968F/1401R (Felske et al., 1998) et Fung5F/FF390R (Lueders et al., 2004). L’ADN 

des microorganismes présents dans 0,5 g de sol, conservé à -20°C et tamisé à 2 mm, grâce à un kit 

d’extraction commercial (FastDNA SPIN - MP Biomedicals). Cet extrait est repris dans 100 µl de 

DES (Dnase-Free water). La quantité et la qualité (ratio Abs.260nm/Abs.280nm) de l’ADN total sont 

estimées par une méthode spectrophotométrique (UV1800, Shimadzu équipé d’une unité 

TrayCell (Hellma)). La réaction d’amplification est réalisée dans un volume final de 20 µl 

contenant le iQ SYBR green SuperMix (Bio-Rad). La quantification est réalisée grâce à un 

thermocycleur iCycler Optical System (Bio-Rad). Les détails des séquences d’amorces et des 

conditions de PCR sont placés en annexe 3. 

Encadré 2.2 : Pourquoi utiliser les gènes codant pour l’ARN 16S et 18S ? 

Le gène ARNr 16S code la sous-unité 16S de l’ARN ribosomal et est essentiellement utilisé en 
raison de sa structure, très conservée dans toutes les bactéries. En effet, il est constitué d’une 

succession de domaines conservés, permettant la complémentarité des amorces universelles. De 
ce fait, ce gène peut être mesuré chez toutes les bactéries. Entre ces régions conservées se 

trouvent des portions de séquences propres à un groupe de bactéries (espèce, genre, famille), 
nommées séquences signatures, utilisées pour le séquençage de ce gène permettant 

l’identification taxonomique. Pour le 18S, le principe et les intérêts de l’utilisation de ce gène 
sont identiques à celui du 16S, sauf qu’il est exclusivement trouvé chez les eucaryotes, dont les 

champignons. 

 

 Structure des communautés bactériennes et fongiques des 6 sols par DGGE. 

La structure des communautés bactérienne et fongique des 6 sols étudiés sur le terrain a été en 

premier lieu estimée par DGGE (Denaturing Gradient Gel Electrophoresis). La réaction de PCR a eu 

lieu dans 50 µL de volume réactionnel contenant 1X solution tampon de PCR (Invitrogen) 

additionné de 1,5 mM de MgCl2, 200 µM de chaque dNTP (Fermentas), 0,2 µM de chaque primer 

(MWG-Biotech), 1,25 U de Taq ADN polymérase recombinante (Invitrogen), et 1 µL d’ADN extrait 
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des échantillons. Pour les bactéries, un fragment du gène codant l’ARN 16S est amplifié grâce aux 

amorces F984GC/R1378. L’amorce F984-GC présente un clamp GC afin d’éviter la dénaturation 

complète des fragments d’ADN étudiés lors de leur migration dans le gel d’électrophorèse. L’ADN 

simple brin présente des propriétés électrophorétiques différentes de celles de l’ADN double brin 

et pourrait sortir du gel dans les conditions utilisées lors de la DGGE (Heuer et al., 1997). Le gel de 

DGGE pour l’étude des bactéries contient un gradient de 45 à 60% de dénaturant (100% de 

dénaturant étant définis comme 40% (v/v) de formamide et 7 M d’urée). Pour les champignons, 

un fragment du gène codant pour l’ARN 18S est amplifié grâce aux amorces FR1-GC/FF390 

(Vainio et Hantula, 2000). Les détails des séquences d’amorces, du clamp GC et des conditions de 

PCR sont placés en annexe 3. Le gel de DGGE pour l’étude des champignons contient un gradient 

de 40 à 55% de dénaturant. Les analyses d’image des profils et de l’intensité des bandes ont été 

réalisées par le logiciel Quantity One® (version 4.6.9; Bio-Rad Laboratories). Pour chaque 

échantillon, la diversité structurelle est appréciée par la richesse, qui est estimée par le nombre 

de bandes. 

 Structure des communautés fongiques des 6 sols et des racines par séquençage  

haut débit. 

Un séquençage des communautés fongiques des sols issus des 6 sites étudiés sur le terrain ainsi 

que des communautés fongiques provenant de fragments racinaires issus des échantillonnages 

des 6 sols a été réalisé grâce à la technologie Illumina. L’ADN des échantillons de sols pour le 

séquençage est le même que celui utilisé pour la quantification de la densité microbienne par PCR 

en temps réelle (voir précédemment). Quant à l’ADN des échantillons de racines, il a été extrait 

par un kit d’extraction commercial, DNeasy Plant Mini Kit (Qiagen®) en suivant les 

recommandations des fournisseurs. 

La structure des communautés fongiques est réalisée à partir d’extrait d’ADN de chaque 

échantillon, de sol ou de racines, en séquençant le gène codant l’ARN 18S (environ 350 pb34) en 

utilisant la stratégie d’indexation double ou dual indexing strategy (Kozich et al., 2013). Ainsi, 

les amorces utilisées contiennent trois séquences particulières (de 5’ à 3’): (i) une séquence 

adaptateur (MiSeq Adapter) P5 de 29 pb (pour l’amorce directe F) ou P7 de 24 pb (pour l’amorce 

inverse R) permettant la fixation des brins d’ADN à la cellule de séquençage, puis (ii) une séquence 

étiquette différente à chaque échantillon (Index) de 8 pb (principe de l’indexation double car les 

index des amorces F et R sont différents) permettant d’identifier l’échantillon auquel appartient 

la séquence, suivi de (iii) la séquence d’hybridation au gène 18S (Linker), c’est-à-dire FR1 (linker 

                                                           
34 pb: paire de bases 
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F de 17 pb) et FF390 (linker R de 18 pb) (Prevost-Boure et al., 2011) (Figure 2.23). Les détails des 

séquences des index utilisées sont placés en annexe 4. 

 

 

Figure 2.23 : Principe de la stratégie d’indexation double. [A gauche] : composition de la séquence 

adaptateur-index-amorces d’hybridation. [A droite] : Fixation de la séquence au fragment à amplifier 

(Cruaud et al., 2017). 

 

La réaction de PCR (pour le séquençage) est réalisée à partir de 2 µl d’ADN génomique dilué dans 

un volume final de 50 µl, contant 10 µl d’un tampon Phusion haute-fidélité 5×, 1,5 µL de 50 mM de 

MgCl2, 0,25 µl de DMSO (diméthylsulfoxyde), 0,1 µl de bactériophage T4 gp32 (MPBiomedicals, 

France), 0,1 µl de polymérase haute-fidélité Phusion (Thermo Scientific) et 1 µl de chaque primer 

à 10 mM. Les PCR sont réalisées avec 34 cycles selon les étapes suivantes : 22 cycles à 63°C avec 

une réduction de 0,5°C à chaque cycle suivi de 12 cycles à 52°C. Les produits d’amplifications sont 

ensuite vérifiés par une électrophorèse à 1% d’agarose et purifiés grâce à un kit (UltraClean-htp 

96 well PCR Clean-Up, MoBio). Après quantification de l’ADN par le kit Quant-iT Picogreen ds-DNA 

(Invitrogen), la librairie d’amplicons a été préparée afin d’avoir un seul pool équimolaire (10 nM), 

purifié par un kit (QIAquick PCR, QIAGEN). La librairie d’amplicons est envoyée à séquencer à la 

plateforme Genewiz (USA) en utilisant le kit Illumina MiSeq V2 pour 2×250 pb. 

Les données de séquençage ont été analysées par A.Cébron en suivant la procédure MiSeq SOP 

disponible en mars 2017 et décrite par Kozich et al. (2013) avec le logiciel Mothur (version 1.38.0, 

Schloss et al., 2009). Seules les séquences comprises entre 300 pb et 350 pb, sans bases ambiguës, 

ont été sélectionnées. L’alignement de séquences a été réalisée grâce à la base de données Silva. 

Les chimères ont été identifiées grâce à Uchime (Edgar et al., 2011) afin d’être retirées des 

analyses. La taxonomie a été assignée grâce à la base de donnée Silva (cutoff35=80). De plus, les 

singletons (séquences retrouvée en seulement un exemplaire dans tous les échantillons) sont 

                                                           
35 cutoff: il s’agit du nombre minimal de pair de base dans les séquences fournis après séquençage qui doit être aligné avec 
une séquence retrouvée dans la base de donnée afin d’être conservée dans l’analyse. En dessous de cette valeur, la séquence 
est considérée comme non assignable. 
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retirés de l’analyse, ainsi que les séquences affiliées aux archées, mitochondries et chloroplastes. 

Les séquences sont regroupées en unité taxonomique opérationnelle ou Operational Taxonomic 

Units (OTUs) à 97% d’homologie (avec les séquences retrouvées dans la base de données). Pour 

finir, le jeu de données d’OTU est réduit au plus petit nombre de séquences retrouvé dans les 

échantillons (2894 séquences pour les échantillons de sols et 419 séquences pour les échantillons 

de racines). La diversité taxonomique théorique, estimée par l’indice Chao1, a été calculée par le 

logiciel Mothur, pour chaque point d’échantillonnage. De même, les courbes de raréfactions ont 

été générées par le logiciel. La diversité taxonomique a été estimée par la richesse en OTUs et par 

l’équitabilité de Pielou. L’équitabilité de Pielou est le rapport de l’indice de Shannon36 sur la 

diversité théorique maximale, c’est à dire le log2 de la richesse en OTUs. 

II.3.2.2. Estimation de la colonisation mycorhizienne 

Pour estimer la colonisation des racines par le champignon mycorhizien à arbuscules, le système 

racinaire des échantillons issus de l’étude in situ sur les 6 sites et celui du ray-grass provenant des 

mésocosmes en fin d’expérience est collecté, lavé et coupé en segments de 1 cm. Trente fragments 

sont récoltés au hasard et colorés avec du bleu Trypan selon la méthode de Koske et Gemma 

(1989). La colonisation des champignons mycorhiziens à arbuscules est estimée par la 

méthode de Trouvelot (1986). L’abaque de cette méthode est mis en annexe 5. 

II.3.2.3. Densité et diversité taxonomique des communautés de la mésofaune 

Les micro-arthropodes sont extraits des 10 carrotiers (5×5 cm, d×h) pour chaque site étudié en 

utilisant un extracteur à gradient de température (Macfadyen, 1961). Après extraction, la 

mésofaune est transférée dans de l’ethanol à 70% (v/v) pour la conservation des individus. Après 

décoloration au chloral-lactophénol, les collemboles sont dénombrés et identifiés par 

miscroscopie optique (Leica ; grossissement maximal ×400) au niveau de l’espèce en utilisant la 

clé d’identification d’Hopkin (2007), de Gisin (1960), de Zimdars et Dunger (1994) et de Potapow 

(2001). La diversité en collemboles des sols a été caractérisée par la richesse spécifique et 

l’équitabilité de Pielou. 

 

                                                           
36 Indice de Shannon : 𝐻 = − ∑ 𝑝𝑖 × log (𝑝𝑖)𝑠

𝑖=1  où i : une espèce du milieu d’étude, S : richesse spécifique, pi : 
Proportion d’une espèce i par rapport au nombre total d’espèces (S) dans le milieu d’étude (ou richesse spécifique 
du milieu) 
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II.3.2.4. Densité et diversité taxonomique des communautés de la macrofaune 

Les individus de la macrofaune du sol sont soit issus du bloc de sol (25 cm × 25 cm × 30 cm ; 

L×l×h), afin d’échantillonner la faune potentiellement peu mobile, puis collectés à la main 

(l’abondance est exprimée en nombre d’individus.m-2) ou soit issus d’un échantillonnage par la 

méthode moins destructive au piège Barber, qui est une quantification de l’activité de la faune 

mobile (l’abondance est exprimée en nombre d’individus par piège). A l’issue des deux méthodes 

d’échantillonnages, les arthropodes sont transférés dans de l’alcool à 70% (v/v) pour assurer leur 

conservation, jusqu’à dénombrement et identification. L’identification a été réalisée sous loupe 

binoculaire (grossissement ×10) au niveau de l’ordre et de la famille à l’aide d’ouvrages (pour 

l’étude globale – Chapitre 3), et jusqu’à l’espèce pour les coléoptères par nos collaborateurs 

spécialistes à l’INRA Versailles37 (pour les études des communautés – Chapitre 4). Les fourmis ne 

sont pas prises en compte dans toutes les analyses (abondance, diversité et structure des 

communautés) car ce sont des animaux sociaux ayant une distribution agrégée dans l’espace, 

pouvant induire une très forte hétérogénéité spatiale des communautés (Nahmani et Rossi, 2003). 

La diversité de la macrofaune a été caractérisée par la richesse taxonomique et l’équitabilité de 

Pielou. 

II.3.2.5. Biomasse et diversité structurelle des végétaux 

La diversité végétale est estimée par la richesse taxonomique des plantes présentes dans 1 m². 

Les niveaux d’identifications vont jusqu’au genre ou jusqu’à la famille à l’aide de différents 

ouvrages de botanique (notamment Bonnier et Georges de Layens, 1996; Polese, 2007). La 

biomasse végétale récoltée est séchée pendant 3 jours à 70°C et mesurée par pesée (Arienzo et al., 

2004; Audet et Charest, 2010; Seres et al., 2006). 

 

II.3.3. Analyses fonctionnelles des communautés 

II.3.3.1. Fonctions de décomposition et de dégradation des communautés 

bactériennes et fongiques  
 

 Décomposition de la matière-organique 

Trois activités enzymatiques ont été sélectionnées dans cette thèse afin de représenter les 

principales voies de dégradation de la matière organique. L’activité globale de la minéralisation 

du carbone a été dosée par mesure de l’hydrolyse de la Fluorescéine diacétate (FDA). Ce 

substrat peut être hydrolysé par un grand nombre d‘enzymes comme les protéases, les estérases, 

                                                           
37 Jodie Thenard et Mickael Hedde - Laboratoire ECOSYS - UMR 1402 (INRA) 
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les lipases, et sa dégradation permet d’avoir une mesure des activités enzymatiques globales dans 

les sols (Green et al., 2006). Les activités de la phosphatase alcaline (Marx et al., 2001) et de 

l’uréase (Sinsabaugh et al., 2000), impliquées respectivement dans le cycle du phosphore et de 

l’azote, ont également été mesurées. 

La plupart des micro-organismes du sol sont hétérotrophes et jouent un rôle important dans la 

dégradation des composés organiques. Ainsi, le potentiel de minéralisation par les micro-

organismes a été évalué par la méthode MicroRespTM (Campbell et al., 2003) (Figure 2.24). Pour 

chaque échantillon, huit puits d’une plaque de 96 puits profonds (nommée plaque « sol ») ont été 

remplis avec 279±62 mg de sol frais, tamisé à 2 mm, et incubé à 24°C pendant 86 h. Ensuite, une 

des 9 sources de carbones suivantes a été ajoutées: L-Arginine (Sigma), Glycine (Sigma), D(-) 

Fructose (Sigma), D(+) Galactose (Rectapur), Cellulose (Sigma), Lignin alkali (Aldrich), L-Cysteine 

(Amresco), D(+) Glucose monohydrate (Sigma), Phénylalanine (Sigma) et de l’eau distillée pour la 

respiration basale. Ces substrats ont été ajoutés à raison de 20 mg substrat.g-1 de sol sec et le sol 

a été maintenu à environ 60% de la capacité de rétention en eau. La plaque de « détection », 

contenant 150 mL d’agar purifié (1%), du NaHCO3 (2,5 mM), du KCl (150 mM) et de l’indicateur 

rouge de crésol (12,5 mg.mL-1), est passée au spectrophotomètre (Safas Monaco Xenius XC) pour 

mesurer l’absorbance à 570 nm avant d’être associée à la plaque « sol » (T0). Ensuite, la plaque de 

« détection » est placée sur la plaque « sol » (contenant un des 9 substrats ou de l’eau distillée), 

hermétiquement fermée par un joint. Le dispositif est incubé pendant 5,4±1,1 h (dépendant de la 

vitesse de minéralisation du substrat) à 25°C. Ensuite, la plaque de « détection » est retirée du 

dispositif et l’absorbance de chaque puits est à nouveau mesurée au spectrophotomètre. La 

vitesse de développement de la couleur est calculée selon la différence d’absorbance entre le T0 et 

après 5,4±1,1 h, pour chaque puits. Une courbe étalon a été utilisée pour transformer le 

développement de la couleur en quantité de CO2 produit. La moyenne des activités des 9 substrats 

est calculée afin de représenter la capacité moyenne de minéralisation ou Average 

Mineralization Capacity (AMC) de l’échantillon. 



Chap. 2 : Matériel et méthodes 

 

109 

 

Figure 2.24 : Photographies du dispositif MicroRespTM. [A]: Plaque de « détection » à T0 ; [B]: Dispositif 
complet avant incubation - 1: plaque de « détection », 2: joint hermétique, 3: plaque « sol » contenant du sol 

dans chaque puits avec un ajout de source de carbone ou de l’eau distillée ; [C]: Dispositif complet après 
incubation ; [D] : Plaque de « détection » après incubation (5,4±1,1 h), [E]: Principe du MicroRespTM. 

 

 Potentiel de dégradation des HAP 

Le potentiel de dégradation des HAP par les bactéries dans les sols délaissés étudiés a été estimé 

par la densité de gènes codant une enzyme impliquée dans les premières étapes de la 

dégradation des HAP, la HAP dioxygénase. Cette mesure est réalisée à la fois pour les bactéries 

Gram positif (GP) et Gram négatif (GN) selon la technique de PCR développée par Cébron et al.  

(2008). Deux types d’amorces ont été utilisées : PAH-RHDα GP et GN, pour les bactéries Gram 

positif et négatif respectivement (Cébron et al., 2008). Les réactions d’amplifications ont lieu dans 

un volume de 20 µL, contenant du iQ SYBR green SuperMix (Bio-Rad) et la quantification est 

réalisée en utilisant un detecteur iCycler Optical System (Bio-Rad). Les résultats sont exprimés en 

proportion de densité bactérienne dégradants les HAP c’est à dire le nombre de copies de gène 

codant la HAP dioxygénase rapporté au nombre de copies de gène codant l’ARN 16S. 
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II.3.3.2. Etude de la structure fonctionnelle des communautés faunistiques et 

fongiques par l’approche des traits et préférences écologiques 

L’approche des traits et préférences écologiques a été utilisée pour les communautés faunistiques 

(collemboles et macrofaune) et fongiques pour les 6 sols délaissés étudiés sur le terrain. 

La transformation de la structure taxonomique en structure fonctionnelle des communautés s’est 

basée sur l’analyse en codage flou. Cette méthode, développée par Chevene et al. (1994) est 

largement utilisée dans l’étude des traits. Il s’agit du codage d’informations retrouvées dans 

différentes sources (littérature scientifique, ouvrages etc.) en donnant des scores allant de 0 à 4, 

représentant l’affinité d’un taxon pour un attribut donné (0 pour la plus faible et 4 pour la plus 

forte affinité). Ensuite, les scores sont transformés en pourcentage de sorte que la somme des 

valeurs des attributs pour un trait donné et pour chaque taxa, fasse 100%. Nous obtenons ainsi 

un tableau (Traits × Taxa). 

Afin d’estimer la structure fonctionnelle des communautés, le Community Weighted Mean 

(CWM) de chaque point d’échantillonnage, pour chaque attribut, est calculé. Il s’agit du 

pourcentage d’individus de la communauté appartenant à un attribut d’un trait donné. Par 

exemple, pour chaque point d’échantillonnage, le pourcentage de chaque type de régime 

alimentaire dans les communautés de macrofaune est calculé. Ainsi, pour le trait « Type de régime 

alimentaire », la somme des 4 attributs « zoophage », « phytophage », « géophage » et 

« détritivore » équivaut à 100%. Ce CWM est calculé à partir d’un tableau « Traits × Taxa » et d’un 

tableau « Taxa × Echantillons » pour obtenir un tableau « CWM × Echantillons » (Figure 2.25). 
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Figure 2.25 : Illustration du calcul du Community Weighted Mean (CWM). 

 

Le CWM est obtenu selon l’équation n°1, (Garnier et al., 2004), où Pi est la fréquence de l’espèce i 

dans la communauté, n est le nombre de taxon, et Attributi est l’affinité pour un attribut d’un trait 

donné de l’espèce i. 

(Eq. 1)             𝐶𝑊𝑀(%) = ∑ 𝑃𝑖 × 𝐴𝑡𝑡𝑟𝑖𝑏𝑢𝑡𝑖

𝑛

𝑖=1
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 Traits et préférences écologiques de la pédofaune  

Afin d’estimer la structure fonctionnelle des communautés, l’approche par les traits de la 

pédofaune (mésofaune et macrofaune) est utilisée. Les CWM de chaque attribut sont alors 

calculés. 

Les traits de vie retenus pour caractériser la structure fonctionnelle des communautés de 

collemboles et de la macrofaune sont présentés en tableau 2.2. Dix traits/préférences 

écologiques sont choisis pour représenter la structure fonctionnelle des communautés de 

collemboles et six traits/préférences écologiques sont choisis pour représenter la structure 

fonctionnelle des communautés de macrofaune. 

 

Tableau 2.2 : Traits de vie étudiés et attributs correspondant pour les communautés de collembole  
et de la macrofaune. 1 = Traits; 2 = Préférences écologiques. 

Groupe 
biotique Traits de vie Attributs 

C
ol

le
m

bo
le

 

Longueur du corps1 

<1 
1-2 
2-3 
>3 mm 

Forme du corps1 
Sphérique 
Cylindrique 

Organe visuel1 

absence d’ocelles 
1-2 paires d’ocelles 
3-4 paires d’ocelles 
5-6 paires d’ocelles 
7-8 paires d’ocelles 

Post antennal organ (PAO) 1 
Présence de PAO 
Absence de PAO 

Pigmentation1 
Pigmentée 
Apigmentée 

Locomotion1 
Présence de furca 

Absence de furca 

Reproduction1 
Sexuée  
Asexuée 

Distribution verticale2 
Epi-édaphique 
Hémi-édaphique 
Eu-edaphique 

Micro-habitat2 
Organisme vivant dans des matières en décomposition 
Organisme vivant dans des matières minérales 
Organisme vivant au niveau des végétaux 

Habitat2 

Organisme vivant en forêt et prairie  
Organisme vivant en milieu agricole 

Organisme vivant en milieu humide  
Organisme vivant en milieu anthropisé 
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M
ac

ro
fa

u
n

e 
Longueur du corps1 

<2,5 mm 

2,5-5 mm 

5-10 mm 

10-20 mm 

>20 mm 

Sclérotisation1 
Présence de sclérotisation 

Absence de sclérotisation 

Type de pièces buccales1 

Absente 

Piqueur-Suceur 

Gobeur 

Suceur 

Broyeur 

Type de régime alimentaire1 

Zoophage 

Phytophage 

Géophage 

Détritivore 

Micro-habitat2 

Organisme vivant dans des matières en décomposition 

Organisme vivant dans des matières minérales 

Organisme vivant au niveau des végétaux 

Habitat2 

Organisme vivant en forêt et prairie 

Organisme vivant en milieu agricole 

Organisme vivant en milieu humide 

Organisme vivant en milieu anthropisé 

 

 Traits et préférences écologiques des communautés fongiques 

La transformation de la structure taxonomique en structure fonctionnelle des communautés s’est 

basée sur les travaux de Nguyen et al. (2016) dont les auteurs ont développé un outil informatique 

appelé « FUNGuild ». Pour chaque taxon (affilié au mieux jusqu’au genre), un « mode 

trophique »38 est attribué, correspondant à 9 attributs : endophyte, symbiotique 

endomycorhizien, symbiotique ectomycorhizien, pathogène des lichens, pathogène des 

champignons, pathogène des plantes, saprophyte du fumier, saprophyte du bois et saprophyte du 

sol. Nous considérons ce « mode trophique » comme un trait. 

 

  

                                                           
38 Ce terme employé par Nguyen et al., (2016) dans leur logiciel FUNGuild. 
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II.3.4. Synthèse des paramètres mesurés 

Les paramètres mesurés au cours de la thèse sont explicités dans le tableau ci-dessous (Tableau 

2.3). 

Tableau 2.3: Tableau général synthétisant les différents paramètres mesurés dans la thèse. 

    Paramètre Objets d’études Chapitre(s) de la 
thèse 

Ph
ys

ic
o-

ch
im

ie
 d

es
 so

ls
 

Fertilité 

pH Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

CEC Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

propriétés de rétention en eau Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

granulométrie  Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4 et 5 

élements majeurs  
(pseudo-totaux et/ou échangeables) Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

Phosphore Olsen Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

Ctot, Corg et Ntot Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

Polluants 
ETM (pseudo-totaux et disponibles) Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4, 5 et 6 

HAP (pseudo-totaux) Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4 et 5 

M
ic

ro
-o

rg
an

is
m

es
 

Bactérie 
Abondance Etude in situ des 6 sols 

Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitres 3, 6 et 7 

Diversité Etude in situ des 6 sols  Chapitre 3 

Champignons  
(sols) 

Abondance Etude in situ des 6 sols 
Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitres 3, 6 et 7 

Diversité Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3 et 5 

Fonctions (via l’approche "trait") Etude in situ des 6 sols  Chapitre 5 

Champignons 
(racines) Diversité Etude in situ des 6 sols  Chapitre 5 

Mycorhize Colonisation racinaire Etude in situ des 6 sols 
Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitre 3 et 7 

Fo
nc

tio
ns

 
 m

ic
ro

bi
en

ne
s 

Activités 
enzymatiques 

FDA Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3 et 6 

Uréase Etude in situ des 6 sols  Chapitre 3 

Phosphatase Etude in situ des 6 sols  Chapitre 3 

MicroResp Etude in situ des 6 sols  Chapitre 3 

Génomique abondance des microorganismes dégradant 
les HAP Etude in situ des 6 sols  Chapitre 3 

Fa
un

e 

Mésofaune 

Abondance Etude in situ des 6 sols 
Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitre 3 et 6 

Diversité Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4 et 6 

Fonctions Etude in situ des 6 sols 
Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitres 3, 4 et 7 

Macrofaune 

Abondance Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3 et 6 

Diversité Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4 et 6 

Fonctions Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3, 4 et 7 

V
ég

ét
au

x Biomasse végétale Abondance Etude in situ des 6 sols 
Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitres 3 et 7 

Herbacées Diversité Etude in situ des 6 sols  Chapitres 3 et 6 

Minéralomasse éléments mineurs et majeurs des parties 
aériennes Etude en laboratoire des 2 sols  Chapitre 7 
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II.3.5. Tests statistiques et analyses de données 

Pour évaluer la significativité des différences entre les conditions étudiées (par exemple, la 

différence des paramètres mesurés (physico-chimiques, biologiques ou fonctionnels) entre les 6 

sols dans l’étude de terrain ou entre les différentes conditions étudiées en laboratoire) la 

normalité du jeu de données pour chaque condition a été vérifiée avec le test de Shapiro Wilk 

(P>0,5) et l’homogénéité des variances entre les différentes conditions a été vérifiée avec le test 

de Bartlett (P>0,5). Ces deux tests permettent de valider les conditions pour la réalisation de tests 

paramétriques.  

Lorsque les données suivaient des conditions permettant des tests paramétriques, des Analyses 

de variances (ANOVA) à un ou deux facteurs ont été réalisées, suivies par le test de comparaison 

multiple HSD (Honest Significant Difference) de Tukey. Lorsque le jeu de données comportait 

l’effet du temps, une ANOVA à deux facteurs à mesures répétées a été utilisée. Pour cela, un modèle 

linéaire a été réalisé pour chaque traitement avec le temps comme mesures répétées (Girden, 

1992; Malmström et al., 2009) grâce aux fonctions « lm » et « aov » du logiciel R. 

Si les données ne suivaient pas les conditions nécessaires pour réaliser un test paramétrique, c’est 

le test de Kruskal-Wallis qui a été employé, suivi du test de comparaison multiple entre 

traitement selon la fonction « kruskalmc » de la librairie « pgirmess » (Siegel et Castellan, 1988). 

Les différences sont considérées comme significatives lorsque le risque α est inférieur à 5%. Des 

régressions linéaires ont été réalisées afin de tester la corrélation (Pearson), entre différents 

paramètres. Ce test est réalisé grâce à la librairie lmtest (Hothorn et al., 2015). 

Pour l’approche fonctionnelle des communautés d’organismes du sol, les valeurs de CWM de 

chaque attributs des différents traits (10 traits pour la macrofaune, 6 traits pour les collemboles 

et 1 trait pour les champignons), ainsi que les indices de diversité (taxonomic richness (TRic), 

taxonomic evenness (TEve), functional richness (FRic) et functional evenness (FEve)) ont été 

calculés grâce à la librairie « FD » (Laliberté et al., 2014). 

Les analyses de données se sont basées sur les analyses multivariées suivantes :  

 Les analyses de co-inerties (Doledec et Chessel, 1994) ont été employées dans le 

Chapitre 3, pour l’étude des six sols in situ. Il s’agit d’une méthode de couplage entre deux tableaux 

(dans notre cas, il s’agit d’un tableau avec les variables biologiques et d’un autre tableau avec les 

variables physico-chimiques dont les marges communes sont les points d’échantillonnage). 

L’analyse cherche à révéler une co-structure entre les deux tableaux en cherchant une ordination 

commune qui soit de co-variations maximales avec les ordinations de chacun des deux tableaux 

séparés. Dans cette analyse, les axes de co-inertie maximisent la covariance entre les coordonnées 
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des projections des lignes de chacun des tableaux. Elles ont été effectuées grâce à la fonction 

« coinertia » de la librairie « ade4 » (Dray et Dufour, 2007). Un test de Monte-Carlo est réalisé à la 

suite de l’analyse de co-inertie afin de vérifier que la co-structure entre les deux jeux de données 

n’est pas le résultat d’un processus aléatoire. Ce test a été réalisé grâce à la fonction « randtest » 

de la librarie « ade4 » (Dray et Dufour, 2007). 

 

 Une Analyse canonique des correspondances (ACC) ou Canonical Correspondence 

Analysis (CCA) (Braak et Oct, 1986) a été employée dans le Chapitre 6, pour étudier les relations 

entre les variables abiotiques et biotiques sur les parcelles de Jeandelaincourt à la dernière date 

d’échantillonnage (T3). Il s’agit d’une analyse confrontant deux jeux de données en mettant en 

corrélation un ensemble de descripteurs (variables physico-chimiques) avec un groupe de 

variables à expliquer (variables biologiques). La CCA a pour but de trouver la corrélation 

maximale entre les combinaisons linéaires (variables canoniques) des tableaux. Elle permet ainsi 

de reconnaître la part de variance des paramètres biologiques expliquée par les paramètres 

physico-chimiques. Cette analyse a été effectuée grâce à la fonction « cca » de la librairie « ade4 » 

(Dray et Dufour, 2007). Un test de Monte-Carlo est réalisé à la suite de la CCA afin de vérifier que 

la structure des points d’échantillonnage selon les variables biologiques n’est pas le résultat d’un 

processus aléatoire, mais liée aux paramètres physico-chimiques. Ce test a été réalisé grâce à la 

fonction « randtest » de la librairie « ade4 » (Dray et Dufour, 2007). 

 

 Les Courbes de réponse principale ou Principal Response Curves (PRC) (Van Den 

Brink et Ter Braak, 1999) ont été employées dans le Chapitre 6, pour l’étude de la dynamique 

temporelle des paramètres biotiques et abiotiques sur les parcelles de Jeandelaincourt. La PCR a 

été définie comme une analyse multivariée temps-dépendante en réponse aux communautés 

biologiques au stress. Il s’agit d’une analyse canonique de redondance partielle où la projection 

du jeu de données des paramètres mesurés (avec répétitions) est contrainte par les variables dites 

environnementales, c’est à dire le temps et le type de sol. Elle permet une lecture facilitée des 

résultats au moyen d’une représentation graphique. Dans cette version courante de la PRC, le 

temps, le site et l’interaction « temps × sol » sont utilisés comme variables explicatives de 

l’évolution des différents paramètres. Ces analyses ont permis de comparer la dynamique 

temporelle de la structure multivariée des paramètres biotiques ainsi que celle des paramètres 

abiotiques, entre un site témoin (parcelle "TB" dans notre cas) et les autres sites, au cours du 

temps. Les données, préalablement log-centrées, sont analysées grâce à la fonction « prc » de la 

librairie « vegan » (Oksanen et al., 2013). 
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 Les analyses RLQ (Dolédec et al., 1996) ont été employés dans le Chapitre 4 et 5 afin de 

mettre en relation les paramètres physico-chimiques aux traits et préférences écologiques de la 

faune des six sols. Il s’agit d’une analyse canonique permettant le couplage de 3 tableaux : le 

tableau R, qui contient les paramètres abiotiques pour chaque point d’échantillonnage, le tableau 

L, qui contient les fréquences des taxons pour chaque point d’échantillonnage et le tableau Q, qui 

contient le pourcentage des attributs (des différents traits) pour chaque taxon. Cette analyse a été 

effectuée grâce à la fonction « rlq » de la librairie « ade4 » (Dray et Dufour, 2007). Un test de 

Monte-Carlo est réalisé à la suite de l’analyse RLQ afin de vérifier que la structure des variables 

« traits » n’est pas le résultat d’un processus aléatoire, mais lié aux paramètres physico-chimiques, 

grâce à la fonction « randtest » de la librairie « ade4 » (Dray et Dufour, 2007). 

Les analyses de données ainsi que tous les tests univariés ont été réalisés par le logiciel R (version 

3.1.3, Development Core Team, 2015). Les sorties graphiques ont été réalisées grâce à la librairie 

« ggplot2 » (Wickham, 2009). 
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uite à l’arrêt de nombreuses activités industrielles durant le siècle dernier, d’importantes 

surfaces de sols ont été dégradées. Caractérisés par une faible fertilité et une contamination 

modérée, certains de ces sols dégradés se retrouvent sans usage et sont ainsi délaissés. La 

demande croissante d'utilisation des sols pour des besoins de production autre qu'alimentaire 

(biogaz, fibres, biochar etc.) a conduit à considérer la requalification de ces sols délaissés comme 

une ressource. Toutefois, ces sols doivent être caractérisés pour définir au mieux les fonctions 

qu’ils peuvent remplir, à travers l’étude de leur qualité. Ainsi, la mesure des propriétés physico-

chimiques, de la biodiversité et des activités biologiques peuvent être des indicateurs pertinents. 

Dans l’état de l’art, nous avons souligné l’absence d’études caractérisant à la fois les propriétés 

physico-chimiques, biologiques et fonctionnelles des sols délaissés. De plus, nous avons montré 

que les études couplant plusieurs groupes biotiques étaient rares, alors qu’une telle approche 

permettrait de mieux caractériser ces sols. Ainsi, l’objectif de ce chapitre était d’appréhender la 

qualité de six sols délaissés en combinant la mesure des paramètres abiotiques, biotiques (de 

plusieurs groupes biotiques) et fonctionnels. 

Pour répondre à cet objectif, nous avons étudié : (i) des paramètres physico-chimiques liés à la 

fertilité et à la contamination, (ii) les communautés bactériennes, fongiques, végétales et de la 

méso- et la macrofaune de six sols délaissés différents (deux sols provenant d’anciennes cokeries 

(sol B et E), un ancien bassin à boues sidérurgiques (sol D), deux sols construits à partir de 

différents substrats (Sol A) et de matériaux plus ou moins contaminés (Sol F) ainsi qu’une 

installation de stockage de déchets inertes (SolC)) et (iii) leurs fonctions de décomposition basées 

sur les groupes trophiques, des activités enzymatiques, la minéralisation et la dégradation de 

polluants organiques. Comme la macrofaune n’a pas pu être prélevée sur le sol construit F, les 

valeurs de densité, richesse et la proportion en macro-décomposeurs ont été modélisées pour ce 

sol dans ce chapitre.  

Dans ce premier chapitre de résultats, nous avons montré que la biodiversité de ces sols était 

significative et que tous les groupes biotiques discriminent ces sols. Les analyses multivariées 

montrent que les paramètres biotiques co-varient davantage avec les paramètres de fertilité que 

ceux liés à la contamination. De même, les paramètres fonctionnels co-varient significativement 

avec les paramètres abiotiques. Parmi les paramètres fonctionnels, la proportion en macro-

décomposeurs, les activités enzymatiques, la capacité moyenne de minéralisation et la proportion 

en bactéries dégradant les hydrocarbures aromatiques polycliques permettent de discriminer les 

sols. Ainsi, le sol construit et amendé avec du compost (sol A) possède la meilleure qualité tandis 

que l’ancien bassin à boue sidérurgique (sol D) et le sol construit et contaminé par des ETM (sol 

F) semblent avoir les moins bonnes qualités. Bien que nous observions des différences entre les 

S 
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sols, cette étude montre que les sols délaissés sont caractérisés par une biodiversité significative 

et peuvent être fonctionnels en terme de décomposition. 
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I. INTRODUCTION 

Soils contribute to basic human needs like food, water, and air supply, and are a major carrier of 

biodiversity (Keesstra et al., 2016). Soil sustainability and quality are key issues for solving major 

societal challenges such as food security, water resources, biodiversity (Mol and Keesstra, 2012). 

Soil quality has been defined by many authors and refers to the “capacity of a living soil to function, 

within natural or managed ecosystem boundaries, to sustain plant and animal productivity, to 

maintain or enhance water and air quality, and to support plant and animal health” (Doran, 2002; 

Karlen et al., 2003). Soil quality is related to ecosystem services such as freshwater purification 

and regulation (Garrigues et al., 2012), food and fiber production, and the maintenance of global 

ecosystem functions (Vidal Legaz et al., 2016). To study soil quality, physico-chemical parameters 

are usually measured, including fertility parameters and contaminant concentrations (Joimel et 

al., 2016). On the other hand, soil biological parameters are also considered as soil quality 

indicators (Cluzeau et al., 2012). Estimating soil quality requires to take into account the 

quantitative and qualitative composition of biological communities as well as the rates, patterns, 

and relative importance of different ecosystem-level processes (Gessner and Chauvet, 2002).  

The intensification and expansion of human activities has increased the pressure on land 

resources and led to soil degradation (Levin et al., 2017). Land management, including land 

restoration, is among the six major global issues of the recently adopted United Nations 

Sustainable Development Goals (Keesstra et al., 2016). The decline of manufacturing industries 

because of economic crises in the steel, shipbuilding or metal fabrication industries, as well as the 
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closing down of traditional mining activity, have left behind large numbers of derelict lands 

around the world (Wong and Bradshaw, 2002; Dangi et al., 2012). For brownfield soils with high 

contamination levels and high toxicity risks, remediation of pollution is mandatory and controlled 

by regulatory policies. When contamination is moderate or low, soils remain unmanaged and 

underused (Cundy et al., 2016). Sometimes called greenfields, wastelands, uncultivated, vacant or 

abandoned land, these derelict soils can be poor in nutrients (Dickinson, 2003) and/or 

contaminated (Morel et al., 2005). However, with the estimated increase of the world’s population 

and the increasing need for soil surfaces for plant production, some of these soils might be 

considered as a resource (Anderson and Minor, 2017), for example for non-food biomass 

production (Wilschut et al., 2013; Lord, 2015). The potential of derelict soils to promote non-food 

biomass production has been studied in willow, miscanthus, reed canarygrass and switchgrass in 

England (Lord et al., 2008) and in willow, poplar, miscanthus, and kenaf in Europe (Sæbo et al., 

2017). In India, marginal and degraded lands have been studied for biomass and biofuel 

production from Prosopis juliflora and Jatropha curcas (Edrisi and Abhilash, 2016). 

Physico-chemical characteristics of derelict soils may affect their biodiversity (plant, animal and 

microbial communities) and imply adaptation of biodiversity (Khan et al., 2000, for flora; Cébron 

et al., 2008, for bacteria; Lucisine et al., 2015, for fauna). However, derelict soils may also be of a 

heritage interest for biodiversity reserves, e.g. in wastelands (Bonthoux et al., 2014). For instance, 

wastelands and urban soils in different countries have been reported to harbour a rich 

biodiversity, for example of flora in Atlantic Canada (Robinson and Lundholm, 2012), of 

Collembola in France (Joimel et al., 2017), of Coleoptera (Eyre et al., 2003), carabid beetles (Small 

et al., 2006) and mycorrhizae (Gange and Brown, 2002) in the United Kindom. Similarly, post-

mining sites have been reported to harbour a high biodiversity of Collembola, earthworms and 

other macrofauna taxa (Dunger and Voigtländer, 2009; Frouz et al., 2013). Soil biodiversity is also 

influenced by the complex interactions among the different biotic components (micro-organisms, 

meso and macro-fauna and plants) (Wardle et al., 2004; Wardle, 2006), which play an important 

role in ecosystem functioning (Bardgett and Wardle, 2010; Morriën et al., 2016).  

Soil biodiversity and biological activity studies can be relevant to assess soil and whole ecosystem 

functioning because organisms influence key ecosystem processes such as primary production 

(Van Der Heijden et al., 2008), decomposition and nutrient cycling (Hafeez et al., 2012), soil 

aeration (Frouz et al., 2007), water storage (Lavelle et al., 2006), and also organic pollutant 

degradation (Peng et al., 2008) or protection against metal toxicity (Leyval and Joner, 2001; Amir 

et al., 2014). For instance, soil biota contributes to the degradation and removal of soil 

contaminants through natural attenuation after ecosystem disturbances in brownfields (Mulligan 

and Yong, 2004). Organic matter decomposition is one of the most critical ecosystem processes 
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for nutrient recycling between the aboveground and belowground subsystems (Norris et al., 

2013), it is directly performed by several components of living organisms (micro-organisms are 

decomposers, and several invertebrates such as Diplopoda, Collembola, earthworms are 

detritivores). When the belowground subsystem is not functional, plant growth can be totally 

inhibited (Wong and Bradshaw, 2003). Several studies have addressed plant growth on derelict 

soils (Gardiner et al., 2013; Wilschut et al., 2013; Lord, 2015; Anderson and Minor, 2017) as an 

indicator of their quality.  

Most of the studies dealing with derelict soils considered either their fertility parameters, or their 

biodiversity, but did not take into account soil biodiversity and functions in interaction with 

abiotic factors. However, according to an emerging concept of multiple uses of soils (Varallyay, 

2000; Wagg et al., 2014), assessing soil quality should not be limited to studying productivity 

parameters, but should also include broader abiotic, biotic and functional parameters. The 

originality of our study was to investigate physico-chemical properties, biodiversity and biological 

activity to provide indications for a potential re-use of derelict soils. The objective of this study 

was therefore to investigate the quality of several derelict soils, based on an integrated approach 

addressing abiotic, biotic, and functional parameters and their interactions. To do so, six different 

derelict soils were chosen and sampled: two from coking plant sites, one from a settling pond, two 

constructed ones and an inert waste storage one. In order to characterize them, we studied a) 

abiotic parameters, including fertility parameters and contaminant concentrations; b) biotic 

parameters based on the density and taxonomical diversity of almost all the components of the 

soil biota: bacteria, fungi (mycorrhizal and non-mycorrhizal), the meso- and macro-fauna, and the 

plant communities; c) functional parameters: decomposition function through the decomposer 

trophic network, microbial carbon mineralization and organic pollutant degradation. Finally, to 

characterize the interactions between the different approaches, we used co-inertia analyses to 

discriminate the soils according to abiotic, biotic, and functional parameters. 
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II. MATERIALS AND METHODS 

Six derelict soils were studied: two from former coking plant sites, two from experimental 

constructed fields, one from a settling pond site and one from an inert waste storage facility site. 

The characterization of these soils included abiotic, biotic, and functional parameters. The abiotic 

parameters were fertility parameters and pollutant concentrations. The biotic parameters were 

micro-organism, fauna and flora density (measured from density, biomass or frequency) and 

diversity (measured from taxon richness or ribotype number). Lastly, we analysed decomposition 

activity (meso- and macro-decomposers, enzyme and mineralization activities) as a functional 

parameter, and quantified bacterial polycyclic aromatic hydrocarbon degraders. 

II.1. Study sites of derelict soils 

Six derelict soils were studied (Table 3.1) in the Lorraine region (north-eastern France) (Figure 

3.1) in April 2015. The climate in this region is continental, with mean annual temperatures 

ranging between 1.4 and 18.5°C, and annual rainfall around 750 mm. In April 2015, the average 

temperature was 10.4°C (with a minimum of 4.4 and maximum of 16.4°C) and rainfall was 

51.2 mm with a daily minimum of 0 and maximum of 13.4 mm. The sites are located in a former 

industrial region, that included many coking plant sites and other steel factories. 

 

Figure 3.1: Localization of the sites where the six derelict soils were sampled. A:Biotechnosol (in 
Homécourt); B:Retonfey; C:Homécourt; D:Moyeuvre-Petite; E:Micheville; F:Jeandelaincourt. 
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Soil A was a Spolic Garbic Technosol (IUSS Working Group WRB, 2014) (Table 3.1). It was an 

experimental constructed soil (1.13 ha), set up on the site of a former coking plant in 2007 (Sere 

et al., 2008). It was composed of an 0.3-m bottom layer made of paper mill waste, an 0.6-m layer 

of thermal-desorption-treated PAH–contaminated soil, and then an 0.15-m topsoil layer made of 

green-waste compost. It was planted with a mixture of grasses (30% Lolium perenne var. Tove, 

40% Festuca arundinacea, var. Fuego, 30% Dactylis glomerata, var. Amba). At the time of sampling, 

soil moisture was 25±1% (w/w). Soil B was a Skeletic Technosol. It was a non-hazardous waste 

landfill (0.7 ha), built in 2011; it was made of ground construction and demolition waste. This 

landfill formed a 7-m high mound, spontaneously colonized by herbaceous plants. The soil 

moisture was 11±3% (w/w). Soils C and E were Spolic Technosols in former coking plant sites 

closed in 1980 and 1975 respectively. They differed in pollutant concentrations (Table 3.1), but 

were both colonized by herbaceous plants. The soil moisture levels were 17±2% and 15±3% 

(w/w) respectively. Soil D was a Spolic Technosol from a settling pond site filled with steel sludge 

until 1981 and covered with herbaceous plants. The soil moisture was 17±1% (w/w). Lastly, 

soil F, a Spolic Technosol was an experimental 0.09-ha constructed soil and set up in 2013. It was 

composed of an 0-0.5-m topsoil layer made of biopile-treated PAH-contaminated soil mixed with 

heavy metal-contaminated sludge. It was planted with poplar trees (Populus trichocarpa × 

P.maximowiczii). Its moisture was 15±3% (w/w). 

II.2. Sampling method 

Five samples were taken from each soil (except soil F where one sample was missing), along a 20-

m transect with 5-m distance between each sample, in accordance with the Tropical Soil Biology 

and Fertility (TSBF) method (Anderson and Ingram 1993). Thus, 29 samples were collected in 

total between 8 and 29 April 2015. The TSBF method is designed for sampling soil macrofauna. 

We extrapolated the method so as to analyse the soil, plant, mesofauna, macrofauna and 

microflora from our sampling sites. For each sampling point (Figure 3.2), a 1×1 m frame (n°1) was 

first used to characterise plant herbaceous richness (Robinson and Lundholm, 2012). Inside that 

first frame, another 0.5×0.5 m quadrat (n°2) was established to sample plant shoot biomass 

(Bedunah et al., 1995). In the middle of frame n°2, the mesofauna was sampled inside an 0.1×0.1 

m frame (n°3) according to the ISO 23611-2 standard. Around the mesofauna sampling frame, 

four 0.1-m deep samples of 0.1×0.1 m (n°4) were pooled into one composite sample for physico-

chemical and microbiological analyses. The macrofauna was sampled by hand sorting in a 

0.25×0.25×0.30 m soil block (n°5) directly adjacent to frame n°1. Sampling, extracting and 

preserving macro-invertebrates from soils, including the litter zone, was done according to the 

normalized TSBF method for temperate regions (ISO 23611-5). Samples were either dried 
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immediately for physical and chemical analyses (lyophilized for organic pollutant analysis) and 

plant biomass measurements, frozen within the day of sampling for microbiology analyses, stored 

at 4°C and analysed within a week for microbial activity and macrofauna measurements, and 

mesofauna was extracted within the day. 

 

 

Figure 3.2 : Scheme of the different sampling quadrats: 1×1 m quadrats for herbaceous plant diversity 
(n°1); 0.5×0.5 m quadrats for plant shoot biomass (n°2); 0.1×0.1 m quadrats for the mesofauna (n°3) and 
physicochemical and microbiological analyses (n°4); 0.25×0.25 m for the macrofauna (n°5). Five or four 

replicates were sampled per site. 

 

II.3. Abiotic parameters  

As regards abiotic parameters, 11 variables that quantify soil fertility (organic matter (OM), 

Water-Holding Capacity (WHC), clay content, exchangeable calcium (Ca), potassium (K), 

magnesium (Mg) and sodium (Na) cations, Olsen phosphorus (P), pH, Cation Exchange Capacity 

(CEC), carbon:nitrogen (C:N) ratio) and 4 pollution variables (Polycyclic Aromatic Hydrocarbon 

(PAH) and available cadmium (Cd), zinc (Zn) and lead (Pb) concentrations) were measured. The 

time span since the last anthropogenic action was also taken into account. 

II.3.1. Fertility parameters 

The following usual agronomic parameters were analysed using normalized methods: 

granulometry (NF X 31-107), from 2-mm sieved soil (Soil Analysis Laboratory of Arras, France); 

pH, from 20 g of fresh soil in distilled water with a 1:5 ratio (v/w) (ISO 10390); CEC using 

cobaltihexamine extraction (NF X 31-130); WHC (ISO 11267 – Annex B); total carbon, total 
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nitrogen and organic carbon (assessed by combustion after decarbonation for organic carbon) 

(ISO 10694), and available phosphorus (using Olsen method) (NF ISO 11263). Pseudo-total 

metallic trace elements were measured by Inductively Coupled Plasma with Optical Emission 

Spectroscopy (ICP-OES) after soil aqua regia digestion (ISO NF 11466). Exchangeable cations 

were extracted following the cobaltihexamine method (NF X 31-130) and analysed by ICP-OES 

(ISO 22036). All analyses were performed using certified reference material and control charts. 

II.3.2. Pollutant concentrations 

To quantify potential soil pollution, metallic trace elements and PAHs were analysed. CaCl2-, 

Diethylenetriaminepentaacetic acid (DTPA)-extractable (NF EN 13651) and pseudo-total metallic 

trace elements (ISO NF 11466) were measured by ICP-OES. PAHs were extracted from 2 g of 

lyophilized soil, using a high-pressure and high-temperature automated extractor DIONEX® 200 

Accelerated Solvent Extractor (ASE) with dichloromethane. Dichloromethane was removed by 

evaporation under a nitrogen flow, and acetonitrile was added for analysis. The 16 US-EPA PAHs 

were measured using a High-Pressure Liquid Chromatography (HPLC, Dionex Ultimate 3000) 

system with a UV detector (254 nm). The low-molecular (2-3 cycles), intermediary (4-5 cycles) or 

high-molecular weight (6 cycles) PAHs were present in the same proportions in all soils, so we 

chose to present the sums of the 16 PAHs concentrations. 

II.4. Biotic parameters 

The density and richness of the biotic components (microbial, mesofauna, macrofauna and 

herbaceous communities) and mycorrhizal colonization frequency were measured. 

II.4.1. Bacterial and fungal density and community structure 

We measured the abundance and richness of soil micro-organisms in the composite soil samples 

n°4 (Figure 3.2). Nucleic acids were extracted from 0.5 g of fresh, 2-mm sieved soil with a FastDNA 

SPIN Kit for Soil (MP Biomedicals), and suspended in 100 μL of DES (Dnase-free water). Total DNA 

concentrations and quality (A260/A280 purity ratio) were measured using a spectrophotometer 

(UV1800, Shimadzu) equipped with a TrayCell unit (Hellma). To quantify bacterial and fungal 

density in the six soils, a Real-Time Polymerase Chain Reaction (RT-PCR) was performed 

according to Cébron et al. (2008) and Thion et al. (2012) respectively. Bacteria and fungi were 

quantified by targeting 16S rRNA and 18S rRNA using the primer sets 968F/1401R (Felske et al., 

1998b) and Fung5F/FF390R (Lueders et al., 2004), respectively. Amplification reactions were 

carried out in a 20-μL volume, using iQ SYBR green SuperMix (Bio-Rad), and quantification was 
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performed using an iCycler Optical System (Bio-Rad). 

The bacterial and fungal community structures of the six soils were estimated by Denaturing 

Gradient Gel Electrophoresis (DGGE). General PCR reactions were carried out in 50-µL reaction 

volumes containing 1×PCR buffer (Invitrogen) supplemented with 1.5 mM MgCl2, 200 µM of each 

dNTP (Fermentas), 0.2 µM of each primer (MWG-Biotech), 1.25 U of recombinant Taq DNA 

Polymerase (Invitrogen), and 1 µL of template DNA. For bacteria, a fragment of the 16S RNA gene 

was amplified using primers F984-gc/R1378 (Heuer et al., 1997). The bacterial DGGE gradient 

contained 45 to 60% of denaturant (100% denaturant was defined as 40% (v/v) formamide and 

7 M urea). For fungi, a fragment of the 18S RNA gene was amplified using primers FR1-gc/FF390 

(Vainio and Hantula, 2000). The fungal DGGE gradient contained 40-55% of denaturant. Image 

analyses of the DNA profiles and band intensities were obtained using Quantity One® (version 

4.6.9; Bio-Rad Laboratories). The richness of each sample was estimated from the number of 

ribotypes. 

II.4.2. Mycorrhizal colonization 

We estimated root colonization by arbuscular mycorrhizal fungi, which are symbiotic fungi 

associated to the roots of most plant species (Smith and Read 2008). The root systems collected 

in samples n°4 (Figure 3.2) were washed, and thirty 1-cm root segments were picked randomly. 

These root fragments were stained with Trypan blue (Koske and Gemma, 1989) and scored for 

the percentages of colonization by arbuscular mycorrhizal fungi according to the protocol 

described in Trouvelot et al. (1986). 

II.4.3. Mesofauna density and richness 

More than 90% of Collembola inhabit the top 10 cm of soil so 10-cm deep soil cores were 

considered as sufficient to sample most of the soil Collembola (Fountain and Hopkin, 2004). 

Collembola were sampled using two 5-cm diameter and 5-cm deep corers in sample n°3 

(Figure 3.2). The micro-arthropods were extracted from the 10 corers per site using a high-

temperature gradient extractor (Macfadyen, 1961). After extraction, they were transferred to a 

70% (v/v) ethanol solution for conservation. Then they were bleached using chloral-lactophenol, 

counted to determine their density, and identified down to the species level using Hopkin’s key 

(Hopkin, 2007) to determine species richness. 
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II.4.4. Macrofauna study 

The soil macrofauna component was studied by excavating 0.25×0.25×0.30 m soil blocks in 

sample n°5. The macrofauna was hand-sorted in laboratory, and the organisms were kept in a 

70% (v/v) ethanol solution. They were identified down to the family level. Ants were removed 

from the analysis because these social insects are highly aggregated in space (Nahmani and Rossi 

2003). 

II.4.5. Herbaceous plant biomass and richness 

Herbaceous plant richness (number of genuses or families) was quantified in the 1x1 m² area of 

sample n°1 (Figure 3.2). Shoots of herbaceous plants were sampled in an 0.5x0.5-m² area (sample 

n°2, Figure 3.2), dried for 3 days at 70°C and then weighted for biomass quantification. 

II.5. Functional parameters 

As regards functional parameters, decomposition was studied through Fluorescein DiAcetate 

(FDA) hydrolysis, alkaline phosphatase activity, urease activity, Average Mineralization Capacity 

(AMC), macro-decomposer and meso-decomposer relative abundance levels, and organic 

pollutant degradation by quantifying bacterial PAH-degradation genes. 

II.5.1. Microbial functions  

Enzymes are good proxies of the soil biological activity, and even considered as a component of 

the soil biodiversity (Caldwell, 2005). To study the potential decomposition process in the 

ecosystem, we quantified enzymatic activities involved in the phosphorus and nitrogen cycles, 

including alkaline phosphatase (Marx et al., 2001) and urease (Sinsabaugh et al., 2000), 

respectively, from sample n°4. To assess global activity (ubiquitous esterase, lipase and protease 

activities), FDA hydrolysis was measured (Green et al., 2006).  

Most soil microorganisms are heterotrophs and play an important part in organic compound 

mineralization. Potential microbial mineralization activity was assessed using a MicroRespTM 

system (Campbell et al., 2003). For each sample, eight wells of a 96-deep-well plate were filled 

with fresh 2-mm sieved soil and 9 carbon sources were added: L-arginine (Sigma), glycine 

(Sigma), D(-) fructose (Sigma), D(+) galactose (Rectapur), cellulose (Sigma), alkali lignin (Aldrich), 

L-cysteine (Amresco), D(+) glucose monohydrate (Sigma), phenylalanine (Sigma), or distilled 

water for basal respiration. Detection microplates, were read in a spectrophotometer (Safas 

Monaco Xenius XC) at 570 nm absorbance wavelength (T0) (Campbell et al., 2003). Then, they 
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were placed on a MicroRespTM seal, on top of deep-well plates containing the soils and carbon 

sources or distilled water. After incubation for 5.4±1.1 h (depending on the substrate) at 25°C, the 

plates were removed and read again in the spectrophotometer. The color development rates were 

calculated from the difference between absorbance values at 5.4±1.1 h and at T0 for each well, and 

the values were transformed to quantity of produced CO2. The means of the activities based on 

the 9 substrates were calculated and they represented the AMC of each sample. 

The potential degradation capacity of PAHs in the soils was estimated by quantifying the Gram-

Positive (GP) and Gram-Negative (GN) bacterial PAH-degrading gene from sample n°4. To that 

end, a real time PCR was performed (Cébron et al., 2008). The two groups of PAH degraders were 

quantified by targeting PAH-ring hydroxylating dioxygenase genes using the primer sets PAH-

RHDα GP and GN (Cébron et al., 2008). Amplification reactions were carried out in a 20-μL volume, 

using iQ SYBR green SuperMix (Bio-Rad), and quantification was performed using an iCycler 

Optical System (Bio-Rad). Results were expressed as the proportion of bacterial PAH-degrading 

gene copies relatively to the 16S gene copies, i.e. the ratio between PAH degraders and bacterial 

density. 

II.5.2. Functions of the fauna 

Trophic groups are classified into 4 categories: phytophageous, zoophageous, geophageous, and 

decomposers (Pey et al., 2014a). Because we focused on the decomposition process, we only used 

the community-weighted mean (CWM) of decomposers referred to as “proportion of meso- or 

macro-decomposers”. For each species, the data was coded into an affinity percentage score for 

each attribute. In the end, each soil had a total community composed of a percentage of each 

attribute. The CWM was obtained using equation 1 (Garnier et al., 2004), where Pi is the relative 

abundance of species i, n is the number of Collembola species or macrofauna families/orders, and 

Decomposeri is the relative decomposer diet of species i.  

(Eq. 1)             𝐶𝑊𝑀 = ∑ 𝑃𝑖 × 𝐷𝑒𝑐𝑜𝑚𝑝𝑜𝑠𝑒𝑟𝑖

𝑛

𝑖=1

 

II.6. Statistical analyses 

R Software (version 3.1.3, Development Core Team, 2015) was used for data processing. To study 

differences among soils and after checking normality and variance homogeneity using Shapiro 

Wilk's test and Bartlett’s test, one-way ANOVA was performed, followed by Tukey's HSD test for 

paired comparisons in parametric tests (P<0.05) for WHC, FDA hydrolysis, alkaline phosphatase 

activity, macrofauna density, Collembola richness, bacterial abundance, relative GP bacterial 
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abundance, AMC, mycorrhizal colonization, meso-decomposer relative abundance, bacterial and 

fungal community structure. Kruskal-Wallis test (P<0.05) was used when parametric conditions 

were not met, for multiple comparisons of rank distribution, for exchangeable cations Ca, K, Mg 

and Na, available Cd, Zn and Pb, Olsen P, pH, CEC, C:N ratio, OM content, PAH concentrations, plant 

biomass and richness, urease, macro-decomposer relative abundance, macrofauna richness, 

Collembola density, fungal abundance, and relative GN bacterial abundance parameters. The CWM 

of decomposers was calculated using the FD package in R (Laliberté et al., 2014). Significant 

differences were considered for P<0.05; P-values are indicated for each measured variable in 

Table 3.1. Linear regression were tested via the lmtest package in R, and correlations were 

represented by the Pearson correlation coefficient (Hothorn et al., 2015). 

Multivariate analyses were performed to show the co-variation between abiotic and biotic or 

functional parameters. We used the ade4 package in R (Dray and Dufour, 2007). Firstly, a Principal 

Component Analysis (PCA1) was performed on 16 abiotic variables (OM, WHC, clay content, 

exchangeable cations Ca, K, Mg and Na, available Cd, Zn and Pb, Olsen phosphorus, pH, CEC, C:N, 

PAH concentrations, and soil age, from the date of the last anthropogenic action). A second PCA 

(PCA2) was performed on 11 biotic variables (bacterial abundance and richness, fungal 

abundance and richness, mycorrhizal colonization frequency, macrofauna density and richness, 

Collembola density and richness, plant biomass and richness). Finally, a third functional PCA 

(PCA3) was performed with 8 decomposition- and degradation-linked variables (FDA hydrolysis, 

alkaline phosphatase activity, AMC, urease activity, macro-decomposer relative abundance, meso-

decomposer relative abundance, and relative abundance levels of the GP and GN bacterial PAH-

degrading genes). Co-inertia analyses were performed to analyse (i) co-variation of abiotic and 

biotic parameters (PCA1-PCA2) and (ii) co-variation of abiotic and functional parameters (PCA1-

PCA3) to identify similar structures in the dataset according to abiotic, biotic, and functional 

parameters. 
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III. RESULTS AND DISCUSSION 

III.1. Abiotic characteristics of the soils  

III.1.1. Fertility parameters 

The six soils exhibited contrasting fertility parameters (Table 3.1). The highest clay content was 

in soil B, i.e. the non-hazardous waste landfill, probably due to fine construction and demolition 

waste contained in the landfill process, that was likely to be of clay size (Rodrigues et al., 2013). 

The OM content was significantly higher (an average 39.7‰) in soil A (an experimental 

constructed soil) than in the other 5 soils. In soil A, the original addition of OM mainly under the 

form of compost during construction (Séré et al., 2008) could explain the higher OM content. Soils 

B, E and F had OM contents comparable to grassland soil (4.3‰) and soils of urban, industrial, 

traffic, mining and military areas (SUITMA) (6 to 8‰) (Mao et al., 2014; Joimel et al., 2016). The 

OM concentration in soil C (coking plant soil) was comparable to other coking plant soils (12 to 

17‰, Biache et al., 2008). The organic contaminants in soils A, C, D and E may have contributed 

to their OM content, but were not sufficient to explain differences in OM content since they all 

contained PAH concentrations in the same order of magnitude. WHC was significantly higher in 

soil A (Table 3.1) than in the other soils, probably because of the presence of OM and paper-mill 

sludge (Rawls et al., 2003). Although clay plays a role in WHC (Roberts et al., 2006), no 

relationship was found between these parameters for these soils. All 6 soils had a high C:N ratio, 

for example as compared to the C:N ratio of grasslands (around 10 according to Stauffer et al. 

(2014) and Ponge et al. (2013)) or to coal mine reclaimed land soils (Ingram et al., 2005). 

However, the C:N values of our soils were in the range of values found in coking plant soils (Biache 

et al., 2008) and in a landfill with illicit materials rich in metal contaminants including metallurgic 

slags, tailings and ashes (Dermont et al., 2010). This suggests either resistant organic components 

or lower nitrogen contents in these soils. Soil D (settling pond soil) had the highest C:N ratio as 

compared to the other soils, maybe in link with the anthropogenic origin of the organic carbon in 

the parent material (steel sludge) associated with a poor nitrogen content (Dermont et al., 2010). 

Thus, the decomposition rate, represented by AMC, was very low in this soil. The soils were all 

alkaline (pH 7.9 on average) with maximum pH values of 8.4 and 8.3 for soils D and F, respectively. 

In urban and industrialized areas, waste inputs under the form of gravel, rubble and concrete, 

have been shown to induce alkalinisation (Morel et al., 2005; Rokia et al., 2014). All six soils had a 

low CEC ranging between 10 and 22 cmol+.kg-1, so a lower capacity to hold nutrients as compared 

to grasslands (35 cmol+.kg-1; Stauffer et al., 2014) and to park or garden soils in urban areas (32 

cmol+.kg-1; Santorufo et al., 2014). CEC was the lowest in soils D (settling pond) and F (constructed 
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and contaminated). For soil F, this corresponded to the low CEC values of the contaminated sludge 

and biopile-treated soil (4.7 and 7.5 cmol+.kg-1, respectively) that were analysed separately. For 

settling pond soils, a large range of values have been reported, from 10 (Cerqueira et al., 2012) to 

51.4 (Huot et al., 2011) cmol+.kg-1, possibly due to different waste origins and compositions, such 

as iron waste and by-products or sludge from copper extraction, respectively. The highest CEC 

was found in soil A; it reflected the CEC value of the initially added green waste compost (42.5 

cmol+.kg-1; Sere et al., 2008).  

Phosphorous concentration was significantly higher in soil A (62 mg.kg-1) than in the other soils, 

probably due to the added green waste compost, with an originally available phosphorous content 

of 670 mg.kg-1 (Sere et al., 2008). Phosphorous is a dominant element in construction and 

demolition waste material (Butera et al., 2014) but may not be available. This could explain the 

low available phosphorous concentration in soil B. The available phosphorous concentrations of 

the six soils were in the same order of magnitude as in SUITMA soils and grassland (45 and 

31 mg.kg-1, respectively, Joimel et al. (2016)). Among the six soils, the settling pond soil D had the 

significantly highest exchangeable Ca and Mg concentrations, with 2,031 mg.kg-1 and 312 mg.kg-1, 

respectively. High Ca and Mg concentrations were also found in another settling pond soil, 

composed of steel sludge notably rich in Ca (Huot, 2013). Soil A contained a higher exchangeable 

K concentration than the others, brought by the green waste compost (Séré, 2007). The 

exchangeable Na concentration was lower in the coking plant soils C and E than in the other soils, 

and was the highest in soil F (55 mg.kg-1), suggesting a salinity problem in this constructed 

Technosol, as often reported in derelict soils (Wong and Bradshaw, 2003). 

Soil A appeared to be the most fertile based on abiotic parameters, with a high OM content and a 

high available phosphorous concentration. Conversely, soils B, D and F seemed to be the least 

fertile, with low OM contents and low phosphorous concentrations. Soils C and E had intermediate 

fertility parameters as compared to the other ones. 
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Table 3.1 : Localization, physico-chemical and biological characteristics of the six derelict soils. Means ± standard deviations (n=5, except F where n=4). Means with 

different letters are significantly different (P< 0.05) using one-way ANOVA or Kruskal-Wallis test. Localization in Lambert 93 projection in m; age is the time lapse from 
the last anthropogenic action (years); clay and WHC in %, CEC in cmol+.kg-1 dry soil; Olsen Phosphorous in mg.kg-1 dry soil; bacterial and fungal density in 16S and 18S 

rDNA gene copy numbers.g-1 dry soil, respectively; bacterial and fungal diversity are expressed as ribotype numbers; mycorrhizal colonization is the frequency of 
colonized roots (%); Collembola and macrofauna density are the numbers of individuals.m-2; Collembola, macrofauna and plant diversity are taxonomic richness; plant 
biomass is in kg of shoot dry weight.m-2; the relative density of GP and GN PAH-RHD α are the ratio between GP or GN PAH-dioxygenase genes and the 16S rDNA gene 

copy number.g-1 dry soil respectively in ‰; the proportion of the meso- and macro-decomposers is in %; AMC in ppm CO2.mg-1 dry soil. h-1. Statistical test: 1 for one-way 
ANOVA test; 2 for Kruskal-Wallis test. 

 

   A B C D E F   

 

 

Site type and name  
Experimental 

constructed soil 
(Biotechnosol) 

Non-hazardous  
waste landfill 
(Retonfey)  

Coking plant site 
(Homécourt)  

Settling pond site 
(Moyeuvre-Petite)  

Coking plant site 
(Micheville)  

Experimental 
constructed and 

contaminated soil 
(Jeandelaincourt) 

Statistical 
test P-value 

 Localization  E:918202 
N:6905686 

E:942352 
N:6897630 

E:918487 
N:6905891 

E:920222 
N:6911528 

E:942262 
N:6897475 

E:938477 
N:6864617 

  

 Age  8 4 35 34 40 2   
  Texture Silt loam Silty clay loam Loamy sand Sandy loamy Loam Silt loam   

Fe
rt

ili
ty

 p
ar

am
et

er
s 

 Clay  11   40   6   4   27   15     
 Water holding capacity (WHC) 95±7 a 59±8 b 63±5 b 58±4 b 70±1 b 64±1 b 1 0.02 
 Cation exchange capacity (CEC) 22.0±2.9 a 17.2±3.3 b 17.2±1.8 b 11.3±0.7 c 15.5±1.4 b 10.1±0.4 c 2 0.01 
 pH 7.9±0.2 a 7.9±0.1 a 7.9±0.1 a 8.4±0.2 b 7.2±0.2 c 8.3±0.4 b 2 <0.001 
 Olsen phosphorous  62±5 a 25±17 c 39±16 bc 44±10 b 36±2 bc 44±10 bc 2 <0.001 
 C:N 30±6 bc 28±6 c 26±5 c 65±20 a 20±3 e 37±16 b 2 <0.001 
 Organic matter (‰) 39.7±5.9 a 3.2±1.4 c 16.7±6.3 b 13.3±2.8 b 4.8±3.0 c 2.8±0.8 c 2 <0.001 

m
g.

kg
-1

  
dr

y 
so

il 

Caexchangeable 292±44 d 713±144 c 903±405 c 2031±240 a 786±84 c 1123±130 b 2 <0.001 

Kexchangeable 706±105 a 491±24 b 155±36 e 377±30 c 131±50 e 218±36 d 2 <0.001 

Mgexchangeable 84±14 cd 152±38 b 103±6 c 312±47 a 47±15 e 72±34 d 2 <0.001 

Naexchangeable 37±19 a 34±28 a 11±3 b 42±11 a 14±14 b 55±29 a 2 <0.001 

g.
kg

-1
  

dr
y 

so
il 

Catotal  187±10 a 74±29 d 99±15 c 159±9 b 14±3 e 55±6 d 2 0.01 

Ktotal  3.2±0.3 d 5.9±1 a 1.9±0.5 e 3±0.3 d 4.7±0.2 b 3.5±0.1 c 2 <0.001 

Mgtotal  6.9±0.4 bc 7.6±1.2 b 5.7±0.6 c 14.6±0.9 a 4.2±0.3 d 5.7±0.3 cd 2 <0.001 

Natotal  0.41±0.05 b 0.49±0.2 b 0.41±0.04 b 0.88±0.07 a 0.20±0.02 c 0.38±0.1 b 2 0.01 
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Po
llu

ta
nt

s 
m

g.
kg

-1
  

dr
y 

so
il 

Cdavailable 0.22±0.05 b 0.03±0.01 e 0.16±0.05 c 0.15±0.01 c 0.10±0.03 d 9.07±1.5 a 2 <0.001 

Pbavailable 13±3 b 14±10 b 46±14 a 18±5 b 14±6 b 110±60 a 2 <0.001 

Znavailable 29±9 c 8±6 d 45±20 ab 25±6 c 7±2 d 308±189 a 2 <0.001 

Cdtotal 1.1±0.5 b 0.1±0.2 b 0.1±0.7 b 1.4±0.1 b 0.1±0.1 b 23.6±6.9 a 2 <0.001 

Pbtotal 150±53 c 41±26 d 346±106 ab 339±50 b 37±10 d 460±73 a 2 <0.001 

Zntotal 345±37 c 131±2 d 1162±396 b 1196±122 b 116±23 d 1813±302 a 2 <0.001 

Σ16 PAH (US-EPA)  170±49 a 12±12 b 179±136 a 97±54 a 142±90 a 10±4 b 2 0.03 

M
ic

ro
or

ga
ni

sm
s  Bacterial density (×1010) 5.4±1.2 a 2.2±0.7 b 4.8±0.7 a 1.4±0.5 b 2.6±1 b 1.5±0.4 b 1 <0.001 

 Bacterial richness  9.6±0.9 d 13.2±1.8 ab 15.2±0.8 a 15.8±1.9 ab 14.0±3.5 bc 9.0±2.4 cd 1 <0.001 

 Fungal density (×108) 10.9±4.5 a 3.4±0.7 b 4.9±0.6 b 1.7±0.5 c 5.1±1.2 b 1.2±0.4 c 2 <0.001 

 Fungal richness  3.6±0.9 b 4±1.2 b 7.4±1.1 a 4.4±0.5 b 3.6±0.5 b 3.3±1.5 b 1 <0.001 

 Mycorrhizal colonization  76±20 ab 92±8 a 86±12 ab 82±9 ab 96±4 a 71±7 b 1 0.04 

Fa
un

a 

 Collembola density (×103) 21±15 c 17±8 c 48±29 a 91±41 a 22±10 bc 41±22 ab 2 0.004 
 Collembola richness 3.4±1.3 b 4.2±0.8 ab 6±1.4 ab 7±0.8 a 7±2.2 a 5.8±1 a 1 0.005 
 Macrofauna density 611±219 a 668±205 a 314±138 b 214±37 bc 118±108 c 205±15 bc 1 <0.001 
 Macrofauna richness 10.2±2 a 11.6±4 a 6.8±3 b 6.4±1 b 3.0±2 c 6.5±1 b 2 0.001 

Fl
or

a  Plant biomass 3.0±1.2 a 3.2±1.2 a 0.6±0.2 b 0.7±0.4 b 0.7±0.4 b 0.6±0.2 b 2 <0.001 
 

Plant richness 2.2±0.8 b 4.4±0.9 b 10.2±1.6 a 7.2±1.8 a 13.0±3.7 a 12.3±1 a 2 <0.001 

Fu
nc

tio
na

l p
ar

am
et

er
s 

m
U

.g
-1

  
dr

y 
so

il FDA hydrolysis 4.3±1.0 a 2.1±0.6 b 1.8±0.6 b 1.0±0.6 b 2.8±0.7 b 2.7±0.9 ab 1 <0.001 

Alkaline phophatase activity 1.7±0.4 a 1.3±0.3 ab 1.6±0.4 a 0.9±0.4 b 0.5±0.2 b 1.0±0.2 ab 1 <0.001 

Urease activity 175±55 a 75±32 b 172±47 a 78±6 b 155±20 a 71±21 b 2 0.002 
 Average mineralization capacity (AMC) 2654±501 a 1714±521 b 1880±289 b 820±395 c 879±247 cd 380±96 d 1 <0.001 
 Relative density of GP PAH-RHD α genes  1.2±0.3 a 0.3±0.1 c 0.7±0.1 bc 1±0.4 ab 0.9±0.2 ab 0.3±0.1 c 1 <0.001 
 Relative density of GN PAH-RHD α genes  0.010±0.003 a 0.001±0.000 b 0.001±0.000 b 0.001±0.002 b 0.077±0.037 a 0.001±0.001 b 2 <0.001 
 Proportion of mesodecomposers 85±10 a 80±9 a 84±7 a 88±3 a 92±4 a 82±9 a 1 0.170 
 Proportion of macrodecomposers 42±11 a 37±18 a 27±12 ab 7±7 b 37±18 a 25±1 ab 2 <0.001 
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III.1.2. Pollutant concentrations 

Soils A, C, D and F had total Cd, Pb and Zn concentrations above natural geochemical backgrounds 

(Darmendrail et al., 2000) following soil contamination by uncontrolled coking plant and steel 

production activities (Rachwal et al., 2015). However, Cd, Zn and Pb concentrations were low as 

compared to values found in metal-polluted soils (Dudka and Adriano, 1997). Soil F had the 

highest available Cd, Pb and Zn concentrations (Table 3.1), because the contaminated sludge 

contained high metal concentrations, i.e. total concentrations of 284 (Cd), 5,108 (Pb) and 23,630 

(Zn) mg.kg-1. Soils B and E exhibited low metal contamination. The landfill in soil B had been 

constructed with non-contaminated materials. Although E soil was located on a coking plant site, 

the sampling was performed in the former gas condensation and extraction area, which was not a 

potential source of metal contamination. 

PAH concentrations in the soils were moderate, indicating slight contamination. Anthropic soils 

can contain PAH concentrations beyond 1,000 mg.kg-1 (Biache et al., 2008; Ouvrard et al., 2013). 

But PAH concentrations can largely vary in soils from coking plant sites owing to contamination 

heterogeneity, age, natural attenuation with time, and to remediation measures (Bourceret et al., 

2015). Due to the associated risks, highly PAH-contaminated soils cannot be left unused and have 

to be remediated or excavated. Therefore, derelict soils should have low or poorly available 

pollutant concentrations in order to be considered as a resource. PAH concentrations in our 6 soils 

were indeed low, below 200 mg.kg-1, and statistically the lowest in soils B and F (Table 3.1). As 

already mentioned, soil B materials must be non-contaminated to be used in non-hazardous waste 

landfill. Soil F contained low PAH concentrations, because biopile treatment had been applied to 

eliminate these organic contaminants. The presence of 170 mg.kg-1 of PAHs in the constructed soil 

A was surprising since green-waste compost and paper mill waste should be devoid of PAH 

contamination and the remediated soil had a low PAH concentration (46 mg.kg-1; Séré, 2007). This 

PAH concentration may have been concentrated from the remediated soil toward the topsoil OM 

or have originated from aerial deposits (Desalme et al., 2011). The presence of PAHs in the other 

soils (C, D and E) was linked to past industrial activities that generated organic contamination. We 

did not measure the available fraction of PAHs. However, in historically contaminated soils, such 

as coking plant soils, it is generally low due to aging (Ouvrard et al., 2011; Barnier et al., 2014). 
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III.2. Biological characteristics of the derelict soils  

III.2.1. Microorganisms 

Bacterial density was in the same order of magnitude in the six soils, and was in line with data 

from grasslands and brownfields (1.8×1010 and 1.6×1010 16S rDNA gene copy numbers per g of 

dry soil, Cluzeau et al., 2012). Fungal density was in the same order of magnitude as in coking 

plant wasteland (1-5×108 18S rDNA gene copy number per g of dry soil, Bourceret et al., 2016). 

But we evidenced significant differences between our soils. Bacterial gene density was 

significantly higher in soils A and C than in the other four soils (Table 3.1). The abundance of fungal 

genes was also higher in soil A, then in soils C and E, than in the other soils. Microbial density was 

correlated with OM content (R²=0.51, P<0.001 for bacterial density and R²=0.44, P<0.001 for 

fungal density) and WHC (R²=0.45, P<0.001 for bacteria and R²=0.64, P<0.001 for fungi). Such 

correlations were reported previously in urban soils (R=0.63 and R=0.39 for organic carbon 

content and WHC respectively, Yang et al., 2006) and in a post-fire ecosystem (R=0.83 for organic 

carbon content; Muñoz-Rojas et al., 2016). The negative correlation between microbial density 

and the C:N ratio, and the positive correlation between nitrogen concentrations and bacterial 

(R²=0.60; P<0.001) and fungal (R²=0.56; P<0.001) densities suggest that nitrogen is a limiting 

factor for microbial growth in these soils.  

Bacterial and fungal richness was higher in soil C than in the other ones (average values of 16 

dominant bands for bacteria and 7.4 dominant bands for fungi). Soils A and F harboured the 

lowest microbial richness. In soil F, the low OM content and metal contamination could explain 

the low microbial diversity (Chodak et al., 2013). In soil A, the high OM content may have boosted 

growth of a few dominant taxa and limited growth of the other taxa (Torsvik and Ovreas, 2002). 

Plant roots were highly colonized by arbuscular mycorrhizal fungi, with a mean of 84±13% 

mycorrhizal root frequency for the six soils, yet with slight differences among the soils. The 

mycorrhizal colonization rate was slightly but significantly lower in soil F than in soils B and E 

(Table 3.1). These differences could be related to metal pollutants since soil F had the highest total 

and available Cd, Zn and Pb concentrations. Arbuscular mycorrhizal association is a widespread 

terrestrial symbiosis that involves 80–85% of vascular plants (Meier et al., 2012). It is beneficial 

to plants, especially in stressed environments (Miransari, 2010). This high level of symbiosis 

indicated an absence of metal toxicity in the soils, since arbuscular mycorrhizal colonization is 

negatively affected by metal pollution (Vogel-Mikuš et al., 2005). The presence of arbuscular 

mycorrhizal fungi in metal-polluted soils has been extensively shown (e.g. Del Val et al., 1999), as 
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well as their potential role in reducing metal toxicity to plants. It is also a key indicator of soil 

quality (Gianinazzi et al., 2006). 

III.2.2. Fauna 

Collembola density was maximal in soil D with 91,000 individuals per m² (Table 3.1) and was 

significantly higher than in soils A, B and E. It was correlated with the soil exchangeable Ca 

(R²=0.48; P<0.001) and Mg (R²=0.40; P<0.001) concentrations. Such a relationship between 

Collembola and exchangeable cations (Cassagne et al., 2003) or litter quality, notably Ca and Mg 

contents (Rizvi et al., 2012) has already been observed. Collembola density in our six soils was 1.4 

to 7.5 times higher than in meadow (12,103 ind.m-2; Cluzeau et al., 2012), SUITMA (around 11,616 

ind.m-2; Joimel et al., 2017), or urban soils (5,000 to 15,000 ind.m-2; Santorufo et al., 2014). Thus, 

derelict soils seem to be a favourable habitat for Collembola, especially those with high 

exchangeable Ca and Mg concentrations.  

Collembola richness was significantly higher in soils D, E and F than in the other soils (Table 3.1). 

It was correlated with plant richness (R²=0.44, P<0.001). Sabais et al. (2011) also showed that 

plant species richness drove Collembola diversity in temperate grassland. However, they found a 

correlation between plant richness and Collembola density that we did not find in the present 

study. Likewise, Joimel (2015) showed a correlation between Collembola density and plant 

richness in an uncultivated ecosystem re-colonized by spontaneous vegetation. The response of 

Collembola to increased plant richness could be due to changes in abiotic factors. For example, 

mixed litters support more diverse communities than single species litters, because they provide 

higher habitat complexity and in turn higher diversity of food resources (Bardgett, 2002). Fauna 

diversity is less affected by soil properties than density (Nahmani and Lavelle, 2002; Santorufo et 

al., 2012). Soils A and B harboured the same Collembola richness as grassland (Cluzeau et al., 

2012) or urban soils (Santorufo et al., 2014) but soils C, D, E and F harboured higher richness than 

these soils. Therefore, derelict soils offer a heterogeneous habitat likely to enhance soil animal 

diversity (Bardgett, 2002; Cole et al., 2006) and appear to be a biodiversity reserve of Collembola. 

As for the macrofauna, soils A and B had the highest density and richness values (Table 3.1). The 

total macrofauna density was correlated with plant biomass (R²=0.55, P<0.001), probably due to 

the potential stock of plant litter and habitats that it represents for macrofauna communities. Cole 

et al. (2006) showed that earthworm and mesofauna density increased with an increase in plant 

productivity and suggested that soil biotic communities were mainly regulated by bottom-up 

forces. We also observed a high correlation between plant biomass and earthworm density 

(R²=0.62, P<0.001), and also with total macrofauna density. The presence of pollutants could 
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influence invertebrate density and diversity. Several authors found decreased macrofauna density 

along with heavy metal contamination (Nahmani and Lavelle, 2002; Nahmani et al., 2005; Hedde 

et al., 2012). This decrease could contribute to explain results observed in soils C and F. Soils A 

and B contained the same macrofauna density as a meadow ecosystem (around 700 ind.m-2; 

Cluzeau et al., 2012) and open post-mining sites (around 570 ind.m-2; Frouz et al., 2013) and a 

higher density than an orchard ecosystem (around 440 ind.m-2; Walmsley and Cerdà, 2017). A 

high correlation was found between macrofauna density and richness (R²=0.72, P<0.001). 

Reviews by Cole et al. (2006) and Bardgett (2002) stated that competitive interactions between 

macrofaunal species can be limited in soils with resource partitioning and niche differentiation, 

maintaining soil biodiversity despite increased density. As derelict soils offer a heterogeneous 

habitat, they provide for the highly potential co-existence of several different species. 

III.2.3. Herbaceous plants 

The biomass of aboveground plants was significantly higher in soils A and B than in the other soils, 

as opposed to plant diversity estimated from plant richness (Table 3.1). Plant biomass was 

correlated with the exchangeable K concentration (R²=0.60; P<0.001), which suggests a 

potassium limitation in the soils. Herbaceous plant richness was negatively correlated with plant 

biomass (R²=0.54, P<0.001). Nutrient deficiency and/or pollution affect the coexistence of plant 

species by limiting dominant plants and maintaining high plant diversity (Heinze et al., 2015). 

Shoot biomass and plant richness in these soils were similar to those of spontaneous urban 

habitats, with a mean of 0.34 kg of plant shoot per m² and 14.7 species per m² (Robinson and 

Lundholm, 2012). In comparison with urban habitats such as lawns and remnant natural areas 

(forests) (Robinson and Lundholm, 2012), aboveground biomass values in our derelict soils was 

low. Details of taxonomical herbaceous community are presented in appendix 6 of the manuscript. 

III.3. Functional parameters of the derelict soils 

The meso-decomposer proportion was similar in the six soils, with 85±8% of the mesofauna 

community. Thus, our results showed no differences among the soils in trophic interactions at the 

mesofauna community scale. The proportion of macro-decomposers among the invertebrate 

community was significantly higher in soil A, B and E, than in soil D. Such proportions of macro- 

and meso-decomposers were also found in a non-polluted soil and in a forest ecosystem on 

polluted soil (Lucisine et al., 2015). This can be explained by the negative correlation between the 

proportion of macro-decomposers and Collembola density (R²=0.46; P<0.01). When Collembola 

density was low (soils A, B and E), the macro-decomposer proportion increased thanks to higher 

resource quantity and quality. For example, Grubert et al. (2016) recently found that the 
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earthworm Lumbricus terrestris reduced the availability of litter nitrogen to other soil animal 

detritivores, in particular to Collembola Heteromurus nitidus.  

As regards enzyme activity, the highest FDA hydrolysis activity level was in soil A. Cébron et al. 

(2011) showed that FDA hydrolysis increased with growing vegetation. Our results showed that 

the highest activity level was found in one of the soils with the highest plant biomass. However, 

no correlation was found between FDA hydrolysis and plant biomass. No correlation was found 

either with other parameters that could affect FDA hydrolysis, such as metal concentration (Li et 

al., 2009), soil texture (Vinhal-Freitas et al., 2017), or OM (Muscolo et al., 2014). Alkaline 

phosphatase activity was the highest in soils A and C. Significant correlations between alkaline 

phosphatase activity and abiotic parameters such as OM (Lucas-Borja et al., 2016), available 

phosphorous (Stauffer et al., 2014) and metal concentrations (Li et al., 2009) have been reported. 

However, we found no correlation between alkaline phosphatase activity and other parameters. 

Urease activity was higher in A, C and E soils than in soils B, D and F. The presence of heavy metals 

can decrease urease activity (Thavamani et al., 2012), but we found no such relationship. 

However, we found a correlation between urease activity and bacteria density (R²=0.57, P<0.001), 

probably in relation to the soil nitrogen limitation. Enzyme activity in soil A was similar to the 

data obtained for the same enzymes in grassland (Stauffer et al., 2014). Similarly to enzyme 

activity, AMC was significantly higher in soil A, and the soils ranked as follows based on their 

mineralization capacity: A>B=C>D=E=F. AMC was strongly correlated with bacterial (R²=0.60, 

P<0.001) and fungal densities (R²=0.58, P<0.001). Other authors also found a correlation between 

microbial abundance (via the carbon content in the microbial biomass) and the soil basal 

respiration (Pavan Fernandes et al., 2005; Chodak et al., 2013). The carbon mineralization rate 

reflects OM availability to microorganisms (Stauffer et al., 2014) and has often been used as an 

indicator of soil biological functioning and quality (Schloter et al., 2003; Bastida et al., 2008; 

Muñoz-Rojas et al., 2016). Soil A displayed the highest biological functioning, whereas the F has 

the lowest.  

We also studied the soil capacity to degrade PAH compounds. In the PAH-contaminated soils (A, 

C, D, E), the relative density of GP PAH-degrading genes represented 0.7 to 1.2‰, while it was 

significantly lower in soils B and F that displayed very low PAH concentrations, as shown 

previously by Cébron et al., (2008). The relative density of GN PAH-degrading genes was much 

lower than the density of GP PAH-degrading ones, as shown in PAH-polluted soils (Uyttebroek et 

al., 2006), and was slightly higher in soils A and E than in the other soils. According to Leys et al. 

(2005), light-molecular-weight PAHs are mainly degraded by GN r-strategists. However, we found 

no difference in the concentrations of light-molecular-weight PAHs in soils A or E as compared to 

the other soils (data not shown). 
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III.4. Co-variation between abiotic and biotic parameters  

in the derelict soils 

To compare the co-variation of abiotic and biotic parameters in the six soils, we carried out a first 

co-inertia analysis (Figure 3.3). The two projected inertias represented 81% of total inertia. The 

analysis showed a high co-variation between biotic and soil physico-chemical parameters 

(RV=0.60; Monte-Carlo permutation test, P=0.001). The soil samples, ordinated under abiotic or 

biotic parameters, were separated in four groups mainly along the first projected inertia axis 

(67%): A; B; C and E; D and F. 

 

Figure 3.3 : Co-inertia analysis of abiotic and biotic parameters of the six derelict soil samples.  
Red squares and green circles represent the PCA sample map according to abiotic and biotic variables, 

respectively. The biggest squares and circles are barycenters. A, B, C, D, E and F are the soil names. PAH=sum 
of the 16 PAH concentrations; Clay=% of clay; P= available phosphorous (Olsen method); OM=Organic 
Matter; WHC=Water Holding Capacity; CEC=Cation Exchange Capacity; C:N=carbon/nitrogen ratio; 
[Exchangeable cations by cobaltihexamine] Ca=calcium; Na=sodium; K=potassium; Mg=magnesium. 

[Elements] Pb=lead; Zn=zinc; Cd=cadmium; Age=from the date of the last anthropogenic action. R_=richness 
(Collembola=species richness; Plant=genus or family richness; Macrofauna=family richness; Fungi and 
bacteria=number of ribotypes); Plant=plant biomass; Collembola and Macrofauna=density; Fungi and 

Bacteria=rDNA gene copy density; Mycorrhizae=mycorrhizal colonization frequency. 

 

Among the six soils, soil A (amended constructed soil) was characterized by higher values of WHC, 

CEC, K and OM content and lower values of Ca content, C:N ratio and age than the other soils. These 



Chap. 3 : Mesure de la qualité des sols délaissés : approches abiotiques, biotiques et fonctionnelles 

142 

abiotic parameters positively co-varied with microbial density (bacteria and fungi), and to a lower 

extent with plant biomass and richness and macrofauna density. The settling pond soil (D) and 

the heavy metal-contaminated constructed soil (F) grouped based on abiotic and biological 

parameters. These soils were also characterized by a high C:N ratio linked to high Collembola 

richness. Finally, the two coking plant soils C and E had close abiotic and biotic features. They 

were separated from soils A and B by the first axis and from soils D and F by the second axis. Age 

also appeared to be a discriminating parameter, with soils A and B the youngest, D and F 

intermediate, and C and E the oldest. The age parameter co-varied positively with plant richness 

but negatively with plant biomass, macrofauna density and richness. Different studies showed 

that soil colonization by living organisms after a disturbance is fast (Frouz et al., 2008; Dunger 

and Voigtländer, 2009; Thion et al., 2012; Lucas-Borja et al., 2016). In a field experiment with 

polluted soil and thermally treated soil, fungal communities seemed to have stabilized after 5 

years (Thion et al., 2012b). Plant and faunal communities also re-colonized disturbed soils rapidly. 

For example, Collembola communities settled a few months after soil waste deposition (Dunger 

et al., 2002), and earthworm communities after 5 years (Eijsackers, 2010). Plant and macrofauna 

components were present in post-mining soils in less than 15 years (Frouz et al., 2008). 

The biotic parameters, that contributed to discriminate the six derelict soils, were plants, 

Collembola, macrofauna, bacterial and fungal density, and taxon richness of plants, Collembola 

and macrofauna. Several authors pointed out modifications of biological parameters along 

anthropogenic gradients, especially along a pollution gradient or with different land uses. For 

example, microbial biomass was affected by metal pollution (Kandeler et al., 2000), macrofauna 

density was lower in a highly polluted soil (Nahmani and Lavelle, 2002), Collembola communities 

were modified by land uses (Ponge et al., 2003) or an urbanization gradient (Kuznetsova, 2003). 

In the present study, although soils A and F differed in many parameters, there was no clear 

gradient of any parameter. None of the six soils was highly contaminated, so density/taxon 

richness seemed to be driven more by fertility parameters than by pollution. Several authors also 

showed that organism density or taxon richness were correlated with soil properties such as the 

pH, the OM content or the water-holding capacity (Pižl et al., 2009; Santorufo et al., 2012; Muñoz-

Rojas et al., 2016; Walmsley and Cerdà, 2017). However, most of the studies classified the soils or 

land uses according to only one biotic group (Ponge et al., 2003; Gulvik, 2007; Ruiz et al., 2011). 

All soils hosted a relatively high biodiversity, but differences in biotic parameters were observed 

among them. This raises the question of which parameter should be used to define the biological 

quality and the potential future use of derelict soils. 
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III.5. Co-variation between abiotic and functional parameters 

in the derelict soils. 

We performed another co-inertia analysis (Figure 3.4) to analyse the functional and abiotic 

parameters of the soils. The two projected inertias represented 81% of total co-inertia, showing 

high co-variation of the functional and soil physico-chemical parameters (RV=0.64; Monte-Carlo 

permutation test, P=0.002). The soils were mainly separated along the first projected inertia axis 

(63% of total co-inertia), discriminating soils A, B-C-E and D-F into 3 groups. 

 

 

Figure 3.4 : Co-inertia analysis of abiotic and functional parameters of the six derelict soils (29 samples).  
Red squares and blue circles represent the PCA sample map according to abiotic and functional variables, 

respectively. The biggest squares and circles are barycenters. A, B, C, D, E and F are the soil names. PAH=sum 
of the 16 PAH concentrations; Clay=% of clay; P= available phosphorous (Olsen method); OM=Organic 
Matter; WHC=Water Holding Capacity; CEC=Cation Exchange Capacity; C:N=carbon/nitrogen ratio; 
[Exchangeable cations by cobaltihexamine] Ca=calcium; Na=sodium; K=potassium; Mg=magnesium. 

[Elements] Pb=lead; Zn=zinc; Cd=cadmium; Age=from the date of the last anthropogenic action. Macro-
decomposer=community-weighted mean of decomposers in the macrofauna. Meso-decomposer=community-

weighted mean of decomposers in the mesofauna. Urease=urease activity; Phosphatase=phosphatase activity; 
FDA=FDA hydrolysis activity; AMC=Average Mineralization Capacity; GP_PAH=relative density of the PAH-

dioxygenase gene in Gram-positive bacteria; GN_PAH= relative density of the PAH-dioxygenase gene in Gram-
negative bacteria. 
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As in the previous analysis (Figure 3.3), the amended constructed soil A was discriminated from 

the other soils along the 1st co-inertia axis by higher macro-decomposer proportion, urease 

activity, FDA hydrolysis activity, AMC, and proportion of Gram-positive PAH-dioxygenase bacteria 

and the same abiotic parameters as in the first co-inertia analysis. As in figure 3.3, the settling 

pond soil D and the contaminated constructed soil F were opposite from soil A along the 1st co-

inertia axis. Both soils had a relatively low AMC, related to their high C:N ratio. Soils B, C and E 

were separated from soil A by lower enzyme activity levels, macro-decomposer numbers and PAH 

degraders. However, they were discriminated along the second co-inertia axis (18% of total co-

inertia) by the pH, K, clay and age parameters and also by phosphatase activity and GN bacterial 

PAH degraders.  

The soils differed by their functional parameters, especially relative macro-decomposer density, 

enzyme (urease, phosphatase and FDA hydrolysis) activity, AMC and both GP and GN microbial 

PAH degraders. As in the first co-inertia analysis, age appeared to be an important variable 

discriminating the soils, with A the oldest and E the youngest. However, the use of functional 

parameters separated soils E and C that were not discriminated using biotic parameters 

(Figure 3.3). The functional parameters assessed in our study only referred to potential functions 

since enzyme activities and AMC were measured in laboratory conditions and not in situ. Likewise, 

we quantified the PAH-degrading gene but did not study gene expression; yet, a gene can be 

present without being expressed (Torsvik et al., 1996). As for microbial functions, the proportions 

of macro- and meso-decomposers also reflected potential functions since we used the community-

weighted means based on literature data. 

The two co-inertia analyses showed that several biotic and functional parameters discriminated 

the soils. Classifying these soils along a single biotic parameter gradient was not possible since 

most of the biotic parameters did not co-vary. For instance, some of the soils had a higher 

microbial density but lower plant richness although others had higher macrofauna richness but 

lower mesofauna density. In contrast, most of the functional parameters co-varied, suggesting that 

soils can be discriminated based on their relative decomposition functions. Thus, soil A appeared 

to have the highest level of functional parameters, due to OM and nutrient elements in the green-

waste compost. The characteristics of the substrates and materials used for constructed soils may 

therefore be a key parameter for a potential re-use of the derelict soils. Soils F and D appeared to 

have the lowest levels of functional parameters. Soil F had a parent material poor in OM and 

nutrient elements, and a high C:N ratio, with a high heavy metal content, leading to a low 

functional level. Soil D was characterized by a high C:N ratio, suggesting a nitrogen limitation for 

microbial biomass and decomposition process. Clustering of the soils differed according to the 
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parameters, whether biotic or functional. Soils A, D and F were characterized in the same way 

whether based on biotic or functional parameters, but soils B, C and E were not. 

III.6. Biotic interactions in the derelict soils 

Physico-chemical parameters strongly affected the biodiversity and functional parameters of the 

derelict soils, as shown in co-inertia analyses, but we wondered whether interactions between 

biological components could be identified and might affect soil quality and potential valorization. 

Indeed, as previously described, herbaceous plants richness was correlated with plant biomass, 

total macrofauna density was correlated with plant biomass, and Collembola richness was 

correlated with plant richness. Robinson and Lundholm (2012) underlined that plant abundance 

and variety in urban land appeared to support a more diverse invertebrate community than other 

habitats. As aboveground biota communities drive belowground biota communities, plant 

community composition strongly influences the community composition of belowground 

organisms and their activity (Wardle et al., 2004). In our study, the proportion of macro-

decomposers was negatively correlated with collembola density and macrofauna density was 

correlated with macrofauna richness. There is a growing number of studies on influences of biotic 

interactions on soil biodiversity (Wardle, 2006; Wisz et al., 2013; Bardgett and Van Der Putten, 

2014; Singh et al., 2014) and soil biotic communities are mainly regulated by bottom-up forces 

(Cole et al., 2006). Our results also show that biotic interactions play a role in community 

settlement. Therefore, biotic interactions in the derelict soils are related to, and should be 

considered to assess soil biological quality. However, the consequences of biotic and functional 

differing characteristics on the potential re-use of the derelict soils are not clearly known.  

IV. CONCLUSION 

A comparison of abiotic, biotic and functional parameters in six soils highlighted that derelict soils 

are living soils, harbor a high soil biodiversity and can be functional for carbon mineralization and 

decomposition. The six soils displayed physico-chemical characteristics similar to urban soils, 

SUITMAs or grasslands, and most of them contained low contaminant concentrations. So their 

biodiversity was driven more by fertility parameters than by pollution. All biotic parameters, 

except the mycorrhizal colonization level, and functional parameters such as macro-decomposer 

proportion, enzyme activity, AMC, and microbial PAH degraders discriminated these derelict soils. 

The green-waste compost-amended constructed soil displayed the highest quality in terms of 

fertility and functional parameters, while the settling pond soil and the heavy metal-contaminated 
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constructed soils displayed the lowest (low fertility parameters and low functional levels). The 

two coking plant soils and the non-hazardous waste landfill soil displayed intermediate quality 

and different characteristics depending on biotic or functional parameters. These results support 

the emerging concept of multiple uses of soils, and the need to consider productivity parameters 

as well as broader abiotic, biotic and functional parameters. This study shows that certain derelict 

soils could be considered as a resource and have multiple uses such as supporting plant biomass 

production and harboring a biodiversity reserve. 
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l est reconnu que les organismes du sol jouent des rôles fondamentaux dans le fonctionnement 

des écosystèmes (Lavelle et Spain, 2001), ce qui amène à considérer l’étude de la biodiversité 

comme un enjeu majeur dans la caractérisation des sols fortement anthropisés (Gardiner et al., 

2013; ADEME, 2014; Hodecek et al., 2016). Parmi les différents compartiments biotiques 

composant la biodiversité, la faune du sol regroupe un ensemble d’organismes d’intérêt pour 

caractériser le fonctionnement des sols. En effet, de nombreuses études ont montré le lien entre 

la diversité taxonomique et fonctionnelle de la faune et les paramètres physico-chimiques des sols 

fortement anthropisés, permettant de souligner les perturbations existantes dans ces sols (Hedde 

et al., 2012 ; Wood et al., 2015 ; Rosenfield et Müller, 2017; Sechi et al., 2017). Ainsi, une étude 

approfondie des communautés faunistiques est une approche pertinente pour caractériser les 

sols délaissés. Toutefois, l’étude de ces organismes se focalise souvent sur un seul groupe biotique 

(collemboles, acariens, coléoptères par exemple) alors que l’étude de plusieurs groupes biotiques 

permettrait de mieux caractériser ces milieux. 

Dans le chapitre précédent, nous avons montré que les sols délaissés étaient caractérisés par des 

diversités en collembole et en macrofaune différentes en fonction des sols. Ces résultats, basés sur 

un indice global (richesse taxonomique), nous limitent dans l’étude des différences entre les sols 

délaissés. De ce fait, une étude plus approfondie de la structure des communautés faunistique est 

nécessaire. De plus, nous avons vu dans le chapitre précédent que les sols délaissés industriels ont 

des caractéristiques physico-chimiques particulières (faible fertilité et parfois contaminés) 

laissant supposer une structure taxonomique et fonctionnelle des communautés faunistiques 

également particulière. 

Dans ce 4ème chapitre, les structures taxonomiques et fonctionnelles des communautés des deux 

groupes d’invertébrés précédemment cités ont été étudiées ; les collemboles et la macrofaune. Les 

invertébrés ont été échantillonnés sur les 6 sols délaissés étudiés dans le chapitre précédent. Dans 

ce chapitre, l’étude de la structure fonctionnelle des communautés est basée sur les traits et 

préférences écologiques de la faune, dont la plupart des données sont issues de la base de données 

BETSI. Tout en caractérisant la structure taxonomique des communautés, la structure 

fonctionnelle a été confrontée aux paramètres abiotiques, c’est-à-dire aux caractéristiques des 

sols liées à la fertilité et à la contamination. 

Nous avons mis en évidence que les paramètres de fertilité (la concentration en MO, le ratio C:N, 

les concentrations en P, Ca et Mg ainsi que la CEC et les teneurs en argiles) et les concentrations 

en contaminants (ETM et HAP) modifiaient la structure taxonomique et fonctionnelle des 

communautés de collemboles et de la macrofaune dans les sols délaissés étudiés. Ainsi, le sol 

construit et amendé avec du compost (sol A) présente une communauté ayant des traits et 

I 
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préférences écologiques caractéristiques des milieux riches et stables. Pour les collemboles, cela 

se traduit par une sélection d’espèces ayant un mode de vie eu-edaphique et des traits liés à la vie 

en profondeur. Par contre, le sol construit et contaminé en ETM (sol F) présente une communauté 

plutôt caractérisée par des espèces adaptées à la vie en surface pour les collemboles, qui témoigne 

d’une sélection d’espèces tolérantes aux perturbations. Toutefois, des paramètres autres que 

physico-chimiques ou édaphiques semblent intervenir dans la sélection des espèces. En effet, de 

nombreux traits et préférences écologiques mis en évidence sont caractéristiques d’espèces 

retrouvées dans des milieux pauvres en végétation. De plus, les milieux alentours (forêts ou 

prairies) pourraient jouer un rôle important dans les traits et préférences écologiques des espèces 

retrouvées dans les sols délaissés. 

  



Chap. 4 :La structure fonctionnelle des communautés de collemboles et de la macrofaune des sols délaissés  
dépend des paramètres abiotiques 

150 

Functional structure of Collembola and soil 
macrofauna communities depends on abiotic 
parameters in derelict soils 

Quentin VINCENT 1,2, Corinne LEYVAL 1, Thierry BEGUIRISTAIN 1 and Apolline 

AUCLERC 2. 

1. Université de Lorraine, CNRS, Laboratoire Interdisciplinaire des Environnements 

Continentaux (LIEC), UMR 7360, Vandoeuvre-lès-Nancy, France. 
2. Université de Lorraine, INRA, Laboratoire Sols et Environnement (LSE), UMR 1120, 

Vandoeuvre-lès-Nancy, France. 

 

Article soumis dans Applied Soil Ecology 

 

I. INTRODUCTION 

Soils are complex ecosystems because many components interact inside them and allow for multi-

ecosystem functions (Kibblewhite et al., 2008; Briones, 2014). Nevertheless, over the last decades 

growing evidence has emerged about the negative impact of anthropogenic disturbances on the 

ability of soils to provide functions (Levin et al., 2017) and occasionally to host biodiversity 

(Orgiazzi et al., 2016). In this context, the closing down of steel, shipbuilding or metal 

manufacturing industries because of economic issues and the closing down of mining sites in 

different European countries have resulted in land abandonment and altered ecosystem 

functioning (Wong and Bradshaw, 2002). Sometimes called greenfields, wastelands, 

uncultivated/vacant/abandoned lands, the soils of these derelict lands can be disturbed, i.e. 

characterized by a low fertility level (Dickinson, 2003) and/or sometimes by contamination 

(Morel et al., 2005). These specific abiotic parameters can alter soil functions likely to be 

important for agriculture and lead to surfaces being unmanaged and underused (Cundy et al., 

2016). In Vincent et al. (2018), we showed that derelict soils could have low organic matter and 

nitrogen contents, a low cation exchange capacity, alkaline conditions with cations occasionally 

lacking or in excess, and moderate organic and inorganic contamination linked to their history. 

Biotic parameters (i.e. plant, fauna and microorganism density and richness) co-varied more with 

soil fertility proxies than with soil contamination parameters in moderately contaminated derelict 

soils. Once soils are underused and abandoned by humans, they may turn into refuges for 
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biodiversity provided that abiotic parameters are not extreme for life (Baranova et al., 2014). 

Derelict soils have been reported to harbor a rich invertebrate biodiversity: insects (Bonthoux et 

al., 2014), beetles (Eyre et al., 2003), carabids (Small et al., 2006), earthworms and Collembola 

(Butt and Briones, 2017). But the biological functioning of derelict soils remains poorly 

understood as compared to forest or agricultural lands. 

In this vein, trait-based approaches focusing on the characteristics of individuals provide an 

interesting tool to understand soil functioning (Verberk et al., 2013). Pey et al. (2014) defined 

traits in soil invertebrate studies as “morphological, physiological, phenological or behavioral 

features measurable at the individual level, from the cell to the whole-organism level, without 

reference to the environment or any other level of organization”. Traits could be considered as 

functional because they impact organism fitness directly and indirectly (Violle et al., 2007). 

Finally, functional traits can help to understand the effect of environmental stressors on soil 

communities (Auclerc et al., 2009; Vandewalle et al., 2010; Hedde et al., 2012; Salmon and Ponge, 

2012). In recent years, traits have been recognized as effective predictors of exposure to 

disturbances (metal contamination in Hedde et al., 2012; restoration practices in Rosenfield and 

Müller, 2017), or of management strategies such as intensive agriculture, polyculture and 

monoculture (Wood et al., 2015; Sechi et al., 2017) to better understand the soil functional 

community structure. 

The functional community structure of the soil fauna is linked to soil abiotic parameters. For 

example, in urban soils, the proportion of Collembola with a sexual reproduction type was 

positively correlated with total Cu and Ni concentrations, and the proportion of pigmented 

Collembola was positively correlated with total Cr, Pb and Zn concentrations (Santorufo et al., 

2015). The proportion of Collembola living belowground (with the following trait attributes: small 

size, reduced or absent sensorial organs and furca, non-sexual reproduction type) in coal mine 

spoil tip soils was found associated to a coarser soil texture and higher nitrogen and organic 

matter concentrations (Vanhee et al., 2017). In parallel, the proportion of macroinvertebrates 

with a soft body decreased when metal contamination increased (Hedde et al. (2012), and the 

body size of ants was found driven by soil granulometry (Costa-Milanez et al. (2017). Moreover, 

other authors showed that soil age played a key role in the functional community structure by 

selecting certain traits such as moisture or light requirement in carabid communities (Aubin et al., 

2013) or the feeding group for macrofauna communities (Frouz et al., 2013). To our knowledge, 

existing studies dealing with trait-based approaches in anthropogenic sites focussed on only one 

group of soil invertebrates (Collembola or carabids or macrofauna) and were carried out on highly 

contaminated and/or low fertile soils. Furthermore, the links between abiotic parameters and 

trait-based community structure remain understudied. 
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The present work aims to characterize which environmental factors shape macrofauna and 

Collembola invertebrate communities and their functional structure in derelict soils characterized 

by moderate contamination and/or low fertility. We hypothesized that the soil characteristics 

related to past industrial activities and/or to the materials used for construction drove the 

structure of invertebrate communities by selecting certain traits and ecological preferences. We 

studied 6 different derelict soils: two soils from coking plants, one soil from a settling pond, two 

constructed soils, and an inert waste storage soil (Vincent et al., 2018). We took into account 

sixteen traits and ecological preferences to characterize the functional structure of the soil 

invertebrate communities. 

 

II. MATERIALS AND METHODS 

II.1. Derelict soils and fauna sampling methods 

We studied six soils (named A to F) from open industrial derelict sites located in north-eastern 

France, in a historically industrial region, with many former coking plant sites and steel factories. 

The climate in this region is continental, with mean annual temperatures ranging between 1.4 and 

18.5°C, and annual rainfall around 750 mm. The soils were collected in April 2015.  

Soil A was a Spolic Garbic Technosol (IUSS Working Group WRB, 2014). It was an experimental 

constructed soil (1.13 ha) set up on the site of a former coking plant in 2007 (G Séré et al., 2008). 

It was composed of paper mill waste, thermal desorption-treated polycyclic aromatic 

hydrocarbon- (PAH-) contaminated soil, and green-waste compost. Soil B was a Skeletic 

Technosol. It was a non-hazardous waste landfill (0.7 ha) built in 2011; it was made of ground 

construction and demolition wastes. Soils C and E were Spolic Technosols from former coking 

plant sites closed in 1980 and 1975, respectively. These two soils differed in metal trace element 

concentrations. Soil D was a Spolic Technosol from a settling pond site filled with steel sludge until 

1981. Lastly, soil F, a Spolic Technosol, was an experimental 0.09-ha constructed soil set up in 

2013. This soil was composed of biopile-treated PAH-contaminated soil mixed with heavy metal-

contaminated sludge.  

We measured eleven abiotic variables that describe soil fertility: OM content, water holding 

capacity (WHC), clay content, exchangeable Ca, K, Mg and Na cation concentrations, Olsen 

phosphorus content, pH, CEC, C:N ratio. We also measured four chemical variables to quantify the 

contaminant levels in the soils, i.e. PAH and available Cd, Zn and Pb concentrations. We also took 
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into account the time span since the last anthropogenic action on each site. The abiotic 

characteristics are summarized in Table 4.1 (for more details see Vincent et al. 2018)). 

 

Table 4.1: Abiotic parameters of the six derelict soils. Means ± SD (n=5, except for soil F where n=4). 
Localization in the Lambert 93 projection in m; age is the time lapse from the last anthropogenic action 
(years); clay and WHC in %, CEC in cmol+.kg-1 dry soil; Olsen Phosphorous in mg.kg-1 dry soil; OM in ‰; 

exchangeable Ca, K, Mg, Na in mg.kg-1 dry soil, available and total Cd, Pb, Zn in mg.kg-1 dry soil, and PAH 
concentrations in mg.kg-1 dry soil. For more details, see Vincent et al. (2018). 

 

  A B C D E F 

Site type and name  

Experimental 
constructed 

soil 
(Biotechnosol

) 

Non-
hazardous wast

e landfill 
(Retonfey)  

Coking plant 
site 

(Homécourt)  

Settling pond 
site (Moyeuvre-

Petite)  

Coking plant 
site 

(Micheville)  

Experimental 
constructed and 

contaminated 
soil 

(Jeandelaincour
t) 

Localization  
E:918202 

N:6905686 
E:942352 

N:6897630 
E:918487 

N:6905891 
E:920222 

N:6911528 
E:942262 

N:6897475 
E:938477 

N:6864617 

Age  8 4 35 34 40 2 

Texture Silt loam Silty clay loam Loamy sand Sandy loamy Loam Silt loam 

Clay  11 40 6 4 27 15 

WHC 95±7 59±8 63±5 58±4 70±1 64±1 

CEC 22.0±2.9 17.2±3.3 17.2±1.8 11.3±0.7 15.5±1.4 10.1±0.4 

pH 7.9±0.2 7.9±0.1 7.9±0.1 8.4±0.2 7.2±0.2 8.3±0.4 

Olsen Phosphorous  62±5 25±17 39±16 44±10 36±2 44±10 

C:N 30±6 28±6 26±5 65±20 20±3 37±16 

OM 39.7±5.9 3.2±1.4 16.7±6.3 13.3±2.8 4.8±3.0 2.8±0.8 

Caexchangeable 292±44 713±144 903±405 2031±240 786±84 1123±130 

Kexchangeable 706±105 491±24 155±36 377±30 131±50 218±36 

Mgexchangeable 84±14 152±38 103±6 312±47 47±15 72±34 

Naexchangeable 37±19 34±28 11±3 42±11 14±14 55±29 

Cdavailable 0.22±0.05 0.03±0.01 0.16±0.05 0.15±0.01 0.10±0.03 9.07±1.5 

Pbavailable 13±3 14±10 46±14 18±5 14±6 110±60 

Znavailable 29±9 8±6 45±20 25±6 7±2 308±189 

Cdtotal 1.1±0.5 0.1±0.2 0.1±0.7 1.4±0.1 0.1±0.1 23.6±6.9 

Pbtotal 150±53 41±26 346±106 339±50 37±10 460±73 

Zntotal 345±37 131±2 1162±396 1196±122 116±23 1813±302 

Σ16 PAH (US-EPA)  170±49 12±12 179±136 97±54 142±90 10±4 

 

We took five soil samples from each derelict site (except for soil F where four samples were taken), 

along a 20-m transect with 5 m distance between each sample, in accordance with the Tropical 

Soil Biology and Fertility (TSBF) method (Anderson and Ingram 1993). Collembola communities 

were sampled using soil cores and MacFadyen method, and macrofauna communities were 

sampled by soil blocks and hand-sorting method. Collembola were sampled on the 6 plots, on 10 

cm depth, using two 5-cm deep corers (according to the ISO 23611-2 standard), fitted one above 

the other. The micro-arthropods were extracted using a high-temperature gradient extractor 

(MacFadyen, 1961) and identified to the species level. The soil macrofauna communities were 

studied on 5 sites (A to E) by excavating 0.25×0.25×0.30 m soil blocks, according to the ISO 23611-
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5 standard. Soil F was not studied for macrofauna communities because the destructive method 

would have caused high disturbances on the experimental plots. Macrofauna organisms were 

hand-sorted in laboratory, and kept in a 70% (v/v) ethanol solution. They were all identified down 

to the family level, and further down to the species level for rove beetles, ground beetles and 

earthworms. Ants were removed from all analyses because these social insects are highly 

aggregated in space (Nahmani and Rossi 2003). 

II.2. Functional study (trait-based approach) of Collembola 

and macrofauna communities  

We selected 7 traits for the trait-based approach of the Collembola study: body length (BLN), body 

shape (BSH), number of ocelli (OCE), presence of a post antennal organ (PAO), pigmentation (PIG), 

motion strategy (MS), reproduction type (REP), and 3 ecological preferences: vertical distribution 

(DIST), micro-habitat preference (MHABI), and habitat preference (HABI). As for the macrofauna, 

we selected 3 traits: body length (BLN), presence of an integument (INT), and mouth part type 

(MthT), and 3 ecological preferences: diet type (DIET), micro-habitat preference (MHABI), and 

habitat preference (HABI). These traits were chosen because they are commonly used to 

characterize the dispersal abilities of organisms in a given ecosystem, or to describe habitats and 

environmental stressors (Makkonen et al., 2011). 

We gathered values (e.g. attributes) of the traits and ecological preferences of species from 

various sources (aggregated data, books, literature, etc.) but mainly from the BETSI (Biological 

and Ecological Traits of Soil Invertebrates - http://betsi.cesab.org) database. We used 8,200 

Collembola data and 1,400 macrofauna data. The different traits/ecological preferences and 

attributes we assessed are listed in Table 4.2. 

Table 4.2: Traits/Ecological preferences of the Collembola and macrofauna sampled in the 6 derelict soils. 
Codes are used in Figures 4.1 to 4.4. 

  
Trait/Ecological 
preference 

Code of 
Trait/Ecological 
preference 

Attribute 
Code of 
attribute 

C
o

ll
em

b
o

la
 

Body length BLN 

<1 mm _<1 

[1:2] mm _1_2 

[2:3] mm _2_3 

>3 mm _>3 

Body shape BSH 
Spherical  _sph 

Cylindrical _cyl 

Ocelli (visual organ) OCE 

No ocellus _0 

1 or 2 pair of ocelli _1_2 

3 or 4 pair of ocelli _3_4 

5, 6, 7 or 8 pair of ocelli _5_8 

Post Antennal Organ* PAO 
PAO present _present 

PAO absent  _absent 

Pigmentation PIG 
Pigmented _present 

Non-pigmented _absent 

http://betsi.cesab.org/
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Motion strategy MS 
Furca present _furca 

Furca absent _no.furca 

Reproduction REP 
Sexual reproduction type _sex 

Asexual reproduction type _asex 

Vertical distribution DIST 
Epigenic _epi 

Hemiedaphic _hemi 

Euedaphic _eu 

Micro-habitat 
preference 

MHABI 

Inhabiting in decaying micro-habitat _dec 

Inhabiting in mineral micro-habitat _min 

Inhabiting in root micro-habitat _root 

Inhabiting in soil micro-habitat _soil 

Inhabiting in vegetal micro-habitat _veg 

Inhabiting in wet micro-habitat _wet 

Habitat preference HABI 

Inhabiting in forest and grassland  _forest_grassland 

Inhabiting in agricultural area _agri 

Inhabiting in artificial area _arti 

Inhabiting in wetland _wet 

M
ac

ro
fa

u
n

a 

Body length BLN 

<2.5 mm _<2.5 

[2.5:5] mm _2.5_5 

[5:10] mm _5_10 

[10:20] mm _10_20 

>20 mm _>20 

Integument INT 
Sclerotized _scl 

Non-sclerotized _no.scl 

Mouth-part type MthT 

Absent _absent 

Piercing-sucking _piercing.sucking 

Swallowing _swallowing 

Sucking _sucking 

Chewing _chewing 

Diet DIET 

Zoophagous _zoo 

Phytophagous _phyto 

Geophagous _geo 

Detritivore _detri 

Micro-habitat 
preference 

MHABI 
Inhabiting in decaying micro-habitat _dec 

Inhabiting in mineral micro-habitat _min 

Inhabiting in vegetal micro-habitat _veg 

Habitat preference HABI 

Inhabiting in forest and grassland _forest_grassland 

Inhabiting in agricultural habitat _agri 

Inhabiting in artificial habitat _arti 

Inhabiting in wetland  _wet 

* The Post Antennal Organ (PAO) is an organ composed of thermo-, hygro-, or chemo-sensitive receptors. 

 

To analyze attribute data for a given taxon, we performed a fuzzy coding analysis. This method 

was developed by Chevene et al. (1994) and is widely used for trait approaches. Calculations were 

performed according to the method of Hedde et al. (2012). The information obtained from each 

source was coded by an affinity score for a given taxon and for a given trait attribute ranging from 

0 to 4 (from no (0) to very high affinity (4) of the taxon to a trait attribute, respectively). 

Subsequently, the affinity scores obtained from all the sources were added up and transformed 

into a percentage to build the trait profile of each species/taxon. Finally, for each trait attribute, 

the mean affinity for the entire Collembola or macrofauna community, called Community 

Weighted Mean (CWM), was calculated according to Garnier et al. (2004). The CWM calculation 

was performed using equation 1,  

(Eq. 1)       𝐶𝑊𝑀 = ∑ 𝑃𝑖 × 𝑇𝑖
𝑛
𝑖=1 , 
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where Pi is the relative abundance of species/taxon i, n is the number of Collembola or macrofauna 

taxa, and Ti is the relative trait/ecological preference attribute affinity of species/taxon i. 

CWMs were calculated separately for Collembola and macrofauna communities, for each trait 

attribute in each sample, using the vegan package (Oksanen et al., 2017) in R software (version 

3.1.3, R Development Core Team, 2015). 

II.3. Taxonomic and functional diversity indices of Collembola 

and macrofauna communities 

We measured different ecological indices that describe taxonomic or functional community 

structure because they are commonly used to assess ecosystem stability and functioning (Tilman, 

2001; Tilman et al., 2014; Bukvareva, 2017). For a taxonomic description of the communities 

sampled in each derelict soil, we estimated taxonomic richness (TRic) and taxonomic evenness 

(TEve) using the vegan package (Oksanen et al., 2017) in R software. TRic was the number of taxa 

composing the Collembola or macrofauna communities sampled in each derelict soil, and TEve 

was the partitioning of individuals among the different taxa across each community.  

For a functional description of Collembola and macrofauna communities, we calculated functional 

richness (FRic) and functional evenness (FEve) according to (Villéger et al., 2008), using trait 

values (Laliberté et al., 2014). FRic was the volume created by attribute values in a 

multidimensional trait space. FEve was the evenness with which attributes were distributed in 

the multidimensional functional space. These functional indices were calculated using R software 

and the FD package (Laliberté et al., 2014). 

II.4. Statistical and multivariate analyses  

To test the differences in functional community structures among soils, we independently 

performed univariate tests on CWMs for each attribute of a given trait. We also performed 

univariate tests on TRic, TEve, FRic and FEve to compare taxonomic and functional diversity levels 

among soils. As no dataset followed the conditions of parametric tests (we checked normality with 

Shapiro Wilk's test and homogeneity of variances with Bartlett’s test), we performed Kruskal-

Wallis tests followed by multiple comparisons of rank distribution using the kruskalmc function 

in pgirmess package (Giraudoux, 2017). We used R Software for data processing, and performed 

all univariate tests with a 95% significance level. 

To highlight the relationships between the trait/ecological preferences and abiotic parameters of 

the derelict soils, we performed RLQ analyses (Dolédec et al., 1996). RLQ analysis is a 
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generalization of co-inertia analysis (Dray et al., 2003). We used it to provide simultaneous 

ordination, and to analyze the joint structure of three datasets: the abiotic parameter dataset of 

each sample (table R), the relative abundance of taxa in each sample (table L), and the attribute 

trait values for each taxon (table Q). We tested the significance of the relationship between taxon 

traits and abiotic parameters using a Monte Carlo test (999 permutations). We performed RLQ 

analysis for Collembola and macrofauna communities separately, using the ade4 package (Dray 

and Dufour, 2007) in R software. This approach is one of the most integrated methods to analyze 

trait-environment relationships (Dray and Dufour, 2007; Kleyer et al., 2012). We tested linear 

regressions with the lmtest package in R, and correlations between abiotic and biotic parameters 

with the Pearson correlation coefficient (Hothorn et al., 2015). 

 

III. RESULTS 

III.1. Collembola communities from all 6 derelict soils 

The density of Collembola ranged between 17,000 and 91,000 individuals per m² on average, and 

their taxonomic richness between 3.4 and 7 (Table 4.3). Details of Collembola community are 

presented in appendix 8 of the manuscript. As regards the taxonomic approach, Collembola 

species richness was the highest in soils D, E and F, and significantly different from soil A (Table 

4.3). The evenness of Collembola species did not significantly differ among soils, with mean values 

ranging from 0.46 to 0.74. As for the trait-based approach, Collembola functional richness 

(between 0.02 and 0.16) was the highest in soils C, D and E, and significantly different from soils 

B and F. No difference in the functional evenness of Collembola communities was found among 

soils, with mean values ranging between 0.62 and 0.71. 

 

Table 4.3 : Taxonomic and functional indices of Collembola communities in the six derelict soils. Means ± 
SD (n=5, except for soil F where n=4). Different letters indicate significant differences among the 6 soils 

(P<0.05; Kruskal-Wallis test followed by multiple comparisons of rank distribution with Fisher's LSD test). 
TRic=Taxonomic richness; TEve=Taxonomic evenness; FRic=Functional richness; FEve=Functional evenness. 

 

  Soils 
Indices of Collembola 

communities A B C D E F 

Taxonomic 
TRic 3.4±1.3 b 4.2±0.8 ab 6±1.4 ab 7±0.8 a 7±2.2 a 5.8±1 a 

TEve 0.67±0.23 0.63±0.18 0.46±0.12 0.52±0.1 0.52±0.12 0.74±0.12 

Functional 
FRic 0.07±0.04 ab 0.04±0.03 b 0.13±0.04 a 0.14±0.03 a 0.16±0.04 a 0.02±0.01 b 

FEve 0.62±0.10 0.56±0.22 0.68±0.15 0.65±0.08 0.71±0.04 0.68±0.15 
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Figure 4.1 shows the CWM of each attribute measured for each of the ten traits/ecological 

preferences of the Collembola communities sampled in each of the six derelict soils. The 

proportion of small Collembola (<1 mm) was significantly higher in soil E (former cocking plant 

soil) than in soils A (compost-amended constructed soil) and F (heavy-metal-contaminated 

constructed soil). The CWM of intermediate body length organisms (1-2 mm) was statistically 

lower in soil F than in the other 5 soils. Soil F harbored bigger-sized Collembola, with a proportion 

of 2-3 mm long Collembola significantly higher than in soils B, D and E. The proportion of 

Collembola with a cylindrical body shape was significantly higher in soils A, C, D and F than in 

soil E. 
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Figure 4.1 : Community Weighted Mean (CWM) values of Collembola communities sampled in each 
derelict soil (A to F), calculated for the following traits: number of ocelli, body length, vertical distribution, 
presence of furca, body shape, presence of PAO, pigmentation, reproduction type, habitat preference, and 

micro-habitat preference. Means (n=5, except for soil F where n=4). Different letters indicate significant 
differences among the 6 soils (P< 0.05) using Kruskal-Wallis test followed by multiple comparisons of rank 

distribution with Fisher's LSD test. 

The proportion of Collembola with a high number of ocelli (5, 6, 7 or 8 pairs) represented 100% 

of the community in soil F, and was significantly higher than in soils A, B, C and D. The proportion 

of blind Collembola in soils C, D and E was higher than in soils A and F. The proportion of 
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Collembola with a PAO was significantly higher in soil F than in soil B (non-hazardous waste 

landfill). The proportion of pigmented individuals was significantly higher in soil F than in soils C, 

D and E. The proportion of Collembola with a furca was significantly higher in soils A and B than 

in soils C, D, and E. 

The proportion of Collembola with a sexual reproduction type was significantly higher in soils E 

and F than in the other soils. The proportion of Collembola that inhabited the different soil layers 

varied according to soils. The proportion of epiedaphic Collembola was significantly higher in soil 

F than in soils A, C and D. The proportion of hemiedaphic organisms in soils decreased in the 

following order: A, B, C, D, E, F, and differences were significant among soils A, B, E and F. The 

euedaphic proportion of Collembola was significantly higher in soil D than in soils A, B and F. No 

euedaphic Collembola was found in soil F. 

Sixty-four percent of the Collembola sampled in the six soils preferred soil as a micro-habitat. Soil 

F harbored a significantly lower proportion of soil-dwelling Collembola than the other soils. Soil 

A harbored a higher proportion of Collembola inhabiting decaying woods than soils D, E and F. 

The proportion of Collembola inhabiting mineral micro-habitats was significantly higher in soils 

D and F than in the other soils, while the proportion of Collembola preferring wet micro-habitats 

was low in all soils, yet significantly higher in soils E and F than in the other soils. As for habitat 

preference, the Collembola collected in the derelict soils mainly belonged to forest and grassland 

taxa (81% of the community on average for the 6 soils). The proportion of Collembola inhabiting 

forests and grasslands was significantly lower in soil F than in soils A, B, C and D, while it was the 

opposite for the proportions of Collembola inhabiting agricultural and wetland habitats.  

Figure 4.2 illustrates the RLQ analysis with (1) the projection of coordinates obtained for each soil 

replicate on the first two main components RLQ1 and RLQ2 (Fig. 4.2.A), (2) the mapping of 

Collembola species density coordinates (Fig. 4.2.B), and (3) the plot of the attributes of each trait 

linked to abiotic soil parameters (Fig. 4.2.C). The first two RLQ analysis axes accounted for 88% 

of total Collembola community variance (69 and 19%, respectively). The Monte-Carlo 

permutation test evidenced a global link between physico-chemical soil variables and the 

traits/ecological preferences of Collembola (P= 0.052). 
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Figure 4.2 : Projection of the coordinates of each soil replicate on the first two main components RLQ1 and 
RLQ2 (A), mapping of Collembola species density coordinates (B), and plot of attributes of each trait 

linked to abiotic soil parameters (C). PAH=sum of the 16 PAH concentrations; Clay=proportion of clay; P= 
available phosphorous (Olsen method); OM=Organic Matter; WHC=Water Holding Capacity; CEC=Cation 
Exchange Capacity; C:N=carbon/nitrogen ratio; [Exchangeable cations by cobaltihexamine extraction] 

Ca=calcium; Na=sodium; K=potassium; Mg=magnesium. [Available elements] Pb=lead; Zn=zinc; 
Cd=cadmium; Age= time since the last anthropogenic action. See Table 4.2 for the codes of traits/ecological 
preferences and see Supplementary materials, Appendix 4.A in supplementary data, for Collembola species 

codes. 
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The projection of the centroid calculated for each soil separated them into 4 groups: F; B-C-E; A; 

D. Species composition is given in Figure 4.2. Isotomurus fucicolus, Isotomurus antennalis, Desoria 

violacea, Proisotoma minuta and Entomobrya lanuginosa were in the highest density in soil F as 

compared to the other soils. I.fucicolus, I.antennalis and P.minuta were only sampled in this soil. 

Likewise, soil E hosted Smithurinus schoetti, Sphaeridia pumilis and Sminthurinus elegans in a 

higher abundance than the other soils. S.schoetti was only sampled in soil E. Metaphorura affinis, 

Cyphoderus albinus and Paratullbergia callipygos had the highest density in soil D. The other soils 

(A, B, C, and F) did not host exclusive Collembola species (i.e. sampled in only one of the six soils). 

Figure 4.2.C shows that the highest proportion of Collembola inhabiting mineral micro-habitats 

was associated with the highest C:N ratio, pH and Ca concentration and a small quantity of clay, 

which were the abiotic characteristics of soil D (settling pond site). The higher proportions of 

forest- and grassland-inhabiting Collembola were associated with high OM contents and low trace 

elements (Cd, Zn, Pb) concentrations in soils. These trait-abiotic parameter relationships were 

characteristic of soil A, and to a lesser extent of soils B, C and E. Soil F had the highest Cd, Zn and 

Pb concentrations and the lowest OM content. It hosted the highest proportion of Collembola with 

a high number of pairs of ocelli (i.e. 5, 6, 7 or 8), and the highest proportion of Collembola 

inhabiting wetland habitats. The highest proportion of Collembola inhabiting in root and soil 

micro-habitats was associated with the highest soil CEC values in soil A and to a lesser extent in 

soils B, C and E. Finally, the highest proportion of Collembola with a low number of ocelli (i.e. 1, 2, 

3 or 4) was associated with the highest soil CEC and PAH concentrations, such as measured in soil 

A. The other traits/ecological preferences were not clearly linked to measured physico-chemical 

parameters. Moreover, the time span since the last anthropogenic action on each site (i.e. “age”) 

did not seem to influence trait selection across the sites. 

III.2. Macrofauna communities in 5 derelict soils 

The average macrofauna density ranged between 118 and 668 individuals per m², and the average 

taxonomic richness of the macrofauna community ranged between 3.0 and 11.6 (Table 4.4). 

Details of macrofauna community are presented in appendix 8 of the manuscript. Taxon richness 

(between 6.0 and 16.2) was significantly higher in soils A and B than in soils D and E. No significant 

difference in the evenness of macrofauna taxa was measured among soils, with mean values 

ranging from 0.53 to 0.71. Functional richness (between 0.06 and 0.14) was significantly higher 

in soil A than in soils C, D and E. As for Collembola community results, no difference in functional 

evenness was measured among soils, with mean values ranging from 0.74 to 0.78. 
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Table 4.4 : Taxonomic and functional indices of macrofauna communities in 5 derelict soils. Means ± SD 
(n=5). Different letters indicate significant differences among the 5 soils (P< 0.05; Kruskal-Wallis test 

followed by multiple comparisons of rank distribution with Fisher's LSD test). TRic=Taxonomic richness; 
TEve=Taxonomic evenness; FRic=Functional richness; FEve=Functional evenness. 

  Soils 
Indices of macrofauna 

community A B C D E 

Taxonomic 
TRich 16.2±4.4 a 13.8±4.9 a 8.7±3.1 ab 6.6±3.2 b 6.0±3.8 b 

TEve 0.53±0.06 0.62±0.11 0.65±0.27 0.71±0.14 0.71±0.23 

Functional 
FRich 0.14±0.01 a 0.10±0.05 ab 0.06±0.05 b 0.07±0.05 b 0.07±0.05 b 

FEve 0.76±0.03 0.76±0.07 0.78±0.12 0.77±0.10 0.74±0.14 
 

Figure 4.3 shows the CWM of the six traits/ecological preferences of the macrofauna communities 

sampled in the five soils. The distribution of macro invertebrates according to their body length 

differed among soils: the proportion of small invertebrates (2.5-5 and 5-10 mm) was significantly 

higher in soil D than in the other soils. The proportion of bigger invertebrates (>20 mm) was 

significantly higher in soil E than in soils C and D, which hosted the smallest proportion of big 

animals. No significant difference in integument sclerotization of macroinvertebrate bodies was 

observed among soils. 

 

Figure 4.3 : Community weighted mean (CWM) values of macrofauna communities sampled in each 
derelict soil (A to E), calculated for the following traits: body length, diet type, integument type, mouth-

part type, habitat preference, and micro-habitat preference. Means (n=5, except for soil F where n=4). 
Different letters indicate significant differences among the 5 soils (P< 0.05) using Kruskal-Wallis test followed 

by multiple comparisons of rank distribution with Fisher's LSD test. 
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The distribution of macro invertebrates according to their mouthpart type differed among soils. 

The proportion of invertebrates without a specific mouthpart (mainly earthworms) was 

significantly higher in soil A than in the other soils. The proportion of animals with a sucking 

mouthpart type was significantly higher in soil B than in soil D. The proportion of individuals with 

a chewing mouthpart type, which represented ca. 70% of the community in each of the 5 soils, 

was significantly higher in soil D than in soils A, B and E. The distribution of macro invertebrates 

according to diet strategies differed among soils. The proportion of detritivores was significantly 

higher in soil B than in soil E. The proportion of phytophagous trophic groups was higher in soil C 

than in soil D. The geophageous trophic group was in a significantly higher proportion in soil A 

than in soils B, D and E. Finally, the proportion of zoophagous trophic groups was significantly 

lower in soils A, B and C than in soils D and E. 

Soils B and D hosted a higher proportion of macrofauna inhabiting decaying micro-habitats than 

the other 3 soils. The proportion of invertebrates inhabiting a mineral micro-habitat was 

significantly higher in soil A than in soils B, C and D. As regards habitat preference, the forest and 

grassland habitat category was dominant for the invertebrates from all 5 soils (around 50% of the 

community in the 5 soils, without any significant difference among sites). The proportion of 

individuals with a preference for the “agricultural area” trait attribute was higher in soils A and E 

than in soils B and D. The proportion of taxa preferring the “wetland habitat” trait attribute was 

significantly higher in soil D than in soils A, B and E. 

Figure 4.4 illustrates the RLQ analysis with (1) the projection of coordinates obtained for each soil 

replicate on the first two RLQ1 and RLQ2 main component axes (Fig. 4.4.A), (2) the mapping of 

macrofauna taxon density coordinates (Fig. 4.4.B), and (3) the plot of each trait attribute linked to 

physico-chemical soil parameters (Fig. 4.4.C). The first two RLQ analysis axes accounted for 87% 

of total macrofauna community variance (71 and 16%, respectively). The Monte-Carlo 

permutation test indicated a highly significant (P=0.01) link between physico-chemical variables 

and traits/ecological preferences of soil macro-invertebrates. 



Chap. 4 :La structure fonctionnelle des communautés de collemboles et de la macrofaune des sols délaissés  
dépend des paramètres abiotiques 

165 

 

Figure 4.4 : Projection of the coordinates of each soil replicate on the first two main components RLQ1 and 
RLQ2 (A), mapping of macrofauna taxon density coordinates (B), and plot of attributes of each trait linked 
to abiotic soil parameters (C). PAH=sum of the 16 PAH concentrations; Clay=proportion of clay; P= available 

phosphorous (Olsen method); OM=Organic Matter; WHC=Water Holding Capacity; CEC=Cation Exchange 
Capacity; C:N=carbon/nitrogen ratio; [Exchangeable cations by cobaltihexamine extraction] Ca=calcium; 

Na=sodium; K=potassium; Mg=magnesium. [Available elements] Pb=lead; Zn=zinc; Cd=cadmium; Age= time 
since the last anthropogenic action. See Table 4.2 for the codes of traits/ecological preferences and see 

Supplementary materials, Appendix 4.B in supplementary data, for macrofauna taxon codes. 
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The projection of the centroid calculated for each soil delineated 3 groups: A; B-E; C-D. Taxon 

composition is presented in Figure 4.4.B. Athous click-beetle, Dermaptera, Allolobophora 

chlorotica, Allolobophora oculata and Aporrectodea longa earthworms had a higher density in soil 

A than in the other soils. The Miridae group were in a higher density in soils B and E than in the 

other soils. Limacidae, the spider family Linyphiidae, the centipede family Geophilidae and the 

millipede order Julida  ̶  especially Ommatoiulus sabulosus  ̶  had a higher density in soil E than in 

the other soils. Finally, Steninae and Staphylinidae were in a higher density in soil D than in the 

other soils. 

The highest proportions of macrofauna without a mouthpart, geophagous invertebrates and 

animals with a preference for agricultural habitats were associated with higher soil CEC and WHC, 

which were characteristic of soil A. The highest proportion of invertebrates inhabiting mineral 

micro-habitats was associated with the highest soil PAH, phosphorous, and available Cd 

concentrations and the highest OM content. The highest proportion of invertebrates with a 

wetland habitat preference was associated with the highest soil Mg, Ca and Pb concentrations, the 

highest C:N ratio and the lowest soil K concentration, characteristic of soils C and D. The highest 

proportion of individuals with a sclerotized integument was associated with the highest available 

soil Zn concentrations and lowest clay contents. The time span since the last anthropogenic action 

on each site (i.e. “age”) did not seem to have any impact on functional community structure. 

 

IV. DISCUSSION 

IV.1. Soil (taxonomic and functional) community structure is 

driven by derelict soil fertility and contamination. 

The study of the links between the taxonomic and functional soil community structures of 

Collembola and macrofauna on the one hand and the physico-chemical characteristics of 6 derelict 

soils showed relationships between abiotic and biotic parameters. The differences in fertility 

levels and contaminant concentrations among the 6 anthropogenic derelict soils appeared to be 

associated with different structures of Collembola and macrofauna communities at the taxonomic 

and functional levels. 

Firstly, the fertility parameters measured in the derelict soils, especially soil OM content, 

the C:N ratio, and exchangeable cation concentrations, appeared to be linked to a higher density 

of several taxa and to the selection of attributes of special traits/ecological preferences in 
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Collembola and macrofauna communities. In these soils, e.g. soil A, a constructed compost-

amended soil, the OM content was associated with the presence of Collembola Lepidocyrtus 

lanuginosus and Isotomiella minor, found at high densities in soils with high OM contents 

(Santorufo et al., 2014) and in coal mine spoil tip soils (Vanhee et al., 2017). These species are 

considered as forest-inhabiting species (Heiniger et al., 2015). They have been showed to prefer 

soils with dense vegetation (high plant biomass) and rich in OM (Gillet and Ponge, 2004; Fjellberg, 

2007; Dunger and Schlitt, 2011). The OM content, which was the highest in soil A owing to 

compost addition, appeared to positively influence the density of forest- and grassland-inhabiting 

Collembola in our study, but had no effect on the macrofauna. Collembola communities could be 

more driven by fine OM (only OM smaller that 2 mm was assessed in this study) than macrofauna 

because of the size of the food they eat.  

The higher proportion of wetland-inhabiting macrofauna sampled in soils D and C (settling pond 

and coking plant soils, respectively) could be explained by a high C:N ratio, another soil fertility 

parameter. Wetlands  harbor plant communities with a high C:N ratio that are decomposed slowly 

(Plum, 2005), and can in turn result in a high soil C:N ratio.  

The soil CEC was linked to the proportion of invertebrates without a mouthpart, mainly 

represented by earthworms, in soil B (soil constructed with ground construction and demolition 

wastes). The selection of earthworm populations (geophageous invertebrates without a 

mouthpart) by high soil CEC has already been observed in soils of oil palm plantations and 

agricultural areas (Sabrina et al., 2009; Hedde et al., 2012). The authors underlined that the effects 

of CEC on earthworm populations was similar to the effects of organic carbon. In our study, a 

significant positive correlation was observed between earthworm density and OM content 

(R²=0.26; P=0.01) and between earthworm density and CEC values (R²=0.40, P<0.001). The CEC 

also seemed to be an important factor on Collembola species characterized by trait attributes 

linked to a high dependence on soil as a habitat. These attributes were as follows: “soil-inhabiting”, 

“inhabiting root micro-habitats” and “low number of ocelli”.  

Calcium and magnesium concentrations in the soils also appeared to alter the proportion of 

chewing mouth-part type macrofauna that we assumed to use herbaceous litter as food. An 

explanation of this abiotic-biotic link could be that the Ca concentrations in plants and 

consequently in litter originate from the soil. Thus, in the studied soils, litter calcium might have 

come from the materials used for constructing soils, and may have influenced the functional 

structure of soil invertebrates by selecting certain species with a specific mouth-part type.  
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The P concentration was associated with mineral micro-habitat-inhabiting macrofauna in all soils, 

but no explanation was found for this result. We noticed that the pH did not influence community 

structures, perhaps because the pH range across the soils was low. 

Secondly, in all six soils, heavy metal concentrations seemed to influence the density of 

certain species and to alter the functional community structure of the soil biodiversity. For 

Collembola communities, Proisotoma minuta was only found in the soil (F) with the highest heavy-

metal concentration. P.minuta has already been shown as an indicator of manure or slurry 

pollution and predominates in decaying sewage sludge (Dunger and Schlitt, 2011). It seems to be 

a generalist species adapted to different ecosystems likely to be altered.  

Steninae and B.caucasicus were in the highest density in the soils with the highest Pb and Zn 

concentrations (soil D and mainly 3 samples of soil C). No link between heavy metal contamination 

and these taxa was found in the literature. These taxa were only found in damp environments and 

post-fire soils that are particularly disturbed habitats (Betz, 2002; Bargmann et al., 2015). 

Furthermore, in our study, available soil Pb concentrations seemed to influence earthworm 

density: the highest earthworm density was found in soils with low heavy metal contamination (A 

and B) as compared to other soils. This impact of Pb concentrations on earthworm communities 

has been shown by Lévêque et al. (2015), who observed a low earthworm density in soils near a 

Pb-recycling factory containing a high total Pb concentration (2,010 mg.kg-1 of Pb on average, that 

is a higher concentration than in our soils). Pižl and Josens (1995) also observed a low earthworm 

density in soils with a moderate Pb concentration (89 ind.m-2 in a soil containing 108 mg.kg-1 of 

total Pb) as compared to a soil with a low Pb concentration (490 ind.m-2 in a soil containing 

25 mg.kg-1 of total Pb). In our study, we found 42 and 48 earthworms.m-2 on average in the soils 

with the highest total Pb concentrations (346 and 339 mg.kg-1 for soils C and D, respectively) and 

112 and 45 earthworms.m-2 on average in the soils with the lowest total Pb concentrations (41 

and 37 mg.kg-1 for soils B and E, respectively). Total Pb concentrations differed from available Pb 

concentrations. Other authors have also shown that earthworms were sensitive to metal pollution 

(Nahmani and Lavelle, 2002; Nahmani et al., 2005).  

Our results show that a higher available soil Zn concentration was associated with a higher density 

of sclerotized macrofauna individuals. We can hypothesize that organisms with sclerotized 

integuments are more protected against pollutants because sclerotized integuments provide 

defence against chemical attacks (Linz et al., 2016). By contrast, soft-body individuals may be 

directly exposed to pollution by direct skin contact. A negative correlation has already been 

observed between the proportion of soft-body individuals and heavy-metal soil concentrations 

(Hedde et al., 2012). Moreover, in the present study, the proportion of individuals inhabiting in 
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mineral micro-habitats was linked to the Cd concentration, but no explanation was found in the 

literature. 

Euedaphic Collembola are considered as the most sensitive living forms to heavy metal 

contamination according to several studies (Fountain and Hopkin, 2004; Parisi et al., 2005; Joimel, 

2015). Epedaphic Collembola, are more resistant to pollutants than euedaphic Collembola 

because they have a higher movement ability and a lower direct contact with soil particles they 

(Fountain and Hopkin, 2004). This result is consistent with our findings: the derelict soil with the 

highest heavy metal concentrations (soil F) did not host euedaphic Collembola. Moreover, the 

proportion of euedaphic Collembola was strongly correlated with the proportion of blind (ocellus-

deprived) Collembola (R²=0,97, P<0.01), suggesting relationships (i.e. correlations) among traits 

(Malcicka et al., 2017; Vanhee et al., 2017). In the present study, the heavy metal concentration 

also appeared to positively drive the proportion of Collembola with a maximum number of ocelli, 

as observed previously for soil Pb concentrations (Joimel, 2015). The number of ocelli is an 

indicator of the dispersal ability of Collembola since species with a complete visual apparatus can 

disperse rapidly (Ponge et al., 2006; Salmon et al., 2014). Several authors underlined that 

Collembola with a high dispersal ability were present in disturbed environments (Auclerc et al., 

2009; Salmon et al., 2014; Joimel, 2015). Thus, the heavy metal concentrations of our soils, though 

low as compared to other studies on anthropogenic soils, appeared to have selected Collembola 

with a high dispersal ability linked to specific morphological traits. In the same vein, the highest 

proportion of Collembola with sexual reproduction was observed in soil F, which contained the 

highest heavy metal concentrations. A higher proportion of sexual reproduction species as 

compared to parthenogenetic Collembola species has been reported in copper-polluted 

environments (Niklasson et al., 2000). The reproduction type of Collembola is associated with 

survival or colonizing strategies (Salmon et al., 2014). Sexual reproduction favors polymorphism 

and is an advantage for colonizing disturbed ecosystems like polluted soils on a long term 

(Austruy et al., 2016). Soil PAH concentrations were associated with the proportion of mineral 

micro-habitat-inhabiting macrofauna. This result is hard to explain, since to our knowledge no 

study has ever been carried out on the effect of hydrocarbon concentration and micro-habitat 

preference of the soil macrofauna. 

IV.2. Trait-based functional soil community structures as an 

approach to differentiate derelict soils 

Differences in soil biodiversity community structures were recorded among the six derelict soils, 

especially between soils A and F. Moreover, the taxonomic and functional richness of the 

macrofauna were significantly the highest in soil A. This constructed compost-amended soil 
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probably contained a high quantity of food resources and many potential different niches, with no 

heavy metal contamination but a low PAH contamination. It hosted the highest earthworm density 

(macrofauna detritivores without a specific mouth part type). The presence of earthworms is 

currently considered as a good indicator of the absence of disturbance such as metal 

contamination and land-use intensification (Nahmani and Lavelle, 2002; Pérès et al., 2011; 

Cluzeau et al., 2012). 

In contrast with the macrofauna, soil A hosted the lowest Collembola taxonomic richness and a 

low Collembola functional richness. Collembola communities may be driven by dead OM diversity 

likely to provide a high number of potential niches for hosting a high Collembola diversity (Sabais 

et al., 2011; Joimel, 2015; Vanhee et al., 2017), whereas the macrofauna community is thought to 

be driven by the quantities of aboveground herbaceous material (Cole et al., 2006). Soil A had a 

low herbaceous richness, consequently a low litter variability, and was unfavorable to a high 

Collembola diversity. By contrast, soil A also had a high herbaceous shoot biomass favorable to 

high macrofauna diversity (Vincent et al., 2018). Moreover, we can suggest that competition for 

resources between meso- and macro organisms can occur at one given time, and could explain the 

negative correlation between the two communities (R²=0.27, P<0.01). For example, Eisenhauer 

(2010) showed negative impacts of endogeic earthworms due to competition for food resources 

with microarthropods. Earthworms can also affect the mesofauna community by modifying, 

maintaining, creating or destroying habitats (Eisenhauer, 2010; Wright et al., 2012). 

Soil F had the lowest fertility level and the highest heavy metal concentration, and harbored the 

highest taxonomic diversity but a low functional diversity of Collembola. This might suggest 

functional redundancy of species within the community, defined as several species contributing 

in equivalent ways to an ecosystem function such that one species may substitute for another 

(Bruno et al., 2016). Species that are functionally redundant act as ‘spare wheels’ during a 

disturbance to maintain ecosystem functions (Cole et al., 2006). Functional redundancy of species 

in a given community might be interesting in disturbed habitats, and then a community composed 

of species with similar functional traits might be more resilient to a new disturbance (Gerisch, 

2014; Hodecek et al., 2016). According to the trait-based approach, individuals with a long body, 

several ocelli, a PAO organ, a sexual reproduction type, an epiedaphic living form and a pigmented 

body mainly represented the Collembola community in soil F. All of these trait attributes are 

characteristic of organisms inhabiting in urban environments (Santorufo et al., 2014), and are 

linked to a good dispersal ability that allows adaptation to disturbed habitats. The age effect was 

not a major factor explaining the functional structure of communities according to the RLQ. Yet, 

we may expect links between the fact that soil F was the youngest plot and that it hosted a 

community rich in high dispersal capacity species, which are best adapted for site colonization. 



Chap. 4 :La structure fonctionnelle des communautés de collemboles et de la macrofaune des sols délaissés  
dépend des paramètres abiotiques 

171 

To differentiate derelict soils according to traits and ecological preferences, soil abiotic 

parameters did not seem to be the only drivers. Some Collembola species encountered in the 

derelict soils are also found in soils with a scarce vegetation cover. That was the case for 

Bourletiella hortensis, Desoria tigrina, Desoria violacea, Entomobrya lanuginosus, Isotoma 

anglicana and viridis, Parisotoma notabilis, and P.minuta (Burrow, 2015), which have a long body, 

several ocelli, a PAO organ, a sexual reproduction type, and a pigmented body, characteristic of 

epiedaphic living forms. Epiedaphic Collembola have a strong dispersal ability, and can be found 

in soils with a scarce vegetation cover since they are adapted to surface life, notably to dry and 

bright environments (Salmon et al., 2014; Vanhee et al., 2017). Thus, soil F, harbored a higher 

proportion of epiedaphic Collembola than soils A, B, C and D, characteristic of disturbed 

ecosystems as specified previously, but also characteristic of scarce vegetation environments. 

Therefore we assume that a scarce vegetation cover can be linked to the instability of an 

ecosystem. 

Furthermore, in order to better understand the variability of community structures across 

sites, the surrounding landscape would have to be taken into account. In our derelict soils, we 

found that communities were dominated by forest and grassland habitat taxa, which can be 

explained by the surrounding landscapes around the sites as developed by Vanhee et al. (2017) 

and Baranova et al. (2014). The variation in Collembola taxonomic and functional community 

structures is influenced by spatial factors (Widenfalk et al., 2016) notably due to differences in 

microclimate between forest or pasture habitats (Heiniger et al., 2015). Duflot et al. (2014) also 

showed that landscape heterogeneity acts as an ecological filter on the functional community 

structure of carabid beetles by contributing to the selection of phenology, reproduction and 

dispersal traits. In our study, sites C, D and E were surrounded by forests, while sites A, B and F 

were surrounded by grasslands. This could explain the significant higher proportion of euedaphic, 

blind and non-pigmented Collembola in soils C, D and E, characteristics traits of forest-inhabiting 

species (Salmon et al., 2014). According to Auclerc et al. (2009), species need to be more mobile 

to persist in disturbed soils, which can be meadow soils, as compared to forest soils. Moreover, 

the presence of pigmented Collembola was mainly related to the presence of a very thin litter layer 

and a scarce vegetation cover that are characteristic of grassland because pigmentation protects 

organisms from UV radiation (Salmon and Ponge, 2012).  

The nearby environment might also affect the proportion of soil predators in the community. For 

instance, Schirmel et al. (2016) found a higher proportion of predatory carabids in woody semi-

natural habitats than in herbaceous habitats. Therefore we can suggest that soils D and E hosted 

a higher proportion of predators than soil C because soils D and E were surrounded by a dense 

forest possibly acting as a biodiversity reserve while soil C was surrounded by a light forest.  
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Finally, the proportion of macrofauna inhabiting wet habitats was higher in the soil D than in the 

other soils. For soil D, it could be explained by the proximity to a river (ca. 70 m away). For soil E, 

a little gutter was present along the site and may have acted as a regular water point. The 

proportion of Collembola inhabiting wetland habitats was higher in soil F than in soils A, B, C and 

D. The inefficient irrigation system in this experimental constructed soil F probably allow for 

colonization by wet-habitat species. Moreover, these species may have come from a nearby pond 

located at 300 m distance and been brought by trucks and human activities during the soil 

construction process or wind or animals (Costa et al., 2013).  

 

V. CONCLUSION 

Fertility parameters (OM content, C:N ratio, P, Ca and Mg concentrations, CEC, clay content) and 

moderate contamination levels (Pb, Cd, Zn, and PAH concentrations) of 6 derelict soils altered the 

taxonomic and functional structures of Collembola and macrofauna communities. Our trait-based 

approach allowed us to better understand the functioning of the soils, but also their stability and 

surrounding landscapes. The soils were derelict because of their historical record (past industrial 

activities or construction from different materials), and differed according to many abiotic and 

biotic parameters. Soil A (compost-amended constructed soil) was more fertile and less 

contaminated than the other soils, and exhibited taxonomic and functional community structures 

of low disturbed soil. It could be directly re-used for non-food biomass production (e.g. wood or 

plant fiber production) if stakeholders decide so. In contrast, soil F (heavy-metal-contaminated 

constructed soil) was highly contaminated in comparison with the other 5 soils. It harbored a 

higher proportion of Collembola with the traits and ecological preferences of both unstable and 

scarcely vegetated ecosystems. It should not be directly used for any kind of plant biomass 

production without prior remediation and fertility improvement. As regards diversity indices, the 

study of Collembola and macrofauna communities showed different results attributable to high 

differences in living modes between the two soil invertebrate communities (e.g. feeding groups 

and niche scales). The surrounding environment could also play an important role in the 

functional community structure of derelict soils and their recolonization by biodiversity. A 

landscape ecology approach could be interesting to better characterize the dynamics of 

community installation in derelict soils over time. 
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Supplementary data 

Code name Complete name 
ANU_PYG Micranurida pygmaea Borner, 1901 
BOU_HOR Bourletiella (Bourletiella) hortensis (Fitch, 1863) 
CER_DEN Ceratophysella denticulata (Bagnall, 1941) 
CYP_ALB Cyphoderus albinus Nicolet, 1842 
DES_TIG Desoria tigrina Nicolet, 1842 
DES_VIO Desoria violacea (Tullberg, 1876) 
ENT_LAN Entomobrya lanuginosa (Nicolet, 1841) 
FODES_PAR Folsomides parvulus Stach, 1922 
FOL_FIM Folsomia fimetaria (Linnaeus, 1758) 
ISA_VIR Isotoma viridis Bourlet, 1839 
ISO_MIN Isotomiella minor (Schaeffer, 1896) 
ISU_ANT Isotomurus antennalis Bagnall, 1940 
ISU_FUC Isotomurus fucicolus Reuter, 1891 
ISU_PAL Isotomurus palustris (Muller, 1776) 
LEP_CYA Lepidocyrtus cyaneus Tullberg, 1871 
LEP_LAN Lepidocyrtus lanuginosus (Gmelin, 1788) 
LEP_LIG Lepidocyrtus lignorum (Fabricius, 1793) 
LEP_PAR Lepidocyrtus paradoxus Uzel, 1890 
LEP_VIO Lepidocyrtus violaceus (Geoffroy, 1762) 
MET_AFF Metaphorura affinis (Borner, 1903) 
NEA_MUS Neanura muscorum (Templeton, 1835) 
NEE_MUR Neelus murinus Folsom, 1896 
PAR_NOT Parisotoma notabilis (Schaeffer, 1896) 
PATUL_CAL Paratullbergia callipygos (Borner, 1902) 
PRO_MIN Proisotoma minuta (Tullberg, 1871) 
PSE_IMM Pseudosinella immaculata (Lie-Pettersen, 1896) 
SMIDES_MAL Sminthurides malmgreni (Tullberg, 1876) 
SMIDES_SCH Sminthurides schoetti Axelson, 1903 
SMIDES_SIG Sminthurides signatus (Krausbauer, 1898) 
SMINUS_ELE Sminthurinus elegans (Fitch, 1863) 
SPH_PUM Sphaeridia pumilis (Krausbauer, 1898) 
STE_QUA Stenaphorurella quadrispina (Borner, 1901) 
XEN_BOE Xenylla boerneri Axelson, 1905 

Appendix 4.A: List of Collembola species with the codes and complete names.  
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Code name Complete name 
A.meridianus Acupalpus meridianus (Linnaeus, 1761) 
Agriotes Agriotes Eschscholtz, 1829 
A.oculata Allolobophora (sensu lato) oculata oculata Bouche, 1972 
A.chlorotica Allolobophora chlorotica chlorotica (Savigny, 1826) 
A.aenea Amara (Amara) aenea (De Geer, 1774) 
Amara Amara (Amara) Bonelli 1810 
A.familiaris Amara (Amara) familiaris (Duftschmid, 1812) 
A.caliginosa Aporrectodea caliginosa caliginosa (Savigny, 1826) 
A.longa Aporrectodea longa longa (Ude, 1885) 
A.rosea Aporrectodea rosea rosea (Savigny, 1826) 
Athous Athous Eschscholtz, 1829 
B.ballatus Badister (Badister) bullatus (Schrank, 1798) 
B.caucasicus Bradycellus (Bradycellus) caucasicus (Chaudoir, 1846) 
Carabidae CarabidaeLatreille, 1802 
C.dorsalis Carabus dorsalis Pontoppidan, 1763 

C.lampros Carabus lampros Herbst, 1784 
Chrysomelidae Chrysomelidae 

C.subtilis Clubiona subtilis L. Koch, 1867 
Curculionidae Curculionidae 

Dermaptera Dermaptera 

D.pilosus Diporodrilus pilosus pilosus Bouché, 1970 
Diptera Diptera (larvae) 
D.angustus Dromius (Dromius) angustus angustus Brulle, 1834 
Elateridae Elateridae Leach, 1815 
Geophilidae Geophilidae 

H.pusilla Hahnia pusilla C.L. Koch, 1841 
H.affinis Harpalus (Harpalus) affinis (Schrank, 1781) 
Hygromiidae Hygromiidae 

Isopoda Isopoda 

Julida Julida 

Lepidoptera Lepidoptera (larvae) 
Limacidae Limacidae 

Linyphiidae Linyphiidae 

Lithobiidae Lithobiidae 

L.rubellus Lumbricus rubellus rubellus Hoffmeister, 1843 
Melolonthidae Melolonthidae 

Miridae Miridae 

O.sabulosus Ommatoiulus sabulosus (Linnaeus, 1758) 
P.pullata Pardosa pullata (Clerck, 1757) 
P.melanocephalus Philorhizus melanocephalus (Dejean, 1825) 
Polydesmidae Polydesmidae 

Polyphaga Polyphaga 

R.arundineti Robertus arundineti (O. P.-Cambridge, 1871) 
Staphylinidae Staphylinidae Latreille, 1802 
Steninae Steninae 

S.foveatus Syntomus foveatus (Geoffroy in Fourcroy, 1785) 
Tachyporinae Tachyporinae 

Appendix 4.B: List of macrofauna taxa with the codes and complete names. 
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es micro-organismes constituent une part importante de la biodiversité des sols, tant sur le 

plan taxonomique que fonctionnel (cycles biogéochimiques, recyclage des nutriments, 

dynamique des polluants, croissance des plantes ou encore structuration du sol). Parmi les micro-

organismes les plus abondants dans les sols, les champignons interviennent dans de nombreuses 

fonctions, liées notamment à leurs modes trophiques. Ainsi, les champignons peuvent être 

saprophytes, pathogènes, mycorhiziens et endophytes, correspondant à des attributs du trait 

« mode trophique » (Andrade-linares et Patterns, 2013; Chadha et al., 2014).  

Les communautés fongiques peuvent être impactées par les activités humaines, ce qui peut 

affecter certains groupes trophiques en particulier, causant d’éventuelles modifications dans les 

fonctions écologiques (Kandeler et al., 1996 ; Stefanowicz et al., 2008 ; Borowik et al., 2017). 

Comme les sols fortement anthropisés et délaissés ont des propriétés physico-chimiques 

particulières (faible fertilité, contamination modérée) et qu’ils sont laissés à l’abandon, il est 

possible que les communautés fongiques soient également particulières. L’objectif de ce chapitre 

était donc de caractériser la structure taxonomique et fonctionnelle des communautés fongiques 

dans des sols délaissés. 

Dans le chapitre 3, nous avons montré que les sols délaissés présentaient des richesses fongiques 

différentes entre les sols. Toutefois, ces résultats portaient sur la richesse de bandes majoritaires 

issue d’une technique d’empreintes moléculaires, et ne permettaient pas d’avoir une estimation 

réelle de la biodiversité. Ainsi, une étude plus approfondie, en utilisant des méthodes plus 

exhaustives de caractérisation des communautés fongiques, semble nécessaire pour mieux 

comprendre les différences entre les sols. De plus, nous avons vu dans le chapitre 4 que les 

structures taxonomiques et fonctionnelles des communautés faunistiques étaient différentes 

entre les sols, liées notamment aux paramètres physico-chimiques de ces sols. Ainsi, il est 

probable que les structures des communautés fongiques soient également différentes selon les 

sols délaissés étudiés. Comme pour les communautés faunistiques, une approche de la diversité 

fonctionnelle basée sur les traits a été réalisée pour la communauté fongique. Cette approche 

« trait » est de plus en plus utilisée pour l’étude de la faune et les végétaux. L’étude des traits 

fongiques est innovante car les concepts et les outils sont récents et encore peu discutés, mais des 

outils se sont récemment développés. Ainsi, le trait « mode trophique » a été étudié dans ce 

chapitre. 

Pour cela, la structure taxonomique et fonctionnelle des communautés fongiques a été étudiée 

dans les 6 sols délaissés étudiés dans les chapitres 3 et 4. Les échantillons de sols et de racines 

prélevés précédemment ont fait l’objet d’une analyse de la structure des communautés dans les 

deux types d’échantillons. Les taxons fongiques ont été identifiés à l’issue d’un séquençage à haut 

débit (méthode Illumina). Comme dans le chapitre 4, l’utilisation d’une base de données (ici 

L 
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FUNGuild) a permis de convertir la structure taxonomique des communautés fongiques en 

structure fonctionnelle.  

Dans ce chapitre, nous avons montré une faible diversité fongique dans ces sols délaissés par 

rapport à des sols forestiers, prairiaux, agricoles et urbains. De plus, les communautés semblent 

particulières au niveau de la famille. En effet, certains taxons (comme les Nectriaceae, les 

Herpotrichiellaceae ou les Pleurotaceae) sont retrouvés à de fortes densités par rapport à des sols 

forestiers, prairiaux, agricoles et urbains. Une plus forte densité en basidiomycètes a été constatée 

dans le sol construit et contaminé en ETM (sol F), probablement due à la présence de ligneux et 

de la contamination métallique sur ce site. Toutefois, lorsque l’on regarde la communauté selon le 

mode trophique, les communautés sont peu différentes de celles observées dans d’autres types de 

sols, laissant supposer un fonctionnement biologique comparable. Seule une plus faible 

proportion de champignons ectomycorhiziens est observée dans les sols délaissés étudiés, 

probablement en lien avec le couvert végétal principalement composé d’herbacées. De fortes 

teneurs en MO, en P et une forte CEC et CRE dans les sols semblent favoriser l’abondance des 

champignons saprophytes, caractéristique du sol construit amendé en compost (sol A). Par contre, 

la structure des communautés taxonomiques et fonctionnelles fongiques racinaires présente peu 

de différences entre les sols et ne semble pas être directement liée aux paramètres physico-

chimiques des sols. Le couvert végétal et les paramètres physico-chimiques rhizosphériques 

pourraient être les facteurs modifiant les communautés fongiques racinaires. 
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Etude de la structure des communautés fongiques 
dans six sols délaissés par une approche 
taxonomique et une approche « trait ». 

 

I. INTRODUCTION 

Les microorganismes constituent une part importante de la biodiversité des sols, tant sur le plan 

taxonomique que fonctionnel. Ces microorganismes jouent un rôle essentiel dans les cycles 

biogéochimiques, le recyclage des nutriments, la dynamique des polluants, la croissance des 

plantes ou encore la structuration du sol (Bertrand et al., 2011). Parmi les micro-organismes les 

plus abondants dans les sols, les champignons interviennent dans de nombreux processus, en lien 

notamment avec leurs modes trophiques (Tedersoo et al., 2014) (voir III.2.2.2. du chapitre 1 « Etat 

de l’art »). Ces modes trophiques conditionnent directement le type d’habitat dans lesquels les 

champignons se trouvent. Certains champignons sont associés aux racines des plantes. Cette 

association peut être symbiotique, dans le cas des champignons mycorhiziens, qui améliorent la 

croissance et la nutrition minérale des plantes, et leur tolérance au stress (Leyval et al., 1997; 

Nara, 2006; Smith et Read, 2008). L’association avec les plantes peut également être non 

symbiotique. C’est le cas des champignons endophytes, qui peuvent favoriser la nutrition des 

plantes et leur résistance à des stress biotiques et abiotiques (Rodriguez et al., 2009; Chadha et 

al., 2014). Par contre, certains champignons sont pathogènes, car ils nuisent au développement 

des plantes (Agtmaal et al., 2017), ou des animaux (Sinha et al., 2016). Enfin, d’autres 

champignons ne sont pas en association avec d’autres organismes et vivent dans le sol ou des 

matériaux en décomposition. Ces champignons saprophytes interviennent dans la minéralisation 

de la matière organique (MO) (Setälä et McLean, 2004). Ainsi, l’étude de la structure taxonomique 

et fonctionnelle des communautés permet de mieux comprendre le fonctionnement biologique 

des sols, notamment lorsque ceux-ci sont perturbés. 

Au cours du siècle dernier, les activités humaines ont considérablement perturbé le 

fonctionnement des sols (Levin et al., 2017). La crise économique industrielle a conduit à la 

fermeture d’entreprises dans le domaine de l’industrie sidérurgique, minière et des cokeries, ce 

qui a conduit à l’abandon de nombreux sites et sols (Wong et Bradshaw, 2002). Parfois appelés 

friches, terrains vagues ou sols abandonnés, ces sols délaissés restent sans usage (Cundy et al., 

2016) car ils ont été perturbés et sont souvent peu fertiles et/ou potentiellement contaminés 
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(Dickinson, 2003; Morel et al., 2005). Ces sols sont caractérisés par des propriétés physico-

chimiques particulières : une faible teneur en MO et en azote, une faible capacité d’échange 

cationique (CEC), un pH alcalin, avec parfois un excès ou une limitation en cations ainsi qu’une 

contamination organique et métallique modérée (Vincent et al., 2018).  

Les caractéristiques physico-chimiques de ces sols fortement anthropisés modifient la structure 

taxonomique et fonctionnelle des communautés fongiques (Kandeler et al., 1996; Leyval et al., 

1997; Bourceret et al., 2016; Borowik et al., 2017). Par exemple, la contamination en éléments 

traces métalliques (ETM) favorisait l’abondance de certains taxa fongiques parmi les ascomycètes 

(Helotiaceae et Sebacinaceae; Narendrula-Kotha et Nkongolo, 2017) et diminuait la richesse en 

champignons mycorhiziens à arbuscules à de fortes concentrations (Del Val et al., 1999). 

Toutefois, la plupart des études se focalisent sur un seul type de champignons, ne prenant pas en 

compte la totalité de la communauté, et se limitent à un mode trophique. La prise en compte de 

l’ensemble des champignons selon leurs modes trophiques permettrait de mieux comprendre le 

fonctionnement de ces sols, comme l’ont récemment montré Strickland et al. (2017). Dans ce cas, 

c’est la totalité des taxons représentant la communauté qui doit être affiliée à des modes 

trophiques (Webb et al., 2010; Chown 2012; Mouillot et al., 2013). Les outils permettant de 

caractériser la communauté fongique par sa structure fonctionnelle en utilisant sa structure 

taxonomique, auparavant inexistants, ont été très récemment développés. C’est le cas de l’outils 

FUNGuild dévellopé par Nguyen et al. (2016).  

Les quelques travaux sur les modes trophiques fongiques (en utilisant FUNGuild ou non) dans les 

sols anthropisés portent sur des sols aux propriétés abiotiques très contrastées, souvent 

fortement contaminés, avec des usages différents (Karliński et al., 2010; Regvar et al., 2010; 

Benitez et al., 2016; Nguyen et al., 2016). Peu d’études portent sur le fonctionnement des sols peu 

ou pas contaminés tels que les sols délaissés, et sur les facteurs abiotiques influençant la structure 

fonctionnelle des communautés fongiques. Enfin, la plupart des études évaluent le 

fonctionnement biologique à partir d’échantillons de sol, alors que de nombreux champignons 

sont associés au système racinaire (champignons symbiotiques et endophytes). Cela nécessite 

donc l’échantillonnage de plusieurs microhabitats afin d’estimer au mieux le fonctionnement 

global d’un sol. 

Dans le chapitre 3 et dans l’article Vincent et al. (2018), nous avons caractérisé six sols délaissés, 

provenant de deux anciennes cokeries, d’un ancien bassin à boue sidérurgique, d’une installation 

de stockage de déchet inerte, et deux sols construits, par leur propriétés physico-chimiques, 

biologiques et fonctionnelles. Nous avons montré qu’une une biodiversité importante était 

présente dans ces sols, et une co-variation des paramètres de fertilité avec les paramètres de 
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densité et de diversité des microorganismes, estimées par la quantification des gènes d’ADNr 16S 

et 18S et par une technique d’empreinte moléculaire. Nous avons aussi montré la présence de 

champignons mycorhiziens à arbuscules dans les racines. L’objectif de l’étude présentée ici était 

d’étudier la structure des champignons dans ces six mêmes sols délaissés, par une approche 

taxonomique issue d’un séquençage haut débit et par une approche originale basée sur les traits 

- très récemment appréhendée pour les champignons - notamment le trait correspondant au 

mode trophique. L’analyse a été réalisée à partir d’échantillons de sols et de racines d’herbacées 

prélevés sur les sites.  

 

II. MATERIEL ET METHODES 

II.1. Les sols délaissés étudiés 

Six sols ont été prélevés sur des sites délaissés dans le nord-est de la France en avril 2015 (Vincent 

et al., 2018). Cette région, caractérisée par un fort passé industriel, possède de nombreux anciens 

sites de cokeries et sidérurgiques. Le climat de cette région est océanique à influence continental, 

avec une moyenne annuelle de température comprise entre 1,4 et 18,5°C et une pluviométrie 

annuelle d’environ 750 mm. 

Le sol A est un Spolic Garbic Technosol (IUSS Working Group WRB, 2014). Il s’agit d’un sol 

construit (1,13 ha) en 2007, sur un ancien site de cokerie (Sere et al., 2008). Ce sol est composé 

de boues de papeterie, de terres contaminées par des Hydrocarbures aromatiques polycyclique 

(HAP) qui ont été traitées par thermo-désorption et de déchets verts compostés. Le sol B est un 

Skeletic Technosol. Il a été prélevé sur le site d’une installation de stockage de déchets inertes 

(0,7 ha) construit en 2011 à partir de granulats (déchets de construction et de démolition de 

bâtiments). Les sols C et E sont des Spolic Technosols, situés sur des anciennes cokeries, fermées 

respectivement en 1980 et 1975. Ils diffèrent par leurs concentrations en polluants. Le sol D est 

également un Spolic Technosol mais provient d’un site de bassin à boues sidérurgiques exploité 

jusqu’à 1981. Enfin, le sol F, un Spolic Technosol, est un sol construit d’un dispositif de parcelles 

expérimentales (0,09 ha) mis en place en 2013 et décrit dans le chapitre 6. Ce sol est composé de 

terre contaminée par des hydrocarbures, dont des HAP, qui a été traitée par biopile, mélangée à 

des boues contaminées aux métaux lourds. Chacune des quatre modalités de ce Technosol, dans 

la sous-parcelle plantée de peupliers (Populus trichocarpa × P.maximowiczii – pépinière 

Vandromme), a été échantillonnée (échantillon composite). Deux des quatre points de 
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prélèvement de ce sol sont des modalités expérimentales dans lesquelles un mélange de 

champignons mycorhiziens a été inoculé (endomycorhizien ; Rhizophagus irregularis et 

ectomycorhizien Pisolithus tinctorius) au niveau des racines des peupliers. Plus d’informations sur 

les sites, les sols et les cultures de peupliers avec l’inoculation des champignons mycorhiziens sont 

détaillées dans le chapitre « Matériel et méthodes » du manuscrit. 

II.2. Méthode d’échantillonnage du sol et des racines 

Cinq points d’échantillonnage ont été réalisés par sol (sauf pour le sauf F où seuls quatre 

échantillons ont été prélevés), le long d’un transect de 20 m avec 5 m de distance entre chaque 

point d’échantillonnage selon le protocole Tropical Soil Biology et Fertility (TSBF) (Anderson et 

Ingram, 1993). Chaque point d’échantillonnage est un composite de 4 sous échantillons de 0,1 m 

de profondeur pour 0,1×0,1 m de surface (Vincent et al., 2018). Ainsi, pour chaque point 

d’échantillonnage, environ 5 kg de sol a été prélevé, ainsi que plusieurs racines de plantes 

herbacées, prises aléatoirement. Le sol et les racines ont été conservés à -20°C le jour de 

l’échantillonnage jusqu’à l’analyse. Les analyses des échantillons de sol prélevés sont présentées 

dans le chapitre 3 (Vincent et al., 2018).  

II.4. Caractérisation de la structure taxonomique des 

communautés fongiques du sol et des racines 

L’ADN provenant du sol a été extrait grâce à un kit d’extraction commercial (FastDNATM SPIN KIT 

(MP Biomedicals) et celui des racines a été extrait grâce à un autre kit d’extraction, commercial 

DNeasy Plant Mini Kit (Qiagen®), tous deux en suivant les recommandations des fournisseurs. Le 

gène codant l’ARN 18S (environ 350 pb) a été amplifié par PCR (Polymerase Chain Reaction) à 

partir des extraits d’ADN en utilisant la stratégie d’indexation double ou dual indexing strategy 

(Kozich et al., 2013) avec les amorces FR1 (17 pb) et FF390 (18 pb) (Prevost-Boure et al., 2011). 

La réaction de PCR est réalisée à partir de 2 µl d’ADN génomique dilué dans un volume final de 

50 µl, contenant 10 µl d’un tampon Phusion haute-fidélité 5X, 1,5 µL de 50 mM de MgCl2, 0,25 µl 

de DMSO (diméthylsulfoxyde), 0,1 µl de bactériophage T4 gp32 (MPBiomedicals, France), 0,1 µl 

de polymérase haute-fidélité Phusion (Thermo Scientific) et 1 µl de chaque primer à 10 mM. Les 

34 cycles des réactions de PCR ont été réalisés selon les étapes suivantes : 22 cycles à 63°C avec 

une réduction de 0,5°C à chaque cycle suivi de 12 cycles à 52°C. Les détails des conditions de PCR 

sont décrits dans le chapitre 2 « Matériel et méthodes ». La qualité des produits d’amplifications a 

été vérifiée par électrophorèse sur gel à 1% d’agarose. Ces produits ont ensuite été purifiés grâce 

à un kit commercial, UltraClean-htp 96 well PCR Clean-Up (MoBio). Après quantification de l’ADN 

par le kit Quant-iT Picogreen ds-DNA (Invitrogen), la librairie d’amplicons a été préparée afin 
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d’obtenir un seul pool équimolaire (10 nM). Ce pool a été purifié par un kit commercial, QIAquick 

PCR (QIAGEN). La librairie d’amplicons a été envoyée à séquencer à la plateforme Genewiz (USA) 

en utilisant le kit Illumina MiSeq V2 pour 2×250 pb. Le séquençage des communautés fongiques 

des échantillons de sols et de racines a été réalisé grâce à la technologie Illumina. 

Afin de retrouver les différents OTUs présent dans chaque échantillon, les données de séquençage 

ont été analysées par A.Cébron, suivant la procédure MiSeq SOP disponible en mai 2017 et décrite 

par Kozich et al. (2013) avec le logiciel Mothur (version 1.36.1 ; Schloss et al. 2009). Seules les 

séquences comprises entre 300 pb et 350 pb, sans bases ambiguës, ont été sélectionnées. 

L’alignement de séquences a été réalisé grâce à la base de données Silva. Les chimères ont été 

identifiées grâce à l’algorithme Uchime (Edgar et al., 2011) afin d’être retirées des analyses. La 

taxonomie a été assignée grâce à la base de donnée Silva (cutoff=80). De plus, les singletons ont 

été retirés de l’analyse, ainsi que les séquences affiliées aux mitochondries, chloroplastes, archées, 

bactéries, Archeplastida, Cryptophyceae et aux SAR (stramenopiles, alveolata et rhizaria). Les 

séquences ont été regroupées en unité taxonomique opérationnelle ou Operational Taxonomic 

Units (OTUs) à 97% d’homologie avec les séquences retrouvées dans la base de données. Pour 

finir, le jeu de donnée d’OTUs a été réduit au plus petit nombre de séquence retrouvé dans les 

échantillons (2894 séquences pour les échantillons de sols et 419 séquences pour les échantillons 

de racines). La diversité taxonomique théorique, estimée par l’indice Chao1, a été calculée par le 

logiciel Mothur, pour chaque point d’échantillonnage. De même, les courbes de raréfactions ont 

été générées par le logiciel. La diversité taxonomique a été estimée par la richesse en OTUs et par 

l’équitabilité de Pielou. La richesse en OTUs correspond au nombre d’OTUs différentes et 

l’équitabilité de Pielou (voir partie II.3.2.1. du chapitre 2 « Matériel et méthodes »). Pour les 

échantillons de sol, les 29 échantillons ont pu être séquencés. En revanche, seuls 16 échantillons 

issus des racines ont pu être séquencés car certains échantillons contenaient trop peu d’ADN. 

Ainsi, n=3, n=2, n=4, n=1, n=3 et n=3 pour les racines des sols A, B, C, D, E et F, respectivement. 

II.4. Caractérisation de la structure fonctionnelle des 

communautés fongiques du sol et des racines 

La traduction de la structure taxonomique en structure fonctionnelle des communautés a été 

réalisée avec la base de données « FUNGuild » de Nguyen et al. (2016).  

Pour chaque taxon (affilié a maxima jusqu’au genre), le trait « mode trophique » est attribué. Le 

mode trophique a été catégorisé en 10 attributs : «Endophyte», «Ectomycorhizien», 

«Endomycorhizien», «Parasite des lichens», «Parasite des champignons», «Pathogène des 

animaux», «Pathogène des plantes», «Saprophyte du fumier», «Saprophyte du bois et des feuilles» 
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et «Saprophyte du sol». Chaque taxon se retrouve dans un ou plusieurs attributs de sorte que la 

somme des valeurs des attributs soit 100%. 

Ces auteurs ont organisé les 10 attributs en 3 grands groupes correspondant aux principaux 

modes trophiques ; (1) les pathogènes, qui reçoivent des nutriments en nuisant aux cellules hôtes, 

(2) les symbiotiques, qui reçoivent des nutriments en échangeant avec les cellules hôtes et (3) les 

saprophytes, qui reçoivent des nutriments par la décomposition de cellules mortes. Dans la 

classification de Nguyen et al. (2016), les endophytes sont classés dans les champignons 

symbiotiques alors que le type d’interaction est plutôt mutualiste (Chadha et al., 2014). Nous les 

avons enlevés de cette catégorie pour former un groupe à part, comme l’ont fait Toju et al. (2016) 

(Tableau 5.1). Ainsi nous définissons les endophytes comme des champignons qui reçoivent des 

nutriments des cellules hôtes, sans échange réciproque de nutriments et sans nuire aux cellules 

hôtes (Chadha et al., 2014).  

 

Tableau 5.1 : Attributs du trait « mode trophique ». 

Attributs du trait "Mode trophique" Exemples 
Fusarium sp. Geopora sp. 

Endophyte Endophyte Endophyte - - 

Symbiotique Ectomycorhizien SYM_ecto - 100% 
Endomycorhizien SYM_endo - - 

Pathogène ou 
parasite 

Parasite des lichens PAT_lichen - - 
Parasites des champignons PAT_champi - - 
Pathogène des animaux PAT_animal - - 
Pathogène des plantes PAT_plant 33,3% - 

Saprophyte 
Saprophyte du fumier SAP_fumier - - 
Saprophyte du bois SAP_bois 33,3% - 
Saprophyte du sol SAP_sol 33,3% - 

 

Pour passer de l’échelle du taxon à celle de la communauté, le Community Weighted Mean (CWM) 

de chaque point d’échantillonnage, pour chaque attribut, a été calculé. Il s’agit du pourcentage 

d’individus de la communauté appartenant à un attribut donné. Le CWM a été obtenu selon 

l’équation n°1 (Garnier et al., 2004), où Pi est la fréquence de l’espèce i dans la communauté, n est 

le nombre de taxon, et Attributi est l’affinité pour un attribut donné du taxon i. 

(Eq. 1)             𝐶𝑊𝑀(%) = ∑ 𝑃𝑖 × 𝐴𝑡𝑡𝑟𝑖𝑏𝑢𝑡𝑖

𝑛

𝑖=1
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II.5. Statistiques et analyses multivariées 

Afin de tester les différences taxonomiques (abondance relative de chaque famille fongique) et 

liées aux traits (CWM de chaque attribut) des communautés de chaque sol issu des échantillons 

de sol ou de racines, des tests univariés ont été réalisés. Lorsque les données suivaient les 

conditions pour réaliser des tests paramétriques (normalité avec le test de Shapiro Wilk et 

l’homogénéité des variances par le test de Bartlett), une Analyse de la variance (ANOVA) à 1 

facteur, suivie du test post-hoc de Tukey ont été réalisés. Lorsque les données ne suivaient pas les 

conditions pour réaliser des tests paramétriques, c’est le test de Kruskal-Wallis qui a été réalisé, 

suivi d’un test de comparaison multiple de la distribution de rang par la fonction kruskalmc de la 

librairie pgirmess (Giraudoux, 2017). De plus, le test de Wilcoxon-Mann-Whitney a été réalisé lors 

d’une comparaison de rang de deux conditions (points de prélèvements ayant reçu une 

inoculation de champignons mycorhiziens par rapport aux autres points de prélèvement) car le 

jeu de données était non paramétrique, grâce à la fonction « wilcox.test » (Bauer, 1972). Une 

régression linéaire entre la proportion en Mortierellaceae et la teneur en MO et une autre 

régression entre la richesse en OTUs et l’indice Chao1 ont été testées grâce au package « lmtest » 

du logiciel R et les corrélations ont été représentées par le coefficient de corrélation de Pearson 

(Hothorn et al., 2015). Les tests ont été réalisés avec un niveau de significativité de 95%. Le logiciel 

R (version 3.1.3, Development Core Team, 2015) a été utilisé pour les tests statistiques et les 

analyses multivariées. Les graphiques sont issus de la library ggplot2 (Wickham, 2009). 

Dans le but de déceler des relations entre les modes trophiques et les paramètres abiotiques des 

sols étudiés, deux analyses RLQ ont été réalisées (Dolédec et al., 1996). L’analyse RLQ est une 

généralisation de l’analyse de co-inertie (Dray et al., 2003). Elle est utilisée pour obtenir une 

ordination simultanée de 3 jeux de données : un jeu de données des paramètres abiotiques du sol 

pour chaque échantillon (tableau R), l’abondance relative des taxa dans chaque échantillon de sol 

ou de racines (tableau L) et la valeur de chaque attribut pour chaque taxa (tableau Q). La relation 

entre les attributs et les paramètres abiotiques du sol a été vérifiée par le test de Monte Carlo (999 

permutations). L’analyse RLQ a été réalisée sur les communautés fongiques issues du sol et celle 

des racines, séparément, grâce à la library ade4 (Dray et Dufour, 2007). L’analyse RLQ est une des 

méthodes les plus intégratives pour analyser les relations entre les attributs d’un trait et les 

variables environnementales (Dray et Dufour, 2007; Kleyer et al., 2012).  
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III. RESULTATS 

III.1. Diversité taxonomique des communautés fongiques du 

sol et des racines des sols délaissés  

III.1.1. Indices de diversité taxonomique des communautés fongiques 

Lors du séquençage, les courbes de raréfaction ont été générées, montrant ainsi que le nombre 

final d’OTUs observé est très proche de l’indice Chao1 calculé par le logiciel (Figure 5.1). Une très 

forte corrélation a été observée entre le nombre final d’OTUs et l’indice Chao1 (R²=1 ; P<0,01). 

Ainsi, la quasi-totalité de la diversité fongique des échantillons de sols et de racines dans les sols 

délaissés a pu être mesurée lors du séquençage, et peut être illustrée par le nombre d’OTUs. 

 

 

Figure 5.1 : Courbes de raréfaction moyennes et indices Chao1 moyens pour les six sols délaissés étudiés 
dans les échantillons de sol et de racines. 

 

La moyenne du nombre d’OTUs fongiques dans les six sols étudiés est de 128±28 dans les 

échantillons de sol et de 30±9 dans les échantillons de racines. Seule l’équitabilité de la 

communauté fongique présente dans les échantillons de sol est différente en fonction du sol étudié 

(Tableau 5.2). Ainsi, l’équitabilité est significativement plus élevée dans le sol F par rapport aux 

sols A et D, mais reste tout de même loin de 1. 
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Tableau 5.2 : Indices de diversité taxonomique des communautés fongiques issues des échantillons de sols 
et de racines dans les six sols délaissés. Moyenne±écart-type. ANOVA à 1 facteur suivie du test post-hoc HSD 

de Tukey pour les échantillons de sol avec n=5. Test de Kruskal-Wallis suivi du post-hoc de comparaison de 
rang avec n=3, n=2, n=4, n=1, n=3 et n=3 pour les racines des sols A, B, C, D, E et F respectivement. Des lettres 

différentes indiquent une différence significative avec P<0,05. 

  Echantillons de sol   Echantillons de racines 
  Richesse   Equitabilité   Richesse   Equitabilité 

Sols Nombre d'OTU   Equitabilité de Pielou   Nombre d'OTU   Equitabilité de Pielou 
A 126±24 a   0,36±0,02 b   19±7 A   0,24±0,18 a 
B 161±28 a   0,4±0,03 ab   34±7 A   0,34±0,06 a 
C 160±47 a   0,39±0,02 ab   39±14 A   0,34±0,05 a 
D 104±33 a   0,37±0,02 b   39 A   0,43 a 
E 110±12 a   0,38±0,03 ab   20±8 A   0,39±0,01 a 
F 108±15 a   0,43±0,04 a   26±9 A   0,27±0,04 a 

 

III.1.2. Structure taxonomique des communautés fongiques 

Dans les échantillons de sol et de racines, les ascomycètes représentent le phyllum le plus 

diversifié comprenant six familles (les Nectriaceae, les Herpotrichiellaceae, les Didymellaceae, les 

Helotiaceae et les Leptosphaeriaceae) alors que les basidiomycètes sont représentés par deux 

familles (les Pleurotaceae et les Tricholomataceae) et que les mucoromycètes sont uniquement 

représentés par les Mortierellaceae (Mycobank Database, 2017) (Figure 5.2). Les autres familles 

représentent en cumulé et en moyenne 18±8% de la communauté.  
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Figure 5.2 : Moyenne des abondances relatives des différentes familles fongiques mesurées dans les 6 sols 
délaissés. ANOVA à 1 facteur suivie du test post-hoc HSD de Tukey (n=5) pour les échantillons de sol. Test de 

Kruskal-Wallis suivi du test post-hoc de comparaison de rang pour les racines (n=3, n=2, n=4, n=1, n=3 et n=3 
pour les sols A, B, C, D, E et F respectivement). Des lettres différentes indiquent une différence significative 

avec P<0,05. Autres familles : Agaricaceae; Agyriaceae; Ajellomycetaceae; Ambisporaceae; 
Amphisphaeriaceae; Amylocorticiaceae; Apiosporaceae; Ascobolaceae; Ascodesmidaceae; Auriculariaceae; 

Bionectriaceae; Boletaceae; Chaetomiaceae; Chaetothyriaceae; Clavicipitaceae; Coniochaetaceae; 
Coniophoraceae; Cordycipitaceae; Corticiaceae; Cryphonectriaceae; Cystofilobasidiaceae; Davidiellaceae; 

Debaryomycetaceae; Dipodascaceae; Diversisporaceae; Entolomataceae; Erysiphaceae; Ganodermataceae; 
Glomerellaceae; Helvellaceae; Hyaloscyphaceae; Hypocreaceae; Kickxellaceae; Lobariaceae; Lycoperdaceae; 

Lyophyllaceae; Magnaporthaceae; Marasmiaceae; Massariaceae; Agaricaceae; Monoblepharidaceae; 
Montagnulaceae; Morchellaceae; Mucoraceae; Mycosphaerellaceae; Myxotrichaceae; Omphalotaceae; 
Onygenaceae; Ophiocordycipitaceae; Ophiostomataceae; Orbiliaceae; Pezizaceae; Phaeosphaeriaceae; 

Phanerochaetaceae; Physodermataceae; Plectosphaerellaceae; Pleosporaceae; Pluteaceae; Pyronemataceae; 
Rhizophydiaceae; Sclerotiniaceae; Sebacinaceae; Serpulaceae; Shiraiaceae; Sordariaceae; 

Spizellomycetaceae; Stereocaulaceae; Strophariaceae; Taphrinaceae; Tapinellaceae; Teratosphaeriaceae; 
Testudinaceae; Tilletiariaceae; Tremellaceae; Trichocomaceae; Valsaceae; Verrucariaceae. 

 

 Dans les échantillons de sol 

Les ascomycètes représentent en moyenne 45±14% de la communauté totale dans les 

échantillons des six sols délaissés. Parmi les ascomycètes, les Nectriaceae sont significativement 

plus abondants dans les sols B et D par rapport au sol E. Les Herpotrichiellaceae sont 
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significativement plus abondants dans les sols B et E par rapport aux autres sols et les 

Leptosphaeriaceae sont significativement plus abondants dans le sol E par rapport aux sols A et D. 

Les basidiomycètes représentent en moyenne 4±8% de la communauté totale dans les 

échantillons de sol et, leur pourcentage est significativement plus élevé dans le sol F (19±15%) 

comparé aux autres sols (1,5±1,3% en moyenne dans les cinq autres sols). Parmi les 

basidiomycètes, les Pleurotaceae sont significativement plus abondants dans le sol F par rapport 

aux autres sols. Enfin, les Mortierellaceae sont significativement plus abondants dans les sols A et 

C par rapport aux sols B, D, E et F. 

 

 Dans les échantillons de racines 

Dans les racines, aucune différence significative n’est observée dans la composition taxonomique 

des communautés fongiques (Figure 5.2). Nous pouvons noter que les ascomycètes dominent les 

communautés fongiques racinaires (65±9%), sauf pour le sol F où les mucoromycètes 

(Mortierellaceae essentiellement) dominent (47±36%). 

 

III.2. Diversité des communautés fongiques du sol et des 

racines selon l’approche trait 

III.2.1. Indices de diversité des communautés fongiques selon le trait 

« mode trophique » 

Les indices de diversité basée sur le trait « mode trophique » des communautés fongiques issues 

des échantillons de sol présentent des différences significatives entre les sols. Par contre, aucune 

différence n’est observée pour les communautés fongiques racinaires (Tableau 5.3). Ainsi, la 

diversité de Shannon est significativement plus faible dans le sol A par rapport aux sols B, C, D et 

F et l’équitabilité est significativement plus faible dans le sol A par rapport aux sols B et D. 



Chap. 5 : Etude de la structure des communautés fongiques dans six sols délaissés par une approche taxonomique  
et une approche « trait » 

189 

Tableau 5.3 : Indices de diversité basée sur le trait « mode trophique » des communautés fongiques issues 
des échantillons de sol et de racines dans les six sols délaissés. Moyenne±écart-type. Pour les échantillons 
de sol : ANOVA à 1 facteur suivie du test post-hoc HSD de Tukey pour l’indice de Shannon et test de Kruskal-
Wallis suivi du test post-hoc de comparaison de rang pour l’indice d’équitabilité de Shannon, avec n=5. Pour 
les échantillons de racines : ANOVA à 1 facteur suivie du test post-hoc HSD de Tuckey pour les deux indices, 

avec n=3, n=2, n=4, n=1, n=3 et n=3 pour les racines des sols A, B, C, D, E et F respectivement. 

  Echantillons de sol   Echantillons de racines 

  Diversité 
fonctionnelle   Equitabilité   Diversité 

fonctionnelle   Equitabilité 

Sols Indice de Shannon   Equitabilité de 
Shannon   Indice de Shannon   Equitabilité de 

Shannon 
A 1,41±0,07 b   0,41±0,02 b   1,34±0,08 a   0,47±0,02 a 
B 1,76±0,04 a   0,73±0,02 a   1,54±0,07 a   0,46±0,02 a 
C 1,61±0,07 a   0,46±0,02 ab   1,53±0,21 a   0,47±0,03 a 
D 1,64±0,1 a   0,69±0,04 a   1,79 a   0,56 a 
E 1,56±0,08 ab   0,58±0,13 ab   1,09±0,35 a   0,39±0,16 a 
F 1,62±0,15 a   0,47±0,04 ab   1,13±0,35 a   0,35±0,1 a 

 

III.2.2. Structure des communautés fongiques du sol et des racines 

selon le trait « mode trophique »  

Dans les échantillons de sols, les saprophytes représentent la majorité des communautés 

fongiques (45±9% en moyenne dans les six sols) et aucune différence significative n’est observée 

entre les sols (Figure 5.3). Parmi les champignons pathogènes (21±8% de la communauté dans 

les six sols), la proportion en champignons pathogènes pour les plantes est significativement plus 

élevée dans le sol E par rapport aux autres sols. La proportion en champignons endophytes est 

significativement plus élevée dans les sols B et E par rapport au sol A. Parmi les champignons 

symbiotiques (2±1% en moyenne dans les six sols), la proportion en champignons 

ectomycorhiziens est plus importante dans le sol B par rapport aux sols C, D et E. La proportion 

en champignons non-assignés à un mode trophique (22±12% en moyenne dans les six sols) est 

significativement plus élevée dans les sols A et F par rapport au sol E. 

Dans les échantillons de racines, les saprophytes représentent la majorité (52±16% en moyenne 

dans les six sols) des communautés fongiques et aucune différence significative n’est observée 

entre les sols (Figure 5.3). Parmi les champignons pathogènes, représentant 23±14% en moyenne 

dans les six sols, aucune différence significative n’est observée entre les racines des six sols. Les 

champignons symbiotiques, représentant 1,0±0,6% en moyenne dans les six sols, ne sont pas 

significativement différents entre les sols. Par contre, la proportion d’endophytes, représentant 

15±13% en moyenne dans les six sols, est significativement plus élevée dans les racines des sols 

B et E par rapport à celles des sols A, C et F. 
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Figure 5.3 : CWM des différents attributs du trait « mode trophique » des champignons identifiés dans 6 
sols délaissés. Pour les échantillons de sol : ANOVA à 1 facteur suivie du test post-hoc HSD de Tukey ou Test 

de Kruskal-Wallis suivi du test post-hoc de comparaison de rang, n=5. Pour les échantillons de racines : 
ANOVA à 1 facteur suivie du test post-hoc HSD de Tukey, n=3, n=2, n=4, n=1, n=3 et n=3 pour les sols A, B, C, D, 

E et F respectivement. Des lettres différentes indiquent une différence significative avec un P<0,05. 

 

III.3. Analyses RLQ des communautés fongiques du sol  

et des racines 

La figure 5.4 illustre l’analyse RLQ avec la projection des coordonnées obtenues pour chaque point 

d’échantillonnage sur les deux composantes principales RLQ1 et RLQ2, pour les échantillons de 

sol (Figure 5.4.A), ainsi que la représentation des attributs du trait « mode trophique » associés 

aux paramètres abiotiques des sols (Figure 5.4.B). Les deux premiers axes représentent 88% de 

la variance totale des communautés fongiques (75 et 13%, respectivement). Le test de Monte-

Carlo indique une co-variation significativement élevée (P=0,001) entre les variables abiotiques 

et les attributs du trait « mode trophique ». La projection des réplicats montre 3 sols discriminés 

entre eux : A, C, et E tandis que les sols B, D et F le sont moins. Une proportion élevée de 
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champignons saprophytes est associée à des teneurs élevées en MO, en K, en P et une CEC élevée, 

caractéristique du sol A. Une proportion élevée de champignons ectomycorhiziens est associée à 

des teneurs élevées en Ca et Mg ainsi qu’un C/N élevé. 

 

Figure 5.4 : Analyse RLQ des communautés fongiques issues des échantillons de sols (A : coordonnées 
des points d’échantillonnage ; B : représentation des variables abiotiques et des attributs du mode 

trophique). Argile=% d’argile; P=phosphore Olsen disponible; MO=matière organique; CRE=capacité de 
rétention en eau; CEC=capacité d’échange cationique; C.N=ratio carbone/azote; [Cations échangeables à la 

cobaltihexamine] Ca=calcium; Na=sodium; K=potassium; Mg=magnésium [Eléments extractibles] Pb=plomb; 
Zn=zinc; Cd=cadmium; Age=date à partir de laquelle la dernière action humaine a été répertoriée. Voir le 

tableau 5.2 pour la signification des attributs. 

 

L’analyse RLQ des communautés fongiques issues des échantillons de racines n’est pas présentée 

car le test de permutation ne valide pas la co-variation entre les attributs du mode trophique et 

les paramètres abiotiques du sol (Test de Monte-Carlo ; P=0,161). 
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IV. DISCUSSION 

IV.1. Structure taxonomique des communautés fongiques 

IV.1.1. Une faible diversité taxonomique des communautés fongiques 

dans le sol et les racines des sols délaissés 

La richesse moyenne en OTUs dans les échantillons des 6 sols délaissés est plus faible que celle 

mesurée dans des sols forestiers (380±65 et 478±20 nombre d’OTUs ; Siles et Margesin, 2016; Hui 

et al., 2017), des sols de prairies (325±40 OTUs différents ; Chen et al., 2017), des sols agricoles 

(530±215 OTUs différents ; Bai et al., 2015), des sols urbains (630±160 OTUs différents ; Hui et 

al., 2017). Ces valeurs ont été aussi retrouvées dans des sols contaminés aux hydrocarbures (238 ; 

Covino et al., 2016), mais aussi des sols contaminés par des ETM, notamment Pb, Cu, Zn et Cd 

(229±31 OTUs différents ; Foulon et al., 2016) ou Ni et Cu (399 nombre d’OTUs différents ; 

Narendrula-Kotha et Nkongolo, 2017) ou des sols multi-contaminés par des ETM et des HAP 

(418±114 OTUs différents ; Bourceret et al., 2016). Même si quelques études montrent des valeurs 

similaires à celles observées lors de ce travail (environ 110 OTU différents dans des sols de 

prairies ; Huhe et al., 2017), la plupart des études mesure une biodiversité fongique plus élevée, 

comparée aux sols délaissés étudiés. Dans le chapitre 3, la richesse taxonomique fongique de ces 

six sols a été estimée par une technique d’empreinte moléculaire, la DGGE. Contrairement au 

séquençage, la DGGE avait montré une richesse taxonomique (nombre de ribotype) 

significativement plus élevée dans le sol C par rapport aux autres sols (Vincent et al., 2018). La 

richesse taxonomique des micro-organismes est ainsi fortement dépendante de la technique 

employée (Osborn et Smith, 2005). 

L’équitabilité taxonomique des communautés fongiques mesurée dans les différents sols délaissés 

sont semblables à des valeurs retrouvées dans des sols miniers (Narendrula-Kotha et Nkongolo, 

2017) ou des sols urbains (Jumpponen et al., 2010). Nous avons observé que l’équitabilité 

taxonomique des communautés fongiques est plus élevée dans le sol F que dans les autres. Une 

disponibilité élevée en nutriments augmente la dominance de certaines espèces comme les 

organismes copiotrophes, ce qui peut faire diminuer l’équitabilité (Hartmann et al., 2015). A 

l’inverse, de faibles teneurs disponibles en nutriments dans le sol F, comparées aux sols A et D, 

pourrait empêcher la dominance de certaines espèces. 

Dans les échantillons de racines des six sites délaissés, la richesse en OTUs est plus faible que les 

valeurs mesurées dans les racines de peupliers plantés dans un sol historiquement contaminé aux 

métaux lourds (110±36 OTUs différents, Foulon et al. 2016), ou dans un sol agricole (170±110 
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OTUs différents; Danielsen et al., 2012). Une étude sur des racines de 24 astéracées montre 

également une richesse taxonomique des communautés fongiques racinaires plus élevée que dans 

les sols délaissés étudiés (65±19 OTU différents, Wehner, 2013). Par contre des valeurs 

comparables à celle observées dans les sols délaissés ont été retrouvées pour des plantes 

herbacées provenant de prairies (6,4±1,2 OTUs; Gao et Yang, 2016). En effet, les sites délaissés 

étudiés semblent être proches de milieux du type « prairie ».  

IV.1.2. Une structure taxonomique fongique majoritairement dominée 

par des ascomycètes  

 Dans les échantillons de sol 

Les communautés fongiques des sols délaissés étudiés sont majoritairement composées 

d’ascomycètes. C’est aussi le cas dans de nombreux autres sols, tels que les sols de prairies 

(respectivement 30, 65 et 40% de la communauté, Thomson et al., 2015 ; Chen et al., 2017 ; Egidi 

et al., 2016), des sols agricoles (50 à 90% de la communauté fongique; Morrison-Whittle et al., 

2017; Zhou et al., 2017), des sols urbains (75% dans les parcs urbains; Hui et al., 2017). Les 

ascomycètes sont aussi dominants dans les sols contaminés par des ETM (60% dans des sols non 

cultivés ; Foulon et al., 2016) ou multi-contaminés par des ETM et des HAP (54±9% ; Bourceret et 

al., 2016). Ainsi, les ascomycètes dominent les communautés fongiques dans les sols délaissés 

comme dans la plupart des sols, exceptés les sols forestiers (Swift, 1982; Lauber et al., 2008; 

Thomson et al., 2015; Hui et al., 2017). Ainsi, ces sols délaissés semblent caractéristiques des 

milieux ouverts (sauf pour le sol F). 

Parmi ces ascomycètes, les Nectriaceae sont bien représentées dans ces sols délaissés, comme en 

milieu urbain (environ 10%, Jumpponen et al., 2010), mais en proportion plus importante. De 

même, Panelli et al. (2017) observent de faibles proportions de Nectriaceae dans des sols agricoles 

(2 à 4% de la communauté fongique). Dans des sols contaminés, en revanche, cette famille des 

Nectriaceae n’a pas été retrouvée (Foulon et al., 2016; Narendrula-Kotha et Nkongolo, 2017). 

Ainsi, cette proportion de Nectriaceae plus élevée pourrait caractériser les sols délaissés peu 

pollués. Par contre, nous observons une proportion élevée en Herpotrichiellaceae, qui sont peu 

retrouvés dans des sols de prairie par exemple (<1% de la communauté ; Keiser et al., 2011), mais 

pourraient être un indicateur de la présence de contamination métallique (Narendrula-Kotha et 

Nkongolo, 2017). Toutefois, la contamination métallique n’explique pas totalement les fortes 

proportions en Herpotrichiellaceae dans les sols B et E car le sol B est exempt de contamination 

métallique. 
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L’abondance relative des basidiomycètes, souvent dominants dans les sols forestiers (environ 

40% de la communauté, Thomson et al., 2015), est faible dans les sols délaissés étudiés. Elle est 

aussi faible dans les sols agricoles, avec seulement 10% de la communauté représentée par des 

basidiomycètes (Morrison-Whittle et al., 2017). Les basidiomycètes sont plutôt inféodés aux 

milieux arborés, et adaptés à des milieux avec un C:N faible et composés de molécules 

récalcitrantes comme la lignine (Thomson et al., 2015), ce qui n’était pas le cas de la plupart des 

sites délaissés étudiés. Cela montre de nouveau que ces sols délaissés semblent caractéristiques 

des milieux ouverts, sauf le sol F. Seul le sol F est planté de ligneux, ce qui peut expliquer la 

proportion plus élevée en basidiomycètes dans ce sol par rapport aux autres. Une dominance des 

communautés par les basidiomycètes a également été observée dans un sol historiquement 

contaminé par des métaux lourds (Cd, Zn et Pb) et planté avec du peuplier (55 et 60% en moyenne 

de la communauté fongique ; Hui et al., 2017). De plus, les basidiomycètes sont dominants dans 

des sols fréquemment perturbés, comparés aux ascomycètes (Cho et al., 2017). Parmi les quatre 

points de prélèvements réalisés pour le sol F, trois d’entre eux présentent à la fois une plus forte 

concentration en ETM et une plus forte proportion en basidiomycètes (données non présentées), 

ce qui pourrait suggérer un lien entre ces paramètres.  

Dans les six sols délaissés étudiés, les Pleurotaceae sont principalement composés de Pleurotus sp. 

et de taxa non assignés jusqu’au genre. Les Pleurotus sp. sont des taxa retrouvés dans des sols 

industriels, par exemple issus de fonderies, et contaminés par des ETM (Kapahi et Sachdeva, 

2017) et peuvent accumuler ces contaminants, notamment le Cu, Fe, Zn et Mn (Boamponsem et 

al. 2013). La contamination en ETM du sol F pourrait ainsi contribuer à expliquer la présence 

d’une abondance relative de Pleurotaceae élevée dans ce sol par rapport aux autres. 

Les six sols délaissés présentent une abondance relative de la famille des Mortierellaceae (9 à 28% 

de la communauté fongique) plus élevée par rapport à des sols agricoles (10% des communautés, 

Detheridge et al. 2016 ; Bainard et al. 2017 ; Panelli et al. 2017), ou à un ancien sol cultivé 

recolonisé par une végétation spontanée (environ 15%, Strickland et al., 2017). Des 

Mortierellaceae ont également été trouvés en milieu urbain mais à de faibles proportions (<1% de 

la communauté fongique; Jumpponen et al., 2010). Dans notre étude, une corrélation entre la 

proportion de Mortierellaceae et la teneur en MO est observée (R²=0,50 ; P=0,01). Comme les 

Mortierellaceae sont des saprophytes, ils sont fortement liés à la présence de MO, ce qui peut 

expliquer les plus fortes abondances en Mortierellaceae retrouvées dans les sols A et C, que dans 

les autres. 

Les gloméromycètes sont peu représentés dans les sols délaissés étudiés, comme c’est 

généralement le cas dans les autres sols (entre 0,4 et 1% de la communauté fongique), qu’ils 

s’agissent de sols de prairies, de sols forestiers, de sols multicontaminés ou de sols urbains 
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(O’Brien et al., 2005; Jumpponen et al., 2010; Tedersoo et al., 2014; Bourceret et al., 2016). 

Toutefois ces champignons symbiotiques pourraient être davantage présents dans les racines. 

Les proportions en OTUs du genre Glomus, renommé Rhizophagus, dans les échantillons de sol 

sont significativement plus importantes dans les deux échantillons du sol F prélevés sur les 

parcelles ayant reçu un inoculum fongique (Rhizophagus irregularis) par rapport aux autres 

échantillons (en moyenne, 2,6‰ dans les deux points de prélèvements inoculés par rapport à 

0,2‰ ; P=0,01, test de Wilcoxon-Mann-Whitney). Ceci montre que l’inoculation a augmenté la 

proportion de Rhizophagus dans ces parcelles de sol construit, même si ces champignons ont une 

faible abondance relative. Par contre, nous notons qu’aucun Sclerodermataceae n’a été détecté 

dans les sols inoculés avec Pisolithus tinctorius (qui appartient à la famille Sclerodermataceae). 

Lorsque l’on étudie la structure relative des communautés, il est difficile de savoir si l’abondance 

de certains taxons (Nectriaceae, Herpotrichiellaceae et Mortierellaceae par exemple) est plus 

importante dans ces sols délaissés par rapport à d’autres sols, ou si c’est l’absence de certains 

taxons qui fait augmenter mathématiquement la proportion des autres. Ceci complexifie 

l’interprétation des résultats et nous limite à des observations relatives.  

 Dans les échantillons de racines 

Comme pour les échantillons de sol, les communautés fongiques issues des échantillons de racines 

de sols délaissés sont dominées par les ascomycètes sauf pour le sol F. Ces proportions en 

ascomycètes dans les racines sont plus élevées que des valeurs retrouvées dans des racines 

d’astéracées récoltées dans des sols prairiaux (36% ; Wehner, 2013). En revanche, dans un sol 

contaminé en ETM, la diversité fongique dans des racines d’Arrhenatherum elatius (poacée) était 

aussi majoritairement représentée par les ascomycètes (Vandenkoornhuyse et al., 2002). 

Une faible proportion en gloméromycètes a été retrouvée dans les racines des 6 sols délaissés lors 

du séquençage (entre 0 et 0,5% en moyenne). D’autres auteurs ont aussi observé une faible 

abondance relative des gloméromycètes dans les racines (entre 0,5 et 3% de la communauté 

fongique) (Detheridge et al., 2016; Foulon et al., 2016), ou une proportion un peu plus élevée de 

ces champignons dans des racines d’astéracées (7% de la communauté fongique ; Wehner, 2013). 

Cette faible abondance relative des glomeromycètes dans des racines apparemment bien 

colonisées est surprenante. En effet, une forte colonisation des racines par des champignons 

mycorhiziens à arbuscules a été observée par la coloration des racines et leur observation 

microscopique (80% de fréquence de mycorhization dans le système racinaire) (Chapitre 3 ; 

Vincent et al., 2018). Ainsi, nous avons vérifié que les amorces utilisées lors des PCR s’hybridaient 

correctement à la séquence 18S des gloméromycètes. Un test de complémentarité de séquence a 



Chap. 5 : Etude de la structure des communautés fongiques dans six sols délaissés par une approche taxonomique  
et une approche « trait » 

196 

été réalisé sur la séquence de Rhizophagus intraradices montrant une seule inadéquation de base 

pour l’amorce FF390R. Ensuite, il est possible que des hyphes fongiques appartenant à d’autres 

taxa soient présents sur les racines, faisant baisser la proportion en gloméromycètes, ou que les 

parties racinaires soient colonisés de manière hétérogène par les champignons MA. De plus, on 

peut aussi souligner que le séquençage possède des biais parfois importants. Comme l’ont 

récemment montré Takahashi et al. (2017), le séquençage ne permet pas d’estimer parfaitement 

les proportions taxonomiques des communautés microbiennes. En effet, après inoculation de 

différentes souches fongiques dans un milieu de culture, la quantification par qPCR de ces souches 

donnait des résultats différents de ceux obtenus par séquençage.  

Nous soulignons qu’aucun Sclerodermataceae n’a été détecté dans les échantillons de racines 

provenant des sols inoculés avec le champignon endomycorhizien Pisolithus tinctorius (qui 

appartient à la famille Sclerodermataceae). 

IV.2. Structure des communautés fongiques selon le trait 

« mode trophique » 

IV.2.1. La diversité des modes trophiques des communautés fongiques 

diffère entre les sols délaissés  

Une plus faible diversité de modes trophiques des communautés fongiques est constatée dans les 

échantillons du sol A par rapport aux autres sols. Celle-ci pourrait être liée à la plus faible diversité 

végétale dans ce sol délaissé, qui pourrait limiter à la fois la diversité des champignons 

saprophytes, des pathogènes de plantes, des symbiotiques et des endophytes. Selon Asgharipour 

et Rafiei (2011), une plus grande diversité des ressources augmenterait la diversité catabolique, 

et pourrait ainsi affecter les modes trophiques. De plus, la faible équitabilité en terme de mode 

trophique des communautés fongiques mesurée dans le sol A pourrait être expliquée par la faible 

équitabilité taxonomique également observée dans ce sol. 
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IV.2.2. Une structure des communautés fongiques basée sur le trait 

« mode trophique » similaire à d’autres sols 

 Dans les échantillons de sol 

Dans les échantillons de sols, la structure des communautés fongiques basée sur le trait « mode 

trophique » est proche de celles observées par Danielsen et al. (2012) dans un sol agricole ou 

Tedersoo et al. (2014) dans des sols de prairie. En effet, ces auteurs observent environ 45% de 

saprophytes, 20% de pathogènes et 8% d’endophytes. Toutefois, Danielsen et al. (2012), 

observent une proportion de champignons symbiotiques plus importante (25%, dont 23% 

d’ectomycorhiziens) que dans les sols délaissés étudiés, probablement en lien avec la culture de 

ligneux sur les sols agricoles étudiés par ces auteurs. De fortes proportions en champignons 

ectomycorhiziens ont été observées dans des sols forestiers (30 à 50% de la communauté 

fongique; Toju et al. 2016; Strickland et al. 2017). Comme dans la plupart des sols, le mode 

trophique dominant dans les six sols délaissés étudiés sont les saprophytes (Danielsen et al., 2012; 

Tedersoo et al., 2014; Foulon et al., 2016; Strickland et al., 2017). Cette forte proportion de 

saprophytes est liée à l’abondance des Mortierellaceae (Hibbett et al., 2007), comme l’ont observé 

Danielsen et al. (2012) dans des sols agricoles.  

Les fortes abondances en endophytes (dues à la présence de Capronia sp.) observées dans les sols 

B et E pourraient être liées aux faibles teneurs en MO, comme l’ont montré Regvar et al. (2010) 

pour les Dark Septate Endophyte (DSE) dans des racines de peupliers. Pourtant, le sol F, pauvre en 

MO, présente une faible densité en endophytes. La présence de contaminants pourrait contribuer 

à expliquer cette faible densité en endophytes dans le sol F. Toutefois, de nombreux auteurs ont 

aussi montré que les endophytes peuvent être tolérants aux ETM (Zhang et al., 2008; Li et al., 

2012; Berthelot et al., 2016) et que leur densité pouvait même augmenter lors d’une 

contamination métallique (Regvar et al., 2010). 

Les champignons ectomycorhiziens présents dans les sols délaissés étudiés sont représentés par 

de nombreux taxa différents (e.g. Tricholoma sp., Otidea sp. et Cenococcum sp.) mais sont peu 

nombreux, probablement dû à l’absence d’arbres le long du transect de prélèvement. Toutefois, 

sur le sol F, la présence de peuplier n’augmente pas la proportion en champignons 

ectomycorhiziens. Certaines études montrent que la densité en champignons ectomycorhiziens 

peut être accrue par une carence en phosphore disponible (Wallander et Nylund, 1992; Aquino et 

Plassard, 2004). Ainsi, la densité élevée en champignons ectomycorhiziens observée dans le sol B 

pourrait être due à une faible concentration en phosphore disponible dans ce sol (25±17 dans le 

sol B comparé à 45±10 mg.Pdisponible.kg-1 en moyenne dans les autres sols).  
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Le champignon ectomycorhizien inoculé dans deux des quatre points de prélèvements du sol F 

n’a été observé dans aucun des échantillons de racines analysées, car les mesures ont peut-être 

été faites sur des racines d’herbacées et pas seulement sur des racines d’arbres, ou que son 

abondance était inférieure à la limite de quantification.  

Dans les six sols délaissés, l’abondance des champignons pathogènes n’est ni faible ni élevée dans 

les sols étudiés en comparaison avec la littérature. En effet, l’analyse de la littérature montre des 

proportions variables de champignons pathogènes dans des sols agricoles (de 20% de la 

communauté fongique selon Benitez et al. (2016), à environ 50% selon Bainard et al. (2017)), ou 

d’anciens sols cultivés, spontanément recolonisés (8% de la communauté fongique ; Strickland et 

al., 2017). Dans notre étude, les champignons pathogènes sont majoritairement des pathogènes 

de plantes, comme dans la plupart des sols (e.g. Tedersoo et al., 2014; Benitez et al., 2016). 

Premièrement, les communautés de champignons pathogènes de plantes sont influencées par 

divers paramètres abiotiques du sol comme la teneur en azote totale, la CEC, le pH (Agtmaal et al., 

2017) et le C/N (Kühn et al., 2009). La forte proportion en champignons pathogènes de plantes 

dans le sol E pourrait s’expliquer par le faible ratio C/N de ce sol (significativement plus faible par 

rapport aux autres sols), comme l’ont montré Kühn et al. (2009). De plus, la présence de 

champignons mycorhiziens diminuerait l’installation des champignons pathogènes de plantes 

(Garbeva et al., 2004; Penton et al., 2014). Ainsi, nous observons une relation logarithmique 

négative entre la proportion de champignons pathogènes de plantes et la proportion de 

champignons symbiotiques (P=0,005 ; R²=0,25) (résultat non présenté). Toutefois, cette relation 

n’a pas été observée dans les racines comme le supposait Detheridge et al. (2016). Enfin, la plus 

faible proportion de champignons pathogènes de plantes dans le sol F pourrait être liée à la 

présence des ligneux (Strickland et al., 2017). 

 Dans les échantillons de racines 

Comme dans les échantillons de sols, les échantillons de racines provenant des sols B et E ont des 

proportions en endophytes plus importantes que les autres sols délaissés. Ainsi, les endophytes 

sont présents en même proportion dans le sol et les racines. Dans des racines de peupliers cultivés 

sur un sol non contaminé, des proportions en champignons saprophytes comparables à nos 

observations (60%) ont été trouvées (Foulon et al., 2016). Par contre, les proportions en 

champignons pathogènes (14%) et endophytes (1%) étaient plus faibles. Il est possible que les 

proportions de champignons dépendants des plantes (e.g. les pathogènes des plantes, les 

endophytes et symbiotiques) soient différents de notre étude car leurs racines proviennent 

d’arbres alors que nos observations se sont peut-être basées sur des racines de plantes herbacées. 
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De façon générale, la structure fonctionnelle des communautés fongiques issues des échantillons 

de racines est comparable à celle observée dans les échantillons de sol.  

IV.4. Le mode trophique des champignons du sol est lié à la 

fertilité des sols délaissés 

 La présence de compost dans le sol A pourrait expliquer les conditions favorables à la présence 

de champignons saprophytes par sa forte teneur en MO, en P avec une CEC élevée (Séré, 2007). 

L’analyse RLQ a montré qu’une proportion élevée en champignons saprophytes était associée à 

de fortes teneurs en MO (Hršelová et al., 1999; You et al., 2014), en P disponible, caractéristique 

du sol A. Les champignons saprophytes représentent un des modes trophiques les plus actifs pour 

dégrader les MO et sont donc fortement liés au cycle du carbone (Nichols et Wright, 2004). 

L’abondance de ces champignons augmente lorsque les concentrations en carbone organique 

augmentent (Manns et al., 2007). Dans le chapitre 3, nous avons montré que le sol A présentait les 

activités potentielles de minéralisation les plus élevées parmi les six sols délaissés (mesures 

d'activités enzymatiqcues et de respiration; Vincent et al., 2018), ce qui est en accord avec les 

résultats observés ici.  

De plus, les molécules composant la MO dans les sols délaissés, certaines sont d’origine 

anthropique comme les HAP. Ces HAP peuvent également être une source de carbone pour 

certains champignons saprophytes, par leurs activités lignolytiques ou non-lignolytiques 

(Boonchan et al., 2000), ce qui pourrait expliquer le fait que de fortes proportions en saprophytes 

du sol soient associées à des teneurs plus élevées en HAP. Enfin, les micro-organismes font partie 

intégrante de la MO. Ainsi, ce n’est peut-être pas la MO qui augmente la présence de champignons 

saprophytes mais la présence des champignons qui augmente la quantité de MO. En effet, il a été 

montré que la présence de champignons saprophytes augmente les valeurs de MO, notamment 

dans des sols peu fertiles (Rashid et al., 2016). 

L’abondance en champignons saprophytes a été également montrée comme corrélée avec les 

teneurs en phosphore disponible du sol (Hršelová et al., 1999). En effet, les teneurs en phosphore 

disponible peuvent modifier la densité en champignons saprophytes (Pesakovic et al., 2010), et la 

présence de champignons saprophytes peut également augmenter la disponibilité du phosphore 

(Whitelaw, 2000), grâce à leurs activités enzymatiques comme la phosphatase (Van Aarle et al., 

2001), notamment dans des sols dégradés (Rashid et al., 2016). 

 

Dans les sols délaissés étudiés, la structure des communautés des champignons ectomycorhiziens 

est influencée par certains paramètres abiotiques, comme la concentration en cations basiques. 

Põlme et al. (2013) ont montré une corrélation entre la teneur en Ca dans le sol et la richesse en 
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ectomycorhizes, car Ca, mais également Mg, peuvent être limitants pour ces champignons 

(Gryndler et al., 2017). Comme dans les sols délaissés étudiés, Tedersoo et al. (2014) montrent 

également une relation positive entre le C/N et la proportion en champignons ectomycorhiziens, 

pour tous types d’écosystèmes confondus. C’est également le cas de Wubet et al. (2012) dans des 

sols forestiers. 

Nous n’observons pas de lien entre la structure des communautés fongiques dans les racines selon 

le mode trophique et les paramètres abiotiques des sols. Cependant, il est possible que ce soient 

plutôt les paramètres abiotiques du sol rhizosphérique qui conditionnent la structure des 

communautés fongiques racinaires (Costa et al., 2006; Broeckling et al., 2008). De plus, la diversité 

végétale pourrait également conditionner la structure des communautés fongiques (Shann et al., 

1994; Berg et Smalla, 2009). Enfin, la mesure des communautés fongiques racinaires dans cette 

étude a été réalisée dans un pool de racines provenant de différentes plantes herbacées, ce qui a 

peut-être masqué les différences entre sols. 

IV.3. La base de données FUNGuild : une approche des traits 

fongiques à développer 

Comme nous l’avons vu précédemment, la base de données FUNGuild permet d’attribuer un 

« mode trophique » à chaque taxon fongique identifié. Il faut cependant noter que ces attributions 

peuvent être discutées et l’utilisation de la base demeure perfectible. En effet, dans la base de 

données, les champignons endophytes sont considérés comme des champignons symbiotiques. 

Pourtant, ces champignons ne sont pas des champignons symbiotiques stricto sensu. Les 

champignons endophytes ont une interaction de type mutualiste avec la plante hôte car celle-ci 

ne reçoit pas de nutriments du champignon, contrairement aux relations qu’elle entretient avec 

les champignons mycorhiziens (Andrade-linares et Patterns, 2013; Chadha et al., 2014). Ainsi, une 

modification des principaux modes trophiques serait pertinente et permettrait une meilleure 

affiliation. 

Des auteurs utilisant la base de données FUNGuild avaient souligné le fait que certains 

champignons affiliés comme pathogènes étaient également saprophytes, nécessitant donc des 

corrections dans la base de donnée. Cela a été le cas pour le genre Fusarium (Cho et al., 2017) et 

l’erreur a été corrigée. Par contre, Capronia sp., qui est classé comme un champignon endophyte 

strict dans la base de données FUNGuild, pourrait être également mycorhizien. En effet, selon 

Allen et al., (2003), certaines espèces de Capronia sp. pourraient avoir un mode trophique du type 

mycorhizien éricoïde. Ces auteurs précisent toutefois que des tests complémentaires sont 
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nécessaires pour valider leurs observations. De plus, d’autres auteurs suggèrent que Capronia sp. 

pourrait être également un champignon pathogène (Hamonts et al., 2017). 

Une autre limite de la base de FUNGuild concerne l’affiliation des différents attributs à un taxon. 

Tout d’abord, comme pour l’affiliation taxonomique des OTUs, l’affiliation de tous les taxons à un 

mode trophique est limitée par les données présentes dans la base. Ainsi, la base de données 

nécessite d’être amendée, ce qui a déjà été le cas depuis sa création mais cela mérite d’être 

poursuivi. De plus, nous avons estimé, par défaut, que la valeur de l’attribut (en pourcent) 

correspondait à « 100/(nombre d’attributs différents possibles pour le taxon considéré) ». Par 

exemple, Alternaria spp. est majoritairement saprophyte mais peut devenir pathogène (Thomma, 

2003) ; il serait donc considéré comme 50% saprophyte et 50% pathogène. Afin d’être plus précis, 

il pourrait être intéressant de définir à quel pourcentage chaque champignon est symbiotique, 

endophyte, pathogène et/ou saprophyte, grâce à une analyse de la littérature. Par exemple, 

Alternaria spp, pourrait être à 80% saprophyte car il s’agit de son mode trophique majoritaire et 

20% pathogène (Thomma, 2003). Toutefois, la littérature manque encore de données suffisantes. 

De plus, le changement d’un mode trophique à un autre est flou et dépend de nombreux facteurs, 

notamment de l’hôte et des conditions abiotiques (Tekaia et Latgé, 2005; Mandyam et Jumpponen, 

2015). 

 

V. CONCLUSION 

Les sols délaissés étudiés semblent abriter des phylums fongiques retrouvés dans des milieux 

ouverts, avec une dominance d’ascomycètes, notamment dans les sols A, B, C, D et E, tandis que la 

présence de peupliers sur le site F induit une augmentation significative des basidiomycètes. Le 

sol F présente une proportion élevée en basidiomycètes, notamment en Pleurotus, pouvant être 

indicateur de la présence de ligneux et d’une contamination sur ce sol. Plusieurs familles de 

champignons identifiées dans ces sols délaissés ont été retrouvées dans des sols contaminés, 

urbains, agricoles et de prairies, mais leur abondance relative est plus élevée ou plus faible dans 

les sols délaissés étudiés.  

Les sols délaissés étudiés abritent des communautés fongiques ayant des modes trophiques 

proches de sols agricoles, prairiaux ou forestiers. La principale différence concerne les 

champignons ectomycorhiziens, qui ont des proportions plus faibles dans les sols délaissés 

étudiés que la plupart des sols, probablement dues à l’absence de ligneux dans ces sols. Par contre, 

bien que le sol F ait été planté avec des peupliers, il ne présente pas une proportion en 
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champignons ectomycorhiziens plus élevé. Les peupliers n’étaient peut-être pas assez développés 

pour observer une augmentation de la densité en champignons ectomycorhiziens. De plus, la 

structure des communautés fongiques basée sur le mode trophique présente dans les racines est 

comparable à celle des communautés fongiques dans les échantillons de sol.  

De fortes teneurs en MO, en P et une forte CEC semblent favoriser l’abondance en champignons 

saprophytes. Dans le sol A, ces conditions sont particulièrement favorables, car un horizon de ce 

sol a été construit avec du compost. Les structures taxonomiques fongiques racinaires sont peu 

différentes entre les sols car ne semblent pas être directement liées aux conditions abiotiques des 

sols. La couverture végétale et les conditions abiotiques rhizosphériques pourraient être les 

facteurs modifiant les communautés fongiques racinaires. Afin d’avoir une vision plus intégrative 

des sols délaissés, il serait pertinent de mettre en relation ces différents résultats avec d’autres 

paramètres biotiques. 
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près un traitement de remédiation de la pollution, ou lorsque les sols sont peu ou pas 

contaminés, la re-fonctionnalisation de ces sols peut être facilitée par des amendements. 

Parmi ces techniques, la « construction de sol », à partir de différents matériaux, déchets ou terres 

décontaminées, a été proposée comme une technologie innovante et prometteuse pour construire 

un sol fonctionnel. Dans un contexte de raréfaction des ressources, les matériaux considérés 

comme des déchets peuvent devenir de nouvelles ressources et être utilisés dans la construction 

de sols appelés Technosol. C’est dans ce cadre-là que le Technosol (nommé « sol F » dans ce travail 

de thèse) a été construit. 

Nous avons montré dans les chapitres 3, 4 et 5 que le sol F semble être le sol ayant le 

fonctionnement le plus réduit par rapport aux autres sols et où des espèces particulières sont 

sélectionnées, notamment pour les collemboles et les champignons. Dans le cadre de ce chapitre 

de thèse, nous avons donc cherché à caractériser plus précisément ce Technosol qui semble être 

le plus anthropisé des sols délaissés étudiés. L’objectif de ce chapitre était ainsi d’étudier les 

paramètres abiotiques et biotiques de ce Technosol construit et leur dynamique au cours du 

temps, selon différentes modalités. 

Le Technosol étudié dans ce chapitre a été construit à partir de terre contaminée par des 

hydrocarbures traitée par bioremédiation (biopile) et a été construit selon quatre modalités 

différentes. Une des modalités, exclusivement composée de terre de biopile, n’a subi aucun apport. 

Dans les autres modalités, un apport de boues industrielles, une inoculation par des champignons 

mycorhiziens, ou un apport de biochar ont été réalisés. Des échantillons de terre et du biota ont 

été prélevés à 1, 16, 22 et 28 mois après la construction du Technosol. L’analyse des paramètres 

physico-chimiques a été réalisée de sorte à évaluer la fertilité et la concentration en contaminants 

métalliques des terres. L’analyse des paramètres biotiques a porté sur la densité et/ou la richesse 

taxonomique des communautés bactériennes, fongiques, de la méso- et macrofaune ainsi que la 

flore. L’activité microbienne globale a également été mesurée.  

Les paramètres abiotiques du Technosol sont différents en fonctions des modalités. En effet, 

l’amendement en boues a apporté de nombreux cations basiques, des ETM et de la MO avec une 

diminution du pH. L’apport du biochar a augmenté la teneur en MO par sa nature chimique et 

également les concentrations en cations et ETM par son fort pouvoir adsorbant notamment. 

Toutefois, les cations basiques sont rapidement lessivés, dès les 16 premiers mois. Un lessivage 

du phosphore est également observable dans la modalité sans boue. Un phénomène de lessivage 

est observé pour le Zn et le Cd, mais le phénomène est beaucoup plus lent, montrant une plus 

faible mobilisation de ces métaux. Bien que les conditions abiotiques du Technosol soient très 

contrastées, les paramètres biotiques sont peu différents entre les modalités, exceptée l’activité 

A 
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globale microbienne qui est diminuée en présence de boues et de biochar. Les paramètres 

biotiques semblent être davantage dépendant du temps (colonisation, effet saisonnier et 

inondations des parcelles) et peu influencés par l’apport de boues et de biochar. Les organismes 

colonisent rapidement le Technosol, entre 1 et 16 mois en fonction du groupe biotique. Malgré un 

niveau de fertilité faible (avec des carences ou des excès d’éléments minéraux ou organiques) et 

une contamination métallique dans les modalités présentant des boues, une colonisation rapide 

par les organismes a été observée, qui conduit à une biodiversité comparable à celle des sols 

agricoles, environ 2 ans après la construction du Technosol. 
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Suivi temporel des paramètres abiotiques et 

biotiques dans quatre modalités d’un Technosol 

construit 

 

I. INTRODUCTION 

L’utilisation intensive des sols, liée aux activités humaines (agricoles, industrielles et urbaines) a 

fortement dégradé la ressource mondiale en sol, qui est devenue un des problèmes socio-

économiques et environnementaux majeurs (FAO, 2005; GEF, 2006). En effet, le sol est une 

ressource fragile, considérée comme non renouvelable et une altération de la qualité du sol peut 

provoquer une diminution de sa capacité à assurer des services écosystémiques, tels que la 

production de biomasse végétale, la fonction de filtre et le support de biodiversité (Scherr, 1999; 

Jie et al., 2002; Pascual et al., 2015). Suite à la déprise industrielle, certaines régions présentent 

des surfaces considérables de sols délaissés, c’est à dire qui n’ont pas d’usage, en raison de leur 

contamination, de leur faible fertilité (Wong et Bradshaw, 2002), du coût associé à leur 

réhabilitation et/ou de l’absence de pression socio-économique (Pillot, 2015). 

Afin de restaurer les fonctions de ces sols délaissés, et d’envisager des usages, différentes 

stratégies de remédiation et de restauration peuvent être entreprises. Lorsque ces sols sont 

fortement contaminés, des techniques de remédiation, physique, chimiques ou biologiques 

(ADEME, 2009) doivent être appliquées au préalable. Après un traitement de remédiation de la 

pollution, ou lorsque les sols sont peu ou pas contaminés, la re-fonctionnalisation de ces sols peut 

être facilitée par des amendements (Vangronsveld et al., 1995). Parmi ces techniques, la 

« construction de sol », à partir de différents matériaux, déchets non toxiques ou terres 

décontaminées, a été proposée comme une technologie innovante et prometteuse pour construire 

un sol fonctionnel (Séré et al., 2008). Ces Technosols construits (Lehmann, 2014) redonnent au 

sol certaines propriétés agronomiques et permettent une implantation optimale et pérenne de la 

végétation. Dans un contexte de raréfaction des ressources, les matériaux considérés comme des 

déchets peuvent ainsi devenir de nouvelles ressources et être utilisés dans la construction de sols. 

Parmi ces déchets, les sous-produits industriels offrent un intérêt particulier en raison de leur 

potentiel agronomique et de leur faible coût (Vetterlein et Hüttl 1999). Dans cette optique, 

plusieurs études ont démontré les effets bénéfiques de l’utilisation des déchets et des sous-

produits urbains, tels que le compost (Ok et al. 2011; Lim et al. 2012), le biochar (Janus et al., 
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2015) ou les granulats (Rosenbaum et al., 2003; Rao et al., 2007), sur les propriétés chimiques 

physiques et biologiques (Séré et al., 2008; Agegnehu et al., 2017; Kataki et al., 2017). Afin de 

favoriser la réhabilitation de Technosols (construits ou non), de nombreuses études ont démontré 

les effets bénéfiques de l’inoculation de micro-organismes, pour améliorer la croissance végétale 

notamment (Sheoran et al., 2010). Associée à des plantes cultivées, l’inoculation de souches 

microbiennes est souvent utilisée comme technique de bio-remédiation des Technosols 

contaminés (Meier et al., 2012; Khan et al., 2013; Tobergte et Curtis, 2013; Ahemad, 2014). 

Il est de plus en plus admis qu’un sol peut-être multifonctionnel (Hodbod et al., 2016) et que la 

biodiversité (Swift et al., 2004; Wagg et al., 2014) est essentielle au fonctionnement pérenne des 

sols car joue ne nombreux rôles dans l’écosystème. En effet, si la structure des communautés (e.g. 

bactériennes, fongiques, de la méso- et de la macrofaune) sont impactées, c’est tout le 

fonctionnement de l’écosystème qui peut être affecté (Cébron et al., 2011). Pourtant, les études 

prenant en compte la biodiversité dans les Technosols construits sont limitées et se restreignent 

à un ou deux compartiments biotiques (collemboles, Schrader et Bo, 2006; microorganismes, 

Hafeez et al., 2012; lombrics et plantes, Deeb et al., 2016; lombrics et fourmis, Vergnes et al., 2017). 

Il est donc essentiel de prendre en compte l’ensemble de la biodiversité dans les Technosols pour 

évaluer au mieux leurs fonctionnements. 

Les propriétés des Technosols construits dépendent fortement des caractéristiques des matériaux 

utilisés pour les construire (Huot et al. 2013; Rokia et al. 2014). Ainsi, la formulation des 

matériaux joue un rôle majeur sur les contraintes d’habitat pour les organismes vivants, affectant 

directement leur installation. Par exemple, Pey (2010) a montré que les collemboles et la 

macrofaune n’ont pas les mêmes densités et diversités en fonction du type de matériaux utilisé 

dans les Technosols construits. La présence de boues de papeteries favorisait la densité des 

collemboles et la présence de cloportes et de lombrics endogés, probablement lié à une réserve 

en eau plus importante. En revanche, les communautés microbiennes semblent être moins 

impactées par la formulation des Technosols. En effet, la densité et la diversité bactérienne étaient 

similaires dans deux Technosols ayant, à 75 cm de profondeur, une couche de 25 cm de boues de 

papeterie chaulé ou non (Hafeez et al., 2012) et étaient similaires à celles retrouvées dans des sols 

« naturels ». Par contre, les activités microbiennes peuvent être affectées sur le moyen terme, par 

l’ajout de matériaux industriels comme le biochar (Zhu et al., 2017).  

Le temps peut être également important pour la recolonisation des organismes vivants. Ainsi, huit 

mois après la construction d’un sol à partir de boues de papeterie, de terre contaminée traitée et 

recouverte de compost de déchets verts, des collemboles ont été retrouvés mais aucun individu 

de la macrofaune n’a été observé (Pey, 2010). Une macrofaune diversifiée (lombrics, diplopodes, 
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araignées etc.) a été observée in situ, trente mois après l’installation de ce même Technosol (Pey, 

2010). Une recolonisation des communautés microbiennes durant des stades précoces du 

développement de l’écosystème a également été observée (Chapin et al. 1994, Banning et al., 

2011) avec une augmentation de la biomasse, de la diversité et de l’activité microbienne lors de la 

restauration de sols miniers délaissés (Banning et al., 2008).  

La littérature montre des lacunes dans la compréhension de l’évolution des paramètres physico-

chimiques des Technosols construits et de leur recolonisation par des organismes vivants. Ainsi, 

l’objectif de notre étude était d’étudier les paramètres abiotiques et biotiques d’un Technosol 

construit et leur dynamique au cours du temps selon différentes modalités. Ce Technosol est 

construit à partir de terre contaminée par des hydrocarbures traitée par bioremédiation (biopile) 

à partir duquel ont été construites quatre modalités différentes. Une des modalités, exclusivement 

composée de terre de biopile, n’a subi aucun apport. Dans les autres modalités, un apport de boues 

industrielles, avec ou sans une inoculation par des champignons mycorhiziens, avec ou sans un 

apport de biochar ont été réalisés. Des peupliers ont été cultivés sur les quatre modalités. De la 

terre et des organismes vivants ont été prélevés à 1, 16, 22 et 28 mois après la construction du 

Technosol. L’analyse des paramètres abiotiques étudiés a été réalisée par Kanso (2016) et permet 

d’évaluer la fertilité et la concentration en contaminants métalliques des terres. L’analyse des 

paramètres biotiques a porté sur la densité et/ou la richesse taxonomique des communautés 

bactériennes, fongiques, de la méso- et macrofaune ainsi que la flore. L’activité microbienne 

globale a également été mesurée au cours du temps.  

II. MATERIEL ET METHODES 

II.1. Les quatre modalités du Technosol construit 

Un Technosol avec quatre modalités a été construit dans l’objectif de produire de la biomasse 

végétale non alimentaire en revalorisant des sites dégradés et des sous-produits industriels dans 

le cadre du projet LORVER (www.lorver.org). Ce Technosol est un Spolic Technosol (IUSS Working 

Group WRB, 2014) qui a été construit en juin 2013 sous la forme d’un dispositif de parcelles par 

Suez RR IWS Minerals France SITA FD, dans l’enceinte du site de stockage de déchets dangereux 

à Jeandelaincourt (54114, France). Le climat de la région est continental, avec des moyennes 

annuelles de température comprises entre 1,4 et 18,5°C, ainsi qu’une précipitation annuelle 

moyenne de 750 mm. Les parcelles expérimentales (6×6 m² en surface et 2 m de profondeur) ont 

été construites sur une membrane étanche, et individuellement équipées d’un système de 

drainage afin de récolter les lixiviats. 
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Pour les quatre modalités, le Technosol est constitué d’une fine couche de matériau drainant au 

fond de la parcelle (0,5 m de gravier roulé de 16-32 mm), recouverte de terre initialement 

contaminée par des hydrocarbures, qui a été traitée par biopile par SITA FD (1,3 m). La couche 

supérieure (0,5 m) est différente selon les quatre modalités. Dans la première modalité 

nommée « TB », cette couche supérieure est constituée de la même terre traitée par biopile que 

celle de la couche inférieure. Dans la 2ème modalité nommée « TB2NM » (pour « terre de biopile, 

boues, non-mycorhizée »), cette couche superficielle est constituée de terre de biopile mélangée 

avec des boues industrielles (95% TB, 5% de boues). La 3ème modalité nommée « TB2M » (pour 

« terre de biopile, boues, mycorhizée ») est constituée de la même terre que TB2NM, mais a fait 

l’objet d’une inoculation par des champignons mycorhiziens (endo- et ectomycorhizien). Dans la 

4ème modalité, nommée « TB3M » (pour « terre de biopile, boues, biochar, mycorhizée ») cette 

couche superficielle est constituée d’un mélange de terre traitée par biopile, de boues et de 

biochar (92% de TB, 5% de boues et 3% de biochar) et a été inoculée par des champignons 

mycorhiziens (Figure 6.1). 

 

 

Figure 6.1 : Schéma du profil du Technosol construit selon les quatre modalités. 

 

Les matériaux employés dans la construction du Technosol sont des sous-produits industriels. La 

terre de biopile avait une concentration en hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) 

totale de 68,7 mg.kg-1 de matière sèche (données personnelles). Les boues industrielles sont 

chargées en Eléments traces métalliques (ETM). Ces boues avaient des concentrations en Cd, Pb 

et Zn pseudo-totales (extraction à l’eau régale) de 114, 2046 et 9590 mg.kg-1 de matière sèche 

respectivement, et des concentrations disponibles (extraites au diéthylène triamine penta-
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acétique (DTPA)) de 0,6, 34,2 et 9,5 mg.kg-1 de matière sèche, respectivement (Kanso, 2016). Le 

biochar utilisé est issu de la pyrolyse de bois (50% de résineux et 50% de feuillus) réalisé à une 

température maximale de 650°C par la méthode Pyreg (Maschinenring) et a été fourni par Swiss 

Biochar. Plus de détails sur les propriétés physico-chimiques des matériaux sont fournis en 

annexe 9 du manuscrit. 

II.2. Plante et inoculum fongique 

Ces quatre modalités ont été plantées avec quatre espèces végétales (voir « Matériel et méthodes » 

du manuscrit), dont le peuplier (Populus trichocarpa × P.maximowiczii – pépinière Vandromme), 

qui est la seule modalité suivie dans notre étude. Les peupliers ont été plantés sous formes de 

boutures, 9 mois après la construction des parcelles (le 17/04/2014, à T1). Une première 

plantation avait été effectuée environ 1 mois et demi après l’installation du Technosol (le 

25/07/2013) mais les peupliers ne s’étaient pas développés à cause de conditions climatiques 

peu favorables. 

L’inoculum de champignons mycorhiziens était un mélange de champignons endomycorhiziens 

(Rhizophagus irregularis ; 21 g d’inoculum solide à 4000 spores.g-1 ; ENDO4000 PROBIOGREEN) 

et de champignons ectomycorhiziens (Pisolithus tinctorius ; 21 mg d’inoculum solide à 4.106 

spores.g-1 ; MYC500® AGRI-BIOTECH). Les inoculums ont été dosés afin d’obtenir 84000 spores, 

par modalité, pour chaque champignon. L’inoculation a été réalisée lors de la première plantation, 

le 25/07/2013. 

II.3. Méthodes d’échantillonnage 

La terre des quatre modalités du Technosol a été échantillonnée à quatre dates différentes : en 

juillet 2013 « T0 » (1 mois après la construction du Technosol), octobre 2014 « T1 » (16 mois), 

avril 2015 « T2 » (22 mois) et en octobre 2015 « T3 » (28 mois). Pour chaque modalité et à chaque 

date, quatre points d’échantillonnage ont été réalisés, à 2 m du bord des parcelles et espacés de 

2 m les uns des autres. Pour chaque point d’échantillonnage (i) un échantillon composite 

(provenant de quatre sous-échantillons de 10×10×10 cm (l×L×h) pour l’analyse des paramètres 

abiotiques et microbiens a été prélevé, (ii) un échantillon provenant d’une carotte de terre de 5 cm 

de diamètre et 5 cm de profondeur pour l’extraction des collemboles a été prélevé et (iii) un pot-

piège a été installé pour l’échantillonnage de la macrofaune. L’inventaire floristique a été réalisé 

sur la totalité de la parcelle. 
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II.4. Mesures des paramètres abiotiques et biotiques 

II.4.1. Les paramètres abiotiques 

Dix paramètres liés à la fertilité (paramètres agronomiques) et la concentration en trois éléments 

traces métalliques (ETM) ont été mesurés sur les échantillons de terre prélevés. Les analyses 

physico-chimiques ont été réalisées par Kanso (2016), suivant des méthodes normalisées 

françaises et internationales, incluant les conditions de stockage des échantillons (ISO 18512) : le 

pH, à partir de 20 g de terre fraîche dans de l’eau distillée avec un ratio de 1:5 (ISO 10390) ; la 

capacité d’échange cationique (CEC) par extraction à la cobaltihexamine (NF X 31-130); le carbone 

total (C), l’azote total (N) et la matière organique (MO), mesurés par combustion (après 

décarbonatation pour la MO) (ISO 10694) et le phosphore (P) disponible par la méthode d’Olsen 

(NF ISO 11263). Les cations échangeables (calcium (Ca), potassium (K), magnésium (Mg) et 

sodium (Na)) ont été extraits en utilisant la méthode à la cobaltihexamine (NF X 31-130) et leurs 

concentrations ont été mesurées par spectrométrie (optique d’émission) à plasma à couplage 

inductif (ou inductively coupled plasma - optical emission spectroscopy, ICP-OES) (ISO 22036). 

Les ETM disponibles dans les terres sont extraits grâce au mélange DTPA et CaCl2 (NF EN 13651) 

et les concentrations ont été mesurées par ICP-OES (NF EN 13651). Les ETM pseudo-totaux ont 

été extraient à l’eau régale selon la norme (ISO NF 11466) et les concentrations ont été mesurées 

par ICP-OES (NF EN 13651). 

II.4.2. Les paramètres biotiques 

Huit variables biotiques ont été mesurées. Le compartiment microbien a été évalué par la densité 

bactérienne, la densité fongique et par l’activité enzymatique globale (hydrolyse de la fluoresceine 

diacetate (FDA)). Les invertébrés ont été pris en compte en mesurant la densité et la richesse 

taxonomique des collemboles et de la macrofaune active en surface. La diversité des plantes 

herbacées a été estimée par la richesse taxonomique. 

II.4.2.1. Analyses microbiennes 

Les méthodes et le matériel pour l’extraction de l’ADN des terres, les mesures des concentrations 

et de qualité de l’ADN extrait ainsi que la quantification de la densité bactérienne (gène codant 

l’ARNr 16S) et fongique (gène codant l’ARNr 18S) sont décrits dans le chapitre « Matériel et 

méthodes » du manuscrit et dans Vincent et al. (2018). Pour estimer l’activité enzymatique globale 

(activités des protéases, des lipases et des estérases), l’hydrolyse de la FDA a été mesurée selon le 

protocole décrit par Green et al. (2006). La colonisation des racines par des champignons 

mycorhiziens à arburscules a été mesurée à T2 et T3 sur des racines de 3 peupliers différents pour 



Chap. 6 : Suivi temporel des paramètres abiotiques et biotiques dans quatre modalités d’un Technosol construit 

212 

les quatre modalités. Trente fragments de racines ont été récoltés au hasard et colorés avec du 

bleu Trypan selon la méthode de Koske et Gemma, (1989). Le niveau de colonisation des racines 

a été estimé par la méthode de Trouvelot et al. (1986). 

II.4.2.2. Densité et richesse taxonomique des invertébrés 

Les collemboles ont été échantillonnés en utilisant un carottier de 5 cm de diamètre et de 5 cm de 

profondeur. Les collemboles ont ensuite été extraits par un extracteur à gradient de température 

(Macfadyen, 1961). Après extraction, les collemboles ont été transférés dans une solution 

d’éthanol à 70% (v/v) pour être conservés. Ensuite, les individus sont dénombrés pour 

déterminer leur densité et, après décoloration au chloral-lactophenol, identifiés jusqu’à l’espèce 

en utilisant les clés d’identification de Gisin, (1960), Zimdars et Dunger, (1994), Potapow (2001) 

et Hopkin (2007) pour mesurer la richesse taxonomique (nombre d’espèces différentes) de la 

communauté. La macrofaune a été échantillonnée en utilisant des pots pièges (pièges Barber), 

placés à chaque point d’échantillonnage, pour chaque date, durant 7 jours. Les pots pièges 

consistent en des récipients en plastique, enterrés jusqu’au niveau du sol, contenant environ 

100 ml d’éthylène glycol, dans lesquels vont tomber les organismes de surface. La macrofaune a 

été transférée dans une solution d’éthanol à 70 % (v/v) le jour de l’échantillonnage. Les individus 

ont été dénombrés afin d’estimer leur densité et identifiés sous loupe binoculaire jusqu’à l’ordre 

ou la famille, grâce à des clés d’identifications adaptées (e.g. Bouche, 1972 et Sherlock, 2012 pour 

les vers de terre; Chinery et Legrand, 2005 et Roberts, 2009 pour les insectes adultes) pour 

mesurer la richesse taxonomique (nombre de taxons différents) des communautés.  

II.4.2.3. Analyse de la flore herbacée 

La richesse taxonomique de la flore herbacée (nombre de genres ou de familles différentes) a été 

évaluée sur toute la surface de la sous-parcelle, pour chaque modalité de Technosol et à chaque 

date, par un relevé en présence/absence. L’identification jusqu’à la famille ou le genre a été 

réalisée grâce aux clés Bonnier et De Layens (1996) et Polese (2007) pour mesurer la richesse 

taxonomique (nombre de taxon) de la communauté. 

II.5. Analyses statistiques et multivariées 

Pour chaque paramètre abiotique et biotique mesurés, les différences entre les modalités du 

Technosol et entre les temps de prélèvement ont été testées par une ANOVA à deux facteurs à 

mesures répétées. Pour déterminer l’effet de la modalité, un modèle linéaire a été réalisé pour 

chaque traitement avec le temps comme mesures répétées (Girden, 1992; Malmström et al., 
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2009). Pour cela, les fonctions « lm » et « aov » du logiciel R (version 3.1.3, Development Core 

Team, 2015) ont été utilisés. 

Les différences entre les modalités au cours du temps ont été étudiées d’une part sur les 

paramètres abiotiques, et d’autre part sur les paramètres biotiques, grâce à une analyse de Courbe 

de réponse principale ou Principal Response Curve (PRC) (Van den Brink, 1999) en utilisant la 

librairie « vegan » (Oksanen et al., 2017). L’analyse PRC est une analyse adaptée à un jeu de 

données multivariées nécessitant la représentation des effets de différents traitements au cours 

du temps (Van Den Brink et Ter Braak, 1999). Cette analyse, utilisée dans des études de terrain 

(Frampton et al., 2000; Pernin et al., 2005; Cébron et al., 2011), représente les différences de 

composition de paramètres mesurés, entre différents traitements et un contrôle, pour chaque 

date. Dans notre cas, le « contrôle » choisi est la modalité TB puisqu’il s’agit de la modalité sans 

apport. Deux analyses PRC différentes ont été réalisées sur un jeu de données log-centrées afin 

d’obtenir des données ayant le même poids. Une PRC a été réalisée sur les paramètres abiotiques 

(le pH, la CEC, teneur en P et en MO, le ratio C:N, les concentrations échangeables en Ca, K, Mg, Na 

et les concentrations disponibles en Cd, Zn et Pb) et une seconde PRC a été réalisée sur les 

paramètres biotiques (densité bactérienne et fongique, l’activité d’hydrolyse de la FDA, la densité 

et la richesse en collemboles et de la macrofaune ainsi que la richesse de la flore herbacée). Pour 

chaque PRC, deux graphiques ont été générés : un premier graphique représentant les différences 

entre les traitements comparés au « contrôle » TB et un second représentant le poids des 

paramètres (abiotiques ou biotiques).  

Une Analyse canonique des correspondances (ACC) (Ter Braak, 1986) a été réalisée pour étudier 

les corrélations entre les variables abiotiques et biotiques sur les parcelles de Jeandelaincourt à 

la dernière date d’échantillonnage (T3). Cette analyse a pour but de mettre en évidence la part de 

variance des paramètres biologiques expliquée par les paramètres abiotiques. Cette analyse a été 

effectuée grâce à la fonction « cca » de la librairie « ade4 » (Dray et Dufour, 2007). Le logiciel R 

(version 3.1.3, Development Core Team, 2015) a été utilisé pour réaliser l’ensemble des tests 

statistiques, avec un niveau de significativité de 95%, et des analyses de données. 
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III. RESULTATS ET DISCUSSION 

III.1. Paramètres abiotiques des terres des différentes 

modalités du Technosol construit  

III.1.1. Caractérisation abiotique des modalités à T0 

 Les paramètres de fertilité  

A T0, le pH était significativement plus faible dans les modalités qui contenaient les boues 

industrielles (TB2NM, TB2M et TB3M) par rapport à TB (Tableau 6.1). L’apport de boues à la terre 

de biopile a fait baisser son pH. Cette baisse est accentuée en présence de biochar (différence 

significative entre TB et TB2M), contrairement à ce qui a été observé par d’autres auteurs (Houben 

et al., 2013; Rees et al., 2014). Les pH retrouvés dans le Technosol étaient supérieurs aux valeurs 

retrouvées dans des sols cultivés et des sols fortement anthropisés (7 et 7,5 respectivement; 

Joimel et al. 2016). La teneur en MO est significativement plus élevée dans TB3M par rapport aux 

autres modalités du Technosol. Le biochar, composé à 71% de carbone (Kanso, 2016), apporte 

ainsi une grande quantité de carbone dans le Technosol, notamment sous forme organique 

(Ameloot et al., 2013; Vaccari et al., 2015; Hartley et al., 2016). Le Technosol avait des teneurs en 

MO très faibles comparées à celles des sols agricoles (25‰ en moyenne ; données Bioindicateurs 

II). Dans les modalités sans biochar, le même ordre de grandeur en MO avait été mesuré dans des 

sols urbains, industriels, routiers, miniers et de zones militaires (SUITMA en anglais) (6 à 8‰; 

Joimel et al. 2016). Le ratio C:N est significativement plus élevé dans la modalité TB3M par rapport 

aux autres modalités, car le biochar apporte beaucoup de carbone et peu d’azote par rapport aux 

autres matériaux (Ascough et al., 2012; Zhu et al., 2017). Le ratio C:N dans le Technosol était plus 

élevée que celui de sols agricoles (environ 10,4 ; données Bioindicateurs II; Stauffer, 2014). Les 

modalités TB2NM et TB2M avaient des ratios C:N similaires à ceux des sols d’anciennes cokeries 

(26 à 45, Biache et al. 2008) et TB3M avait un ratio C:N comparables à celui d’un sol d’ancienne 

cokerie traité par thermo-désorption (64, Biache et al., 2008). La CEC n’était significativement pas 

différente selon les modalités (Tableau 6.1). 
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Tableau 6.1 : Paramètres abiotiques (mesurés par Kanso (2016)) et biotiques des quatre modalités de Technosol (TB , TB2NM, TB2M et TB3M) mesurés à quatre 
dates de prélèvements (T0, T1, T2 et T3), et résultats des tests statistiques (P-value). Moyenne (Ecart-type) avec n=4. CEC en cmol+.kg-1 de sol sec; P en mg.kg-1 de sol 

sec; MO en % ; Ca, K, Mg, Na, Cd, Pb et Zn en mg.kg-1 de sol sec ; Densité bactérienne et fongique en nombre de copie du gène ARNr 16S et 18S.g-1 de sol sec, 
respectivement; Hydrolyse de la FDA en mU.g-1 de sol sec ; Densité en collembole exprimée en nombre d’individus.m-2 et en macrofaune exprimée en nombre d’individus 

par piège (placé durant 7 jours); Richesse en collembole exprimée en richesse spécifique; Richesse en macrofaune et en végétaux exprimées en richesse taxonomique. 

 

Temps

Modalités du Technosol TB TB2NM TB2M TB TB2NM TB2M TB3M TB TB2NM TB2M TB3M TB TB2NM TB2M TB3M

Paramètres abiotiques Effet 
modalités

Effet 
temps

Effet temps × 
modalités

8,0 g 8,5 efg 8,3 fg 7,7 g 10,5 abc 11,2 a 10,6 abc 11,0 ab 10,1 bcd 11,0 ab 11,0 ab 10,7 abc 9,2 def 9,9 cd 10,1 bcd 9,4 de
(0,5) (0,1) (0,4) (0,2) (0,4) (0,4) (0,4) (0,2) (0,2) (0,2) (0,5) (0,2) (0,3) (0,3) (0,4) (0,7)

8,3 ab 7,9 cd 8,0 cd 7,7 d 8,6 a 8,6 a 8,4 a 8,3 ab 8,3 abc 8,6 a 8,3 ab 8,5 a 8,4 a 8,5 a 8,5 a 8,5 a
(0,05) (0,1) (0,05) (0,05) (0,05) (0,12) (0,05) (0,06) (0,1) (0,15) (0,44) (0,31) (0,06) (0,09) (0,17) (0,08)

236 a 185 bc 198 b 165 c 46 fg 26 g 30 g 24 g 163 c 90 de 95 de 92 de 114 d 74 ef 74 ef 67 ef
(16) (15) (16) (3) (15) (7) (10) (6) (14) (14) (20) (13) (6) (4) (5) (5)

16 d 25 cd 34 bcd 56 a 20 d 29 bcd 28 bcd 54 a 18 d 24 d 27 bcd 46 ab 17 d 24 d 25 d 44 abc
(1) (1) (8) (18) (2) (6) (5) (13) (2) (4) (1) (7) (2) (2) (4) (13)
4,5 bc 6,4 bc 9,3 b 20,5 a 4,5 bc 6,3 bc 6,6 bc 20,6 a 4,0 c 5,2 bc 5,9 bc 17,4 a 3,7 c 5,0 bc 5,3 bc 16,1 a

(0,1) (0,2) (0,8) (2,5) (0) (0,6) (0,7) (2,6) (0,3) (0,3) (0,4) (0,8) (0,2) (0,2) (0,5) (2,5)
2087 c 5542 b 6073 b 10790 a 1909 c 2159 c 2365 c 2482 c 1977 c 2202 c 2149 c 2159 c 1744 c 1846 c 1903 c 1803 c
(196) (770) (1135) (797) (107) (76) (103) (212) (129) (73) (73) (43) (52) (82) (120) (183)

167 cde 229 bcd 264 b 617 a 170 cde 147 de 184 cde 240 bc 131 e 131 e 124 e 157 cde 142 e 137 e 134 e 179 cde
(22) (16) (57) (102) (18) (12) (11) (18) (6) (6) (13) (10) (15) (17) (15) (31)
106 c 176 b 204 b 387 a 83 cd 62 cd 66 cd 85 cd 66 cd 58 cd 54 cd 60 cd 69 cd 56 cd 53 d 62 cd
(12) (20) (70) (29) (8) (2) (4) (5) (6) (1) (4) (9) (3) (7) (5) (17)
195 c 686 b 1020 b 1968 a 37 c 59 c 78 c 106 c 9 c 16 c 35 c 22 c 24 c 37 c 41 c 46 c
(66) (92) (507) (116) (8) (32) (12) (37) (4) (1) (34) (2) (5) (4) (6) (16)
0,3 f 4,2 cde 3,5 de 6,0 a 1,1 f 4,2 cde 3,6 de 5,5 ab 1,4 f 3,4 e 4,1 cde 5,0 abc 1,0 f 3,3 e 3,4 e 4,6 bcd
(0) (0,2) (0,5) (0,5) (0,5) (0,5) (0,5) (0,5) (0,9) (0,2) (0,3) (0,6) (0,5) (0,2) (0,1) (0,2)
8,7 d 53,6 c 49,5 c 59,5 c 15,8 d 68,9 abc 65,0 bc 89,3 ab 11,3 d 58,1 c 66,1 c 90,4 a 12,0 d 53,4 c 68,6 abc 72,9 abc
(1) (3) (5) (2) (2) (13) (10) (4) (2) (4) (13) (26) (3) (2) (16) (4)
17 f 192 c 178 c 250 b 21 f 176 c 172 cd 301 a 16 f 146 cde 155 cde 246 b 16 f 119 e 125 de 188 c

(0,3) (12,9) (24,7) (14,4) (2,8) (26,7) (36,8) (24,5) (3,5) (19,2) (28,2) (19,6) (2,8) (7,1) (12,7) (13)
7 d 41 b 36 bc 53 a 9 d 28 c 34 bc 43 b

(3) (8) (5) (5) (6) (3) (1) (4)
93 d 702 b 630 bc 881 a 83 d 507 c 558 bc 702 b

(13) (97) (82) (125) (20) (69) (64) (95)
323 d 2748 b 2393 bc 3455 a 290 d 1990 c 2086 c 2768 b
(27) (353) (250) (463) (54) (247) (167) (326)

NA NA NA

NA NA NA

NA NA NA NA

NA NA NA NA

NA

NA

NA NA NA NA

NA NA NA NA

Capacité d’échange cationique (CEC)

pH

Phosphore Olsen (P)

C:N

T2T1T0

TB3M Test statistique (ANO VA 2 facteurs*) 
P-VALUE

T3

Cddisponible

Pbdisponible

Zndisponible

Matière organique (MO)

Caéchangeable

Kéchangeable

Mgéchangeable

Naéchangeable 

Zntotaux

Cdtotaux

Pbtotaux

0,17  2e-07 *** 0,84

0,16  4e-10 ***  4e-04 ***

0,02 *  4e-08 *** 0,95

< 2e-16 *** 0,02 * 0,15

< 2e-16 ***  1e-04 *** 0,13

5e-08 *** < 2e-16 *** 8e-13 ***

2e-12 *** < 2e-16 *** 2e-13 ***

1e-05 *** < 2e-16 *** 2e-10 ***

2e-05 *** < 2e-16 *** 2e-09 ***

< 2e-16 *** 0,04 * 7e-06 ***

< 2e-16 ***  7e-03 *** 0,15

< 2e-16 *** 1e-05 *** 0,06

<2e-16*** 6e-04*** 9e-03***

<2e-16*** 6e-05*** 0,04*

<2e-16*** 1e-05*** 0,02*



Chap. 6 : Suivi temporel des paramètres abiotiques et biotiques dans quatre modalités d’un Technosol construit 

216 

* sauf pour la richesse végétale avec deux ANOVA 1 facteur. 

 

 

Temps

Modalités du Technosol TB TB2NM TB2M TB TB2NM TB2M TB3M TB TB2NM TB2M TB3M TB TB2NM TB2M TB3M

Paramètres biotiques Effet 
modalités

Effet 
temps

Effet temps × 
modalités

9,2 b 9,1 b 9,4 b 8,8 b 9,4 b 9,4 b 9,2 b 9,3 b 10,3 a 10,3 a 10,2 a 10,1 a 10,2 a 10,1 a 10,1 a 10,2 a
(0) (0) (0,1) (0) (0,1) (0,1) (0) (0,1) (0,6) (0,5) (0,5) (0,4) (0,1) (0,7) (0,3) (0,5)
7,2 e 7,3 e 7,3 e 6,8 e 7,6 de 7,6 cde 7,5 de 7,3 e 8,6 bcd 8,7 bc 8,7 bcd 8,5 bcd 8,6 bcd 8,8 ab 8,7 ab 9,0 a

(0,02) (0,02) (0,02) (0,03) (0,15) (0,15) (0,16) (0,12) (1,55) (1,23) (3,98) (1,27) (0,43) (3,02) (0,52) (4,18)
3,8 a 1,7 bcd 1,5 cd 0,7 d 3,0 a 3,8 a 3,3 a 3,5 a 3,0 a 3,6 a 2,7 ab 1,5 cd 2,8 abc 2,7 abc 3,0 ab 1,6 cd

(0,5) (0,3) (0,2) (0,1) (0,5) (0,2) (0,4) (1) (0,9) (0,4) (1) (0,3) (0,2) (0,3) (0,2) (0,1)
0 0 0 0 11 8 8 8 13 13 12 11 14 13 11 11

0 e 0 e 0 e 0 e 108 a 51 abc 73 ab 63 ab 15 cde 15 cde 12 cde 9 cd 89 ab 52 bcd 76 bc 66 ab
(0) (0) (0) (0) (29) (13) (24) (4) (4) (4) (3) (3) (29) (14) (25) (24)
0,0 f 0,0 f 0,0 f 0,0 f 14,3 a 12,8 ab 12,3 ab 11,8 abc 5,0 ef 6,5 de 6,3 de 4,8 ef 9,5 abcde 8,0 bcde 6,8 cde 10,3 abcd
(0) (0) (0) (0) (4) (2) (1) (2) (1) (2) (3) (2) (1) (2) (5) (2)
0,5 bc 0,1 bc 0,0 c 0,6 bc 7,3 abc 1,3 bc 16,0 abc 26,4 abc 38,8 a 40,6 a 24,7 abc 34,6 ab 10,7 abc 3,9 bc 6,6 abc 2,5 bc
(0) (0) (0) (1) (6) (2) (6) (7) (22) (37) (12) (27) (6) (3) (3) (2)
1,0 bc 0,3 cd 0,0 c 0,5 bc 4,3 abc 1,3 bc 6,3 a 4,8 ab 3,5 abc 3,8 abc 3,8 abc 2,3 abc 5,8 a 3,8 abc 3,3 abc 2,3 abc

(0,8) (0,5) (0) (1) (2,6) (1,5) (1,7) (1) (1) (2,1) (1,5) (1,5) (3,1) (2,5) (2,5) (1,3)

TB3M Test statistique (ANO VA 2 facteurs*) 
P-VALUE

T0 T1 T2 T3

Densité bactérienne (×1010) 

Densité fongique (×108)

Hydrolyse de la FDA

Richesse végétale 

Densité de la macrofaune

Richesse de la macrofaune

Densité en collembole  (×103) 

Richesse en collembole 

0,5  2e-11 *** 0,73

0,57  1e-10 *** 0,34

2e-04 *** 0,03 * 0,01 *

0.96 1e-08 *** NA

0,24 6e-05 *** 0,87

0,19 2e-05 *** 0,03 *  

0,95 2e-06 *** 0,96

0,89 0,01 * 0,95
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Les concentrations en cations majeurs échangeables (Ca, K, Mg et Na) sont significativement plus 

élevées dans TB3M comparées aux autres modalités, et sont plus élevées dans les terres TB2NM 

et TB2M comparées à TB pour le Ca, le Mg et le Na. Le biochar pourrait contribuer à cette valeur 

plus élevée de K dans la modalité TB3M car la teneur en K échangeable de ce matériau est plus 

élevée que dans les autres (301, 50,5 et 174 mg.kg-1 de K échangeable dans le biochar, la boue et 

la terre de biopile respectivement). Cette différence est due à de fortes teneurs en sels de 

potassium (Rees et al., 2014). Par contre, pour Ca, Mg et Na, les teneurs présentes dans le biochar 

sont beaucoup plus faibles que dans les autres matériaux (analyses statistiques non réalisable en 

l’absence de réplicats; Kanso, 2016). Les concentrations importantes en Na (248 mg.kg-1) des 

boues, associées au fort pouvoir d’adsorption du biochar, pourraient expliquer cette 

concentration en Na plus élevée dans TB3M. Cette immobilisation des métaux par le biochar serait 

liée aux phases minérales de celui-ci, comme la calcite et la silice. Lorsque le biochar est ajouté 

dans un sol (généralement plus acide), de nouvelles phases minérales peuvent se former à la 

surface du biochar, augmentant ainsi l’adsorption des métaux (Rees et al., 2014; Kanso, 2016). 

Pour le Ca et le Mg, même si les concentrations sont plus faibles dans le biochar et les boues 

industrielles comparées à celle de la terre de biopile (2,7 290 et 2087 mg.kg-1 de Ca échangeable 

et 3, 13,6 et 106 mg.kg-1 de Mg échangeable dans le biochar, la boue et la terre de biopile 

respectivement), l’association boues industrielles/biochar accroit la concentration de ces 

éléments par le pouvoir adsorbant élevé du biochar. La modalité TB est pauvre en Ca comparée à 

des sols agricoles (2400-4400 mg.kg-1, Stauffer et al., 2014; Agegnehu et al., 2016). Par contre, la 

modalité TB3M a une teneur en Ca plus élevée que dans des sols agricoles. Comparé à un sol 

agricole (avec une concentration en K de 265-351 mg.kg-1, Stauffer et al., 2014; Agegnehu et al., 

2016), les teneurs en K dans TB étaient plus faibles, TB2NM et TB2M avaient des teneurs en K 

comparables à ce type de sol et TB3M avait des valeurs beaucoup plus élevées. De plus, le 

Technosol avait des teneurs en Mg et Na beaucoup plus élevées que des sols agricoles (70 et 9 

mg.kg-1 respectivement; Stauffer et al., 2014). La forte salinité de la terre de biopile, accrue par 

l’apport de boues pourrait limiter l’utilisation de Technosols pour produire de la biomasse. Ces 

apports peuvent entrainer un déséquilibre des éléments dans les végétaux, voire même une 

toxicité (Séré et al., 2010; Huot et al., 2013; Rokia et al., 2014). 

La teneur en P disponible est significativement plus faible dans les modalités contenant des boues 

(TB2NM, TB2M et TB3M) par rapport à la modalité TB. Cette diminution des teneurs en P est 

probablement due aux faibles teneurs en P disponibles dans les boues par rapport à la terre de 

biopile (analyses statistiques non réalisables ; 50,2, 39,3 et 236 mg.kg-1 de P disponible dans le 

biochar, la boue et la terre de biopile respectivement ; Kanso, 2016). Le Technosol possède des 

teneurs en P disponible beaucoup plus élevées que celles mesurées dans des sols cultivés ou de 

prairies (environ 70 et 30 mg.kg-1, respectivement; Joimel et al. 2016). 
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 Les contaminants  

A T0, les concentrations en ETM (Cd, Pb et Zn) sont significativement plus élevées dans les 

modalités avec boues (TB2NM, TB2M et TB3M) par rapport à la modalité TB. De plus, les teneurs 

en Cd et Zn sont plus élevées dans la modalité TB3M par rapport à TB2NM et TB2M. Ainsi, l’ajout 

de boues industrielles a augmenté la concentration en ETM dans le Technosol et l’ajout de biochar 

accroît les concentrations en Cd et Zn. Le biochar lui–même apporte peu d’ETM (0, 0,06 et 0,45 

mg.kg-1 de biochar de Cd, Pb et Zn échangeables, respectivement), mais il a un fort pouvoir 

d’adsorption (Uchimiya et al., 2010) favorisant l’augmentation des concentrations en métaux dans 

le mélange boue industrielle/biochar (Beesley et al., 2011; Rees et al., 2014). Cependant, les effets 

du biochar sur la disponibilité des ETM semblent varier en fonction du type de biochar et de 

l’élément étudié (Zhang et al., 2016). Ainsi, plusieurs travaux ont aussi montré une diminution des 

concentrations disponibles en ETM lorsque du biochar était ajouté à un sol contaminé (Ehsan et 

al., 2014; Gregory et al., 2014; Kim et al., 2014). Les ETM disponibles sont bien au-dessus du fond 

géochimique (Darmendrail et al., 2000) et également au-dessus de valeurs mesurées dans des sols 

agricoles français (Duigou et al., 2011). Les modalités avec boues (TB2NM, TB2M, TB3M) avaient 

des teneurs en Cd et Zn disponibles plus élevées que des sols miniers (4,5, 466 et 150 mg.kg-1 de 

Cd, Pb et Zn respectivement ; Dai et al., 2004), montrant ainsi une forte contamination en ETM de 

ces modalités. Les modalités TB2NM et TB2M présentaient des teneurs en Zn disponible similaires 

à celles mesurées dans des sols de cokeries (environ 200 mg.kg-1 ; Bourceret et al., 2016). Pour le 

Pb, les teneurs étaient plus élevées que celles retrouvées en milieu urbain (17 mg.kg-1 ; Luo et al. 

2012). Lorsque l’on observe les concentrations pseudo-totales en ETM (minéralisation à l’eau 

régale) dans le Technosol, elles sont significativement plus élevées dans les modalités TB2NM et 

TB2M et encore significativement plus élevées dans TB3M par rapport à TB. Dans les modalités 

contenant des boues, les concentrations en ETM pseudo-totaux sont supérieures à celles mesurées 

dans des SUITMA (1,3, 415 et 310 mg.kg-1 de Cd, Pb et Zn en moyenne ; Joimel et al., 2016), des 

sols d’anciennes cokeries et sidérurgies (2,7, 482 et 2086 mg.kg-1 de Cd, Pb et Zn en moyenne ; 

Ouvrard et al., 2011) et des sols miniers (environ 11, 600 et 1100 mg.kg-1 de Cd, Pb et Zn en 

moyenne ; Li et al., 2014). De ce fait, il est possible que ces concentrations soient toxiques pour les 

plantes à cultiver.  

Les concentrations en HAP ont été mesurées dans les quatre modalités à T2 permettant de mettre 

en évidence une faible contamination en HAP du Technosol (10±4 mg (Σ16 HAP US-EPA).kg-1 de 

terre sèche ; Vincent et al., 2018). En effet, les concentrations en HAP du Technosol sont faibles 

comparées à celles des sols de cokeries (1924 mg.kg-1 de HAP en moyenne ; Ouvrard et al., 2011) 

mais sont toutefois plus élevées par rapport à celles des sols agricoles (0,2 et 0,4 mg.kg-1 de HAP; 

Nam et al., 2003; Maliszewska-kordybach et al., 2009). Les faibles teneurs en HAP dans la terre de 
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biopile (68,7 mg.kg-1 de HAP) montrent que, soit la terre de biopile n’était initialement pas 

contaminée par des HAP (car il s’agissait plutôt d’hydrocarbures du type essence, diesel, kérosène 

etc.), soit le processus de remédiation par biocentre® est efficace. La contamination initiale était 

probablement causée par des HAP légers puisque les HAP à faibles poids moléculaires sont 

rapidement minéralisés par les micro-organismes.  

III.1.2. Evolution au cours du temps des paramètres abiotiques 

L’analyse PRC calculée à partir des paramètres abiotiques est présentée dans la figure 6.2. La 

différence expliquée par l’effet « temps » constitue 58% de la variance totale et celle expliquée par 

l’effet « modalité de Technosol » en constitue 27%. L’analyse distingue la modalité TB des 

modalités qui contenaient des boues (TB2NM, TB2M et TB3M). Parmi ces dernières, la modalité 

TB3M se distingue des modalités TB2NM et TB2M car l’ajout de biochar augmente 

significativement les teneurs en cations majeurs, en MO, en ETM et le ratio C:N dans TB3M. Cette 

différence se maintient au cours du temps. Tous les paramètres abiotiques, sauf la CEC et le pH, 

différencient significativement la modalité TB des autres modalités du Technosol au cours du 

temps.  
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Figure 6.2 : Courbes de réponse principale de l’analyse PRC des quatre modalités de Technosol selon les 
paramètres abiotiques. Le 1er axe indique les différences entre les modalités de Technosols (TB2NM, TB2M et 

TB3M par rapport au témoin TB) au cours du temps. Le poids des paramètres représente l’affinité des 
paramètres aux courbes de réponse principale. Seuls les paramètres ayant un poids supérieur à 0.5 ou 

inférieur à -0.5 sont considérés comme des indicateurs significatifs (en gras). pH=pH mesurée dans l’eau, 
CEC=capacité d’échange cationique, P=phosphore Olsen ; MO=matière organique ; C.N=ratio C:N ; 

(Concentrations en) Ca=calcium échangeable ; K=potassium échangeable ; Mg=magnésium échangeable ; 
Na=sodium échangeable ; Cd=cadmium disponible ; Zn=zinc disponible ; Pb=plomb disponible. 

 

III.1.2.1. Les éléments minéraux apportés par les boues industrielles et le biochar 

sont rapidement lessivés  

Au cours du temps, les modalités amendées en boues industrielles (avec ou sans biochar) ont des 

valeurs de paramètres abiotiques qui se rapprochent de celles de la modalité TB. En effet, à T3 (28 

mois après la mise en place), ni le pH, ni les teneurs en cations majeurs (Ca, K, Mg et Na) n’étaient 

significativement différents entre les modalités alors qu’ils l’étaient à T0. 

Le pH de la modalité TB n’évolue significativement pas au cours du temps. Par contre, 

l’acidification observée par l’ajout de boues (et du biochar) à T0 disparait au cours du temps, 

notamment entre T0 et T1, 16 mois après la mise en place. En effet, dans les parcelles amendées, 

le pH augmente pour atteindre des valeurs identiques à la modalité sans boues (TB). Même si le 

pH de la terre de biopile a été significativement diminué par l’ajout de boues industrielles acides, 

permettant d’avoir un pH plus proche de la neutralité (entre 8,0 et 7,7 au lieu de 8,3 en moyenne), 

le pH a de nouveau atteint des valeurs élevées après 16 mois d’installation des parcelles (entre 

8,3 et 8,6 en moyenne). Ces valeurs étaient supérieures aux valeurs de la médiane des sols 

agricoles français (7,1 ; Saby et al., 2014). Il est possible que le pH ait influencé le lessivage des 
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éléments minéraux. En effet, à T0, le pH des modalités contenant des boues était plus faible que 

celui de la modalité TB, favorisant ainsi la mobilité des cations basiques. A partir de T1, le pH ayant 

augmenté, la mobilité des cations est diminuée. 

Les concentrations en cations majeurs échangeables apportées par les boues industrielles et 

augmentées par la présence de biochar, diminuent significativement entre T0 et T1, pour se 

stabiliser ensuite. Ainsi, au-delà de T1, les teneurs en cations majeurs n’étaient plus 

significativement différentes entre les modalités. Ceci est probablement lié à une lixiviation de ces 

éléments lors des premières pluies. En effet, de fortes pluies, et un mauvais drainage de l’eau sur 

les parcelles TB2NM et TB3M notamment, ont été constatées durant le mois d’octobre 2014 (T1), 

pouvant causer la perte de nombreux éléments par lessivage (Séré et al., 2010; Huot et al., 2014). 

Une perte rapide de nombreux éléments minéraux du sol a également été observée dans des sols 

construits dans des lysimètres (Séré et al., 2010; Huot et al., 2014), ou dans des Technosols en 

place après 10 ans d’évolution (Scholtus et al., 2014). En laboratoire, Kanso, (2016) ont montré 

également une perte en cations majeurs dès le premier lessivage. Une diminution en cations 

majeurs dans les horizons de surface semble donc être un phénomène fréquent dans les premières 

étapes de l’évolution des Technosols (Scholtus et al., 2014). Bien que la pédogénèse des 

Technosols soit rapide, les concentrations en Na échangeables restent élevées après plusieurs 

années (4 fois plus élevées en moyenne à T3 par rapport à un sol agricole (9,2; Stauffer et al., 

2014)). De plus, les concentrations en K échangeable dans les modalités du Technosol étudié après 

seize mois d’installation (T1), étaient plus faibles que celle retrouvée dans un sol agricole (265-

351 mg.kg-1, Stauffer et al., 2014; Agegnehu et al., 2016). Toutefois, une concentration en K 

échangeable égale à 144 mg.kg-1 de sol serait considérée comme suffisante pour les cultures 

exigeantes en cet élément (Kanso, 2016). Le Ca échangeable pourrait être un élément limitant car 

les concentrations mesurées dans le Technosol étudié, après seize mois d’installation, sont plus 

faibles que certaines valeurs mesurées dans des sols agricoles (2400-4400 mg.kg-1, Stauffer et al., 

2014; Agegnehu et al., 2016). Quant au Mg échangeable, les concentrations mesurées dans les 

Technosols étudiés après un an d’installation sont plus faibles que celles des sols agricoles (324 

mg.kg-1, Agegnehu et al., 2016). La CEC augmente de façon significative au cours du temps pour 

toutes les parcelles, probablement due au lessivage des cations basiques, mais reste plus faible 

que celles mesurées dans des sols agricoles (16-22 ; Stauffer et al., 2014; Agegnehu et al., 2016). 

La teneur en P diminue fortement et de façon significative entre T0 et T1. Dans des sols alcalins, 

le P précipite avec le Ca et n’est plus assimilable. Toutefois, la teneur en P assimilable a diminué 

dans toutes les modalités et cette diminution pourrait être liée au lessivage de cet élément par les 

pluies, comme pour les cations majeurs échangeables (Scholtus et al., 2014). Cette hypothèse est 

également supportée par des expériences réalisées en colonne de sol construits en laboratoire 
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(Kanso, 2016). Toutefois, une ré-augmentation légère mais significative des concentrations en P 

est observée entre T1 et T2 et reste significativement stable jusqu’à T3 (sauf pour TB). La teneur 

en MO dans le Technosol a tendance à légèrement diminuer au cours du temps mais, pour chaque 

modalité, cette diminution n’est pas significative. Le rapport C/N ne varie pas au cours du temps 

cela est probablement dû à une diminution de l’azote similaire à celle de la MO. 

III.1.2.2. Le Zn et le Cd disponibles sont lentement lessivés 

L’analyse PRC montre que les teneurs en ETM sont des paramètres discriminants les modalités au 

cours du temps (Figure 6.2). Tout d’abord, dans la modalité TB durant la même période, les 

concentrations en ETM n’ont pas évolué (Tableau 6.1). Par contre, la concentration en Cd, et Zn 

disponibles ont diminué significativement entre T0 et T3 dans la modalité TB3M cette diminution 

est probablement due au lessivage de ces éléments. Une augmentation significative de la teneur 

en Zn a été observée entre T0 et T1 dans la modalité TB2M. Pour le Pb dans TB3M, une 

augmentation significative a été observée entre T0 et T1 et également T2 mais cette différence 

n’était plus significative à T3. Certains auteurs ont montré une faible mobilisation du Pb dans des 

boues issues de l’industrie minière selon Lacal et al. (2003) ou issues de traitements d'eaux usées 

selon Braga et al. (2017). Dans les modalités TB2NM et TB2M, seule la concentration en Zn 

disponible a diminué significativement entre T0 et T3, diminution probablement due au lessivage 

de cet élément. Ainsi, le Pb semble peu lessivé dans le Technosol, contrairement au Zn qui semble 

plus facilement lessivable. Le Cd a été lessivé uniquement dans TB3M, lessivage probablement dû 

au fait que les concentrations étaient élevées à T0. De façon générale, le lessivage des ETM est lent, 

peut-être à cause d’un pH élevé (Ge et al., 2000). Lorsque l’on s’intéresse aux concentrations 

pseudo-totales des ETM, une diminution significative de tous les éléments dans les parcelles 

TB2NM et TB3M entre T0 et T1 a été observée. Ainsi, un lessivage des éléments a été également 

observé mais il semble plus important sur TB2NM et TB3M ce qui est probablement lié au mauvais 

drainage de l’eau constaté sur ces parcelles avant T1.  

III.2. Paramètres biotiques des terres dans les différentes 

modalités du Technosol 

III.2.1. Caractérisation biotique des modalités à T0 : Présence  

des micro-organismes et des collemboles. 

A T0 (35 jours après la mise en place du Technosol), seuls les micro-organismes et les collemboles 

étaient présents. Les micro-organismes pourraient majoritairement provenir de la terre de 

biopile. En effet, ce procédé consiste à stimuler la croissance microbienne autochtone pour 

dégrader les molécules organiques (Baldan et al., 2015). De plus, la présence de micro-organismes 
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dès l’arrêt de la perturbation semble courante (site ayant subit un incendie, Muñoz-Rojas et al., 

2016; ancien site minier, Banning et al., 2011). D’autres auteurs ont également montré une 

augmentation rapide de la richesse en collemboles après une perturbation (en moyenne 0,9 

espèce de plus par an, durant 9 ans sur une forêt brulée ; Malmström, 2012). Burrow (2015) 

observent également une recolonisation rapide par les collemboles. En effet, ces auteurs 

constatent que les collemboles sont observables 6 mois après la mise en place d’un Technosol 

contaminé par des ETM qui était dépourvu de pédofaune. Comme pour les micro-organismes, les 

collemboles présents à T0 provenaient surement des matériaux de construction, notamment la 

terre de biopile, comme Cortet et al. (2013) l’ont constaté dans un sol construit avec du compost. 

A T0, seule l’activité microbienne globale était un paramètre biotique significativement différent 

entre les modalités. En effet, l’activité microbienne était significativement plus élevée dans TB par 

rapport aux autres modalités (Tableau 6.1). La contamination métallique et la forte concentration 

en cation majeurs issues des boues peuvent inhiber l’activité microbien globale (Yang et al., 2016). 

En effet, de nombreuses activités enzymatiques peuvent être diminuées en présence de fortes 

concentrations en métaux (ETM et cations majeurs) dans le sol (Rietz et Haynes, 2003; Wahsha et 

al., 2017), dont l’hydrolyse de la FDA (Rietz et Haynes, 2003; Chae et al., 2017).  

III.2.2. Evolution au cours du temps des paramètres biotiques 

III.2.2.1. La macrofaune et les végétaux colonisent le Technosol 16 mois après sa 

construction 

Les micro-organismes et les collemboles étaient présents à T0. Par contre, la macrofaune et la 

flore n’étaient pas présentes un mois après l’installation du Technosol. En effet, elles ne sont 

présentes qu’à partir de T1, c’est à dire 16 mois après la construction du Technosol. L’absence de 

macrofaune au moment de la construction d’un Technosol a également été observée (Cortet et al., 

2013). La macrofaune est présente à partir de 6 mois après la mise en place du Technosol 

contaminé au ETM, selon les travaux de Burrow, (2015) et 5 mois après une perturbation par un 

incendie selon (Malmström et al., 2009). Par contre, Pey (2010) n’observait pas de macrofaune 

dans un Technosol 8 mois après sa construction. Il est a noter que peu d’études s’intéressent à la 

colonisation de la macrofaune dans les premiers mois après la construction ou la perturbation 

d’un sol. La flore n’a peut-être pas colonisé le Technosol avant T1 au cause de la forte salinité. En 

effet, les peupliers cultivés sur le Technosol ne se sont pas développés dès la première culture, en 

juillet 2013, laissant supposer une phytotoxicité des terres. De plus, les conditions climatiques 

n’étaient pas favorables à l’implantation des peupliers. Les détails de la structure des 

communautés de collemboles et de la macrofaune échantillonnées au cours du temps sont 

présentés en annexes 10 et 11 respectivement. 
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III.2.2.1. Colonisation des différentes modalités du Technosol construit par les 

micro-organismes, la faune et les végétaux 

Tous les paramètres biotiques sont significativement influencés par le temps (Tableau 6.1). Les 

densités bactériennes et fongiques ont augmenté significativement entre T1 et T2. Cela a 

également été observé par Thion et al. (2012) sur les communautés fongiques d’un ancien sol 

contaminé traité par thermo-désorption, et également Dangi et al. (2012) sur les communautés 

fongiques et bactériennes d’un ancien site à charbon réhabilité. A T3, la densité fongique est 

significativement plus élevée dans la modalité TB3M comparée à la modalité TB. Comme l’ont 

souligné Zhu et al. (2017), l’application de biochar contribue à la formation de macro-agrégats 

pouvant favoriser la croissance des champignons plutôt que celle des bactéries dans des 

conditions environnementales similaires. De plus, les champignons sont capables de coloniser des 

milieux avec des ratios C:N élevés comme les modalités contenant du biochar (Ascough et al., 

2012). A T3, les densités bactériennes et fongiques sont comparables à celles des sols agricoles 

(1.1010 nombre de copie de gène ARN16S selon la base de données Bioindicateur II et 2.108 

nombre de copie de gène ARN18S selon Prevost-Boure et al. 2011). L’activité microbienne globale 

(hydrolyse de la FDA) a évolué entre T0 et T1, mais uniquement dans les modalités présentant 

des boues. En effet, l’activité microbienne globale n’évolue significativement pas au cours du 

temps dans la modalité TB. A T3, l’activité microbienne globale dans le Technosol est du même 

ordre de grandeur que dans des sols agricoles (2 mU.g-1 de sol sec ; Stauffer et al., 2014), mais était 

significativement plus faible dans TB3M par rapport aux autres modalités. D’autres auteurs ont 

également montré un effet négatif du biochar sur l’activité microbienne, notamment sur la 

respiration (Bamminger et al., 2014). Cette différence d’activité microbienne globale n’est pas liée 

à la densité microbienne, qui n’est pas modifiée par la présence de biochar (Tableau 6.1), comme 

Bamminger et al. (2014) l’ont aussi montré. Des essais réalisés dans notre laboratoire avaient 

également montré que la présence du biochar ne modifiait  pas significativement l’activité 

d’hydrolyse de la FDA (activités de 4,7 et 5,3 U dans de la terre de biopile sans et avec biochar 

respectivement). Plusieurs hypothèses (non exclusives) ont été avancées pour expliquer cet effet 

négatif du biochar sur l’activité microbienne. La première hypothèse porte sur les modifications 

des conditions hydriques par l’ajout de biochar car ce dernier accroit fortement la capacité de 

rétention en eau du sol (Baronti et al., 2014) pouvant favoriser l’apparition de conditions 

anoxiques (Ameloot et al., 2013) et ainsi affecter l’activité microbienne (Jeffery et al., 2011). Une 

deuxième hypothèse porte sur l’effet adsorbant du biochar qui limiterait la ressource disponible 

en N, diminuant ainsi l’activité de décomposition, ce qui pourrait être cohérent avec le C:N élevé 

pour TB3M. Enfin, la contamination métallique liée à la présence de biochar et à sa forte capacité 

d’adsorption des ETM, favoriserait l’inhibition de certaines activités enzymatiques (Yang et al., 

2016).  
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Pour la densité en invertébrés (collembole et macrofaune), on observe un effet saisonnier, avec 

les collemboles moins abondants à l’automne, par rapport au printemps, alors que la macrofaune 

est plus abondante à l’automne qu’au printemps. Un effet saisonnier sur la densité des invertébrés 

a déjà été observé par différents auteurs (e.g. Spurgeon et Hopkin S.P., 1999; Rossi et Blanchart, 

2005; Çakır et Makineci, 2017). En ce qui concerne la macrofaune, sa richesse évolue de la même 

façon que sa densité ce qui est probablement dû également à un effet saisonnier qui affecte 

certains taxa, en fonction de leur cycle de vie annuel. La densité et la richesse de la macrofaune 

est identique pour toutes les modalités. Les densités en macrofaune dans le Technosol à T3, sont 

similaires à des valeurs retrouvées en milieux agricoles, avec une richesse légèrement plus faible 

comparée à celle des sols agricoles (par pot pièges, une abondance de 72 individus récoltés 

pendant 7 jours et une richesse taxonomique de 11 ont été mesurées par Rousseau et al. (2013)). 

Concernant les communautés de collemboles, la richesse varie également en fonction du temps 

mais dépend de la modalité du Technosol. En effet, une différence significative est observée entre 

TB2NM et TB2M à T1 et entre TB2NM et TB3M à T3. La densité en collemboles dans le Technosol 

à T3 est comparable à celle des sols arables (4.103 ind.m-2 ; Joimel et al. 2017) sauf pour la modalité 

TB qui présente une densité plus importante, comparable à celles des sols de forêts ou de prairies 

(10.103 et 12.103 ind.m-2 ; Joimel et al., 2017). Par contre, la richesse spécifique en collemboles du 

Technosol étudié est beaucoup plus important que dans des sols arables (0,3 espèces en 

moyenne ; Joimel et al., 2017) et du même ordre de grandeur que dans des sols cultivés (richesse 

spécifique de 3 selon la base de donnée Bioindicateur II). 

La colonisation végétale augmente de façon croissante (R²=0,91, P<0,01), passant de 0 à T0, à 14 

taxa au maximum (sur TB) et 11 taxa au minimum (sur TB3M) à T3. L’ augmentation de la richesse 

végétale semble être courante après une perturbation (activités minières; Wali, 1999; 

Hendrychová, 2008; Mudrak et al., 2016). C’est à partir de T1 que les peupliers ont été plantés. La 

phytotoxicité semblait moindre puisque les plants de peupliers se sont développés à partir de T1. 

Ainsi, une production de biomasse de peuplier est possible sur ces Technosols après 9 mois de 

stabilisation, ce qui est notamment lié à une diminution de la salinité. A T1, les champignons 

mycorhiziens ont été inoculés. A T2, aucune différence significative entre les modalités n’a été 

observée (P=0,73), avec une fréquence de mycorhization moyenne de 16% (Berthelot, 

communication personnelle). A T3, aucune différence significative entre les modalités n’a non plus 

été observée (P=0,31) ; la mycorhization était élevée dans toutes les modalités (avec une 

fréquence de mycorhization moyenne du peuplier de 80% (Berthelot, communication 

personnelle)). Ainsi, nous ne pouvons pas conclure sur l’effet de l’inoculation fongique sur les 

paramètres biotiques et abiotiques mesurés. 
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III.2.2.3. La colonisation des organismes est peu influencée par l’ajout de boues  

et de biochar 

Selon l’analyse PRC, la différence expliquée par l’effet « temps » constitue 67% de la variance 

totale et celle expliquée par l’effet « modalité de Technosol » en constitue 15%. Cela montre que 

le temps a un effet beaucoup plus important que les modalités de Technosol, ce résultat et 

confirmé par les analyses statistiques en tableau 6.1. L’analyse PRC montre que les paramètres 

significatifs qui expliquent les différences entre la modalité TB et les autres modalités du 

Technosol au cours du temps sont l’hydrolyse de la FDA et la richesse en collemboles. Cet effet 

significatif est également retrouvé dans les ANOVA à 2 facteurs (Tableau 6.1). A T0, l’ajout de 

boues industrielles et de biochar diminue l’activité hydrolytique de la FDA par rapport à la 

modalité TB (Figure 6.3). Dès T1, les paramètres biotiques deviennent significativement 

similaires à la modalité TB, surtout pour les modalités TB2M et TB3M, selon l’analyse PRC et les 

analyses statistiques (Tableau 6.1). Selon l’analyse PRC, un fort changement dans les valeurs des 

paramètres biotiques à T1 est constaté, cet effet est probablement lié au mauvais drainage des 

parcelles durant le mois d’octobre 2014. A T2, les modalités TB2NM et TB2M ont des paramètres 

biotiques ayant des valeurs similaires à la modalité TB, selon la PRC et les analyses statistiques. 

Par contre, la modalité TB3M a des valeurs d’hydrolyse de la FDA éloignées de celle de la modalité 

TB, selon la PRC et les analyses statistiques. En effet, l’activité d’hydrolyse de la FDA est 

significativement plus faible dans la modalité TB3M par rapport à la modalité TB. A T3, les valeurs 

des paramètres biotiques dans la modalité TB2M sont très proches de celle de la modalité TB selon 

l’analyse PRC et les analyses statistiques. Par contre, la modalité TB3M semble avoir des valeurs 

biotiques différentes de celle de la modalité TB selon l’analyse PRC mais aucune différence 

significative n’est observée (Tableau 6.1). 
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Figure 6.3 : Courbes de réponse principale de l’analyse PRC des quatre modalités de Technosol selon les 
paramètres biotiques. Le 1er axe indique les différences entre les modalités de Technosols (TB2NM, TB2M et 

TB3M par rapport au témoin TB) au cours du temps. Le poids des paramètres représente l’affinité des 
paramètres aux courbes de réponse principale. Seuls les paramètres ayant un poids supérieur à 0.5 ou 

inférieur à -0.5 sont considérés comme des indicateurs significatifs (en gras). Bactéries=densité bactérienne ; 
Champignons=densité fongique ; FDA=activité d’hydrolyse de la FDA ; Collembole=densité en collembole ; 

R_collembole=richesse spécifique en collembole ; Macrofaune=densité de la macrofaune ; 
R_macrofaune=richesse taxonomique de la macrofaune ; R_flora=richesse taxonomique de la flore herbacée. 

 

III.3. Relations entre les paramètres abiotiques et biotiques 

dans les quatre modalités du Technosol à T3 

L’ACC présentée dans la figure 6.4 permet d’expliquer 62% de la variance totale du jeu de données. 

Ainsi, les modalités du Technosol sont discriminées selon le 1er axe canonique (38% de la 

variance), selon l’ordre suivant : TB; TB2NM=TB2M; TB3M, de gauche à droite. La modalité TB est 

caractérisée par une plus forte richesse taxonomique végétale et en collemboles, une plus forte 

densité en collemboles et en bactéries ainsi qu’une plus forte activité microbienne globale, 

associées à une teneur en P disponible plus importante. La modalité TB3M a des caractéristiques 

opposées, avec une plus forte teneur en MO, en Na, en ETM (Cd, Zn, Pb) et un faible ratio C:N, et 

les modalités TB2NM et TB2M ont des caractéristiques intermédiaires. Le phosphore disponible 

pourrait être un facteur limitant dans ce Technosol, notamment pour la croissance des végétaux 

car les boues industrielles et le biochar ajoutent de la MO pouvant diminuer la disponibilité en P 

(Menzies et Moody, 2005). De plus, le ratio C/N semblerait être en défaveur d’une activité 

microbienne optimale. En effet, un rapport C/N élevé entraine une baisse de l’activité microbienne 
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et pourrait conduire à une limitation de l’azote pour les plantes (Kaye et Hart, 1997). Les ETM en 

fortes concentrations dans la modalité TB3M semblent limiter l’installation des organismes car 

ces éléments sont anti-corrélés aux variables biotiques citées précédemment. La présence d’une 

importante densité en macrofaune semble être fortement liée à une importante teneur en Mg. 

Toutefois, il a été montré qu’une augmentation des teneurs en Mg (associée à une augmentation 

en Ca, Al et du pH) faisait diminuer la densité de la macrofaune dans des sols forestiers (Auclerc 

et al., 2012). Sur l’ACC, lorsque l’on compare les différents groupes biotiques, les bactéries, les 

collemboles et la flore sont différenciés en fonction des modalités de Technosols alors que la 

macrofaune (densité et richesse) ne l’est pas, ce qui est probablement en lien avec la mobilité plus 

importante de la macrofaune par rapport aux autres organismes ; les macro-invertébrés peuvent 

ainsi passer plus facilement d’une parcelle de sol construit à une autre. 
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Figure 6.4 : ACC des seize points de prélèvements sur les quatre modalités de Technosols (TB, TB2NM, 
TB2M et TB3M avec n=4) selon les paramètres biotiques contraint par les paramètres abiotiques. 
[Paramètres abiotiques] : pH=pH à l’eau, CEC=capacité d’échange cationique, P=phosphore Olsen ; 

MO=matière organique ; C.N=ratio C:N ; (Concentrations en) Ca=calcium échangeable ; K=potassium 
échangeable ; Mg=magnésium échangeable ; Na=sodium échangeable ; Cd=cadmium disponible ; Zn=zinc 

disponible ; Pb=plomb disponible. [Paramètres biotiques] : Bactéries=densité bactérienne ; 
Champignons=densité fongique ; FDA=activité hydrolytique de la FDA ; Collembole=densité en collembole ; 

R_collembole=richesse spécifique en collembole ; Macrofaune=densité de la macrofaune ; 
R_macrofaune=richesse taxonomique de la macrofaune ; R_flora=richesse taxonomique de la flore herbacée. 
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III.4. Production de biomasse sur le Technosol  

La modalité TB semble être la modalité de Technosol la plus propice à la production de biomasse, 

mais les conditions agronomiques sont loin d’être optimales. En effet, après 28 mois d’installation, 

le Technosol TB a des caractéristiques agronomiques peu favorables à la croissance végétale, liées 

à un pH élevé (8,4 en moyenne), à une faible CEC (9,2 en moyenne) et à de faibles teneurs en 

nutriments (MO de 2,2% et C:N de 17 en moyenne). La modalité TB3M semble être la modalité du 

Technosol la moins propice à la production de biomasse car le rapport C/N montre un 

déséquilibre entre la teneur en MO et en N, immobilisant le N dans la biomasse microbienne et le 

rendant peu disponible pour les plantes. De plus, les fortes teneurs en ETM peuvent conduire à 

une phytotoxicité. Un apport en matière organique et en azote sur le long terme pourrait palier à 

ces insuffisances, par un amendement en compost par exemple. Vingt-huit mois après la 

construction du Technosol avec ses quatre modalités, la présence de boues industrielles et surtout 

l’association boues/biochar semblent avoir un effet sur l’installation des organismes dans les sols 

construits, notamment un effet négatif sur l’activité globale microbienne et positif sur l’abondance 

fongique. Bien que la fertilité ne soit pas optimale d’après les paramètres physico-chimiques 

mesurés dans ce Technosol ayant une contamination métallique dans 3 modalités, la culture de 

plantes telles que le peuplier a été possible mais des différences entre modalité a été observées. 

Les peupliers plantés sur TB2NM et TB2M ont une réduction de la hauteur moyenne de 10%, et 

ceux de TB3M de 25% par rapport à TB (données de croissance annuelle 2015-2016, les données 

pour 2016-2017 n’ont pas encore été mesurées). En terme de biomasse fraiche (et sèche), les 

arbres de TB2NM et TB2M ont une réduction de biomasse moyenne de 20%, et ceux de TB3M de 

40% par rapport aux plants cultivés sur TB (Blaudez, communication personnelle :). Ces résultats 

montrent que la modalité présentant du biochar et des boues industrielles est la moins favorable 

à la production de biomasse. De plus, les teneurs en Pb, Zn et Cd dans les feuilles de peupliers de 

la modalité TB3M (en moyenne, 24; 897; 45 mg.kg-1 de matière sèche en Pb, Zn et Cd 

respectivement) sont significativement plus élevées que dans les plants de la modalité TB (en 

moyenne, 12; 496; 16 mg.kg-1 de matière sèche en Pb, Zn et Cd respectivement). Les feuilles des 

peupliers des modalités TB2NM et TB2M ont des teneurs en Pb, Zn et Cd intermédiaires 

(D.Blaudez et C.Berthelot, communication personnelle). Ainsi, il semble que plus les teneurs en 

ETM dans les sols est élevée, plus les teneurs en ETM dans les feuilles sont élevées. En effet, une 

relation linéaire entre la teneur en Cd dans les feuilles de peupliers et les teneurs dans le sol a été 

observée (Robinson et al., 2000). Ainsi, une concentration plus élevée en ETM dans les feuilles de 

peupliers de la parcelle TB3M est observée, pouvant présenter un risque lors de l’utilisation des 

plants de peupliers, comme bois de chauffage par exemple. En effet, ces teneurs sont plus 

importantes que des valeurs mesurées dans des feuilles de peupliers cultivés sur un sol industriel 
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(environ, 1,5, 500 et 5 mg/kg-1 de matière sèche dans des feuilles de peupliers matures, en Pb, Zn 

et Cd, respectivement Laureysens et al. (2004)). 

VII. CONCLUSION 

Les paramètres abiotiques du Technosol sont différents en fonctions des modalités. En effet, 

l’amendement en boues a apporté de nombreux cations basiques, des ETM et de la MO avec une 

diminution du pH. L’apport du biochar a augmenté la teneur en MO par sa nature chimique et 

également les concentrations en cations et ETM par son fort pouvoir adsorbant notamment. 

Toutefois, les cations basiques sont rapidement lessivés, dès les 16 premiers mois. Un lessivage 

du P est également observable dans la modalité sans boue. Un phénomène de lessivage est 

également observé pour le Zn et le Cd, mais le phénomène est beaucoup plus lent, montrant une 

plus faible mobilisation de ces métaux. 

Bien que les conditions abiotiques du Technosol soient très contrastées, les paramètres biotiques 

sont peu différents entre les modalités, excepté l’activité globale microbienne qui est diminuée en 

présence de boues et de biochar. Les paramètres biotiques semblent être davantage dépendant 

du temps (colonisation, effet saisonnier et inondations des parcelles) et peu influencés par 

l’apport de boues et de biochar. Les organismes colonisent rapidement le Technosol, entre 1 et 16 

mois en fonction du groupe biotique. Six mois après la plantation des peupliers associée à 

l’inoculation de champignons mycorhiziens, les racines de peupliers de toutes les modalités sont 

colonisées par des champignons mycorhiziens à arbuscules, ne permettant pas d’identifier un 

effet de l’inoculation sur les paramètres abiotiques et biotiques. 

Malgré un niveau de fertilité différent et une contamination métallique dans les modalités 

présentant des boues, une production de biomasse végatale a été possible sur les quatre modalités 

du Technosol. Une colonisation rapide des organismes permet d’avoir une biodiversité 

comparable à celle des sols agricoles, environ 2 ans après la construction du Technosol. Une 

culture de peuplier, présentant une forte colonisation mycorhizienne, a été possible. Ainsi, 

l’utilisation de sous-produits industriels pour la construction d’un Technosol fonctionnel semble 

envisageable après 2 ans d’évolution. Un apport d’azote et de MO par l’amendement de compost 

par exemple, permettrait d’améliorer la culture du peuplier, mais modifierait également 

l’abondance et la diversité des organismes vivants.  
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e fonctionnement des sols est dépendant de nombreux facteurs qu’ils soient abiotiques ou 

biotiques (Karlen et al., 1997; Wienhold et al., 2004). Les organismes vivants comme les 

plantes, la faune et les micro-organismes, jouent des rôles essentiels dans le cycle des éléments 

comme le carbone et l’azote ou des éléments en traces (Bannert et al., 2011; Sizmur et al., 2011; 

Gupta et Diwan, 2016; Frouz, 2017). Toutefois, ces organismes interagissent entre eux, 

notamment dans la rhizosphère, ce qui influence considérablement certaines fonctions comme la 

croissance végétale par de nombreux mécanismes (Gliński et Lipiec, 1990; Foy, 1992).  

Une des interactions biotiques les plus étudiées est la symbiose entre les plantes et les 

champignons mycorhiziens à arbuscules (MA). Cette interaction permet à la plante de prélever 

davantage d’eau et de nutriments, notamment le phosphore (Miransari, 2010; Meier et al., 2012), 

surtout lorsque les sols sont peu fertiles. De plus, les champignons MA peuvent protéger la plante 

des effets toxiques des métaux lourds (Joner et Leyval, 1997). 

Toutefois, les micro-organismes ne sont pas les seuls organismes présents dans la rhizosphère. La 

faune, notamment les collemboles, peuvent également agir sur la dynamique des éléments et la 

croissance végétale (Cole et al., 2004; Endlweber et Scheu, 2007; Ngosong et al., 2014). Certains 

collemboles se nourrissent de champignons MA, ce qui peut influencer la dynamique des éléments 

(Seres et al., 2009) et la croissance végétale (Gange, 2000; Kreuzer et al., 2004). 

Nous avons vu dans le chapitre 3 que de nombreuses interactions biotiques potentielles existaient 

dans les sols délaissés étudiés. De plus, nous avons observé une forte colonisation par des 

champignons MA dans tous les sols et des densités élevées de collemboles dans certains sols 

(notamment les sols C et D). Ainsi, la question des conséquences fonctionnelles des interactions 

biotiques entre les plantes, les champignons MA et les collemboles dans les sols délaissés se pose. 

En effet, dans des sols peu fertiles avec une contamination modérée, les interactions biotiques 

pourraient avoir des effets significatifs sur certaines fonctions. C’est dans ce contexte que nous 

avons réalisé deux expériences en laboratoire afin d’étudier les interactions plante - champignon 

MA - collembole et leurs conséquences sur la densité de ces organismes, sur la croissance et la 

teneur en éléments minéraux majeurs et en traces de la plante. Deux sols délaissés, différents de 

par leur origine et leur caractéristiques physico-chimiques, ont été étudiés : un sol de cokerie (sol 

C) et sol d’un ancien bassin à boues sidérurgique (sol D). 

Comme il est reconnu que les conditions expérimentales modifient les interactions biotiques, nous 

avons considéré le volume de sol ainsi que la durée de l’interaction champignon MA-collembole. 

Ainsi, une première expérience a été réalisée dans laquelle le collembole Sinella caeca a été associé 

à du ray-grass mycorhizé par Funneliformis mosseae, durant 1 ou 1,5 mois, dans 1 ou 3 L de sol C. 

Dans une seconde expérience, du ray-grass a été inoculé avec le champignon MA et/ou le 

collembole dans les deux sols délaissés C et D, précédemment stérilisés et réinoculés avec la 

L 
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microflore du sol sans champignons MA indigènes. Dans les deux expériences, les mêmes 

paramètres ont été mesurés, après 2 mois de culture : le nombre de collemboles, la densité 

bactérienne et fongique, la colonisation par les champignons MA, la biomasse des parties 

aériennes et racinaires et les concentrations en certains métaux dans les deux parties de la plante. 

Nous avons montré que le volume de sol, la durée de l’interaction entre les organismes et le type 

de sol modifient fortement les interactions entre le champignon MA, le collembole et le raygrass. 

Tout d’abord, l’influence du collembole sur la dynamique des métaux et la croissance végétale 

dépend du volume de sol. Dans les pots de 1L, la présence du collembole fait augmenter la 

biomasse racinaire du ray-grass. Cependant, cet effet est observé uniquement lorsque les 

collemboles sont présents dans les pots durant 1,5 mois. Dans le sol C, la teneur en K diminue et 

la teneur en Mg augmente dans les racines, en présence de collemboles lorsque les champignons 

MA sont absents. Les propriétés physico-chimiques des sols modifient également les interactions 

biotiques car une augmentation de la colonisation des champignons MA a été observée en 

présence du collembole dans le sol D uniquement.  

Finalement, dans notre étude, la présence simultanée du collembole et du champignon MA n’a 

modifié ni la croissance végétale, ni les concentrations en éléments dans la plante. La mortalité 

des collemboles constatée dans certaines conditions, ainsi que la faible colonisation 

mycorhizienne dans les deux sols stérilisés ont probablement limité les effets des interactions 

biotiques. De plus, la présence d’autres types de champignons (comme les champignons 

saprophytes) comme autre ressource nutritive pour les collemboles doit être considérée. Enfin, 

d’autres expériences doivent être menées pour mieux comprendre les interactions biotiques dans 

les sols délaissés pour envisager l’utilisation d’organismes dans des stratégies de réhabilitation. 
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Interactions between an arbuscular mycorrhizal 

fungus and a Collembola in two derelict soils 

planted with ryegrass. 

 

I. INTRODUCTION 

Soil functioning and soil quality are affected by abiotic and biotic parameters (Karlen et al., 1997; 

Wienhold et al., 2004). Several organic and mineral elements drive the presence and activity of 

soil living organisms (Leyval et al., 1997; Gomez et al., 2006; Auclerc et al., 2012). Simultaneously, 

cycles of major elements like carbon or nitrogen or trace mineral elements, are driven by the 

activity of organisms such as plants, fauna and microflora (Bannert et al., 2011; Sizmur et al., 2011; 

Gupta and Diwan, 2016; Frouz, 2017). The abiotic-biotic interactions alter in turn biological 

functions, as the plant growth and plant biomass production (Gliński and Lipiec, 1990; Foy, 1992). 

The effects of biotic interactions are then crucial to a better understanding of soil functioning 

(Hooper et al., 2000; Wardle, 2006; Bardgett and Wardle, 2010). For instance, plant, microflora 

and fauna interacting in the rhizosphere affect plant growth by a variety of mechanisms (Gange, 

2000; Innocenti et al., 2009). Moreover, top-down interactions such as predation can have indirect 

effects on ecotoxicity of organic pollutants (Relyea and Mills, 2001; Relyea, 2003). 

One of the most studied biotic interactions is the symbiotic relationship between plant roots and 

Arbuscular Mycorrhizal Fungi (AMF). Almost 90% of terrestrial plants live with AMF (Harley and 

Smith, 1983). AMF improve plant growth and water and nutrient uptake, in particular that of 

phosphate, and also of other nutrients, such as zinc and copper, crucial for plant growth. This 

facilitation of water and phosphate uptake is particularly clear in stress situations (Miransari, 

2010; Meier et al., 2012). On average, plants colonized by AMF grow 3.1 times larger than non-

colonized plants (Hoeksema et al., 2010). Other elements, considered as toxic, can be taken up by 

plant through AMF. For example, metallic trace elements like Cd may be transported by AMF 

hyphae (Guo et al., 1996). However, hyphae may also constitute a biological barrier against 

transfer of toxic concentration of metals to the shoot (Joner and Leyval, 1997). Many studies 

showed that AMF can reduce excess plant uptake of metallic trace elements (Zn, Cd and Mn; Gaur 

and Adholeya, 2004; Heggo et al., 1990), although others showed enhanced uptake or no effect 
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(Zn, Pb, Ni, and Cu; Guo et al., 1996; Weissenhorn et al., 1995). Existing results on the interactions 

between AMF and plants are variable but AMF seem to benefit plant growth in stressed 

environments (Miransari, 2010). Moreover, in plant rhizosphere, AMF interact with other soil 

organisms such as bacteria (Artursson et al., 2006) or pathogenic fungi (Berg et al., 2006). They 

may also interact with soil fauna, that can modify element cycles, nitrogen notably, and 

consequently plant growth (Lussenhop and BassiriRad, 2005; Bonkowski et al., 2009).  

Collembola are one of the most abundant micro-arthropods in soils. They feed on a range of 

materials, including decomposing vegetation, bacteria, and fungi (Hopkin, 1997). Thus, they play 

an important role in decomposition, microbial regulation, and then nutrient cycling processes. It 

has been shown that Collembola enhance nitrogen mineralization directly through feces 

formation (Kaneda and Kaneko, 2011) that increase the content of nitrogen and phosphorous in 

plant shoots (Bardgett and Chan, 1999; Scheu et al., 1999; Lussenhop and BassiriRad, 2005). Plant 

root growth is also altered by the activity of Collembola depending on study conditions (Cole et 

al., 2004). For example, in presence of Collembola, the root volume of Epilobium adnatum was 

decreased (Endlweber and Scheu, 2006) and the shoot/root ratio of Poa annua was increased 

(Scheu et al., 1999).  

In soils, AMF and certain species of Collembola both live in the rhizosphere. Thus, their 

interactions could affect nutrient cycles and plant growth. Collembola, such as Folsomia candida, 

Proisotoma minuta, Onychiurus ambulans and Sinella caeca, graze on hyphae and spores of AMF 

(Moore et al., 1985; Larsen and Jakobsen, 1996; Gange, 2000; Posta and Bakonyi, 2008), and this 

may significantly alter plant growth (Gange, 2000; Kreuzer et al., 2004). This Collembola grazing 

effect depends on their density (Gange, 2000), since mycorrhizal plant growth has been showed 

as improved in presence of intermediary density of Collembola, due to an increased AMF hyphae 

colonization (Klironomos and Kendrick, 1996). Thus, the nutrient uptake by plant was increased, 

since the soil exploration by hyphae was enhanced (Hättenschwiler et al., 2005). But this pattern 

was not observed at higher or lower Collembola density. At low density, AMF are not grazed 

enough, whereas at high density AMF become heavily grazed. Using 15N labelling, Seres et al. 

(2009) showed for instance that nitrogen content of mycorrhizal maize plants was significantly 

lower in the presence of the Collembola Sinella caeca. In another study, the presence of Collembola 

favored phosphorous uptake in roots colonized with AMF (Ngosong et al., 2014).  

The interactions between biotic compartments has been showed as influenced by some other 

factors. Plant-mycorrhizal fungi interactions depend on exploitation of non-rhizosphere soil by 

extra-radical AMF hyphae for nutrient plant acquisition (Jakobsen et al., 1994). In this context, 

Audet and Charest (2010) reported that soil volume is a key experimental factor that, when 
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limited, can significantly reduce AMF colonization. In experimental conditions, if plants are in 

small pots, the soil is efficiently scavenged for nutrients by roots, and no additional effect can be 

expected from AMF (Baath and Hayman, 1984). Volume of soil also change metallic trace element 

uptake, like Cd, Zn and Cu (Leyval and Joner, 2001). This effect is linked to available pools of these 

metals which are depleted in the small pots. As a consequence, soil volume influences plant 

growth directly, through available nutrient pool, and indirectly through modifications of AMF 

symbiosis. Modifications of growth due to different experimental pot size have been measured for 

root and shoot (Leyval and Joner, 2001; Audet and Charest, 2010) and have to be considered in 

experimental conditions. 

Derelict soils are unmanaged and underused often due to low fertility and potential contamination 

(Wong and Bradshaw, 2002; G Séré et al., 2008). They have recently attracted increased attention, 

because they might be considered as a potential resource (Anderson and Minor, 2017), for 

example for non-food biomass production (Wilschut et al., 2013; Lord, 2015). We recently showed 

that plants growing on derelict soils were highly colonized by AMF (Vincent et al., 2018). AMF 

inoculation might then be considered to improve revegetation of derelict soils (Wong and 

Bradshaw, 2002; Wardle et al., 2004). Moreover, Collembola were sampled in derelict soils, in 

higher densities than that in meadows or urban soils (Vincent et al., 2018), and some AMF grazing 

species as Proisotoma minuta (Siddiky et al., 2012) have high density in the 6 derelict soils.   

Thus, we hypothesized that AMF-Collembola interactions might increase directly or indirectly 

plant biomass production and nutrient uptake. The objectives of our experiments were then to 

study the effect of the interactions between the Collembola Sinella caeca and the AMF 

Funneliformis mosseae on the growth and mineral element uptake in ryegrass in two derelict soils 

characterized by low fertility and moderate contamination level. Since the experimental 

conditions are known to affect biotic interactions, we considered the soil volume explored by 

roots and microorganisms and the time of interaction between both organisms. Two experiments 

were performed. In the first one, the Collembola was added to AMF inoculated ryegrass in a 

derelict soil with two interaction durations and two different soil volumes. In the second one, 

ryegrass was inoculated with the AMF and/or the Collembola in two derelicts soils, differing in 

their fertility characteristics and contaminant concentrations, previously sterilized to eliminate 

indigenous biodiversity. 
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II. MATERIALS AND METHODS 

II.1. Experimental setup 

II.1.1. Soils of derelict sites 

Two soils were sampled on former industrial sites of the north-east of France (Vincent et al., 

2018). Both are Spolic Technosol (IUSS Working Group WRB, 2014). One of the soils was collected 

form a former coking plant site and was referred to as “coking plant” soil (named soil C in the 

thesis manuscript). The other one was collected from a former settling pond site, and named 

“settling pond” soil (named soil D in the thesis manuscript). Soil samples were air dried and sieved 

to 2 mm. Soil physico-chemical characteristics are presented in Table 7.1 and methods used for 

analyses of these characteristics are mentioned in Vincent et al. (2018). These soils have a high 

pH, a moderate contamination (metallic and organic contamination) and a low fertility. They 

differed according to nitrogen, exchangeable cations (Ca2+, K+ and Na+) and contaminant 

concentrations (Pb and Zn). 

 

Table 7.1: Localization, physico-chemical characteristics and pollutant concentrations of the two soils 
from derelict sites. Mean±SD (n=5). HPLC=high performance liquid chromatography. See Vincent et al. 2018 

for more details. 

  Soils Methods 
  Coking plant  Settling pond    
Informations       

Name C soil :  
Homécourt 

D soil :  
Moyeuvre-Petite  

Localization  (Lambert 93 - m) E:918487 N:6905891 E:920222 N:6911528   
Fertility parameters    

Texture Loamy sand Sandy loamy NF X 31-107 
Water Holding Capacity (%) 63±5 58±4 NF ISO 11267 
Cation exchange capacity  
(cmol+.kg-1 dry soil) 17.2±1.8 11.3±0.7 NF X 31-130 

pH 7.9±0.1 8.4±0.2 NF ISO 10390 
Olsen Phosphorus (mg.kg-1 dry soil) 39±16 44±10 NF ISO 11263 
C:N 26±5 65±20 NF ISO 10694 
N (%) 0.38 0.13 NF ISO 10694 
Organic Matter (‰) 16.7±6.3 13.3±2.8 NF ISO 10695 
Caexchangeable (mg.kg-1 dry soil) 903±405 2031±240 

NF X 31-130 and  
NF ISO 22036 

Kexchangeable (mg.kg-1 dry soil) 155±36 377±30 
Mgexchangeable (mg.kg-1 dry soil) 103±6 312±47 
Naexchangeable (mg.kg-1 dry soil) 11±3 42±11 
Catotal (g.kg-1 dry soil) 99±15 159±9 

NF EN 16174 and  
NF ISO 22036 

Ktotal (g.kg-1 dry soil) 1.9±0.5 3±0.3 
Mgtotal (g.kg-1 dry soil) 5.7±0.6 14.6±0.9 
Natotal (g.kg-1 dry soil) 0.41±0.04 0.88±0.07 
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Pollutants      

Cdavailable (mg.kg-1 dry soil) 0.16±0.05 0.15±0.01 
NF EN 13651 and  

NF ISO 22036 
Pbavailable (mg.kg-1 dry soil) 46±14 18±5 NF EN 13651 and  

NF ISO 22036 
NF EN 16174 and  

NF ISO 22036 

Znavailable (mg.kg-1 dry soil) 45±20 25±6 
Cdtotal (mg.kg-1 dry soil) 0.1±0.7 1.4±0.1 
Pbtotal (mg.kg-1 dry soil) 346±106 339±50 NF EN 16174 and  

NF ISO 22036 
HPLC 

Zntotal (mg.kg-1 dry soil) 1162±396 1196±122 
Σ16 PAH (US-EPA) (mg.kg-1 dry soil) 179±136 97±54 

 

II.1.2. Plant, AM fungus and Collembola: model organisms 

Ryegrass (Lolium multiflorum (Lamk) var. Podium) was used in both experiments. The seeds were 

pre-germinated for 3 days on autoclaved humidified vermiculite substrate, in the dark and at 24°C. 

Subsequently, five seeds were planted in each pot and were thinned to four plants per pot after 

emergence. 

The mycorrhizal inoculum of Funneliformis mosseae (T.H. Nicolson and Gerd.) (Schüßler and 

Walker, 2010) BEG 69 (Vandenkoornhuyse and Leyval, 1998) was obtained from permanent 

cultures of mycorrhizal leek (Allium porrum L.) in our laboratory. This AM fungus was initially 

isolated from a metal-polluted soil (Weissenhorn et al., 1993). AMF spores were collected from 

the soil of six month old mycorrhizal leek cultures by wet sieving and centrifugation in 50% 

sucrose solution (Walker et al., 1982). Two hundred spores of F. mosseae were added per pot for 

treatments with mycorrhizal plant. They were added on the ryegrass roots directly after planting. 

Adults of euedaphic Collembola Sinella caeca (Schött, 1896) species coming from laboratory 

breeding (NF EN ISO 11267) were used for experiments. This Collembola species is a synanthropic 

species associated with human activities (Hopkin, 2007). Individuals were placed for 7 days in 2 g 

of each of the studied soils, moistened up to 80% of the holding water capacity, for acclimation to 

the soil conditions. For each treatment with Collembola, 30 individuals were added, no matter the 

soil volume, 2 or 4 weeks after plantation (and AMF inoculation for treatments with mycorrhizal 

plant). 

II.2. Experimental designs and greenhouse conditions 

II.2.1. Experiment 1 

Two pot sizes were used to provide different soil volumes: 1L (12×9 cm, d×h) and 3L (15×16 cm, 

d×h). Inside each pot, a plastic bag was introduced so that the bag exceeds 20 cm, to prevent the 

organisms to escape, the water to leach and to support long leaves. These bags were filled with 
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1.05±0.02 or 2.47±0.49 kg dry and unsterilized coking plant soil. In this experiment, all the pots 

were planted with ryegrass and inoculated with 200 AMF spores. Collembola were added 15 or 

30 days after planting, so that they were in contact with the AMF inoculated plants for 1 or 1.5 

months. Four replicates were done per treatment (2 soils, 2 pot size, time of interaction 

treatment). The pots were weighed and soils were watered with deionized-water three times a 

week to maintain soil humidity at 80% of the water holding capacity. The pots were kept for 

60 days in a growth chamber with 16 h of light with 250 µmol.photons.m-2.s-1 and 22°C, and 8 h of 

darkness at 18°C, and 80% of air humidity (day and night). 

II.2.2. Experiment 2 

In the second experiment, only 1L pots were used with the same plastic bag devices. The pots were 

filled with either coking plant or settling pond soil which had been sterilized by γ-irradiation (25 

kGy, Ionisos society, France). The irradiated soil was re-inoculated with the indigenous microflora 

by adding a suspension of the non-sterile corresponding soil (10 g in 90 ml sterile distilled water) 

filtered at 5 µm to exclude mycorrhizal propagules (Redon et al., 2009). Each pot received 10 mL 

of the filtered suspension. The soil was planted with ryegrass seeds and four treatments were 

carried out with five replicates: non inoculated, AMF inoculated, Collembola inoculated, and 

AMF+Collembola inoculated soils. The Collembola organisms were added to the pots after 15 days 

so that they interacted with the plants (mycorrhizal or not) for 1.5 month. The pots were placed 

in the same growth chamber and watered as in the experiment 1. 

II.3. Sampling and analytical procedures 

II.3.1. Sampling methods 

At the end of both experiments, the plastic bag was removed from the pots and cut to collect the 

soil block. The soil block was shaken in a plastic box to remove the bulk soil while capturing 

Collembola. An aliquot of rhizospheric soil was sampled for microbial analysis (stored at -20°C) 

and the remaining soil was placed in the plastic box with the root system. Then, shoots were cut. 

The soil and roots placed in the plastic box were submerged with water. After gentle stirring the 

suspension with a spatula, Collembola individuals drift to the water surface and were picked up 

to be stored at 4°C before to be counted (NF EN ISO 11267). The roots were washed, cut in 1 cm 

segments and 30 root segments were picked up randomly and stored in 50% ethanol solution for 

estimation of AMF colonization. 
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II.3.2. Microbial and fauna analyses  

Nucleic acids were extracted from 0.5 g of fresh soil with the FastDNA SPIN Kit for Soil (MP 

Biomedicals), and suspended in 100 μl of DES (Dnase-Free water). Total DNA concentrations and 

quality (purity ratio A260/A280) were measured using a spectrophotometer (UV1800, 

Shimadzu) equipped with a TrayCell unit (Hellma). Bacterial and fungal density in each mesocosm 

of both experiments was estimated using real-time PCR (Polymerase Chain Reaction) 

quantification of 16S rRNA and 18S rRNA gene copies according to Cébron et al. (2008) and Thion 

et al. (2012) respectively. The primer sets 968F/1401R (Felske et al., 1998a) and Fung5F/FF390R 

(Lueders et al., 2004) were used for bacteria and fungi, respectively. Amplification reactions were 

carried out in a 20 μL volume, using the iQ SYBR green SuperMix (Bio-Rad) and the quantification 

was performed using an iCycler Optical System (Bio-Rad). AMF colonization was estimated on 30 

root segments (1 cm) per plant, that were stained with Trypan blue according to Koske and 

Gemma (1989) and scored for percent of arbuscular mycorrhizal colonization as described by 

Trouvelot et al. (1986). Number of collembola sampled in each pot was counted under binocular 

microscope (50×). 

II.3.3. Plant biomass and major and trace element concentrations 

analyses 

Harvested shoots and roots were dried in an oven for 72 h at 70°C, weighed and ground before 

digestion. A mix of 2.5 mL of HNO3 (14.7 mol.L-1) and 5mL of H2O2 (12.7 mol.L-1) was added to 

50 mg of plant dry matter. After 16 h at 20°C, the mix was heated at 95°C for 2h. The mix was 

filtered (0.45 µm) and the extract was adjusted to 10 mL with deionized water. Calcium, K, Mg, P, 

S, Fe, Zn, Pb, and Cd extractible concentrations in the extract were determined by Inductively 

Coupled Plasma with Optical Emission Spectroscopy (ICP-OES) (ISO 22036). 

II.4. Statistical analysis 

To study differences between treatments, after checking normality and variance homogeneity 

using Shapiro Wilk's test and Bartlett’s test, two-way ANOVA was performed (effect of soil volume 

and interaction duration for the experiment 1 and effect of presence of AMF or Collembola for 

each soil, for the experiment 2). This test was followed by Tukey's HSD test for paired comparison. 

Relationship between mycorrhizal colonization and ryegrass root density was tested by 

correlation between raw data and logarithmic model by the lmtest package in R (Hothorn et al., 

2015). Significant differences were considered for P<0.05. R Software (version 3.1.3, 

Development Core Team, 2015) was used for tests. 
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IV. RESULTS 

IV.1. Experiment 1: Effects of soil volume and Collembola 

presence on mycorrhizal ryegrass growth and mineral 

element uptake  

IV.1.1. Biomass and major and trace element concentrations in 

ryegrass 

The shoot biomass was significantly affected by the soil volume while there was no significant 

effect of the addition of Collembola (Figure 7.1). The shoot biomass was significantly higher in the 

3L pots compared to the 1L pots (P<0.001). The addition of Collembola (1 and 1.5 month 

compared to “no collembola” treatments) did not significantly affect the shoot biomass (P=0.25). 

However, the root biomass was significantly higher in 1L pots, when the Collembola were added 

to the mycorrhizal plant for the longest period (1.5 month) compared to the other treatments in 

1L pots (P=0.04). 
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Figure 7.1: Shoot (top graph, in green) and root (down graph, in brown) biomass of mycorrhizal ryegrass 
in 1L or 3L pots filled with coking plant soil, without Collembola (No collembola) or with Collembola 

during 1 (Collembola 1 month) or 1.5 month (Collembola 1.5 month) in experiment 1. Mean±SD, n=4. Two 
ways ANOVA test and Tukey’s HSD post-hoc test for both biomasses. Different letters mean significant 

differences (P < 0.05). 

 

The concentration of 5 mineral elements out of 18 measured in shoots or roots were modified by 

soil volume or time of interaction (Table 7.2). In shoots, S, Fe and Pb concentrations were 

significantly higher in 3L than in 1L pots. In roots, K and Fe concentrations differed according to 

the time of interaction but depended on soil volume. The K root concentration was higher in 

treatments without Collembola compared to the ones with Collembola during 1 month, but only 

in the 1L pots. The Fe root concentration was lower in treatments without Collembola compared 

to ones with Collembola during 1.5 month in 1L pots. In 3L pots, the Fe root concentration was 

lower in pots with Collembola during 1 month compared to those with Collembola during 1.5 

month
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Table 7.2 : Major and trace element concentrations in ryegrass shoots and roots at the end of experiment 1 in 1L or 3L pots filled with coking plant soil, without 
Collembola (no Coll) or with Collembola during 1 or 1.5 month (Coll. 1 month; Coll. 1.5 months), in experiment 1. Mean±SD, n=4. Results of the two ways ANOVA are 

shown for pot size effect, presence of Collembola, and interaction of parameters and Tukey’s HSD post-hoc test. Only P<0.05 are mentioned. 

      Major elements (g.kg-1dw) Trace elements (mg.kg-1dw) 

  Soil volume Interaction Ca K Mg P S Fe Zn Pb Cd 

Shoot 

1L 
no Coll. 5.25±0.92 32.8±4.8 1.33±0.22 3.01±0.56 2.44±0.23 b 0.17±0.11 b 28±10 0.5±0.2 b 0.02±0.02 
Coll. 1 month 4.70±0.27 28.9±0.7 1.06±0.1 2.34±0.16 2.17±0.1 b 0.31±0.21 ab 35±4 1.0±0.8 ab 0.05±0.02 
Coll. 1.5 month 6.24±1.55 29.1±5.6 1.17±0.1 2.60±0.55 2.53±0.88 b 0.17±0.02 b 36±7 0.6±0.2 b 0.02±0.01 

3L 
no Coll. 6.42±2.25 37.8±15.9 1.05±0.42 2.96±1.13 4.86±1.66 a 0.44±0.27 ab 32±7 1.2±0.8 ab 0.05±0.03 
Coll. 1 month 5.78±2.82 38.7±19.3 1.00±0.47 2.94±1.44 4.84±2.97 a 1.07±1.66 ab 34±21 2.1±2.8 ab 0.07±0.1 
Coll. 1.5 month 6.12±1.00 38.2±6.1 1.03±0.33 3.13±0.8 5.21±0.53 a 0.80±0.4 a 35±8 2.2±1.3 a 0.06±0.03 

                        

P-value 
Soil volume         0.002 0.015   0.049   
Time of interaction                   
Soil volume× Time of interaction                

                      
     Major elements (g.kg-1dw) Trace elements (mg.kg-1dw) 

   Soil volume Interaction Ca K Mg P S Fe Zn Pb Cd 

Root 

1L 
no Coll. 10.7±4.1 9.34±1.66 a 1.2±0.24 1.83±0.24 1.25±0.27 11.0±4.5 c 182±35 44±7 1.4±0.4 
Coll. 1 month 21.4±11.5 5.10±1.39 b 1.88±0.69 1.61±0.46 1.11±0.28 29.2±21.7 ab 305±191 98±72 2.5±1.5 
Coll. 1.5 month 19.1±6.6 6.73±1.97 ab 1.57±0.22 1.58±0.17 1.16±0.16 25.7±12 b 245±59 81±31 2.2±0.7 

3L 
no Coll. 18.9±10.3 6.11±0.68 ab 1.76±0.8 1.68±0.52 1.25±0.40 25.2±16.6 ab 277±148 101±43 2.5±0.8 
Coll. 1 month 13.4±3.7 8.67±1.38 ab 1.63±0.45 1.91±0.21 1.48±0.08 19.4±7.6 bc 238±68 92±41 1.9±0.4 
Coll. 1.5 month 20.8±5.1 5.66±2.78 ab 1.88±0.46 1.7±0.39 1.34±0.41 33.2±9.3 a 327±57 164±77 2.8±0.7 

                        

P-value 
Soil volume                  
Time of interaction                   
Soil volume× Time of interaction   0.003       0.0023       
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IV.1.2. AMF and Collembola growth 

No Collembola were found in non-inoculated pots. The number of Collembola individuals per pot 

after one month of interaction in 1L and 3L pots was lower in average than the initially added 

number. But the abundance of Collembola increased between 1 and 1.5 month although the 

increase was significant only in the 1L pots (Table 7.3). The frequency of colonized roots by AMF 

and the abundancy of arbuscules in root system were significantly higher in 1L pots compared to 

3L pots (around 2.3 times higher), but no significant differences were observed when Collembola 

individuals were added. A non-linear relationship (logarithmic) was observed between AMF 

colonization and ryegrass root density (P<0.001, R²=0.50) (Figure 7.2). This relationship was non-

linear because the mycorrhizal colonization could not be above 100% of AMF colonization. 

Bacteria and fungi densities in rhizosphere soil were not modified by soil volume and by the 

addition of Collembola (Table 7.3). 

 

Table 7.3 : Number of Collembola per pot, root mycorrhizal colonization and bacteria and fungi densities 
in 1L or 3L pots filled with coking plant soil, without Collembola (no coll) or with Collembola during 1 or 

1.5 month (Coll. 1 month; Coll. 1.5 months) in experiment 1. Mean±SD, n=4. Two ways ANOVA test and 
Tukey’s HSD post-hoc test. Statistics results are show for size pot effect, interaction duration effect, and 

interaction of both parameters. Different letters mean significant differences (P< 0.05). 

Soil  
volume Interaction 

Number  
of Collembola  

per pot* 

Mycorrhizal 
colonization  
(frequency of 

colonized roots - %) 

Arbuscular 
abundance  

(in root system 
- %) 

Bacteria density  
(log 16S DNAr gene 
copy number 108.g-1 

dry soil) 

Fungi density  
(18S DNAr gene 

copy number.108.g-

1 dry soil) 

1L 
no Coll. 0   73±13 a 8.0±3.9 a 10.5±0.2 a 3.2±0.9 a 

Coll. 1 month 16±6 a 82±9 a 9.9±4.8 a 10.7±0.1 a 3.5±0.9 a 
Coll. 1.5 month 52±21 b 79±9 a 8.9±0.6 a 10.6±0.1 a 2.4±0.5 a 

3L 
no Coll. 0   37±13 b 1.6±0.9 b 10.6±0.1 a 3.3±0.9 a 

Coll. 1 month 17±5 a 30±22 b 0.8±1.5 b 10.7±0.1 a 3.1±0.6 a 
Coll. 1.5 month 25±19 ab 34±19 b 1.2±2.2 b 10.7±0.0 a 3.5±1 a 

*ANOVA performed on dataset without “No collembola” condition. 
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Figure 7.2 : Logarithmic relationship between mycorrhizal colonization and ryegrass root density in the 
coking plant soil, harvested after 2 month of crop growth in experiment 1. Statistical test was performed by 

linear model between logarithm model and raw data. 

 

IV.2. Experiment 2: Effect of AMF and/or Collembola 

inoculation on ryegrass growth and mineral element 

uptake in two derelict soils 

IV.2.1. Biomass and major and trace element concentrations in 

ryegrass 

In this second experiment, two soils were used. Biomass production (root and shoot) was higher 

in the coking plant than in the settling pond soil (around two times) (Figure 7.3). No effect of AMF 

or Collembola inoculation or both on ryegrass biomass was observed (P<0.05 in all cases). In the 

coking plant soil, the inoculation of Collembola significantly decreased K concentration compared 

to soil without organism inoculation. The inoculation of Collembola significantly increased Mg 

concentration in roots compared to plants without organism inoculation (Table 7.4). In the 

settling pond soil, the presence of Collembola increased S concentration in shoots, independently 

of AMF inoculation. 
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Figure 7.3 : Shoot (top graph, in green) and root (down graph, in brown) biomass of ryegrass in 1L pots 
filled with coking plant or settling pond soil, with (+AMF) or without (–AMF) AMF and with (+Coll) or 

without (–Coll) Collembola during 1.5 month. Mean±SD, n=5 in experiment 2. Two ways ANOVA test and 
Tukey’s HSD post-hoc test for shoot biomass (P < 0.05). No statistical differences were observed.
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Table 7.4 : Major and trace elements in ryegrass shoots and roots in 1L pots filled with coking plant or settling pond soil, with (+AMF) or without (–AMF) AMF and 
with (+Coll) or without (–Coll) Collembola during 1.5 month, in experiment 2. Mean±SD, n=5. LQ: Limit of quantification. Two ways ANOVA test. Results of the two-way 

ANOVA are shown for the effect of AMF, Collembola and their interaction and Tukey’s HSD post-hoc. Only p<0.05 are mentioned. 

        Major elements (g.kg-1dw) Trace elements (mg.kg-1dw) 

  Ca K Mg P S Fe Zn Pb Cd 

Shoot 

Coking 
plant 

-AMF -Coll 6.6±1.1 12.6±1.9 1.3±0.2 1.5±0.1 1±0.2 3.1±3.3 53±17 4.7±6.1 <LQ 
+Coll 6.3±1.3 13.9±3 1.3±0.2 1.7±0.2 1.1±0.3 1.6±1 45±4 2.9±1.5 <LQ 

+AMF -Coll 6.3±1.3 15.9±5.3 1.4±0.5 1.8±0.4 1.3±0.8 1.2±0.6 52±13 2.4±0.8 <LQ 
+Coll 6±0.7 14.1±2.2 1.4±0.1 1.6±0.1 1±0.1 0.6±0.2 47±8 1.4±0.5 <LQ 

Settling 
Pond 

-AMF -Coll 5.5±1.2 19±2.6 1.7±0.3 1.9±0.1 0.9±0.2 1.3±0.9 50±7 3.9±2.1 <LQ 
+Coll 6±0.7 20.6±0.8 1.9±0.2 2±0.1 1±0.2 1.3±0.6 59±18 5.2±2.5 <LQ 

+AMF -Coll 5.1±0.9 20.5±0.9 1.7±0.3 1.9±0.2 0.8±0.1 1±0.4 46±4 3.8±1.4 <LQ 
+Coll 5.9±1.1 22.4±3.2 1.8±0.3 2±0.4 1±0.2 1.7±1 50±17 5.5±2.5 <LQ 

Root 

Coking 
plant 

-AMF -Coll 18.7±5.3 3.8±0.7 a 1.5±0.4 b 1.2±0.1 0.7±0.1 21.4±7.6 111±22 51±46 0.6±0.2 
+Coll 28.5±12.2 2.6±0.4 b 2.3±0.7 a 1.3±0.3 1±0.2 32.9±16.1 174±85 54±29 0.7±0.2 

+AMF -Coll 20.2±11.5 3±0.5 ab 1.6±0.5 ab 1.2±0.2 0.9±0.2 21.8±9.5 139±41 39±12 0.7±0.2 
+Coll 27.4±10.6 2.7±0.5 a 2.1±0.5 a 1.3±0.1 0.9±0.2 32.7±12.6 194±95 101±86 0.7±0.1 

Settling 
Pond 

-AMF -Coll 20.3±3.1 9.7±1.8 2.6±0.3 1.9±0.2 0.9±0.1 9.9±3.8 164±42 32±11 0.7±0.1 
+Coll 28.1±11.1 9.8±0.6 3.4±1.1 2.3±0.4 1±0.1 15.5±7.9 376±401 52±25 4.4±7.7 

+AMF -Coll 37.8±28.3 8.3±1.7 4.2±2.8 2.3±1.1 1±0.2 18.9±14.6 253±123 60±42 0.8±0.3 
+Coll 29.6±16.2 9.2±1 3.4±1.6 2.3±0.6 1±0.1 20±14.4 273±125 62±31 1±0.3 

                          
  P-value of two ways ANOVA test Ca K Mg P S Fe Zn Pb Cd 
  

Shoot 

Coking 
plant 

Coll                 / 
  AMF                 / 
  Coll×AMF                 / 
  

Settling 
Pond 

Coll                / 
  AMF                 / 
  Coll×AMF                 / 
  

Root  

Coking 
plant 

Coll    0.014 0.031             
  AMF                   
  Coll×AMF                   
  

Settling 
Pond 

Coll                   
  AMF                   
  Coll×AMF                   
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IV.2.2. AMF and Collembola growth 

No Collembola were observed and no AMF hyphae were visible in root fragments in the corresponding 

non-inoculated pots (Table 7.5). The number of Collembola did not significantly differ between 

treatments and their number did not increase during the experiment. The AMF inoculation did not 

significantly modify the Collembola density. The AMF colonization level, estimated by the frequency of 

colonized roots, was generally very low, except in the settling pond soil when Collembola were 

inoculated, where it reached 20% of colonization. The frequency of AMF arbuscules in roots and the 

bacterial density did not significantly differ between the different treatments, while fungal density was 

below detection limit in both soils. 

Table 7.5 : Number of Collembola per pot, mycorrhizal infestation and bacteria and fungi densities in 1L size pot 
full of ionized coking plant soil or settling pond soil, with or without AMF (+AMF and –AMF respectively) and 

with or without Collembola (+Coll and –Coll respectively) during 1.5 month, in experiment 2. Mean±SD, n=5. LD: 
Limit of detection=2.103 gene copy number.g-1 dry soil. One way or two ways ANOVA test and Tukey’s HSD post-hoc 

test. Statistical analysis were performed without null values conditions. Statistics results are show for size AMF 
inoculum effect, Collembola presence effect, and interaction of both. Different letters mean significant differences (P 

< 0.05). 

Derelict 
soils AMF Collembola 

Number of 
collembola 

per pot* 

Mycorrhizal 
colonization  
(frequency of 

colonized roots - %) 

Arbuscular 
abundance  

(in root 
system - %) 

Bacteria density  
(log 16S DNAr 

gene copy number 
108.g-1 dry soil) 

Fungi density  
(log 18S DNAr gene 
copy number 108.g-1  

dry soil) 

Coking 
plant 

-AMF -Coll 0±0   0±0   0±0  9.0±1.1 a <LD 

+Coll 23±15 a 0±0   0±0  10.0±1.4 a <LD 

+AMF 
-Coll 0±0  3±4 b 0±0 a 9.9±1.9 a <LD 

+Coll 44±43 a 1±1 b 0.1±0.2 a 10.9±1.7 a <LD 

Settling 
Pond 

-AMF -Coll 0±0   0±0   0±0  5.9±1.5 a <LD 

+Coll 22±14 a 0±0   0±0  6.2±2.7 a <LD 

+AMF 
-Coll 0±0  5±3 b 0.1±0.1 a 6.8±1.1 a <LD 

+Coll 29±18 a 19±10 a 0.5±1.1 a 7.5±2.7 a <LD 
*ANOVA performed on dataset without “-Coll” condition. **ANOVA performed on dataset without “-AMF” condition. 
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V. DISCUSSION 

V.1. Interactions between AMF-Collembola-ryegrass depend on 

‘rootable’ soil volume. 

Our results showed that plant biomass was strongly affected by pot size. It has been underlined 

previously that in almost all pot experiments, plant biomass increased when larger pots were used 

(Poorter et al., 2012). According to these authors, a 43% increase in plant biomass was observed for 

every doubling of soil volume. For instance, Audet and Charest (2010) showed the shoot biomass of 

Helianthus annuus was twice higher when pot size was 3 time bigger. The reduction of growth in small 

pots can be caused by a lower nutrient availability (N and P) and a reduction in net photosynthesis 

(Poorter et al., 2012). We did not observe a lower concentration of P in mycorrhizal ryegrass cultivated 

in the smaller pots of our experiment. 

AMF colonization were strongly affected by pot size in the first experiment. Audet and Charest (2010) 

underlined that the “rootable” volume influences the AMF symbiosis with plants by restricting the 

proliferation of roots and extraradical hyphae, since the primary benefit of mycorrhizal association (e.g. 

enhanced resource acquisition capacity) is reduced. In their experiment, the hyphae frequency in 

sunflower roots was the double in large pots (7.5 L) compared to small pots (2 L). In other studies, AMF 

infection rate was reduced in small pots since the entire soil volume was exploited by roots (Baath and 

Hayman, 1984; Koide, 1991). Baath and Hayman (1984) also found that root density was negatively 

correlated with mycorrhizal colonization. However, in our study, AMF colonization rate was higher in 

the smaller pots and there was a positive non-linear correlation between mycorrhizal colonization and 

root density. Thus, we hypothesize that mycorrhizal dependency and colonization might have been 

favoured in the small pots by the low availability of nutrients. Indeed, the coking plant soil used in our 

experiment had a moderate contamination and a low fertility (low Olsen P value) compared to the other 

studies. The studies mentioned above have used artificial soils (mix of sand and potting soil) and 

brought P source by Long-Ashton nutrient solution. The availability of P (and others elements) may then 

have been higher in their soils compared to our derelict soils. 

Collembola addition increased root biomass of mycorrhizal ryegrass only in the 1L pots without 

affecting AMF colonization. Our results were in accordance with Endlweber and Scheu (2007), who 

observed an increase of L. perenne root length in presence of 100 Collembola Protaphorura fimata. They 

hypothesized that changes in root morphology in presence of Collembola were due to changes in 

nutrient availability and distribution (Bonkowski et al., 2009). In our study, the increase of root biomass 

in 1L pot occurred when Collembola density was the highest, i.e. 1.5 month of contact with plants. 

Indeed, after 1 month of contact of Collembola with the plant, their number was lower than the number 
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added, suggesting mortality or loss. However, the method to catch Collembola by flooding probably did 

not allow to sample all individuals, and could underestimate the total number. This shows the difficulty 

to sample roots and collembola in a same experiment with high density of roots. The increased root 

biomass with Collembola addition was however not associated with higher concentrations of nutrients 

such as P, K in ryegrass. The N content in plant could be assessed since Collembola seemed to have 

important effect on N mobilization (Endlweber and Scheu, 2006; Posta and Bakonyi, 2008). The increase 

of Collembola density between 1 and 1.5 month of contact was observed only in 1L pots, maybe due to 

the higher root density compared to 3L pots. Indeed, Endlweber and Scheu, (2007) observed a 

significant correlation between root productivity and Collembola density. Morevoer, the presence of 

roots affects Collembola diet (Endlweber et al., 2009), which could modify their breeding. However, no 

correlation between Collembola and root density was observed in our study. Concerning other 

nutrients, the addition of Collembola decreased K and increased Fe concentrations in roots, when the 

time of contact was 1 month in 1L pots. In the 3L pots, only the addition of Collembola for 1.5 months 

increased Fe concentration in roots. Collembola are known to enhance micro-organism biomass 

production by excreting nutritive material (Kaneda and Kaneko, 2011). This could contribute to nutrient 

remobilization in rhizosphere by micro-organisms (Clarholm, 1985). However, microbial density was 

not affected by Collembola inoculation in our study.  

Diversity, biomass and activity of microbial community could be highly affected by mycophageous 

micro-arthropods as showed by Bonkowski et al. (2009). In our experiment, microbial density and AMF 

colonization were not affected by the presence of Collembola, neither in the 1L or 3L pots. As underlined 

by Gange (2000), the density of Collembola is very important. These authors showed that in many 

experiments, the response of the plant at increasing Collembola densities was bell-shaped. At optimal 

densities, Collembola may stimulate AMF growth and development by feeding on them (Bakonyi et al., 

2002; Posta and Bakonyi, 2008). Thus, we can hypothesize that density of Collembola in our experiment 

was not high enough to influence AMF colonization. This might also explain why Collembola inoculation 

did not affect microbial density (Kaneda and Kaneko, 2011). However, in our experiments only 

microbial density was measured but we did not take into accountmicrobial activities. Thus, enzyme 

activity of mineralization capacity could be assessed (Scheu et al. 2005). Studies were performed on the 

relationship between AMF and Collembola in artificial (Harris and Boerner, 1990; Boerner and Harris, 

1991; Larsen and Jakobsen, 1996; Innocenti et al., 2009), mix (Warnock et al., 1982), natural fertilized 

(Ngosong et al., 2014), forest (Seres et al., 2006, 2007, 2009), grassland (Jonas et al., 2007; Sabais et al., 

2012), meadow (Siddiky et al., 2012) soils or without soil (Caravaca and Ruess, 2014), but no study was 

reported on contaminated or derelict soils. Thus the relationships between these organisms may be 

influenced by the special characteristics of derelict soils. Finally, most of the studies used sterilized soils 

to eliminate fauna and AMF, without re-inoculation of indigenous microbial community. In the case of 

the experiment 2 where we used this method, the structure of microbial community may have an effect 
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on Collembola behavior. In this sense, it has been shown that Collembola prefer to graze on saprophytic 

fungi compared to AMF (Klironomos and Ursic, 1998). 

V.2. The inoculation of Collembola increased AMF colonisation in 

the settling pond soil. 

The inoculation of the Collembola in the settling pond soil significantly increased AMF colonization, but 

had no effect on plant biomass. No correlation between Collembola density and AMF colonization was 

observed in our study. Bakonyi et al. (2002) showed that Collembola grazing could induce an increase 

of AMF colonization. For instance the Collembola S. caeca was already used for plant-AMF-Collembola 

interaction experiments (e.g. Posta and Bakonyi, 2008; Seres et al., 2009, 2007). S. caeca was shown to 

consume spores of F. mosseae in in vitro experiments but not Folsomia candida, another species of 

Collembola often used in laboratory studies (Posta and Bakonyi, 2008). In our study, only the 

concentration of Mg in roots and in the coking plant soil was significantly increased in the presence of 

the Collembola. In another soil, S. caeca inoculation increased the nitrogen availability to the plant (Posta 

and Bakonyi, 2008), but no information about Mg was found in literature 

Many studies reported no effect of the presence of Collembola on plant biomass (e.g. Cole et al., 2004; 

Endlweber and Scheu, 2006; Seres et al., 2007). Among 11 studies reviewed, 6 of them showed no effect 

of Collembola presence on plant growth (Gange, 2000). However, other authors reported an increase 

(Kreuzer et al., 2004; Lussenhop and Bassirad, 2005; Seres et al., 2007) or a decrease (Sabais et al., 2012) 

of plant biomass in the presence of Collembola. These differences could be caused by Collembola density 

(2×103 to 150×103 ind.m-2 in Gange (2000)), plant taxa (Glycine sp., Trifolium sp., Plantago sp., Geranium 

sp., Lolium sp., etc.) and soil volume (0.4 to 1.5 L) differences. Although many studies showed the efficacy 

of AMF to promote plant growth (Miransari, 2010; Meier et al., 2012), notably in polluted soils 

(Hildebrandt et al., 2007; Janoušková et al., 2005), other studies showed no effect of AMF symbiosis on 

plant growth in organic or metallic polluted soils (Joner and Leyval, 2001; Tonin et al., 2001; Seres et al., 

2006); soil type, plant and fungi species or ecotypes also may contribute to these different results.  

Ryegrass biomass was highly different between the two studied soils. Although the settling pond soil 

has higher major element concentrations (exchangeable and total) and slightly lower pollutant 

concentrations than the coking plant soil, the highest shoot and root biomass were obtained in the 

coking plant soil. This result could be due to the higher C:N ratio, and the lower N content in the settling 

pond soil than in the coking plant soil. Thus, in the settling pond soil, nitrogen may be limited for plant 

and microorganisms (Huot et al., 2013; Vincent et al., 2018). Indeed, we observed a lower bacterial 

density in the settling pond compared to the coking plant soil. 
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V.3. Comparison between both experiments  

According to review of McNamara et al. (2003), soil irradiation has been shown to mainly increase the 

availability of elements like P, K and Mn. Others studies showed that Mg and Ca (Salonius et al., 1967) 

and also Mn, Cu, Zn, Fe available concentrations in soils (Mahmood et al., 2014) were increased by 

irradiation treatment. Several studies showed a higher plant biomass (shoot and root) in irradiated soils 

compared to unsterile soils due to this increased availability of nutrients (e.g. Bowen and Rovira, 1961; 

Mahmood et al., 2014; Zhou et al., 2015; El-Mohdy, 2017). In our second experiment, the coking soil was 

irradiated, which could explain the higher biomass of ryegrass than in the first one, but the 

concentrations of P and K in shoots and roots was lower than in the first one. So there is no clear 

indication of a higher availability of elements in the experiment with irradiated and reinoculated soil.  

AMF colonization was very low in the second experiment (sterilization and re-inoculation of indigenous 

microbial community except AMF), in both soils, although the inoculum was identical in both 

experiments and the same coking plant soil was used in both of them. F. mosseae BEG 69 was isolated 

from a heavy metal-contaminated soil and is tolerant to metals (Weissenhorn et al., 1993). It has been 

successfully used to inoculate plants in PAH-contaminated soils (Binet et al., 2000; Joner and Leyval, 

2001; Corgié et al., 2006). Therefore, this AMF isolate should not be affected by the derelict soil 

properties. As the soil was non-sterile in the first experiment, we cannot exclude that indigenous AMF 

fungi contributed to the high colonization level. Moreover, in the sterile and re-inoculated soil (second 

experiment), no fungi were detected using DNA extraction and qPCR quantification of 18S rDNA genes. 

Thus, an important source of nutrients for Collembola might be lacking (Klironomos and Ursic, 1998) 

which can explain why Collembola density did not increase in the second experiment. 

VI. CONCLUSION 

Little is known on the interactions between organisms, such as AMF and Collembola in situ, especially 

in derelict soils. We underlined that soil volume, the time span and the soil type affected the interactions 

between the AMF, the Collembola and ryegrass. Indeed, the effect of Collembola on plant nutrition and 

growth depended on volume soil. In small pots, the presence of Collembola increased the root biomass 

of ryegrass. However, this effect was only observed when the Collembola was in the pots for 1.5 month. 

For the AMF, the time span of the interactions was not taken into account and should be considered. The 

soil properties also affected these interactions since an increase of AMF colonization was observed in 

presence of Collembola in the settling pond soil only. In our study, simultaneous Collembola and AMF 

inoculation neither increased the plant growth nor the uptake of nutrients in shoot and root. No effect 

of these organisms and of their interaction was observed either on the uptake of metallic trace elements 

that were present in these derelict soils. No specific effect of the AMF inoculation on the uptake of 
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phosphorus, as expected from these symbiotic fungi, was observed. However, our results suggested a 

mortality or loss of Collembola and showed a low colonization by AMF in both sterilized derelict soils. 

The presence of other fungi than AMF in the soil as a source for Collembola feeding should also be 

considered. This result prompts further investigations for a better understanding of biotic interactions 

in derelicts soils, before to consider a potential use of organisms for assisted revegetation. 
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Dans ces travaux de thèse, nous avons mis en évidence que les sols délaissés sont caractérisés par une 

importante biodiversité fonctionnelle, dépendante du compartiment biotique considéré. Les propriétés 

physico-chimiques particulières de ces sols semblent sélectionner certains taxa ayant des traits et 

préférences écologiques spécifiques, que l’on retrouve cependant dans d’autres types de sols (forêts, 

prairies, agricoles). Dans un des sols délaissés étudiés, nous constatons que les différents groupes 

biotiques colonisent rapidement le milieu (1 à 16 mois après sa construction) sans être influencés par 

l’évolution rapide des paramètres physico-chimiques. Enfin, les interactions biotiques entre un 

collembole, un champignon mycorhizien et une plante, sont dépendantes de plusieurs facteurs 

abiotiques et biotiques, ce qui modifie certaines fonctions comme la croissance végétale et la dynamique 

des métaux. Toutefois, de nombreux verrous subsistent encore pour mieux comprendre les fonctions 

issues des interactions biotiques. 

I- Les sols délaissés industriels sont-ils particuliers ? 

Lorsqu’on laisse à l’abandon des sols ayant été fortement affectés par des activités industrielles ou 

même créés par le génie pédologique, la question de leur fonctionnement est peu abordée. Dans ce 

travail de thèse, nous nous sommes donc demandés si ces sols industriels délaissés étaient devenus des 

sols particuliers ou si, finalement, ils sont comparables à d’autres sols anthropisés (sols urbains, sols 

miniers, agricoles etc.) ou à des sols plus naturels (prairies, forêts, etc.) au niveau physico-chimique, 

biologique et fonctionnel. 

I.1. Les sols délaissés : des sols diversifiés aux qualités contrastées 

Les sols fortement anthropisés délaissés étudiés sont diversifiés, tant dans leurs origines que leurs 

qualités. 

Ce travail de thèse a pris en compte des sols fortement anthropisés délaissés d’origines très 

différentes. En effet, des sols fortement anthropisés non construits (friches industrielles de cokeries ou 

bassins à boues sidérurgiques) et des Technosols construits (ayant des teneurs en matières organiques 

et en contaminants contrastées) ont été étudiés. Ces sols sont le reflet à la fois du lourd passé industriel 

de certaines régions et de la nécessité grandissante de revaloriser des matériaux considérés comme 

délaissés pour construire des sols. Bien que ces travaux de thèse illustrent la diversité de ce type de sol, 

d’autres sols fortement anthropisés délaissés auraient pu être étudiés comme les sols de terrils miniers 

(Hendrychová, 2008; Banning et al., 2012; Vanhee et al., 2017).  

Nous avons étudié la qualité de ces sols, c’est-à-dire leur capacité à remplir des fonctions. Nous avons 

ainsi montré que la qualité de ces sols délaissés était très contrastée. Le sol construit présentant du 

compost (sol A) et le sol construit contaminés par des ETM (sol F) ont une qualité physico-chimique et 



 

257 

biologique très différente. Les sols A et F semblent être les sols étudiés les plus extrêmes et bornent ainsi 

notre étude. Les autres sols (sols d’ISDI39, d’anciennes cokeries et de bassin à boues sidérurgiques) 

présentaient également des différences de qualité, se situant à un niveau intermédiaire entre les sols A 

et F. Ces différences de qualité permettent de considérer que le sol A serait le plus approprié pour une 

potentielle production de biomasse végétale et que le F le serait le moins. Par contre, si l’on s’attache à 

un service écosystémique comme le support de biodiversité, le sol F présente une biodiversité 

significative en collemboles et en végétaux, tandis que le sol A présente une biodiversité plus importante 

en macrofaune. La qualité des sols délaissés dépend donc de ce que l’on veut en faire, de l’usage futur 

qu’on compte leur attribuer. 

Ces travaux de thèse peuvent servir de référence en ce qui concerne l’étude des sols délaissés industriels, en 

termes de caractérisation de leur physico-chimie, leur biologie et leur fonctionnement. Toutefois, 

l’échantillonnage d’un plus grand nombre de sols, dans d’autres régions et pays, permettrait d’être plus 

exhaustif sur la caractérisation de ces sols. Comme nous l’avons souligné dans le chapitre portant sur 

l’évolution temporelle du sol F, la dynamique temporelle semble très importante dans ces sols. Ainsi, des 

prélèvements à des périodes différentes de l’année et durant plusieurs années permettraient également de 

déterminer la variabilité et l’évolution temporelle de la qualité de ces sols. 

I.2. La biodiversité des sols délaissés est importante et comparable  

à d’autres sols 

Dans les sols délaissés, nous avons tout d’abord observé une forte biodiversité qui pouvait être 

comparable à celle d’autres types de sols. 

Nous avons mis en évidence une biodiversité taxonomique et fonctionnelle importante dans les sols 

délaissés étudiés. Au niveau taxonomique, d’importantes densités et/ou richesses en collemboles, en 

macrofaune, en herbacées et en bactéries ont été constatées. Toutefois, pour les champignons, une plus 

faible diversité a été mesurée lors du séquençage de l’ADN des communautés fongiques, par rapport à 

d’autres sols (sols de prairies, de forêts, agricoles et urbains). Dans notre étude, aucun sol n’est 

particulièrement riche en biodiversité car cela dépend du compartiment biotique étudié. Par exemple, 

la richesse en collemboles est plus faible pour le sol A par rapport aux autres, mais ce sol présente une 

richesse en macrofaune plus élevée par rapport aux sols C, D, E et F. 

Nous avons constaté que les sols délaissés présentent des taxons ayant des traits et préférences 

écologiques souvent retrouvés dans d’autres écosystèmes.  

Au niveau des communautés fongiques, les sols étudiés sont dominés par des ascomycètes, 

majoritairement retrouvés dans des sols non forestiers. Par contre, le sol F, planté avec des peupliers et 
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contaminé en ETM, présente une densité importante en basidiomycètes, retrouvés majoritairement 

dans les sols forestiers et souvent tolérants aux ETM (Thomson et al., 2015; Kapahi et Sachdeva, 2017). 

Au niveau phyllum, les communautés sont comparables à de nombreux sols du type prairie et agricole. 

Par contre, à un niveau taxonomique plus précis, nous observons que la structure des communautés 

fongiques est particulière, caractérisée par des familles fongiques peu représentées dans d’autres types 

de sols. Si l’on s’intéresse aux communautés fongiques d’un point de vue fonctionnel, les sols délaissés 

sont similaires à des sols de prairies, agricoles et urbains. 

Les communautés de collemboles de ces sols délaissés sont dominées par des espèces ubiquistes, déjà 

retrouvées dans des milieux urbains (et anthropisés de façon générale) (Burrow, 2015; Joimel, 2015; 

Vanhee et al., 2017). Au niveau fonctionnel, de nombreuses différences apparaissent entre les sols avec 

le sol F présentant des espèces de collemboles caractéristiques des milieux instables et pauvres en 

végétation (capacité de dispersion élevée, reproduction du type sexué, mode de vie en surface). Cette 

hypothèse est renforcée par l’observation d’une redondance fonctionnelle dans ce sol.  

Enfin, en ce qui concerne les communautés de la macrofaune, des espèces ubiquistes ont été retrouvées 

dans ces sols délaissés, qui sont différentes en fonction des sols. En effet, le sol A contient de nombreux 

lombrics, témoignant d’une faible perturbation (contamination et usage du sol) dans ce sol, comparé 

aux autres sols (Nahmani et Lavelle, 2002; Pérès et al., 2011; Cluzeau et al., 2012). Au niveau fonctionnel, 

aucun trait de la macrofaune ne semble particulièrement présent ou absent dans les sols délaissés, 

laissant supposer un fonctionnement équilibré et comparable à d’autres sols (prairies, agricoles ou 

même urbains).  

 

Pour conclure, les sols délaissés ont des communautés taxonomiques similaires aux milieux prairiaux, 

agricoles ou urbains, sauf pour les champignons, où les communautés semblent davantage particulières. 

De plus, la structure fonctionnelle des différents compartiments biotiques de ces sols semble être peu 

différente des sols prairiaux, agricoles et urbains. Ainsi, en absence d’intervention humaine sur un 

sol ayant subi auparavant de fortes perturbations, de nombreux organismes peuvent occuper ce 

nouvel espace vacant.  

 

Afin d’avoir une vision encore plus intégratrice de la biodiversité des sols délaissés, il serait pertinent 

d’étudier d’autres compartiments biotiques. Tout d’abord, des indices de passage de la mégafaune ont été 

constatés sur le sol F (excréments et galeries de rongeurs). Ainsi, l’étude de ce compartiment biotique peut 

donc être pertinente (Lavelle et al., 2006; Brussaard et al., 2007). Ensuite, les acariens ont été dénombrés, 

mais une identification à un niveau taxonomique plus précis pourrait être intéressante pour compléter les 

indices de diversité calculés (Bedano et al., 2006; Gulvik, 2007; Luptá et Miklisová, 2012). De plus, il serait 

intéressant d’étudier les nématodes, dont les groupes fonctionnels sont bien renseignés dans la littérature 

(Bongers et Bongers, 1998; Neher, 2001; Yeates, 2003). Les microalgues peuvent être des organismes 
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d’intérêt dans l’évaluation de la qualité des sols (Pipe et Shubert, 1984; West, 1990; Frouz et al., 2001; 

Neher, 2001; Bérard et al., 2005). Dans ce travail de thèse, ce compartiment biotique a été prélevé sur les 6 

sols mais la présence de nombreuses mousses limitait la colonisation des micro-algues. De ce fait, il serait 

intéressant de considérer les mousses lors de futures études de la biodiversité (Szczepaniak et Biziuk, 2003; 

Perdomo et al., 2012; Davies et al., 2017; Xiao et Veste, 2017). Pour finir, l’étude des archées et des 

protozoaires pourrait également être intéressante, car ils interviennent, tous deux, dans de nombreuses 

fonctions du sol, notamment dans la rhizosphère (Bonkowski et Brandt, 2002; Chen et al., 2007; Moissl-

Eichinger et al., 2017). L’étude de l’ensemble de ces groupes biotiques permettrait de définir l’état de la 

biodiversité globale de ces sols, de l’échelle micrométrique à l’échelle décimétrique. 

I.3. Un sol délaissé est rapidement colonisé par les organismes vivants 

Dans un des sols délaissés étudiés, nous avons caractérisé la dynamique temporelle des paramètres 

biotiques des différents compartiments biotiques et des paramètres physico-chimiques. 

Nous avons montré que les différents organismes étudiés colonisent rapidement un sol construit 

(16 mois après la construction du sol F). Les collemboles étaient présents dès 1 mois après la 

construction du sol, contrairement à la macrofaune et aux plantes herbacées, qui étaient présentes à 

partir de 16 mois après la construction du sol. Cette colonisation rapide montre également le potentiel 

de ces sols à héberger une biodiversité fonctionnelle. Il serait pertinent d’examiner la structure des 

communautés de collemboles, de la macrofaune et des herbacées par l’approche des traits et préférences 

écologiques au cours du temps (le séquençage des communautés microbiennes n’a pas été réalisé dans cette 

étude temporelle). En effet, cela permettrait d’étudier la dynamique temporelle des structures 

fonctionnelles biologiques présentes sur ce sol construit pour estimer notamment l’évolution du 

fonctionnement de l’écosystème. 

Nous avons constaté que le type de matériaux utilisé pour construire les 50 premiers centimètres du 

Technosol (formant différentes modalités) est important pour l’évolution des paramètres physico-

chimiques des sols, notamment la teneur en MO, le rapport C/N, les concentrations en ETM et les 

cations majeurs échangeables. Malgré les différences au niveau physico-chimique, cet effet modalité 

n’est plus visible lorsque l’on compare ce Technosol aux autres sols délaissés. En effet, la variabilité 

entre les 6 sols est plus importante que la variabilité entre les modalités du sol F. Ceci montre 

l’importance de comparer plusieurs sols entre eux, car les conclusions peuvent être différentes selon le 

panel de sols étudiés. De ce fait, bien que la modalité du Technosol avec des boues et du biochar (TB3M) 

présente des caractéristiques physico-chimiques différentes des autres modalités, la différence ne 

semble pas si importante par rapport à d’autres sols délaissés. 
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Ainsi, malgré de fortes différences et une évolution rapide des paramètres physico-chimiques entre les 

modalités du Technosol F, les paramètres biotiques sont peu affectés par les modalités de 

construction du Technosol. Seule l’activité microbienne globale est diminuée en présence de boues 

industrielles et également en présence de biochar. 

I.4. Les facteurs abiotiques co-varient avec les paramètres biotiques et 

fonctionnels, mais pas seulement. 

Nous avons mis en évidence que de nombreux paramètres abiotiques sont en relation avec les 

paramètres biotiques et fonctionnels. De façon générale, la teneur en MO, le rapport C/N, la CRE, la 

CEC, les teneurs en P, en K, en Ca et en Mg échangeables ainsi que les concentrations en ETM disponibles 

sont les paramètres physico-chimiques qui co-varient avec les paramètres biotiques et fonctionnels.  

Dans les études in situ, comme dans les expériences en laboratoire, nous mettons en évidence un effet 

important des teneurs en azote. En effet, lors des mesures in situ, une relation négative significative est 

observée entre la densité microbienne (bactérienne et fongique) et les teneurs en azote. Dans les 

expériences en laboratoire, la teneur en azote semble être le facteur principal modifiant fortement la 

biomasse du raygrass et également les interactions biotiques. Cet élément semble donc limitant dans les 

sols délaissés. Ainsi, la mesure de fonctions et de traits microbiens impliqués dans le cycle de l’azote serait 

pertinente pour mieux comprendre la dynamique de l’azote dans ces sols. Par exemple, les gènes « amoA » 

impliqués dans la nitrification et les gènes « nirK », « nirS » et « nosZ » impliqués dans la dénitrification, 

seraient des traits intéressants à étudier (Geets et al., 2007; Graham et al., 2014). 

Toutefois, nous avons suspecté que les paramètres abiotiques des sols ne semblent pas être les 

seuls facteurs influençant la biodiversité des sols délaissés. Tout d’abord, l’environnement alentour 

semble également influencer la colonisation de la faune (Small et al., 2006; Dunger et Voigtländer, 2009; 

Hodecek et al., 2016; Vanhee et al., 2017). Par exemple, la présence de forêts à proximité des sols 

délaissés C, D et E semble favoriser la présence d’espèces adaptées aux milieux fermés. Ensuite, 

l’absence d’un couvert végétal semble déterminer la sélection de certaines espèces de collemboles ayant 

des traits leur permettant de résister à la lumière, la sècheresse, une capacité de dispersion plus 

importante et un mode de reproduction favorisant le brassage génétique (Salmon et al., 2014). Ces traits 

sont également retrouvés chez les espèces des milieux instables. De même, les conditions physico-

chimiques de la rhizosphère et également la composition des communautés des herbacées pourraient 

influencer la structure des communautés fongiques (Shann et al., 1994; Costa et al., 2006; Broeckling et 

al., 2008; Berg et Smalla, 2009). Il semble donc important de caractériser le paysage aux alentours lors de 

futures campagnes de prélèvements de sols délaissés car les milieux environnant sont généralement la 

source principale d’espèces colonisatrices (Wali, 1999; McIntyre, 2000; Verhagen et al., 2008; Dunger et 

Voigtländer, 2009). Ainsi, des études relevant de l’écologie du paysage pourraient être complémentaires 
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aux études des sols (Burel et Baudry, 1999). De plus, une prise en compte du couvert végétal (par une 

mesure du taux de recouvrement par exemple) permettrait d’estimer davantage l’effet de ce couvert sur la 

sélection des communautés faunistiques (Fountain et Hopkin, 2004; D’Annibale et al., 2017). D’autre part, 

des analyses physico-chimiques des sols rhizosphériques seraient pertinentes pour déterminer le lien entre 

ces paramètres et les communautés fongiques racinaires (Costa et al., 2006; Broeckling et al., 2008). Ayant 

caractérisé les communautés d’herbacées, il serait également pertinent de confronter la composition 

taxonomique et fonctionnelle de cette communauté à celle des champignons et de la faune par l’utilisation 

de bases de données comme « TRY40 » (www.try-db.org). 

 

II- L’étude de plusieurs groupes biotiques présente  
des avantages, mais de nombreux verrous subsistent. 

Le principal défi de cette thèse porte sur l’étude de plusieurs compartiments biotiques en simultané, 

d’un point de vue taxonomique et fonctionnel. Bien que d’autres études aient déjà pris en compte 

plusieurs compartiments biotiques en même temps, rare sont celles qui couplent l’approche 

taxonomique et fonctionnelle de la biodiversité de plusieurs compartiments, en particulier dans les 

études des sols délaissés. 

II.1. Etudier plusieurs compartiments biotiques permet de mieux comprendre 

les écosystèmes. 

Afin de caractériser les sols délaissés de la façon la plus complète possible, sans simplifier les paramètres 

mesurés, une approche des communautés taxonomiques et fonctionnelles des différents 

compartiments a été réalisée. Nous avons mis en évidence que l’étude de compartiments biotiques, pris 

indépendamment les uns des autres, donne des conclusions différentes sur la qualité des sols. En effet, 

un sol peut être considéré comme ayant une qualité biologique élevée selon un compartiment biotique 

mais avoir une faible qualité biologique selon un autre compartiment. Nos travaux ont donc souligné 

l’importance de prendre en compte la totalité des compartiments biotiques pour définir correctement 

la qualité d’un sol délaissé.  

Prendre en compte la complexité de l’écosystème peut être plus réaliste mais plus difficile à interpréter et 

à utiliser comme critère d’aide à la décision, par exemple pour réhabiliter ces sites délaissés (Havlicek, 

2012). Certains indicateurs habituellement utilisés en écologie ont été employés dans ce travail de thèse, 

notamment la densité, la richesse et l’équitabilité taxonomique et fonctionnelle. D’autres indicateurs, sous 

forme d’indices, permettent de définir plus simplement la qualité d’un sol (Bastida et al., 2008; Paz-Ferreiro 
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et Fu, 2016). Par exemple, le rapport entre la densité fongique et bactérienne (Bardgett et McAlister, 1999; 

de Vries et al., 2006; Stauffer et al., 2014; Malik et al., 2016) ou le rapport entre la densité en acariens et en 

collemboles, sont utilisés pour définir la qualité d’un sol (Santorufo et al., 2012) ou comme indicateur de la 

stabilité environnementale (Bachelier, 1978). D’autres indices utilisent les catégories écomorphologiques 

des invertébrés pour définir un indice global. L’indice « biological soil quality-collembola » (BSQ-c) ou 

l’indice « biological soil quality-arthopods » (BSQ-ar) pour les collemboles et la macrofaune 

respectivement, sont fréquemment rencontrés dans la littérature (Parisi, 2001; Gardi et al., 2002). Pour la 

macrofaune, l’indice biologique de la qualité des sols (IBQS, Index of biological soil quality en anglais) 

proposé par Ruiz et al. (2011) pourrait être calculé afin de compléter notre étude. 

II.2. Les différentes études des fonctions biotiques : des résultats 

complémentaires mais difficiles à comparer 

Dans cette partie de la discussion, nous comparons tout d’abord l’étude des fonctions biotiques selon 

l’approche des traits et selon la mesure directe de la fonction. Ensuite, nous soulignons l’intérêt d’étudier 

les traits et préférences écologiques. Pour finir, nous mettons en évidence la difficulté de comparer 

l’étude des fonctions assurées par différents groupes biotiques.  

Dans ce travail de thèse, deux approches ont été entreprises pour étudier les fonctions 

biologiques : mesurer les fonctions (enzymatiques/de minéralisation) ou utiliser les traits et 

préférences écologiques. Dans les deux cas, il s’agit de mesures potentielles. En effet, les mesures des 

fonctions enzymatiques et de minéralisation sont réalisées dans des conditions très éloignées du terrain 

(température, humidité et granulométrie du sol, par exemple), et les traits et préférences écologique se 

basent sur des données de la littérature. Par ailleurs, pourquoi utiliser l’approche par les traits au lieu 

de mesurer directement les fonctions ? Dans ce travail de thèse, nous pouvons comparer les deux 

approches grâce à l’étude du compartiment fongique. D’après l’étude des fonctions ou des traits 

fongiques, le sol A apparait comme celui ayant (i) l’activité de minéralisation la plus intense, avec des 

activités enzymatiques et de minéralisation élevées selon les mesures d’activité et (ii) une proportion 

en saprophytes du sol également élevée selon l’approche par les traits. Ainsi, les deux approches 

donnent des résultats qui vont dans le même sens.  

L’approche par les traits présente des avantages. L’approche par les traits permet ainsi de donner 

davantage d’informations sur la structure des communautés par rapport aux mesures des fonctions. En 

effet, les traits permettent d’identifier l’ensemble des attributs possibles de la communauté pour un trait 

donné. De plus, l’utilisation des traits permet d’estimer des fonctions biologiques difficilement 

mesurables et/ou chronophages. Dans ce travail de thèse, l’utilisation des traits et préférences 

écologiques a permis de mieux estimer la diversité fonctionnelle de plusieurs groupes biotiques. La 

mesure des traits peut être d’un grand intérêt dans l’évaluation des risques, s’apparentant à un bio-
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indicateur. Par exemple, la mesure de l’abondance relative de bactéries ayant le gène de la HAP-

dioxygénase (GN et GP PAH-RHD α) renseigne sur la présence d’une contamination en HAP d’un sol. A 

l’instar du gène GN et GP PAH-RHD α, un autre trait génétique a été mesuré dans ce travail de thèse, 

permettant d’évaluer la résistance au stress métallique. Il s’agit de l’opéron « czc » qui code une protéine 

impliquée dans l’efflux du Cd, du Zn et du Co (Diels et al., 1995; Roosa et al., 2014). Toutefois, ce trait est 

beaucoup moins sensible que les gènes GN et GP PAH-RHD α, causant de fortes variabilités lors des 

mesures, et n’a pas pu être relié aux teneurs en ETM des sols. C’est pourquoi ce gène n’a pas été pris en 

compte dans les résultats de cette thèse. 

Bien que pertinente pour avoir une vision plus large de l’écosystème, la comparaison des sols sur la 

base des structures fonctionnelles provenant de groupes biotiques différents n’est pas aisée. Un 

premier verrou pour comparer les structures fonctionnelles des différents groupes biotiques porte sur 

la nature des traits eux même : il n’y a pas de trait commun entre les différents groupes biotiques. Le 

seul trait commun envisageable est le type d’habitat (milieu forestier, prairial, humide, agricole ou 

artificiel) commun aux collemboles et à la macrofaune mais pas aux champignons. Bien que l’outil 

FUNGuild ne renseigne pas sur ce trait, il serait possible de l’estimer, en fonction du mode trophique 

(par exemple, les ectomycorhizes se trouvent majoritairement en milieu forestier) et d’informations 

complémentaires venant de la littérature. Une analyse globale multivariée prenant en compte la totalité 

des attributs des traits des différents groupes biotiques pourrait être envisageable, en utilisant par exemple 

des réseaux de co-occurrences (Creamer et al., 2016; Karimi et al., 2017). Toutefois un nombre plus 

important d’échantillons est nécessaire ainsi qu’une sélection des traits à étudier car de trop nombreuses 

co-occurrences existent entres les traits d’un même groupe biotique (Malcicka et al., 2017; Vanhee et al., 

2017). 

II.3. Influence des interactions biotiques sur la biodiversité et les fonctions : de 

nombreuses hypothèses à vérifier.  

Dans ce travail de thèse, nous avons abordé la notion d’interactions biotiques dans les études in situ et 

principalement dans les expériences en laboratoire. 

Dans les études in situ de ce travail de thèse, nous avons estimé les interactions biotiques par la mesure 

des corrélations entre les abondances et richesses taxonomiques des différents compartiments 

biotiques. Ainsi, nous avons mis en évidence une relation négative entre la biomasse végétale et sa 

richesse, une relation positive entre la richesse végétale et la richesse en collemboles et une relation 

positive entre la biomasse végétale et la densité de la macrofaune. Ces résultats soulignent l’importance 

du couvert végétal, comme nous l’avons mentionné précédemment (partie I.4. de cette discussion 

générale). Toutefois, ces interactions restent des hypothèses car il ne s’agit que de corrélations. Seuls 

des tests en laboratoire ou sur le terrain en conditions contrôlées peuvent confirmer ou infirmer ces 
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interactions biotiques et observer d’éventuelles conséquences fonctionnelles. Par exemple, il serait 

intéressant de mener une expérience semi-contrôlée in situ, testant l’effet du couvert végétal sur la densité 

de la faune et des micro-organismes dans ces sols délaissés. 

C’est dans cette optique que les relations entre une espèce de collembole, un champignon mycorhizien 

à arbuscules et une herbacée ont été testées en laboratoire, ainsi que les conséquences fonctionnelles 

de ces interactions. Les résultats obtenus montrent que la nature du sol délaissé, le volume de sol, la 

durée de l’interaction et la présence de champignons autochtones affectent l’activité des organismes, les 

interactions biotiques et leurs conséquences fonctionnelles. La présence simultanée de la faune et du 

champignon mycorhizien, quels que soient les conditions expérimentales, n’a pas montré d’effet sur la 

croissance végétale ou sur la dynamique des métaux dans la plante. Ces effets n’ont peut-être pas été 

visibles à cause des espèces utilisées, du nombre de collembole, du temps de l’interaction etc. (Gange, 

2000). D’autres expériences doivent être menées pour mieux comprendre l’effet des interactions biotiques 

sur les conséquences fonctionnelles. Par exemple, il serait intéressant de recommencer les expériences sur 

le long terme, avec d’autres espèces et des densités en collemboles plus importantes. Comme ce travail de 

thèse se base sur l’hypothèse qu’une importante diversité fonctionnelle stabilise un écosystème en 

multipliant les fonctions du sol, nous pouvons également supposer qu’une importante diversité 

fonctionnelle multiplie les interactions biotiques, et donc la biodiversité et les fonctions du sol (Symstad et 

al., 2000). C’est pourquoi, il serait pertinent de tester l’effet de la richesse fonctionnelle des collemboles 

(augmentation du nombre de groupes écomorphologiques différents par exemple) sur la colonisation 

mycorhizienne, la croissance végétale et la dynamique des métaux. 
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Conclusion générale
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ette thèse a relevé le défi d’appréhender la notion de sols fortement anthropisés délaissés en 

caractérisant ces sols d’un point de vue abiotique, biotique et fonctionnel, de confronter 

plusieurs compartiments biologiques différents, d’utiliser à la fois des approches taxonomiques 

et fonctionnelles, y compris des approches basées sur les traits et d’étudier les interactions entre 

organismes. Nous avons donc défini ces différents concepts, notamment la notion de biodiversité, 

de fonctions et de traits/préférences écologiques, qui diffèrent en fonction des groupes étudiés, 

afin d’avoir un langage commun. Nous avons adapté les protocoles d’échantillonnage, de sorte à 

prélever les différents organismes en un même point de prélèvement. Pour finir, nous avons 

comparé de nombreux jeux de données concernant les paramètres physico-chimiques, 

biologiques (densité et diversité des bactéries, champignons, collemboles, macrofaune, 

herbacées) et fonctionnels (mesures de fonctions ou de traits/préférences écologiques) de 

l’écosystème. Ces travaux permettront ainsi d’appréhender plus facilement la biodiversité de 

manière plus intégrée et les interactions entre ses composantes dans d’autres études.  

En caractérisant différents sols délaissés, par différentes approches, nous avons mis en évidence 

que ces sols délaissés étudiés étaient caractérisés par une biodiversité significative, comparable à 

celle d’autres types de sols, comme les sols forestiers, de prairies ou agricoles. De plus, la 

composition taxonomique et fonctionnelle (basée sur les traits) des champignons, des collemboles 

et de la macrofaune est similaire à d’autres types de sols. Toutefois, des différences de densité, de 

richesse et de structure taxonomique et fonctionnelle entre les sols délaissés existent et sont 

dépendantes du groupe biotique considéré. Ce résultat souligne l’importance d’étudier en 

simultané les différentes composantes de la biodiversité afin d’évaluer la qualité des sols 

délaissés. Toutefois, en dehors du suivi d’un des sols sur une durée de deux ans, la dynamique 

dans le temps de ces sols délaissés n’a pas été prise en compte, et mériterait de l’être.  

Les interactions biotiques jouent sans aucun doute un rôle majeur dans l’installation de la 

biodiversité et dans le fonctionnement biologique, comme la croissance végétale et la dynamique 

des éléments. Bien que ces interactions soient complexes à étudier, les recherches méritent d’être 

poursuivies et de nouvelles expériences menées pour mieux comprendre les interactions 

biotiques dans les sols. 

Dans l’optique de réhabiliter les sites de ces sols délaissés, nous avons montré que ces sols 

pouvaient supporter le service écosystémique d’habitat pour une biodiversité. De plus, l’ensemble 

des paramètres étudiés permet de considérer que le sol construit et amendé en compost (sol A) 

pourrait être utilisé pour une production de biomasse végétale à usage non alimentaire. Le sol 

construit et contaminé par des ETM (sol F), qui présentait des caractéristiques peu favorables à 

une production de biomasse végétale (notamment lorsqu’il était amendé avec des boues 

C 
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industriels et du biochar), a aussi permis la culture de peupliers. Ceci montre ainsi un potentiel de 

valorisation de ces sols délaissés.
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Annexe 1 : Photographies des parcelles de Jeandelaincourt en cours de construction (été 2013). 
Sources : www.lorver.org et thèse d’Ali Kanso (2016). 

 

 

 

Annexe 2 : Photographies des parcelles de Biotechnosol (dans la commune de Homécourt) avant 
et après réhabilitation, c’est-à-dire avant et après construction du Technosol.  

Sources : www.valterra.fr. 
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Communautés Gènes Etude Amorces Séquences (5’-3’) Programmes Références 

Bactérienne ADNr 16S 

qPCR 1401R 
968F 

CGG TGT GTA CAA GAC CC 
AAC GCG AAG AAC CTT AC 

95°C, 5min (1 cycle) ;  
95°C, 20s ; 56°C, 20s ; 72°C, 
30s ; 82°C, 5s (39 cycles) ;  
72°C, 5min ; 95°C, 30s ; 
51°C, 5s ; 95°C, 0,5C 

Felske et al., 
1998; Cébron 
et al., 2008 

PCR pour la 
DGGE 

R1378 
F984-gc 

CGG TGT GTA CAA GGC CCG 
GGA ACG 
gc.-AAC GCG AAG AAC CTT AC 

95°C, 5 min (1 cycle) ; 
94°C, 1 min (35 cycles) 
63°C, 1 min ; 72°C, 2 min ; 
72°C, 10 min, 4°C 

(Heuer et al., 
1997) 

HAP dégradante 
à Gram positif 
(Actinobacteria) 

PAH-
RHDα GP qPCR 

PAH-RHDα 
GP 1R 
PAH-RHDα 
GP 1F 

GGG GAA CAC GGT GCC RTG 
DAT RAA 
CGG CGC CGA CAA YTT YGT 
NGG 

95°C, 3min (1 cycle) ;  
95°C, 20s ; 54°C, 20s ; 72°C, 
20s ; 82°C, 5s (44 cycles) ; 
72°C, 5min ; 95°C, 30s ; 
54°C, 5s ; 95°C, 0,5C 

Cébron et al., 
2008 

HAP dégradante 
à Gram positif 
(Proteobacteria) 

PAH-
RHDα GN qPCR 

PAH-RHDα 
GN 3R 
 
PAH-RHDα 
GN 3F 

AGC TGT TGT TCG GGA AGA 
YWG TGC MGT T 
GAG ATG CAT ACC ACG TKG 
GTT GGA 

95°C, 3min (1 cycle) ;  
95°C, 20s ; 57°C, 20s ; 72°C, 
20s ; 82°C, 5s (44 cycles) ; 
72°C, 5min ; 95°C, 30s ; 
54°C, 5s ; 95°C, 0,5C 

Cébron et al., 
2008 

Fongique ADNr 18S 

qPCR FF390R 
Fung5F 

GAG GTC TCG TTC GTT ATC G 
GGG AAC CAG GAC TTT TAC 

95°C, 5min (1 cycle) ;  
95°C, 20s ; 50°C, 20s ; 72°C, 
30s ; 80°C, 10s (44 cycles) ; 
72°C, 5min ; 95°C, 10s ; 
65°C, 5s ; 95°C, 0,5C 

Lueders et al., 

2004 

PCR pour la 
DGGE 

FF390 
FR1-gc 
 

CGA TAA CGA ACG AGA CCT 
gc.- AIC CAT TCA ATC GGT AIT 

95°C, 8min (1 cycle) ;  
95°C, 30s ; 50°C, 45s ; 75°C, 
2min , 72°C, 10min (30 
cycles)  

(Vainio and 
Hantula, 2000) 

PCR pour le 
séquençage 
Illumina 

FF390R 
Fung5F 

GAG GTC TCG TTC GTT ATC G 
GGG AAC CAG GAC TTT TAC 

95°C, 5min (1 cycle) ;  
95°C, 20s ; 50°C, 20s ; 72°C, 
30s ; 80°C, 10s (44 cycles) ; 
72°C, 5min ; 95°C, 10s ; 
65°C, 5s ; 95°C, 0,5C 

(Prevost-Boure 
et al., 2011) 

 

Annexe 3 : Détails des amorces et des conditions de PCR utilisés dans ce travail de thèse. 

 

 

 

 

Annexe 4 : Détails des index des amorces F et R pour la stratégie d’indexation double du séquençage des 

différents échantillons par la méthode Illumina. 
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Frequency of mycorrhiza in the root system (%) 
F = (nb of fragments mycorrhized/total nb of fragments)*100 

Intensity of the mycorrhizal colonisation in the root system (%) 
M = (95×n5+70×n4+30×n3+5×n2+n1)/(total nb of fragments) 

where n5 = number of fragments rated 5; n4 = number of fragments 4 etc. 

Intensity of the mycorrhizal colonisation in the root fragments (%) 
m = M*(total nb of fragments)/(nb of fragments mycorrhized) 

Arbuscule abundance in mycorrhizal parts of root fragments (%) 
a = (100×mA3+50×mA2+10×mA1)/100 

where mA3, mA2, mA1 are the % of m, rated A3, A2, A1, respectively, with 
mA3=((95×n5×A3+70×n4×A3+30×n3×A3+5×n2×A3+n1×A3)/ total nb of fragments)*100/m  

and the same for A2 and A1. 

Arbuscule abundance in the root system (%) 
A = a*(M/100) 

 

Annexe 5 : Abaque pour l’estimation de la colonisation des racines par des champignons mycorhiziens à 

arbuscule selon la méthode de Trouvelot (1986) et calculs associés. 
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Sites A B C D E F 
Numéro de réplicats 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 

Achillea millefolium(L.)               1                         1   1   1         

Artemisia vulgaris(L.)                               1                           

Arum sp. (L.)                                           1               

Asteraceae                                                           

Campanula rotundifolia (L.)                   1                                       

Carex sp.(L.)                             1     1 1 1                   

Cerastium fontanum(Baumg.)                       1         1     1                   

Chenopodium sp.(L.)                           1 1           1         1 1 1 1 

Cirsium sp.(Mill.)   1   1 1   1 1 1 1   1     1               1 1 1 1 1 1 1 

Daucus carota(L.)                     1 1 1               1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Diplotaxis sp.(DC.)                           1                         1 1 1 

Erigeron sp.(L.)                                   1                       

Euphorbiaceaemorphotype 1                 1   1 1 1 1 1   1               1         

Euphorbiaceaemorphotype 2                         1                                 

Fragaria vesca(L.)                                 1   1   1 1 1 1           

Galium sp.(L.) 1 1     1 1       1                             1         

Geraniaceae                     1   1 1 1                             

Hypericum perforatum(L.)                                             1             

Lactuca sp.(L.)                                                   1       

Malva sylvestris(L.)                                                   1 1 1 1 

Matricaria sp.(L.)                                                 1 1       

Medicago sativa(L.)                                                   1       

Myosotis sp.(L.)                       1               1                   

Onopordon sp.(L.)                       1                               1   

Picris sp.(L.)                                                   1       

Plantago lanceolata (L.)                     1   1   1           1 1 1 1           

Poaceae morphotype 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1   1 1 1 1 1 1 1     1 1 1   1 1       

Poaceae morphotype 2                 1                   1 1     1             

Primula sp.(L.)                     1 1 1   1 1 1 1 1 1 1     1 1         

Pulmonaria sp.(L.)                                             1             

Ranunculus sp.(L.)             1                                             

Rubus sp.(L.)           1               1             1   1 1 1         

Sanguisorba minor (Scop.)                         1   1 1 1   1 1                   

Saxifraga sp.(L.)                                         1       1   1 1 1 

Senecio sp. (L.)                                                   1       

Sonchus sp. (L.)                                       1     1 1   1       

Tanacetum sp. (L.)                           1 1           2 1   1           

Thymus sp. (L.)                           1 1   1   1               1 1 1 

Trifolium repens (L.)                     1 1 1     1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Tussilago farfara (L.)                                                   1 1 1 1 

Veronica arvensis (L.)             1             1                         1 1 1 

Vicia sativa (L.)           1         1 1                 1   1 1     1 1 1 

Vicia sepium (L.)                                             2       1 1   

Non identifié             2 1       2 2     1 1     1   2 4 1 2         
 

Annexe 6 : Relevé en présence/absence de la flore herbacée sur les six sites étudiés (A=Biotechnosol ; 

B=Retonfey ; C=Homécourt ; D=Moyeuvre-Petite ; E=Micheville ; F=Jeandelaincourt). 
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Annexe 7 : Moyenne des fréquences des différentes espèces de collemboles observées dans les six sols 
délaissés échantillonnés en avril 2015. 

 

 
Annexe 8 : Moyenne des fréquences des différents taxa de la macrofaune observés dans les six sols 

délaissés échantillonnés en avril 2015. 
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Concentrations Terre de biopile Boue industrielle Biochar 
Pseudo-totales 
Al g.kg-1 58,6 20,6 NA 

Ca g.kg-1 65 88,532 48,3 
Fe g.kg-1 32,6 111,408 1,58 
K g.kg-1 20,6 2,116 9,88 
Mg g.kg-1 10,1 8,79 3,5 
Mn g.kg-1 0,88 1,706 0,25 
Na g.kg-1 6,05 12,14 0,52 
Si g.kg-1 253 155,96 16,9 
Cd mg.kg-1 5,1 114,212 0,2 
Cu mg.kg-1 58,2 521,7 35 
Pb mg.kg-1 149 2046,44 3 
Zn mg.kg-1 426 9590 120 

Echangeables (extraction à la cobaltihexamine) 

Ca mg.kg-1 2087 289,86 2,7 
K mg.kg-1 174 50,446 301 
Mg mg.kg-1 106 13,636 3,04 
Na mg.kg-1 166 247,68 3,75 
Cd mg.kg-1 LQ LQ LQ 
Cu mg.kg-1 LQ LQ LQ 
Pb mg.kg-1 LQ LQ LQ 
Zn mg.kg-1 LQ 4,046 LQ 

Disponibles (extraction au DTPA) 

Cd mg.kg-1 0,26 0,664 0 
Cu mg.kg-1 3,41 3,428 3,64 
Pb mg.kg-1 8,7 34,18 0,06 
Zn mg.kg-1 17,3 9,484 0,47 

 

Annexe 9 : Moyennes des concentrations pseudo-totales, échangeables et disponibles en métaux dans les 
matériaux parents utilisés pour la construction des parcelles de Jeandelaincourt. LQ=Limite de 

quantification. Sources : thèse de Ali Kanso (2016). 
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Annexe 10 : Densité moyenne des différentes familles de collemboles échantillonnés dans les quatre 
modalités (TB, TB2NM, TB2M et TB3M) du Technosol construit de Jeandelaincourt (sol F) à T0 (1 mois), 

T1 (16 mois), T2 (22 mois) et T3 (28 mois). 

 

 

Annexe 11 : Densité moyenne des différents taxa de la macrofaune échantillonnés dans les 4 modalités 
(TB, TB2NM, TB2M et TB3M) du Technosol construit de Jeandelaincourt (sol F) à T1 (16 mois), T2 (22 

mois) et T3 (28 mois). 

 



 

 

Etude des paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels,  
et de leurs interactions dans des sols délaissés 

Suite à des usages intensifs d’origines industrielles, des surfaces considérables de sols dégradés, peu fertiles, voire 
contaminés sont délaissées. Dans un contexte de raréfaction des sols et de pressions foncières et économiques 
grandissantes, la réhabilitation de ces sols fortement anthropisés et délaissés peut-être un enjeu. Toutefois, pour 
envisager une ré-utilisation de ces sols, il est nécessaire de mieux les caractériser. L’étude de la qualité des sols 
prend rarement en compte la biodiversité et le fonctionnement biologique. Ainsi, l’objectif de ce travail de thèse 
était de caractériser des sols délaissés, en prenant en compte leurs paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels. 
Pour cela, six sols fortement anthropisés délaissés du nord-est de la France, correspondant à différentes activités 
industrielles, ont été étudiés in situ et en laboratoire. Plusieurs groupes biotiques (bactéries, champignons, 
mésofaune, macrofaune et flore) ont été étudiés afin d’avoir une approche quasi-exhaustive de la biodiversité des 
sols. Une approche taxonomique et fonctionnelle (basée sur les traits) de la biodiversité a été réalisée pour les 
champignons, la méso- et la macrofaune. De plus, l’évolution in situ au cours du temps des paramètres abiotiques et 
biotiques a été prise en compte sur un des six sols délaissés étudiés. Enfin, les interactions biotiques entre une 
espèce de collembole, de champignon mycorhizien à arbuscules et de plante herbacée ont été étudiées dans deux 
sols délaissés, en laboratoire. Nous avons montré que les sols délaissés étaient caractérisés par une biodiversité 
significative, comparable selon les cas, à celles d’autres types de sols, comme les sols forestiers, de prairies ou 
agricoles. Toutefois, des différences de densité, de richesse et de structures taxonomiques et fonctionnelles entre 
les sols délaissés existent et dépendent du groupe biotique étudié. Ces différences sont notamment liées aux 
propriétés physico-chimiques contrastées de ces sols. Ainsi, un sol construit, amendé en compost, était l’écosystème 
le moins perturbé des sols étudiés, contrairement à un autre sol construit et contaminé en métaux lourds. Nous 
avons montré que les paramètres physico-chimiques, et surtout biologiques, évoluaient rapidement au cours du 
temps (environ un an) dans le sol construit contaminé en métaux lourds. Enfin, nous avons mis en évidence, dans 
les deux sols étudiés en laboratoire, des modifications des interactions biotiques sous l’influence de nombreux 
paramètres comme le volume de sol, la durée de l’interaction, la présence d’une microflore indigène etc. Finalement, 
nous avons montré que ces sols pouvaient être le support de services écosystémiques tels que l’habitat pour la 
biodiversité et qu’ils pouvaient être fonctionnels, permettant ainsi de considérer leur potentielle valorisation. 

MOTS CLES : Sols anthropisés, Biodiversité, Qualité du sol, Micro-organismes, Faune, Traits 

Study of abiotic, biotic and functional parameters,  
and their interactions in derelict soils 

Due to industrial activities intensification, large surfaces of degraded soils, with low fertility and sometimes 
contamination, are derelict. In the context of land depletion and economic pressure, the rehabilitation of these 
derelict anthropogenic soils could be a key issue. However, these derelict soils needs to be better characterized 
before to consider their potential use. Soil quality studies rarely take into account the biodiversity and the biological 
functioning. Thus, the aim of this PhD work was to characterize derelict soils by considering their abiotic, biotic and 
functional parameters. To this end, six derelict strongly anthropogenic soils from north-eastern France, resulting 
from different industrial activities, were studied in situ and in laboratory. Several biotic components (bacteria, fungi, 
mesofauna, macrofauna and flora) were studied to have an almost complete approach of the soil biodiversity. 
Taxonomical and functional (trait-based approach) study of biodiversity was performed for fungi, meso- and 
macrofauna. Moreover, the in situ evolution over time of abiotic and biotic parameters was taken into account in 
one of the six studied derelict soils. Lastly, biotic interactions between a species of Collembola, of arbuscular 
mycorrhizal fungi and of herbaceous plant were studied in two derelict soils, in a growth chamber. We showed that 
derelict soils were characterized by a significant biodiversity, comparable case to case with other kinds of soils like 
forest, grassland or crop. Nevertheless, differences in terms of density, richness and taxonomical and functional 
structure community were observed between soils and depend on considered biotic group. These differences were 
notably linked with contrasting physico-chemical parameters between soils. Thus, a compost-amended constructed 
soil was the less disturbed among the six studied soils, in contrast with a heavy metal-contaminated constructed 
soil. We showed that abiotic parameters, notably biotic parameters, evolved quickly (within one year) in the metal-
contaminated constructed soil. In the two derelict soils where interactions between Collembola and mycorrhizal 
fungi were studied, biotic interactions were affected by several parameters like soil volume, time of interaction, 
indigenous microflora presence etc. Finally, we have shown that these derelict soils support ecosystems services 
such as biodiversity reserve and could be functional, allowing potential re-use. 

KEYWORDS : Anthropogenic soils, Biodiversity, Soil quality, Micro-organisms, Fauna, Traits 
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