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Préambule

Cette these correspond a la synthése de mes recherches effectuées au laboratoire
iEES-Paris depuis bientét quatre années. Ce travail avait pour objectif général de déterminer
si le priming effect est un processus universel qui a lieu a la fois dans les sols et dans les
milieux aquatiques, en prenant en compte ses conséquences concrétes, tant pour les
guestions de changements climatiques que d’agroécologie.

L'idée initiale était de réaliser deux expérimentations principales. La premiere, en milieu
terrestre, sous différentes conditions de températures, de stoechiométrie et de gestion des
résidus de récolte; la seconde en milieu aquatique, également sous différentes conditions de
températures et de stoechiométrie. Le paramétrage des différentes expérimentations
devaient permettre i) de tester différentes hypothéses émises et ii) de les rendre
comparables entre elles avec une certaine cohérence afin de répondre a I'hypothése globale
de généricité du processus.

Malheureusement, du fait de contraintes matérielles, techniques et logistiques totalement
indépendantes de notre volonté, la partie aquatique, qui aurait di étre réalisée assez t6t
dans le cadre de ma théese, a été la derniere effectuée. La plupart des analyses nécessaires a
son interprétation, qui devaient étre réalisées en collaboration avec des équipes internes et
externes au laboratoire, ne pouvaient alors plus étre réalisées dans le temps imparti du fait,
entre autres, des autres obligations des différentes équipes partenaires. Je ne peux discuter
a ce stade que des éléments préliminaires sur le priming aquatique, ce qui m’a contraint a en
limiter le développement dans le texte qui suit et a remanier la structure initiale de la these.
Etant donné le temps et I’énergie alloué a cette partie en termes d'expérimentation, j'ai
cependant tenté de la développer autant que faire se peut, en y présentant et discutant les
qguelques résultats déja acquis.

Ce manuscrit de thése débute donc par une synthese (chapitre 1), replacant I'étude dans
son contexte général, et décrivant les principes de base biogéochimiques relatifs au stockage
et déstockage de la matiere organique, plus spécifiquement du C, en écologie et
agroécologie. Le chapitre 2 présente les objectifs et hypothéses de la thése. Le chapitre
3 traite des résultats de I'expérimentation terrestre sous deux angles de vue : celui des
pratiques agricole et d'usage des terres, et celui des changements globaux. Il y est
également discuté une importante partie méthodologique sur les problémes expérimentaux
rencontrés, avant d’arriver sur une discussion générale. Enfin, le chapitre 4présente quant a
lui la partie aquatique, les deux expérimentations qui ont été menées, ainsi que les
perspectives que I'on peut tirer des résultats déja acquis.



Résumé

Cette thése a pour but de comprendre le degré de généricité d'un processus
biogéochimique lié a la dynamique du carbone, le « Priming Effect » (PE). Ce processus fut
initialement étudié dans les sols avant d’étre identifié en milieu aquatique. Il peut étre défini
dans les deux types de milieux comme la modification (augmentation ou diminution) du taux
de minéralisation de la matiére organique stabilisée par I'adition de matiere organique
labile. L'objectif du présent travail a été de tester la réponse du PE dans le contexte des
changements globaux ainsi que dans celui des pratiques agricoles. Une premiere
expérimentation en sol agricole a testé I'hypothese énergétique en jouant sur la qualité de la
matiére organique apportée. Les résultats ont permis de confirmer le role central de I'aspect
énergétique de I'apport de matiere organique dans les sols en démontrant que les résidus
végétaux frais induisaient une surminéralisation (PE) du carbone de la matiére organique du
sol huit fois supérieure a son équivalent pré-décomposé. Dans cette méme expérimentation,
la réponse du PE a une augmentation de température, une augmentation de la disponibilité
en nutriments ainsi qu’a un changement de couverture des sols (couvert agricole vs. couvert
forestier) a été testée. Il en ressort un fort effet de la température sur la minéralisation
basale des sols, mais pas d’effet sur le PE. Ce dernier semble réagir d’avantage a la
disponibilité en énergie ainsi qu’au type de couvert végétal. En paralléle de cette partie
terrestre, deux expérimentations aquatiques ont été menées, testant I'impact des
changements de stoechiométrie, de température et de disponibilité en matiere organique
labile sur les interactions entre le compartiment des décomposeurs et celui des producteurs
primaires. Peu de résultats sont disponibles a ce jour et aucune conclusion définitive sur la
réponse du PE n’est établie pour le moment. Cependant, on a pu mettre en évidence
I'importance relative des flux de carbone en provenance des différents compartiments
biotiques de nos systemes. Une importante mixotrophie algale a ainsi été démontrée, nous
amenant a reconsidérer le réle des producteurs primaires dans la partie aquatique de la
dynamique du cycle du carbone, et donc leur role potentiel dans le PE dans un contexte de
réchauffement climatique et d’érosion des surfaces continentales. Des analyses
complémentaires sur les échantillons stockés et une approche de modélisation en cours de
développement permettront d’identifier les éventuelles singularités du PE en milieu
aquatique par rapport au milieu terrestre. Sur son versant terrestre, cette thése a permis de
suggérer une démarche agroécologique de gestion des stocks de carbone dans les sols, ainsi
gue de mettre en évidence le réle majeur de I'état de décomposition des résidus végétaux
sur l'intensité du PE.



Abstract

This thesis aims to understand the degree of genericity of a biogeochemical process
related to carbon dynamics, the "Priming Effect" (PE). This process was initially studied in
soils before being identified in the aquatic environment. It can be defined in both types of
environments as the modification (increase or decrease) of the mineralization rate of the
organic matter stabilized by the addition of labile organic matter. The objective of this work
was to test the PE response in the context of global changes as well as in the context of
agricultural practices. A first experiment in agricultural soil tested the energy hypothesis by
playing on the quality of the organic matter brought. The results confirmed the central role
of the energetic aspect of organic matter input in soils by demonstrating that fresh plant
residues induce over-mineralization (PE) of soil organic matter eight times higher than its
pre-decomposed equivalent. In this same experiment, the responses of the PE to a
temperature increase, an increase in nutrient availability and a change in soil cover
(agricultural cover vs. forest cover) were tested. This shows a strong effect of temperature
on basal soils mineralization, but no effect on PE. The latter seems to react more to the
availability of energy and the type of vegetation cover. In parallel with this terrestrial part,
two aquatic experiments were conducted, testing the impact of changes in stoichiometry,
temperature and availability of labile organic matter on the interactions between the
decomposers compartment and that of the primary producers. Few results are available to
date, and no definitive conclusion on the PE response is currently available. However, it has
been possible to highlight the relative importance of carbon fluxes from the different biotic
compartments of our systems. A significant algal mixotrophy has thus been demonstrated,
leading us to reconsider the role of primary producers in the aquatic part of the carbon cycle
dynamics, and therefore their potential role in the PE in the context of global warming and
continental surfaces erosion. Complementary analyzes of the stored samples and a modeling
approach under development will make it possible to identify the possible singularities of PE
in the aquatic environment with respect to the terrestrial environment. On its terrestrial
side, this thesis has suggested an agroecological approach of management of carbon stocks
in soils, as well as to highlight the major role of the state of decomposition of plant residues
on the intensity of the PE.



Afin de ne pas induire de confusion, les acronymes utilisés pour toute la thése sont ceux des

articles, i.e. en anglais

Liste des acronymes

COP21/CMP11 Conference Of the Parties

DeOM Pre-Decomposed Organic Matter

spic bI*3c Dissolved Inorganic Carbon

DNA DesoxyriboNucleic Acid

DOC DO™C Dissolved Organic Carbon

DON Dissolved Inorganic Nitrogen

DS Decomposed Straw

ESM Earth System Model

FOM Fresh Organic Matter

FS Fresh Straw

GES Green House Gases

Giec = ipcc Intergovernmental Panel on Climate Change

N Nitrogen

o]@ Organic Carbon

oM Organic Matter

P Phosphorus

PE Priming Effect

PFA ParaFormAldéhyde

POC Particulate Organic Carbon

PON Particulate Organic Nitrogen

POP Particulate Organic Phosphorus

gPCR guantitative Polymerase Chain Reaction

RPE Ryzhospheric Priming Effect

SOC Soil Organic Carbon

SOM Soil Organic Matter

TOC Total Organic Carbon

WHC Water Holding Capacity

53¢ Rapport entre les isotopes >C/*C exprimé en %o,
vis-a-vis du standard PDB (Pee Dee Belemnite)
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CHAPITRE 1 : Le concept de priming effect

En écologie, les cycles biogéochimiques sont une facon d’appréhender le systéme Terre
par le biais des processus de transport et de transformation des combinaisons d’éléments
chimiques (C, O, N, P...etc). Ces flux sont étudiés entre les réservoirs que sont la biosphere, la
lithosphére I’hydrosphere et I'atmosphére, et passent par des étapes minérales et
organiques. De ces cycles et des interactions plus ou moins étroites qu’ils entretiennent, il
émerge une homéostasie globale du systeme Terre, c’est a dire une certaine capacité
d’autorégulation (résilience et résistance) — exception faite de lirruption d’événements

exceptionnels, géoclimatiques ou anthropiques.

1.40
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Number of Earths Available,
0.80 Representing the Total Biocapacity
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Number of Earths
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Fig. T1. Time trend of humanity’s ecological demand. This graph shows human demand over the last
40 years as compared with the earth’s ecological capacity for each year. One vertical unit in the
graph corresponds to the entire regenerative capacity of the earth in a given year. Human demand
exceeds nature’s total supply from the 1980s onwards, overshooting it by 20% in 1999. If 12% of the
bioproductive area were set aside to protect other species, the demand line crosses the supply line in
the early 1970s rather than the 1980s. From (Wackernagel et al. 2002)

Au cours des 200 dernieres années, les activités humaines ont considérablement

modifiées le cycle global du carbone (Falkowski 2007), et le dernier rapport du GIEC (2014) a
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établi que plus de la moitié de I'augmentation de la quantité de carbone dans I'atmosphere
observée de 1951 a 2010 était due a I'émission de gaz a effet de serre (GES) d’origine
anthropique. Le lien étroit entre les GES carbonés — notamment le CO, - et les parametres
climatiques, dont la température, ont été révélés depuis plus de 120 ans (Arrhenius 1896;
Falkowski et al. 2000). Malheureusement, les intéréts socio-économiques court-termistes de
certains ont freiné I'émergence d’une prise de conscience collective et on conduit a la
persistance d’un « business as usual » et a une longue période d’atermoiements (Arrow et
al. 1995; Wackernagel et al. 2002; Cifci & Oliver 2018; Moghadam & Dehbashi 2017) (Fig.
T2), amenant ainsi I’humanité a dépasser les capacités écologiques de la planéte (Arrow et

al. 1995; Wackernagel et al. 2002; Rockstrom et al. 2009) (Fig.T1).

Construire une autre trajectoire de développement est I'un des plus grands défis
scientifiques et politiques du 21éme siecle. Certains cercles de pouvoir commencent a
s’emparer sérieusement de la question, comme en témoigne les mobilisations
intergouvernementales dont la COP21/CMP11 ou un accord international sur le climat,
applicable partout, fut pour la premiere fois validé par tous les pays participants (195) en
2015. Parmi les outils cruciaux de construction d’une véritable transition écologique de la
société figurent la meilleure compréhension des mécanismes biologiques fondamentaux
régulant les flux de C entre les différents compartiments terrestres, ainsi que I'identification
de la réponse de ces flux aux changements climatiques et des rétroactions qu’ils peuvent
exercer sur le climat, ce qui pourrait par conséquent amplifier ou atténuer le changement

climatique mondial (Bardgett et al. 2008; Heimann & Reichstein 2008).
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Fig. T2. Caricature par Patrick Chappatte (www.chappatte.com)

1.1. Déterminants de I'accumulation du carbone organique

La prédiction des réponses du cycle du carbone aux perturbations qui affectent les
écosystémes est un enjeu majeur pour de nombreuses problématiques environnementales
et de développement durable. Elle passe par la compréhension des processus de stockage et

de déstockage du carbone organique dans les divers compartiments de son cycle, aussi bien

en milieu terrestre qu’en milieu aquatique.
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1.1.1. En milieu terrestre

Dans les écosystemes terrestres les stocks de carbone de la végétation et du sol sont trois
fois plus élevés que celui de I'atmospheére : leurs dynamiques a court (quelques années) et a
moyen termes (quelques dizaines, centaines ou milliers d’années) se traduisent par des
rétroactions positives ou négatives sur la composition chimique de I'atmosphére et, par
conséquent, sur le climat (Davidson & Janssens 2006).

Plus spécifiqguement, les sols jouent un rbéle majeur puisqu’ils représentent le plus
important réservoir de C organique sur Terre avec 615 Gt C stockées dans la couche
supérieure a 0,2 m et 2344 Gt C pour des profondeurs allant jusqu'a 3 m, ce qui est plus que
dans la biomasse et I'atmosphére cumulées (Jobbagy & Jackson 2000). Par conséquent,
étant donnée I'ampleur de ce compartiment, méme une légere modification de sa taille peut
avoir un impact important sur le climat (Minasny et al. 2017). Les flux entrants dans le sol
(puits de C) proviennent principalement de la production primaire alors que les flux sortants
(source de C) sont dus a l'érosion, au lessivage et a la respiration hétérotrophe des
décomposeurs. Ces flux sont modulés par différents facteurs tels que la température
(Bardgett et al., 2008), les perturbations naturelles et anthropiques (Magnani et al. 2007),
I'utilisation des terres (Smith et al. 2008) ou la disponibilité de I'azote (Beedlow et al. 2004),
la diversité végétale, I'herbivorie, etc.. qui ont tous des impacts directs sur l'activité
microbienne, mais également indirects via les changements de productivité et de diversité
végétale (Bardgett et al., 2008). La respiration du sol, comme tous processus vivant, est en
fait insérée dans un réseau complexe d’interactions a toutes les échelles (Wardle et al. 2004;

Hogberg Read 2006; De Deyn et al. 2008).

Mais l'importance du C organique des sols va au-dela de sa dimension purement
biogéochimique en cela qu’il est le constituant majoritaire de la matiére organique du sol,
source d’énergie et de matériaux de synthése pour tous les organismes de ce milieu. Cette
matiere influence donc la diversité biologique ainsi que la structure et la dynamique des
réseaux trophiques du sol, ainsi que les réseaux trophiques en surface (Kallenbach & Grandy
2011; Lavelle et al. 2001, Bardgett at al. 2005). La catabolisation du C organique par les
microorganismes et les animaux du sol engendre la production de composés minéraux
assimilables par les végétaux supérieurs, ce qui module la productivité primaire des

écosystémes (Wardlee et al., 2004). La matiére organique (OM) est une composante clé de la
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qualité des sols : elle est I'un des déterminants majeurs de leur fertilité chimique, contribue
a la structuration des sols et a leur sensibilité a I'érosion, ainsi qu’a leur capacité a retenir

I'eau et les nutriments (Diacono & Montemurro 2010; Guillou et al. 2012) (Fig. T3).

Soil organic carbon
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Fig. T3. Diagramme de l'effet de l'augmentation de la teneur en matiére organique du sol et de la fertilité
globale du sol par I'amélioration du carbone organique du sol. (Tiré de Diacono & Montemurro 2010, adapté de
Lal 2006)

La décroissance de leur teneur en carbone organique est considérée comme un
mécanisme clé de la dégradation des sols a I’échelon mondiale ainsi qu’une perturbation
majeure du cycle du C. Les pertes de C dans les sols agricoles soumis a des pratiques
intensives se sont révélées étre une cause majeure de perte de fertilité (Kuzyakov 2010), et
d’émissions de gaz a effet de serre (Schlesinger & Andrews 2000; Pascault et al. 2013). Cela
est particulierement inquiétant dans le contexte actuel ou plus de 37% des surfaces
continentales sont allouées a I'agriculture et I’élevage (Smith et al. 2008), et ce chiffre ne
cesse d’augmenter, au détriment des forets (IPCC 2014) dont I'abattage représente lui aussi
une catastrophe écologique a part entiére (Guo & Gifford 2002; Murty et al. 2002; Foley et

al. 2005; Zhang et al. 2005; Malhi et al. 2008). En fonction de leurs propriétés et de I'usage
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gue nous en faisons ainsi que de la nature des impacts du climat, les sols peuvent se
comporter comme des puits ou des source de gaz a effet de serre, notamment de CO, (Lal

2004; Bradford et al. 2017).

1.1.2. En milieu aquatique

Les océans, les eaux douces et leurs sédiments contiennent une quantité de OC (sous
forme d’organismes vivants et de carbone dissout et particulaire) du méme ordre de
grandeur que les continents (Bianchi 2011). La dynamique a court et moyen termes de cette
matiére organique (OM) induit des rétroactions sur la composition chimique de
I’'atmosphere et sur le climat. De maniére analogue a ce qui est observé pour les sols, dans
les sédiments aquatiques la OM est une source d’énergie et de matériaux de synthése pour
les organismes et impacte la dynamique des réseaux trophiques : le catabolisme des
décomposeurs aquatiques produit lui aussi des éléments assimilables par le phytoplancton
et les végétaux immergés — notamment en minéralisant du C organique en CO,, en
dépolymérisant des molécules organiques complexes et en produisant des éléments

minéraux, autant de déterminants de la productivité primaire aquatique.

En milieu aquatique, la sédimentation des OM autochtones (issues de la production
primaire aquatique) et allochtones (issues de I’érosion des surfaces continentales) alimente
les stocks organiques profonds, constituant ainsi des puits de carbone a long terme (Cole et
al. 2007; Tranvik et al. 2009). L’érosion sur les continents peut donc étre vue comme un
mécanisme de séquestration du carbone. A ce jour, on estime que les activités humaines
telles que 'usage des terres et la désertification sont a I'origine de pres de 60% de I'érosion
totale des sols (Lal 2005; Lal & Pimentel 2008; Yang et al. 2003), ce qui induit une
augmentation des flux de carbone vers les systémes aquatiques : a I’échelle de la biospheére,
ces flux [terres = eaux] liés aux actions anthropiques sont de 0,8 Pg Can™*, contre 1,1 Pg C
an! pour les flux naturels (Regnier et al. 2013). Les divers types de OM dans les systémes

aquatiques couvrent un large gradient de résistance a la dégradation (Jiao et al. 2010).

Or, les molécules considérées comme trés récalcitrantes proviennent principalement de
la productivité primaire terrestre (Amon & Benner 1996; Thorp & Delong 2002). Toutefois, la

proportion de la matiere organique autochtone et allochtone qui atteint réellement les

16



couches profondes de I'océan demeure largement inconnue, et selon les géochimistes, la
moitié de la OM disparait au cours de ce transfert entre continent et sédiments océaniques
(Bianchi 2011). Le débat, ouvert depuis plus de 15 ans sur le role de I'érosion comme puits
ou source de carbone, n’a pas encore débouché sur un consensus (Smith et al. 2001; Lal
2003; Lal 2005; Oost et al. 2007; Lal & Pimentel 2008; Chappell et al. 2012). En effet, les
potentiels de décomposition de la OM allochtone sont contrastés : cette OM peut
sédimenter jusqu’aux zones anoxiques ou sa décomposition est trés lente, mais les agrégats
stabilisant jusqu’alors physiquement la OM en provenance des sols (Box. 1, page 169)
peuvent étre délités sous l'action de l'eau et la OM rendue ainsi disponible aux

microorganismes, nonobstant sont age et son degré de récalcitrance.

Ainsi, le C terrigéne minéralisé dans les lacs et les cours d’eau peut étre du C stable,
ancien a tres ancien (Mccallister & Del Giorgio 2012) (de 1000 a 3000 ans d’age). La
métabolisation de la OM terrigéne semble avoir lieu en grande partie au cours du transfert
via les cours d’eau (Mayorga et al. 2005) et les zones littorales des lacs et des océans
(Guenet et al. 2010). En conditions naturelles, ces apports terrigenes sont un facteur majeur
de controle de la production des systemes aquatiques (Guenet et al. 2010; Pace et al. 2004,
Carpenter et al. 2005; Cole et al. 2006). Dans un contexte de changements climatiques,
d’augmentation des surfaces agricoles et d’accélération de I'érosion des sols et des zones
cotieres, il est indispensable de mieux appréhender le devenir de la MO allochtone en milieu
aquatique afin d’en déterminer la contribution quantitative au phénomene de
minéralisation du carbone a I'échelle globale et de sa possible rétroaction sur le cycle du

carbone.

1.2. Agir sur le cycle du carbone en milieu terrestre

La compréhension fine des processus qui contrOlent la dynamique de la matiere
organique est une nécessité, a la fois pour la prédiction des flux échangés entre les sols et
I'atmospheére et pour I'élaboration de stratégies et de pratiques visant a réduire I'ampleur du
changement climatique. Cela a été souligné a de nombreuses reprises dans la perspective
d’une meilleure prise en compte de ces processus dans les modéles globaux (global Earth
system models - ESMs).
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Quant a la “manipulation” de I'étape continentale du cycle du carbone, elle n’est plus une
simple perspective mais est devenue une obligation depuis les accords de Paris de 2015, qui
prévoient a I’horizon 2050 un équilibre entre les flux d’émission et les flux de séquestration

vers la biomasse végétale et les sols.

Agir sur une composante d’un écosysteme, en |'occurrence le carbone du sol, revient de
fait a agir sur un ensemble complexe, a agir sur un réseau d’interactions entre organismes,
entre processus écologiques et évolutifs, a diverses échelles de temps et d’espace. Pour
cette raison, notre travail s’est inscrit dans une démarche d’ingénierie écologique, définie
par le CNRS comme « l"utilisation, le plus souvent in situ, parfois en conditions contrélées, de
populations, de communautés ou d’écosystemes dans le but de modifier une ou plusieurs
dynamiques biotiques ou physico-chimiques de [I’environnement dans un sens réputé
favorable a la société et compatible avec le maintien des équilibres écologiques et du
potentiel adaptatif de 'environnement ». Ainsi, |'agroécologie telle que nous la concevons
est une ingénierie écologique, et fort heureusement, ces concepts tendent a étre de plus en
plus ancrés dans la réalité de nos pratiques actuelles. Il ne s’agit plus alors de chercher a
maximiser les rendements a tout prix, mais plutét a optimiser nos pratiques de fagcon

réfléchie et durable.

S’inscrivant dans ce mouvement, l'initiative « 4 pour 1000 pour la sécurité alimentaire et

le climat » (http://4p1000.0org/) fut élaborée par le gouvernement Francais lors de la COP21.

L'objectif est d’accroitre a I'échelle mondiale le stock de C dans le sol de 0,4 %o (Paustian et
al. 2016), et pourrait se révéler un des leviers majeurs pour atténuer voire stopper
I’augmentation de la concentration de CO, atmosphérique (Bradford et al. 2016) au moins
pendant quelques décennies. Cela permettrait aussi de conserver ou d’accroitre la fertilité
des sols (Freibauer et al. 2004; Minasny et al. 2017) a condition que la matiere stockée soit
une matiére organique évoluée, i.e. riche en nutriments (Batjes & Sombroek 1997; Minasny
et al. 2017). Cette année cependant, d’apres les résultats de leur modéle, Lugato et al. ont
alerté la communauté scientifique sur les possibles conséquences indirectes que cette
augmentation de la séquestration du C dans les sols pourrait avoir a I’horizon de 20-30
années sur I'augmentation des émissions de protoxyde d’azote (N,0) (Lugato et al. 2018), un
GES lui aussi. Ce type de résultat appelle une fois de plus a la prudence et a la prise en

compte de parametres toujours plus nombreux dans les études expérimentales.
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De plus, une discussion sur le bien-fondé du « 4 per mille » s’est tenue dans la revue
Geoderma au court de cette méme année (White et al. 2018; Minasny et al. 2018; Baveye et
al. 2018), avec, entre autres arguments, la mise en avant d’un processus biologique qui
pourrait, selon les modalités, réduire considérablement la portée des efforts déployés par
cette initiative sur la séquestration du C elle-méme, et pire encore, un déstockage du C
ancien et relativement stable (Baveye et al. 2018). Mais bien qu’il soit encore
insuffisamment pris en compte dans les modeles ou sur le terrain, ce processus est toutefois
progressivement pris en considération de fagon croissante dans les travaux actuels, comme
I’'ont souligné Chenu et al. (2018) dans une trés récente étude ou ils alertent la communauté
sur les incertitudes liées a ce processus et la nécessité de son étude vis-a-vis des différents

enjeux liés au cycle du carbone.

Ce processus potentiellement négatif pour la fertilité des sols et l'intensité du
changement climatique, nommé « priming effect » (PE), nécessite donc une attention toute

particuliére et sera I'objet principal du présent travail.

1.3. Théories du priming effect en milieu terrestre

1.3.1. Historique et définition

L’étude du PE est une histoire qui a débutée il y a pres d’un siecle. Mis en évidence dans
les sols, sa définition a évoluée, et les processus qui le sous-tendent ont été peu a peu
éclaircis. Comme nous le verrons, le processus a ensuite été pensé au-dela de la sphere des
sciences du sol et fut déduit, puis expérimenté et décelé en milieu aquatique. La généricité
ainsi suggérée de ce mécanisme de stockage-déstockage du C (entre autres éléments) en
font un objet d’étude biogéochimique fascinant, aux retombées potentiellement cruciales en
termes de compréhension, de prédiction, mais également d’application a échelle globale
comme locale.

La premiére mise en évidence du PE fut réalisée dans le sol en 1926 par Lohnis qui étudia
les effets secondaires de la décomposition d’engrais verts (issus de plantes |égumineuses)
sur la minéralisation basale de I'azote du sol. Celle-ci a vu son taux augmenter paralléelement
a la nitrification de I'azote contenu dans les engrais (Lohnis 1926). Dans certaines études
telle celle de Broadbent et Norman (1947), le processus fut mesuré sur |'azote mais
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également sur le carbone, et ce dans des proportions impressionnantes quand I'apport de
sorgho fourrager multipliait jusqu’a 11 fois la minéralisation basale (Broadbent & Norman
1946). Le terme de Priming effect ne fut cependant introduit que 27 ans aprés sa premiere
observation par I'équipe de Bingeman, dans l'acception suivante: la stimulation du
changement du turnover de la SOM via l'apport au sol d’un substrat plus facilement
décomposable que la OM native (Bingeman 1953). La méthodologie la plus communément
employée pour mettre en évidence le PE s’appuie sur le suivi d’'un marquage isotopique
différentiel entre les compartiments mis en jeux (voir plus bas).

Le processus de PE ne semble pas étre cantonné au N ou au C (Jenkinson et al. 1985;
Dalenberg & Jager 1989). Cette sur-minéralisation fut également rapportée pour d’autres
éléments de la SOM tels que, entre autres, le P (Fokin and Radzhabova, 1996), le S
(O’Donnell et al. 1994; Lefroy et al. 1994; Chapman et al. 1997). Ceci laisse supposer une
intéressante universalité du processus ; toutefois, dans le cadre de ce travail de these, nous
nous focaliserons sur le PE lié au C.

Le PE lié au C ne peut s’étudier ni se comprendre en dehors de la stoechiométrie du
systéeme étudié, il y est intrinséquement lié. Bien qu’encore partielle, la compréhension du
PE fait appel a de nombreux autres concepts tels que — entre autres — la loi de Liebig et son
concept de facteur limitant (Liebig 1840, Danger et al. 2008), les stratégies évolutives des
organismes du sol dont les interactions rendent I'’émergence du processus possible
(stratéges r & K) (Mac Arthur & Wilson 1967; Fontaine et al. 2003) et également celles des
producteurs primaires (Dijkstra et al. 2013; Meier et al., 2009), mais aussi de simple
considérations d’ordre spatial particulierement pertinentes en ce qui concerne les bactéries
et les champignons en raison de leurs différences de taille et de morphologie (Fontaine et al.

2011).

1.3.2. Stratéges r et stratéges K, bactéries et champignons

Fontaine et ses colléegues proposerent en 2003 une hypothése qui fit date dans
I'appréhension du PE. Celle-ci consiste en la division de la communauté microbienne a
I'origine du processus en seulement deux groupes fonctionnels: les stratéges r et les
stratéeges K (Mac Arthur & Wilson 1967) (Fig. T4). Ce découpage rejoint d’autres

classifications fonctionnelles telles que celle distinguant les copiotrophes des oligotrophes
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(Fierer et al. 2007), ou encore les opportunistes des décomposeurs et des mineurs
(Moorhead & Sinsabaugh 2006). Les strateges r a croissance rapide sont considérés comme
capables de dégrader des molécules simples (i.e. issues de la FOM). Les K quant a eux sont a
croissance lente et capables de dégrader aussi les molécules complexes (i.e. issues de la
SOM) pour lesquelles la compétition est moins forte. De plus, et conformément a ce qui a
été écrit plus haut, cette hypothése mécanistique de PE considére que la composition de la
communauté microbienne est contrainte par |'équilibre entre la stoechiométrie des
ressources nutritives et celle des cellules microbiennes qui la composent (Cleveland & Liptzin
2007; Allen & Gillooly 2009). De cet angle de vue, les auteurs ont pu élaborer deux
mécanismes conduisant au priming effect : la décomposition steechiométrique et le nutrient-

mining.

La décomposition stoechiométrique (Fig. T4 mechanism 1) se produit en réponse a
I'apport de FOM dans le sol, lorsque les enzymes extracellulaires produites par les stratéges r
dégradent les molécules labiles contenues dans cette FOM pour lesquelles ils sont plus
compétitifs. Mais ces mémes enzyme peuvent étre a méme de décomposer une partie de la
fraction polymérisée de la SOM. Cela a donc pour conséquence un PE réalisé sur la partie la
plus accessible et probablement la plus jeune de la SOM (Derrien et al. 2014). Ce mécanisme
fut nommé « décomposition stoechiométrique » en raison du fait que lors de cette phase, les
strateges r sont non seulement limités par I'énergie qui leur est accessible, mais également
par la disponibilité en nutriments dans la solution du sol. Par conséquent, la teneur initiale
en nutriments du sol est déterminante pour la mise en place de ce mécanisme, ainsi que
pour son intensité et sa durée. Une fois ce stock de nutriments aisément accessibles épuisé,

cette partie de la communauté microbienne cesse son activité et rentre en dormance.

Le nutrient-mining (Fig. T4 mechanism 2) se met en place parallélement a la raréfaction
de la fraction labile de la FOM utilisable par les stratéges r et le déclin de leur activité, ce qui
permet aux strateges K de prendre I'ascendant en minéralisant la part polymérisée de la
FOM. Ceci leur apporte I'énergie nécessaire pour décomposer la SOM beaucoup plus
récalcitrante, mais a la stoechiométrie plus avantageuse, et ainsi en récupérer les nutriments
nécessaires a leur synthese et leur activité, jusqu’alors limitants (Moorhead & Sinsabaugh
2006). Mais cette sur-minéralisation médiée par les K-stratéges est elle aussi dépendante de

la stoechiométrie du milieu, en cela qu’elle représente une voie métabolique fort colteuse
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pour ces micro-organismes. Ainsi, quand les conditions ne sont pas limitantes, i.e. les
nutriments sont disponibles dans la solution du sol ou des sources autres que la SOM, le PE
peut s’en trouver grandement atténué, annulé, voire méme inversé. Dans ce dernier cas, la
communauté des microorganismes se détourne de la SOM au profit d’une source plus facile
d’accés, au point de faire passer le taux de minéralisation de cette SOM en deca de son
niveau basal (pour le N, voir Chen et al. 2014). Cette sous-minéralisation de la SOM est

également appelée priming effect négatif.

Mechanism 2
K-strategist %

. s +—
microorganisms

CNZymes

Mechanism 1 : SOM

l

Catabolites

€nzZymes

r-strategist —» | FOM | — | Catabolites
microorganisms enzymes

!

Fig. T4. Potential mechanisms leading to the priming effect. Mechanism 1: extracellular enzymes
produced in order to decompose FOM by r-strategists may also be efficient for degrading SOM.
Mechanism 2: a proportion of the FOM may be taken up by K-strategists according to the growth
rate of r-strategists. This increases the K-strategist populations, the production of SOM decomposing
enzymes and hence the rate of SOM decomposition. (Fontaine et al. 2003)

D’autres publications, telle que celle de (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008) décomposent
guant a elles le PE en une succession plus fine d’étapes, alors plus nombreuses. D’apres ces

auteurs, "établissement plus ou moins complet de cette succession serait trés dépendant de
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la quantité de C apportée relativement a la quantité de C contenue dans la biomasse
microbienne estimée dans le sol. Ce découpage plus fin peut comprendre jusqu’a 5 phases
(simple effet d’amorcage et/ou substitution du pool de C et/ou encore utilisation
préférentielle du substrat; puis changement dans la composition de la communauté
microbienne; et minéralisation de la SOM par co-métabolisme) se superposant a 2 autres
phases (PE « apparent » et PE « réel » détaillé plus bas). Le sujet de cette these n’étant pas
de faire le catalogue exhaustif des différentes hypothéses mécanistiques émises pour
interpréter le PE, je me permets de me concentrer sur celles a la lumiére desquelles j’ai

tenté de m’appuyer dans mon travail.

1.3.3. Co-occurrence de la décomposition stoechiométrique et du nutrient mining ?

La décomposition stcechiométrique et le nutrient mining ne sont pas nécessairement des
processus qui s’excluent I'un 'autre. Au contraire, ils peuvent se succéder et méme se
superposer temporellement (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008). A ce sujet, un élégant design
expérimental a permis a Derrien et ses collaborateurs (2014) de mettre en évidence le fait
qgue la SOM minéralisée en début de cinétique de PE est plus jeune que celle minéralisée en

fin. Pour se faire, 3 signatures isotopiques (6'°C) ont pu étre suivies :

- celle du C organique du sol ancien (SOC) anciennement sous savane (signature de
plante C4 = -15%o),
- celle du jeune Cissue de la culture actuelle de plante C3 (= -24%o),

- et celle du glucose apporté a ca. -10%eo.

Les résultats semblent confirmer 2 hypotheses : 1) plus la SOM est ancienne, plus elle est
récalcitrante, et 2) le mécanisme de décomposition stoechiométrique s’opérant en début de
PE est le résultat d’une dégradation enzymatique de la partie la moins récalcitrante et la
moins ancienne de la SOM, tel un effet collatéral engendré par des enzymes synthétisées en

réponse a I'apport de molécules de la FOM.

A l'aide de suivi isotopique sur des extractions d’ADN et d’amplification via PCR
guantitatives (DNA stable isotope probing + gPCR), une étude récente de Lonardo et
collaborateurs remet en perspective le bien fondé de cette vision duale du PE. Les

observations des auteurs laissent a penser que, plutét que des organismes (ici des bactéries)
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a stratégies r ou K, il s’agirait en fait plutot de voies métaboliques plus ou moins co(teuses,
engagées en fonction des substrats a disposition et du contexte stoechiométrique. Comme si
toute la communauté microbienne était a la fois stratége r et K. Les auteurs concluent que
les différences de PE engendrées par différents substrats ne peuvent pas étre expliquées par
la stimulation de différents groupes microbiens avec des capacités de dégradation la SOM
différentes, mais par la stimulation de différents systémes enzymatiques dans des taxons

bactériens similaires (Lonardo et al. 2017).

Du fait de son design original, cette étude ouvre également le débat sur I'aspect spatial

du PE.

1.3.4. Dimension spatiale du priming effect

Outre les aspects bioénergétiques qui sont impliqués dans le PE qui s’exerce sur les
fractions moléculairement récalcitrantes de la SOM, s’ajoute une autre dimension, centrale,
celle de I'accessibilité spatiale des molécules. Comme nous I'avons vu, les molécules de la
SOM sur-minéralisées via le PE ne sont pas nécessairement toutes tres récalcitrantes (cf.
décomposition stoechiométrique) (Kleber et al. 2011). En effet, leur stabilité dans le sol peut
également étre le résultat d’une protection physique dans des agrégats et/ou d’une
protection physico-chimique par sorption sur des argiles (Chenu & Plante 2006) ou des
biochars (Box. 1, page 169) Ce constat a généré des débats toujours en cours pour mieux
définir les molécules qui font I'objet du PE (Schmidt et al. 2011). La notion de récalcitrance
moléculaire initialement utilisée n’est en fait qu’une partie du concept de « stabilité » ou de
« persistance » des molécules primées. A cela s’ajoute désormais une notion de stabilité

physique des molécules de la SOM.

Du fait de lincorporation de FOM dans le sol, le sol subit un certain nombre de
modifications physiques. En particulier, la surface d’échange entre la FOM et les autres
constituants vivants et non vivants peut étre réduite ou au contraire accrue. De fait, la mise
en contact de molécules jusqu’alors isolées avec des communautés microbiennes tout aussi
isolées est alors rendue possible. Par ailleurs, grace a I'apport énergétique de la FOM, le
systeme hyphal mycélien peut s’étendre et permettre aux champignons une exploration

bien plus efficace du milieu que dans le cas des communautés bactériennes, et donc une
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meilleure accessibilité aux ressources du sol. C'est une des raisons pour lesquelles il est
probable que les champignons soient les acteurs principaux du priming effect (Fontaine et al.

2011).

A ce sujet, dans cette méme étude de Lonardo et al. (2017), les auteurs ont voulu tester la
réponse du PE a 3 molécules représentatives d’un gradient labilité-récalcitrance : glucose,
cellobiose et acide vanillique. Dans leur expérience, les apports ont été normalisés soit par

gramme de carbone de la SOM, soit par rapport a I'énergie contenue dans ces molécules :

Amount of substrates added to the soil.

mg of C-substrate/g soil

Glucose Cellobiose Vanillic Acid
Same amount of carbon 0.11 0.11 0.11
Same amount of energy 0.13 0.11 0.84

Tab. T1 Tiré de (Lonardo et al. 2017)

Le résultat est alors trés intéressant :

- a C équivalent, les apports présentent des réponses de PE classiques liées a leur

degré de labilité-récalcitrance : glucose > cellobiose > acide vanillique

- mais a énergie équivalente, c’est I'apport de la molécule récalcitrante qui induit le
plus PE le plus fort, jusqu’a 5.5 fois supérieur a celui engendré par les deux autres

molécules.

Les auteurs concluent que |'effet sur le PE de la structure chimique des composés ajoutés
dépasse de beaucoup le simple effet de leur contenu énergétique (Lonardo et al. 2017).
Pourtant, il me semble que leur résultat contient un fort facteur confondant. En dehors de
leur méthode de détermination du contenu énergétique de leurs molécules qui peut étre
elle aussi sujette a débat, une fois normalisée sur son contenu énergétique, la molécule
récalcitrante (vanillic acid) a été apportée en quantité de C ca. 8 fois supérieure aux deux
autres substrats (glucose et cellobiose). En conséquence, il y a clairement un effet
confondant entre les dimensions énergétique, quantitatives (Guenet et al. 2010) et spatiales
des apports, inextricables en I'état. Etant donné le caractere aussi intrigant que contre-

intuitif de la conclusion de cette étude, j'aurais tendance a privilégier I’hypothése spatiale
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(telle que développée plus haut) comme facteur explicatif principal des résultats
expérimentaux obtenus, car c’est la moins colteuse en hypotheses (cf. principe de

parcimonie), dans |’attente de nouvelles recherches sur cette question.
1.3.5. Priming effect positif vs. négatif

De cette vue d’ensemble sur le priming effect, on peut affirmer que le PE est un processus
multifactoriel, hétérogene dans le temps et dans l'espace et non-unifié sur le plan
conceptuel. En effet, au fur et a mesure de I'accumulation des études sur le sujet, des
mécanismes sous-jacents variés ont été suggérés et/ou mis en évidence, des acteurs
différents ont été identifiés (bactéries vs. champignon), et le signe méme du processus s’est
vu élargi, pouvant désormais étre positif, nul ou méme négatif (Kuzyakov, Friedelb, et al.
2000). Le PE négatif serait une diminution de la vitesse de minéralisation de la SOM,
conséquence d’'un « shift » des communautés microbiennes décomposant jusqu’alors la
SOM, et se concentrant désormais sur la FOM apportée et plus labile. Ainsi la définition du
PE n’est plus une « stimulation » mais une simple « modification » du taux de minéralisation

de la SOM via I'apport d’un substrat facilement décomposable.

C’est de cette forte diversité mécanistique que sont nées nombre de contradictions dans
les études menées, aussi bien pour celles réalisées en milieu terrestre qu’aquatique — et il
me semble que le terme de priming effect recouvre désormais plutot le statut d’'un concept
que celui d’'un processus. Eu égard a cette situation, des auteurs ont proposé une
terminologie différente pour tenter de répondre a ce désordre conceptuel et ont proposé,
celle « d’effet interactif » (Bengtsson et al. 2018). Cette dénomination a d’ailleurs déja été
acceptée par d’autres auteurs qui affirment que le fait de désigner des mécanismes distincts
par un unique terme induit les chercheurs en erreur, et que c’est de I'équilibre entre ces
mécanismes distincts que se joue le signe et l'intensité de cet « effet interactif », alias

« priming-effect » (Sanches et al. en cours de publication).

Bien qu’en accord avec ce mouvement de remise en question de la définition du PE, par
souci de simplicité, je continuerai ce travail en conservant le terme classiquement usité de

PE.
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1.3.6. Dimension évolutive du priming effect

Comme illustré précédemment, lorsqu’il est fait mention du PE dans le contexte actuel
des changements globaux, c’est le plus souvent en termes négatifs. En effet, il est
couramment admis qu’un enjeu majeur par rapport au changement climatique est la
séquestration du carbone dans les sols. Or, le PE contrarie cet objectif en induisant une
émission additionnelle de CO, vers I'atmosphére, conduisant a un réchauffement global par
effet de serre additionnel. Cependant, pour bien comprendre la signification du PE, il
convient de se replacer dans un contexte naturel et évolutif. En dehors de l'incidence
anthropique directe comme indirecte, le PE s’opére en conditions « naturelles» en
cohérence avec la satisfaction des besoins en ressources nutritives de différents types
d’organismes, satisfaction qui est souvent le résultat d’interactions entre ces divers types

d’organismes.

Ainsi, en conditions naturelles, bien qu’ils soient les acteurs directs du PE, les
microorganismes ne sont pas les seuls contributeurs au PE, loin s’en faut (Clarholm, 1985a,
Griffths, 1994). Les interactions entre les micro-organismes du sol, la faune du sol et les
plantes sont l'une des clés pour appréhender le « pourquoi » du processus. Ainsi, des
substances libérées par la faune du sol, telles que les mucigels produits par les vers de terre
sont connues pour induire rapidement du PE en stimulant les communautés microbiennes
plus ou moins dormantes de la SOM (Lavelle et Gilot, 1994, Lavelle et al., 1995 ; Kuzyakov,

Friedelb et al., 2000).

Par ailleurs, une autre interaction tres étudiée est celle qui s’instaure entre les
microorganismes du sol et les producteurs primaires via leur systéme racinaire. L'émergence
de ce « priming effect rhizosphérique » (RPE) peut se présenter comme suit : lorsque les
producteurs primaires se trouvent dans un contexte stoechiométrique défavorable, les
plantes ont la possibilité d’allouer une part importante de leur énergie a la synthese de
rhizodépots (Nguyen 2003), en particulier d’exsudats racinaires (Fig. T5). Entre 5 et 60% de
tout le C fixé via la photosynthese peut étre ainsi transféré a la rhizosphere (Marschner,
1995, Keiluweit et al. 2015). Ces exsudats sont constitués d’'un ensemble de molécules

simples (Walker et al. 2003), et offrent aux communautés microbiennes du sol I'énergie
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nécessaire pour opérer un PE, et ainsi récupérer et remettre en circulation les éléments

contenus dans la SOM (N, P, K, etc.), jusqu’alors limitants dans la solution du sol.

C’est ainsi que certains auteurs expliquent la caractéristique des plantes (strateges K en
général) qui allouent un large part de leur biomasse a I'établissement d’un systéme racinaire
profond. D’un point de vue évolutif, cet investissement dans les racines profondes présente
I'avantage d’extraire la plante de la zone de surface ol la compétition est élevée avec les
autres plantes, et de gagner des zones moins explorées et surtout moins exploitées. La
disponibilité des nutriments est plus faible dans les couches profondes du sol que dans les

couches superficielles (McKinley et al. 2009).
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Fig. T5 Schéma du mécanisme de priming effect rhizosphérique (RPE) ainsi que du rétrocontrdle
positif entre RPE et teneur en CO, atmosphérique.

Une contradiction apparait: moins de compétition, mais moins de ressources. Un
compromis évolutif possible passe par la mise en place d’'un RPE, colteux en énergie pour

ces plantes, mais tres efficace pour I'acces a des nutriments qui sont trés concentrés dans la
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matiere organique profonde — par exemple, les C:N les plus bas sont mesurés dans les
niveaux profonds des sols (e.g. Feng et al. 2017; Jiang et al. 2017; Kramer et al. 2017). Ce
scénario a été crédibilisé par la mise en évidence que cette interaction plante-
microorganismes était a méme de remettre en circulation des nutriments contenus dans une

SOM dont I’age peut aller jusqu’a 15000 ans (Fontaine et al. 2007; Shahzad et al. 2018).

Comme on pu le suggérer les mémes auteurs en 2015 (Shahzad et al.), il apparait alors
gue tout facteur augmentant la productivité primaire aurait pour conséquence indirecte
d’augmenter la quantité d’exsudats racinaires et par la-méme le RPE, reconnu pour étre un
puissant accélérateur de la minéralisation de la SOM en CO,. Parmi ces facteurs, on peut
compter l'augmentation du CO, atmosphérique résultant en majeure partie de |'activité
anthropique, et induisant une rétroaction positive, i.e. une amplification des émissions de
CO, par le RPE et le déstockage du C contenu dans la SOM ainsi minéralisée (Shahzad et al.

2015; Heimann & Reichstein 2008) (Fig. T5).

1.4. Biais et limites méthodologiques de I'étude du priming effect

en milieu terrestre

Les expérimentations dans lesquelles le PE est étudié se trouvent confrontées a des
difficultés méthodologiques qui rendent parfois délicates I'interprétation fine des données,

tant pour quantifier le processus que pour en comprendre les mécanismes.
1.4.1. Priming effect apparent

Un des biais majeur dans linterprétation expérimentale du PE est un phénomeéne
largement documenté, celui du PE « apparent ». Celui-ci mene a une confusion dans
I'interprétation des flux de CO,, et donc, dans le calcul du PE « réel » gqu’on lui oppose
(Blagodatskaya & Kuzyakov 2008), autrement appelés PE « faux vs. vrai » chez d’autres
auteurs (Fontaine et al. 2011). Lorsqu’il a lieu, le faux PE est théorisé comme suit. Les
décomposeurs du sol présentent la méme signature isotopique que leur milieu : celle du sol.
Lorsqu’ils recoivent une source d’énergie carbonée aisément métabolisable, cela leur
permet de sortir de leur stade de quiescence et une partie du carbone va en fait servir a

assurer le turnover de leurs cellules, notamment le renouvellement de leurs métabolites
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(hypothese des « trigger molecules » Nobili et al. 2001). L’incorporation de ce C « nouveau »
dans leur biomasse s’accompagne alors de la métabolisation, et in fine de la minéralisation
du C initialement contenu dans leur biomasse, qui présente le méme §*C que le sol. Ce flux
de CO, sera donc interprété comme le résultat du PE alors que son origine n’est pas le C de
la SOM, mais le turnover microbien, tel qu’illustré dans la figure T6 (tirée de l'article de
Mason-jones et al. 2018). L'existence de ce PE apparent peut étre révélée via des analyses
complémentaires telles que la mesure du C microbien, mais cela est rarement (Wu et al.

1993; Fontaine et al. 2004).

// activation MG
\energy — (eXO)enzyme

—

/\\ synthesis’
T > J J 35

Fig. T6. Diagramme conceptuel du PE induit par le C. La voie métabolique illustrée par la fleche « a »
représente le PE apparent, la « b » représente le PE réel. Tiré de Mason-Jones et al. 2018.

L'occurrence de ce PE apparent semble quant a elle dépendre :
1) de la quantité de C apporté vis-a-vis de la quantité de C contenu dans la biomasse
microbienne (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008). Avec un apport en C inférieur ou

équivalent a la quantité de C contenue dans la biomasse microbienne (Capport<Cmic), le
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PE pourrait n’étre qu’apparent puisque le C apporté serait susceptible d’étre utilisé
entierement pour le renouvellement du C microbien. Ceci est aussi fonction du point
suivant :
2) de la forme sous laquelle le C est apporté (molécules simples, complexes, résidus
végétaux, stoechiométrie de I'apport) (Wu et al., 1993; Dimassi et al. 2014).
Le PE apparent peut s’opérer dans des proportions largement significatives, et se produire
pendant quelques heures a quelques jours suite a I'apport de FOM, soit un laps de temps

bien plus réduit que celui du PE réel (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008).

1.4.2. Equivalence entre minéralisation et décomposition

Une autre limite de la plupart des conditions expérimentales est I'hypothése implicite
selon laquelle la minéralisation mesurée refléte, linéairement, 'activité microbienne de
dégradation de la matiére organique.

Toutefois, une part non négligeable du C, en fonction de différents facteurs, peut-étre
préférentiellement allouée a la biomasse microbienne des bactéries et des champignons (i.e.
division cellulaire), plutét qu’au métabolisme énergétique (i.e. respiration), faussant ainsi la
lecture des résultats. Par exemple, une diminution de minéralisation totale et/ou de PE
entre 2 traitements peut alors résulter de la dégradation de quantités égales de matiere
organique dans les deux cas, mais d’une minéralisation inférieure dans le traitement mesuré
comme étant le plus faible du fait d’'une plus grande allocation de I’énergie allouée a la
croissance de la biomasse.

A cela peut s’ajouter I'effet du pH de la solution du sol qui, outre son impact direct sur
I'intensité de I'activité enzymatique microbienne (Hung & Trappe 1983; Bottner et al. 1998;
Colteaux et al. 2001; Walse et al. 1998), une part du CO, émis peut étre fixé dans la solution
du sol jusqu’a ce que I'équilibre acido-basique soit obtenu entre dissolution et dissociation
du CO, (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008). Cet équilibre dépends également de la
température (Leifeld 2005) et induit généralement un délai dans la lecture du PE (et de la
minéralisation de la OM présente dans le sol de facon plus générale) ainsi qu’a sa sous-

estimation.
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1.4.3. Hétérogénéité des signatures isotopiques

Dans la plupart des études, la détermination expérimentale du PE est réalisée a I'aide des

différences de signatures isotopiques entre les différents compartiments suivis. De ce fait,

des difficultés de lecture peuvent apparaitre si ces différences sont trop ténues en fonctions

de plusieurs facteurs, tels que :

la résolution des analyseurs utilisés : il faut que I'effet observé dépasse le bruit de
font de I'appareil pour étre détectable.

la qualité des analyseurs utilisés : il faut que I'effet observé dépasse suffisamment le
bruit de font de I'appareil pour que la variabilité analytique imputable a I'appareil
soit négligeable.

la variabilité au sein des échantillons entre les réplicats expérimentaux,
I’'hétérogénéité de signature isotopique au sein des compartiments étudiés pour un
méme réplicat. Par exemple, au sein des tissus végétaux, une hétérogénéité naturelle
et une hétérogénéité en conditions de marquage artificiel a été mesurée et méme
cartographiée (Nguyen Tu et al. 2013) (Fig. T7). Ou encore, au sein du sol, la
présence de sous-compartiments aux signatures isotopiques différentes, tel que,
entre autres, les carbonates (McCrea 1950; Cerling & Quade 1984; Midwood &
Boutton 1998) sont un probléme récurrent dans ce genre de contexte.

le possible fractionnement isotopique microbien le long des voies métaboliques
hétérotrophes (Blair et al. 1985; Macko et al. 1987; Summons et al. 1994; Mary et al.
1992). Dans notre cas, on pourrait imaginer que la minéralisation du C pourrait
s'accompagner d'un fractionnement isotopique pendant la décomposition, de sorte
gue la composition isotopique du CO, dégagé soit sensiblement différente de celle du

substrat d'origine (Mary et al. 1992).
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Fig. T7. Variabilité isotopique dans les feuilles de hétre (valeurs 613C en %o): (a) feuille tardive
marquée; (b) des feuilles précoces marquées; (c) feuille naturelle. Les valeurs notées sur les demi-
feuilles inférieures ont été obtenues aprés broyage et homogénéisation. (issu de Nguyen Tu et al.
2013)

1.5. Théories du priming effect en milieu aquatique

Apres avoir été décrit par Lohnis en 1926, ce concept, né en sciences du sol, fut pour la
premiere fois suggéré pour les milieux aquatiques par De Haan en 1977. Ceci pour expliquer
I’'augmentation de la croissance bactérienne et de la décomposition des acides fulviques,
subséquemment a I'addition d’acide benzoique dans un lac. Il fallut pourtant attendre 2010
et la publication de Guenet et al. pour que le PE soit placé sur le devant de la scéne, en
encourageant son étude et sa prise en compte dans les milieux aquatiques. S’en est alors
suivie une augmentation importante d’études sur le sujet. Ce regain d’intérét est justifié
puisque dans les milieux aquatiques aussi se trouvent réunies les conditions clés pour
I'occurrence du PE : présence simultanée de matieres organiques labiles et récalcitrantes
(Fig 7) en quantités importantes. Cela a permis de démontrer que le PE pouvait se produire
dans une large gamme d'écosystemes aquatiques, continentaux comme marins (Bianchi
2011; Lane et al. 2013; Carlson et al. 2002; Farjalla et al. 2009; Danger et al. 2016; Bianchi et
al. 2015; Shimp & Pfaender 1985; Nugteren et al. 2009; De Haan 1977) et, de surcroit, avec
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une intensité pouvant étre du méme ordre de grandeur que celle mesurée dans les

écosystemes terrestres (Guenet et al. 2010).

Néanmoins, loin d’aboutir aisément a un consensus, certaines études conclurent a
I’absence de PE, ou au contraire a son occurrence, mais aussi bien positive que négative
(Guenet et al. 2014; Franke et al. 2013; Bengtsson et al. 2014; Kellerman et al. 2015; Danger
et al. 2016). De méme que pour le PE terrestre, les facteurs expliquant les grands écarts de
résultats entre les études ne sont toujours pas démélés, mais des récentes reviews
(Bengtsson et al. 2018; Sanches et al., en cours de publication) permettent tout de méme de

dégager des tendances exploitables.
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Fig. T8. Sources possibles de substrats pouvant faire I'objet d’un priming effect en milieu aquatique
(Bianchi 2011)

Plus qu’en milieu strictement aquatique, le PE apparait comme un point clé de la
dynamique de la OM, particulierement au niveau des écotones (i.e. zone de transition

écologique entre deux écosystémes), et plus précisément des interfaces écohydrologiques
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(Krause et al. 2017). Dans ces zones, littoraux, estuaires et milieux peu profonds, s’opére une
rencontre entre des flux de OM allochtone stabilisée en provenance de |'érosion des sols
(Bianchi 2011) et des flux d’'OM autochtone plus labile (Guenet et al. 2010) (Fig T8). Cette
derniére est par exemple relachée par les producteurs primaires, tel que le phytoplancton,
sous forme de monosaccharides, de polysaccharides et d’acides aminés et peut engendrer
un priming effect, particulierement en conditions oligotrophes (i.e particulierement pauvre
en éléments nutritifs.) (Mccallister & Del Giorgio 2012; Guenet et al. 2010, 2013, 2014). Une
étude récente a d’ailleurs montrée que le carbone organique relaché dans le milieu par le
périphyton (= mélange complexe d'algues, de cyanobactéries, de microbes hétérotrophes et
de détritus) stimulait les microorganismes décomposeurs (i.e. minéralisateurs) de débris

végétaux submergés (Kuehn et al. 2014) .

1.6. Difficultés méthodologiques d’étude du priming effect en

milieu aquatique

L'importance du compartiment des producteurs primaires apparait donc comme
essentielle dans la mise en place du PE, cependant, en raison de difficultés méthodologiques,
il est important de noter que presque toutes les recherches menées sur le PE aquatique ont
été faites jusqu’ici dans des conditions trés simplifiées, sans la présence de populations
phytoplanctoniques vivantes. En plus des difficultés discutées pour le PE terrestre et
pouvant s’appliquer en milieu aquatique, celles-ci s’explique notamment par la difficulté a

séparer les flux, gqu’ils soient quantitatifs ou qualitatifs (isotopiques).

En effet, a quelques détails pres, il suffit en milieu terrestres de mesurer les flux de CO2
en provenance des sols et se retrouvant dans le compartiment atmosphérique. Mais en
milieu aquatique, I'eau constitue un compartiment supplémentaire dans lequel les flux des
éléments (dissouts) sont sujets a passer plusieurs fois entre les compartiments des
décomposeurs et des producteurs primaires. Chaque compartiment réalisant un
fractionnement isotopique qui lui est propre, ces flux complexes brouillent ainsi les signaux

et donc leur interprétation. De ce fait, jusqu’ici dans les études expérimentales de PE
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aquatique, l'activité du compartiment des producteurs primaires n’était que mimé
grossierement en apportant des composés labiles ( e.g. du glucose, Guenet et al. 2014) ou,
au mieux, en apportant des résidus de phytoplanctons mort et lyophilisé (e.g. I'étude de

Trevathan-tackett et al. 2018).

1.7. Priming effect et changement globaux

Dans cette partie non exhaustive, je me concentrerais uniqguement sur les facteurs qu’il

m’a été possible de manipuler lors des mes expérimentations de théese.

1.7.1. Effet de la température

Aussi bien en milieu terrestre qu’aquatique, la température induit de trés nombreux
effets sur la biosphére : des effets directs sur le métabolisme des organismes soumis aux
variations de températures, et des effets indirects via I'incidence de la température sur les
équilibres de dissolution-évaporation des gaz tels que I'O,, le CH4, CO,, I'équilibre vapeur-
liqguide pour I'H,0... et de nombreuses interactions et rétroactions entre tous ces effets

(Bates et al. 2008, IPCC Technical Paper VI).

La température est connue pour étre I'un des principaux facteurs déterminant la vitesse
du processus de décomposition (Curiel Yuste et al. 2007; Gregorich et al. 2016). Ce lien a été
formalisé par Arrhenius (Arrhenius, 1889) qui, au moyen de son équation, montre que la
température de décomposition (via réactions enzymatiques) augmente avec I'augmentation
de la complexité des composés (i.e. récalcitrance biochimique) induisant des énergies
d’activation supérieures a celles des molécules plus simples. (Litzow & Kdgel-knabner 2009;
Conant et al. 2011; Hartley & Ineson 2008) (Fig T9). Or, I'importante stabilité de la SOM est
due, au moins en partie (cf. Box. 1, page 169), a un degré élevé de récalcitrance. Le PE étant
un processus par lequel la minéralisation de la SOM se trouve amplifiée, il peut paraitre
logique de s’attendre a ce qu’il soit lui aussi stimulé par une augmentation de la
température de I'ordre de celle prédite par les scenari de réchauffement climatique (IPCC
2014). De plus, dans la perspective d’un bilan entre sources et puits de C, il a été plusieurs
fois montré que la sensibilité a la température des taux de décomposition est généralement

supérieure a celle des taux de productivité primaire nette (Lloyd & Taylor 1994; Schimel et
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al. 1994; Kirschbaum 2000) — déséquilibre qui laisse supputer de lourdes conséquences

environnementales.
> En milieu terrestre

Pourtant cette prédiction de lien positif entre température et vitesse de minéralisation
est loin d’étre observée systématiquement dans les expérimentations de PE terrestre.
Lorsque les systéemes expérimentaux contiennent un compartiment de producteurs
primaires en plus de celui des décomposeurs hétérotrophes du sol, I'effet de 'augmentation
de la température est assez systématiquement observé, notamment a travers son effet
stimulant sur la productivité primaire (Kirschbaum 2000). Par exemple, dans une étude de
Zhu & Cheng de 2011, une augmentation de 5°C a suffi a multiplier par 3 I'intensité du RPE.
Mais lorsque cet effet est étudié uniqguement sur le PE lié a I'activité des microorganismes,
sans la présence de plantes, on observe une importante disparité dans les résultats. Ainsi,
suite a une augmentation de température, des résultats de PE positif (Li et al. 2017; Thiessen
et al. 2013; Yanni et al. 2017) mais aussi négatif (Froseth & Bleken 2015; Yanni et al. 2017)
on été rapportés, alors que d’autres études n’ont détecté aucune différence significative
(Ghee et al. 2013), y compris dans le cadre d’expérimentation a long-terme (Vestergard et al.

2016).

Cette apparente contradiction résulte probablement de la grande diversité des facteurs
de controle de l'intensité et du signe du PE. De ce fait, chaque étude ne manipulant pas les
mémes parametres (type et qualité de OM apportée, stoechiométrie, humidité du sol, pH,
biomasse microbienne, type de sol... etc), il est possible que ces divergences soient
contextuelles, du fait de facteurs confondants et/ou d’interactions entre un ou plusieurs
facteurs et la température. Ceci étant, cette grande variabilité dans les résultats suggéere que
la température peut certes étre un des facteurs explicatifs de la variabilité du PE, mais pas au

point de prendre le pas sur les autres caractéristiques biotiques et abiotiques des sols.

Par ailleurs, il faut compter avec les conséquences indirectes engendrées par une
variation de la température, telle que les variations de I’humidité du sol. En effet, au cours
d’expérimentations en laboratoire, ces facteurs sont généralement contr6lés et isolés afin,

justement, de faire la part des choses et d’éviter ainsi au maximum I'écueil des facteurs
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confondants, point qui peut faire I'objet de critique par certains auteurs (e.g. Carpenter
1996). Mais ceci ne doit pas faire oublier, lors des interprétations de résultats. C’'est pourtant
une limite inhérente aux expérimentations en microcosmes qui présentent un fort niveau de
controle des parameétres et donc, comme les autres échelles d’unités expérimentales, leur
lot d’avantages et de limites (Benton et al. 2007; Lee & Brown 2011). C’est ainsi que les
résultats obtenus a différentes échelles expérimentales, i.e. en micro-, méso-, macrocosme

ou in situ en milieu naturel pourront alors étre différents (Fig. T9)
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Fig. T9 La majorité des études d’incubation ont montré que les taux de décomposition des matieres
organiques  lentement  décomposable sont plus  sensibles a la  température
(Tsens=f(1/décomposabilité)), conformément aux prédictions de la thermodynamique de base.
Cependant, comme le montre |'axe des abscisses, les études d'incubation se limitent nécessairement
a décrire les réponses des 5 a 15% les plus facilement décomposables de la SOM. Inversement, les
études menées sur des systemes expérimentaux de taille supérieure et sur du plus long-terme
aboutissent a des tendances différentes : ici, elles indiquent que la décomposition des composés de
la SOM les plus lentement décomposables est relativement insensible a la température. Tirée de
(Conant et al. 2011)

» En milieu aquatique

Des articles récents (Gudasz et al. 2010; Marotta et al. 2014) suggérent que le
réchauffement climatique augmentera la minéralisation de la MO des sédiments sous toutes
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les latitudes. Selon une autre étude (Yvon-durocher et al. 2015), ce réchauffement modifiera
la composition stcechiométrique du phytoplancton via des mécanismes physiologiques
dépendants de la température. Ceci devrait augmenter 'excrétion de MO labile par le
phytoplancton (Leflaive et al. 2008). L'augmentation de la teneur en CO, (non testée ici)
devrait aussi augmenter le PE en favorisant des ratios carbone/nutriments élevés et une
production importante de composés labiles et de TEP (« transparent exopolymer particles »
(Zetsche & Ploug 2015)) par les producteurs primaires. De plus, quel que soit le scénario
d'émission de CO, envisagé, I'augmentation de température elle-méme est susceptible de
stimuler le taux d’activité des microorganismes d’une maniére générale. (Anav et al. 2013).
Ceci a amené certains auteurs a proposer I’hypothése d’une augmentation du PE, et donc de
la minéralisation de la MO considérée comme réfractaire, en réponse aux changements
global (Guenet 2010). Huit années plus tard, un important travail de review (Sanches et al.,
en cours de publication) a mis en évidence que le PE aquatique semble bien étre en partie
contr6lé par la température qui augmenterait l'intensité du processus. Toutefois, cet
accroissement de la vitesse du PE n’a été observé expérimentalement que pour des
températures supérieures a 20°C (Fig. T10). La réponse observée n’a pas été pas linéaire : on
constate un effet relativement faible sur l'intensité du PE au-dessous de 20°C, puis une

augmentation exponentielle jusqu’a 30°C.

(b)

Priming effect (LRR)

10 13 16 19 22 25 28

Temperature (°C)

Fig. T10 Effet de la température sur la réponse du PE (ratio log-transformed, tiré de Sanches et al. en
cours de publication).
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1.7.2. Effet de la stoechiométrie

Tel que I’énonga Jeremias Benjamin Richter en 1792 « La stoechiométrie est la science qui
mesure les proportions quantitatives ou rapports de masse dans lesquels les éléments

chimiques sont impliqués ».

Ce concept fut rapidement étendu au dela de la chimie, notamment vers la biologie, et
plus précisément vers |'écologie, par Liebig (1840), Lotka (1925) puis Redfield (1958). Mais,
ce n'est que bien plus récemment que la théorie de la « Stoechiométrie Ecologique » fut
développée en tant que discipline (Elser et al. 1996, Sterner & Elser 2002) et clairement
définie en tant qu’approche de I'écologie prenant en compte I'équilibre de plusieurs
éléments chimiques dans les interactions biotiques et les processus écologiques. La
stoechiométrie écologique explicite la facon dont les principaux éléments biochimiques (C,
N, P, Fe, Si, K...) circulent dans les chaines trophiques, i.e. entre les différents compartiments
biotiques que sont les producteurs primaires, les consommateurs primaires et secondaires.
C’est cette discipline qui permit explicitement de faire le couplage entre les cycles
géochimiques et la composition chimique des organismes impliqués dans ces cycles (Luo et
al. 2006; Lugato et al. 2018), amenant ainsi un certain renouvellement de la biogéochimie.
L’écologie stcechiométrique se base notamment sur le principe d’homéostasie, qui peut étre
défini comme Ila capacité d’'un organisme a conserver une composition chimique
relativement stable et précise malgré la différence de composition qui existe entre lui, son

environnement et ses ressources.

> En milieu terrestre

Dans notre présentation des théories du PE, nous avons clairement souligné que le PE est
trés lié a la stoechiométrie des microorganismes et de la SOM (Kuzyakov et al. 2000;
Fontaine et al. 2004; Fontaine et al. 2011; Liu et al. 2018; Wang et al. 2016; Ohm et al. 2007;
Hamer & Marschner 2005; Zhu & Cheng 2011; Fang et al. 2015, Perveen et al. in prep) et
semble en étre I'un des causes principales— si ce n’est la premiere. En caricaturant, nous
avons pu voir que si I'énergie carbonée en détermine l'intensité, la stoechiométrie peut
qgquant a elle en déterminer le signe, pouvant le faire passer de positif, tel qu’il fut
initialement observé et théorisé, a négatif. L'incidence de la stoechiométrie sur le PE est

donc capitale en ceci qu’elle peut contribuer a faire passer un systéeme sujet au PE de source
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de C pour l'atmosphére a en puits de C et réciproquement. Or, dans notre histoire
contemporaine, la stoechiométrie est elle aussi sujette a des bouleversements... En
particulier, la fertilisation azotée a conduit a une sur-disponibilité de I'azote, en milieu

aquatique comme en milieu terrestre.

La satisfaction des besoins en azote des microorganismes via le nutrient mining est un
déterminant de premier ordre de l'intensité et du signe du processus de priming effect qui
se produit en cas de carence en azote dans la solution de sol (Chen et al. 2014). Suite a un
apport d’énergie labile, les microorganismes auront I’énergie nécessaire pour investir dans
un effort enzymatique dans I'extraction de ces nutriments limitants de la matiére organique
persistante du sol, c’est a dire qu’ils induisent un priming effect. Mais, si I'azote minéral n’est
pas limitant, le besoin en nutriments diminue, comme l'intensité du PE. Trés récemment, des
études ont cependant suggérées que d’autres déterminants majeurs seraient a I'ceuvre, tel
que le type de molécules utilisées (Mason-Jones et al. 2018) ou encore leur niveau de
récalcitrance (Lonardo et al. 2017).

L’hypothése du nutrient mining s’est vue remise en question dans cette étude de Mason-
Jones et ses collaborateurs de 2018 que nous avons déja évoquée Dans celle-ci, les résultats
obtenus ont tous été en contradictions avec les hypotheses émises sur la base du nutrient
mining. Les auteurs ont, entre autres, mesurés un PE induit par I'alanine (acide aminé,
C:N=2,6) supérieur a celui induit par le glucose a C équivalent, ainsi que celui induit par
glucose + N minéral, a C:N équivalent. lls conclurent ainsi que le type de molécules
apportées serait un déterminant prépondérant par rapport a la stoechiométrie. (Mason-
Jones et al. 2018). Cela suggererait, soit que la représentation actuelle du mécanisme de
nutrient mining est incompléete, soit que d’autres mécanismes étaient a I'ceuvre dans leur
expérimentation et que I'"hypothése du nutrient mining ne suffit pas a elle-seule a rendre
compte des observations.

Cependant, avant de remettre en question la théorie, intéressons-nous aux faits qui
semblent I'invalider. C'est dans ce souci de parcimonie que quelques réserves me sont
apparues quant aux conclusions. Entre autres choses, 3 points méritent selon moi d’étre
discutés :

1. Nous n’avons pas acces a la stoechiométrie du sol utilisé dans cette étude, ce qui

suggere qu’elle n’a pas été controlée. Or, lorsque l'on s’interroge sur des aspects
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stcechiométriques en écologie, il me semble imprudent de ne pas prendre en considération
la stoechiométrie de tous les compartiments en interaction, i.e. des éléments limitants dans
le sol (dans ce cas précis) pour les différents groupes fonctionnels au sein des communautés
microbiennes, et non seulement de celle de I'apport de OM labile. En effet, le nutrient-
mining ne se limite par définition pas au N-mining, et on peut imaginer que, dans le
contexte de I'étude, la limitation ait été déplacée de I'azote vers un autre élément (e.g. le P,
K ...), faisant alors basculer le systéme d’un éventuel N-mining a P-mining par exemple.

2. De plus, les apports de OM labile ont été fait de maniére a les standardiser sur leur
stoechiométrie, mais cette démarche traduit une hypothése implicite posée par les auteurs,
et a mon sens non négligeable. Cette standardisation s’est fait sur le C:N sans prendre en
considération de reste des caractéristiques des apports, comme si les différentes formes de
C et de N ici apportées étaient équivalente. Or, lorsque qu’un C:N de e.g. 2,6 est appliqué
sous forme d’alanine, le C et le N sont présents dans une méme molécule, en I'occurrence
organique. Par conséquent lorsque du C est capté, le N I'est forcément. Mais lorsque qu’un
C:N de 2,6 est appliqué sous forme de glucose et de N minéral, le C:N est effectivement
identique en quantité mais pas en qualité ni en disponibilité.

e En qualité car, si le glucose est bien une molécule organique simple, le N sous
forme de (NH4),S04 est quant a lui sous forme minérale. Or, entre une forme de
N minérale et une forme organique simple et directement assimilable, la forme
minérale sera probablement moins efficacement métabolisée.

e En disponibilité, car la ou C et N sont regroupés dans une molécule, ce n’est pas
le cas pour I'apport de glucose et N minéral. Lorsque qu’un microorganisme
capte du C, cela n’induit pas nécessairement une captation du N, et vice versa.

3. Par ailleurs, leur apport de C (Capport) représentait de 45% a 90% du C estimé dans la
biomasse microbienne (Cnic) du sol. Or en 2008, Blagodatskaya & Kuzyakov argumentaient
sur le fait que de tels ratio Capport/Cmic inférieurs ou égaux a 1 induisaient du PE apparent,
dont les mécanismes sont bien différents et qui rendraient par la-méme, selon ma lecture,

les conclusions caduques puisque hors-sujet.

Quoiqgu’il en soit, comme pour tout résultat isolé, il demande a étre confirmé par
d’autres études indépendantes. Pour I’heure, nous considererons le nutrient-mining comme

un mécanisme explicatif robuste et donc exploitable pour interpréter les résultats du PE.
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» En milieu aquatique

Les perturbations stoechiométriques que connaissent les surfaces continentales se
répercutent fatalement sur les écosystémes aquatiques par les processus d’érosion de la
matieére organique terrigene, le ruissellement et l'infiltration de molécules organiques
dissoutes, mais aussi par I'érosion aérienne et les dépobts d’aérosols par les vents (« dry
deposition ») et les pluies (« wet deposition ») (Fig. T12) (Morelli et al. 2018) ainsi que par
I'apport direct de débris végétaux terrestres aux écosystémes aquatiques.

Il a été démontré que les nutriments tels que N ou P influencent fortement la productivité
primaire des écosystémes aquatiques (continentaux et marins) dans lesquels ils sont souvent
limitants (Rockstrom et al. 2009; Conley et al. 2017; Michalak et al. 2013). Dans ce contexte,
les activités anthropiques sur les surfaces continentales engendrent des apports
considérables de nutriments vers les systemes aquatiques, induisant ainsi des
augmentations quantitatives et qualitatives du phénomene d’eutrophisation avec son lot
d’effets déléteres sur les écosystemes (Sun 2018; Michalak et al. 2013; Nixon 1995). Or, qui
dit limitation en nutriments, dit mise en place probable du PE directement au sein des
communautés des décomposeurs, mais aussi a un niveau plus intégré avec l'interaction des
producteurs primaires. En effet, de facon analogue au RPE observé dans les sols, I'activité
des producteurs primaires aquatiques impacte le PE du fait de la biomasse qu’ils produisent,
mais aussi des molécules simples exsudées dans le milieu. Ceci a été confirmé par I'équipe
de Halvorson et al. en 2016 qui observa en milieu dulcicole, comme attendu, une diminution
du PE lié a l'augmentation de la disponibilit¢é en N et P. Cependant l'impact de la
stoechiométrie en milieu aquatique semble atténué par rapport au PE dans les sols. Une
récente méta-analyse a suggéré que les éléments nutritifs de la matiére organique
récalcitrante dans les systémes aquatiques seraient moins concentrés que dans les sols, ce
qui expliquerait pourquoi la réponse du PE consécutive a l'addition de nutriments est
différente dans les deux systemes (Bengtsson et al. 2018). Par exemple sur la figure T11 on
peut voir le résultat d’'une review (Sanches et al, en cours de soumission) sur I'effet I'apport
de nutriments N, P et N+P sur l'intensité et le signe du PE. Il apparait que ces apports de

nutriments ne modifient pas significativement les résultats de PE.
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Bien gu’il soit attendu, au regard de la définition actuelle du PE, que la PE aquatique soit
lui aussi un processus basé sur la stoechiométrie, les résultats ne semblent pas clair et

mériteraient des études spécifiques pour tester cette hypotheése.
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Fig T11. Effet de la température sur la réponse du PE (ratio log-transformed, tiré de Sanches et al. en
cours de publication).
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Fig. T12 Flux de nutriments N et P entre les différents compartiments de la biospheére, induisant des
variations stoechiométriques et jouant un réle sur le phénoméne d’eutrophisation (tiré de Morelli et

al. 2018).



1.7.3. Conclusion sur les effets des changements globaux sur le priming

effect

Tant il compte de nuances, de subtilités et d’exceptions, cet apercu du PE donne presque
le sentiment que I'on a a faire a un concept valise, dans lequel on tenterait de faire entrer
trop de faits, d’acteurs, de processus, n’ayant pas réellement de lien entre eux et de logique
commune. Comme si, selon le mot d’Abraham Kaplan, « Quand on a l'esprit en forme de

marteau, on voit les problémes en forme de clous ».

Pourtant, qu’il soit terrestre ou aquatique, réel ou apparent, positif ou négatif... il semble
gue toutes ces déclinaisons du priming effect puissent étre ré-unifiées et considérées
comme les résultats de trés nombreuses combinaisons entre seulement deux
dénominateurs communs : la dimension thermodynamique (énergétique) d’une part, et
stoechiométrique d’autre part. Ce cadre de lecture pouvant s’exprimer dans une infinité de
conditions biotiques et abiotiques (y compris spatiales). C'est de cette complexité que I'on
pourrait qualifier d’ « écogéochimique » que I'’étude du PE se révéle aussi délicate que

difficile.
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CHAPITRE 2 : Objectifs et plan de la thése

La hausse ou la baisse des stocks de carbone organique dans les sols et les sédiments
impacte, comme nous I'avons vu, de multiples dimensions de I'environnement. Prévoir cette
hausse ou cette baisse est un enjeu scientifique majeur pour la fiabilité des prédictions de la
dynamique de la chimie de I'atmospheére et du climat, ainsi que de la fertilité des sols. De par
son intensité, son signe, sa généricité trans-milieux ainsi que sa capacité a induire une sur-
minéralisation de C parfois extrémement ancien et considéré comme tres fortement
stabilisé vis-a-vis de la dégradation microbienne, le PE a regu l'intérét d'une communauté
scientifique croissante. Or, des résultats récents suggérent, comme on pouvait s’y attendre,
que la prise en compte du PE dans des modéles — de dynamique de SOM ou des modeles de
surface qui représentent les flux de C entre les écosystemes et I'atmosphére — a pour effet
de modifier totalement la tendance prédite par ces modeéles. Un modéle de surface sans
représentation du PE peut en effet prédire un stockage net de C des sols alors qu’avec le PE
ce méme modele peut prédire un déstockage de C des sols et donc de plus fortes émissions

vers I'atmosphere (Guenet et al. 2013, 2018).

Plus que les aspects mécanistiques fins, les différentes expérimentations menées dans
cette theése furent élaborées de facon a interroger les conséquences du PE sur le bilan de
stockage-déstockage du C, tant en milieu terrestre qu’aquatique, ainsi que sur la sensibilité
du PE aux perturbations induites par les changements globaux. La principale hypothese
défendue ici est que le priming effect est un phénoméne majeur de I'équilibre entre
stockage et déstockage du carbone organique dans tous les écosystemes, marins,
dulcaquicoles et terrestres (Guenet et al. 2010), avec des conséquences directes fortes sur le
fonctionnement de ces écosystémes et sur la biogéochimie globale du carbone (Heimann &

Reichstein 2008).

Ce projet de thése a émergé de la conviction que le PE doit faire I'objet d’un effort de
recherche soutenu afin de pouvoir étre incorporé aux outils de prédiction de la dynamique
des écosystemes, de I'atmosphére et du climat, sous peine de la réduction de la fiabilité des
prédictions produites par ces outils. En plus de cet aspect prédictif global, le projet s’inscrit
également dans une démarche d’ingénierie écologique avec la conviction que le PE est

susceptible d’étre géré dans certaines situations.
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2.1.

Objectifs spécifiques au milieu terrestre

Dans la partie terrestre, trois objectifs ont ainsi été visés. lls répondent respectivement a

des enjeux théoriques, d’ingénierie écologique et de prédiction :

Avancer sur une théorie générale du priming effect en milieu terrestre, en testant
son occurrence, son signe et son intensité en milieu forestier vs. agricole.

Evaluer la réponse du priming effect a I’élévation de la température, a 'usage de
fertilisants ternaires (NPK) et de changement d’usage des terres sur les sols
forestiers et agricoles.

Tester notre capacité a moduler la réponse du PE en jouant sur |'accessibilité aux
nutriments (i.e. stoechiométrie) et la qualité de la OM (i.e. accessibilité a
I’énergie). En ce qui concerne la qualité de I'OM dans un contexte agricole, notre
idée est que la maitrise du PE pourrait permettre d’augmenter les stocks de
carbone organique dans les sols (ou du moins d’en atténuer les pertes), ce qui et
constituerait de fait un outil potentiel de mitigation et d’adaptation aux
changements globaux, ainsi que de restauration ou d’amélioration de la

productivité des écosystémes continentaux cultivés.
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2.2. Obijectifs spécifiques au milieu aquatique

De facon paralléle, nous avons abordé la question du PE en milieu aquatique. Le PE est un
processus encore relativement peu étudié de maniére explicite en milieu aquatique. De ce
fait, notre travail en contexte aquatiqgue comporte une importante dimension
méthodologique de mise au point des systemes expérimentaux nécessaires. Cette étape
franchie, nous avons pu tester les réponses du PE aux changements globaux, i.e. au
réchauffement climatique, a I'érosion des sols et a I'eutrophisation. Nous avons donc 3

objectifs :

e Comprendre le role du PE dans le devenir de la OM allochtone (apportée suite a
I’érosion continentale causée par les activités anthropiques)

e Evaluer la réponse du PE au changement global (spécifiquement, stoechiométrie
et température).

e Tester notre capacité a moduler la réponse du PE en jouant sur I'accessibilité aux
nutriments (i.e. stoechiométrie) et sur la disponibilité en énergie, sous forme,
thermique et carbonée. Ceci dans une perspective d’optimisation de stratégies
d’ingénierie écologique, tant pour des applications telles que le stockage de CO,
via la production de biomasse que pour des problématiques d’épuration et de

bioremédiation des eaux usées.

Pour répondre a ces objectifs, une attention particuliere fut portée aux interactions

entretenues entre le compartiment des décomposeurs et celui des producteurs primaires.
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CHAPITRE 3 : Le priming effect en milieu terrestre

Le design de I'expérimentation sur le priming effect en contexte terrestre a été élaboré
de maniére a répondre a I’'ensemble des problématiques présentées plus haut. Pour ce faire,
les différents facteurs ont été croisés de maniéeres a tester leurs effets simples et leurs
interactions, en cherchant a éviter au maximum les facteurs confondants qui pourraient
affaiblir les interprétations. Ceci a abouti a I'établissement de 40 traitements différents, tous
répliqués 4 fois, soit 160 microcosmes. Ainsi, 5 modalités d’apport de matiére organique
furent appliquées sur 2 sols [agricole et forestier], sous 2 niveaux de nutriments NPK [sans

apport ou avec apport] et sous deux températures [15°C ou 20°C], tel qu’illustré dans la

figure 13.
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Fig. T13. Design de I'expérimentation terrestre, i.e. pour les 40 traitements différents (répliqués 4
fois). La paille de blé ainsi que les feuilles d’arbre (Liquidambar) ont été apportées fraiches ou pré-
décomposée a raison de 50mg de C par gramme de C de sol. Dans les traitements avec apport de
nutriments minéraux (notés +NPK), ces derniers y furent apportés de maniere identique, mimant
ainsi I'effet des engrais de base ternaires.
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Photo. T 1,2,3 Litterbags servant a 'étape de pré-décomposition de nos résidus végétaux. 1 : paille,
2 :feuille, 3 : gros plan litter-bag feuille traversé par des hyphes mycéliens
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3.1. Composting crop residues before their return to soils increases carbon

sequestration in agroecosystems

Cet article a été rédigé dans une perspective d’agroécologie, c’est a dire d’application du
concept de priming effect a la gestion du carbone organique des sols agricoles. Il est basé sur
une petite partie du protocole général, soit 3 traitements sur 40 représentant 12
microcosmes sur 160. Les données ont été traitées selon une double approche : statistique
d’une part, et modélisatrice d’autre part. Cependant, le modele n’ayant pas pu étre avancé
suffisamment vite a un niveau satisfaisant, il ne sera pas présenté dans la thése, mais

continuera a étre développé ultérieurement.

Photo T4 Microcosmes expérimentaux utilisés pour I'expérimentation en milieu terrestre.
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Short tittle: (Please keep to under 40 characters including spaces)
Crop residues affect soil organic carbon
Abstract: (less than 125 words)

Natural soil conversions for agriculture and associated management practices have induced
continuous losses of soil organic matter (SOM). Cumulated losses since 1750 represent 1/3

of anthropogenic carbon emissions in the atmosphere. Increasing SOM is thus essential for
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improving soil fertility and mitigating climate change. We manipulated experimentally wheat
straw degradability for controlling its capability to induce a priming effect on SOM (PE:
stimulation of stable OM mineralization by labile OM). Incorporating pre-decomposed rather
than fresh straw into soils reduced PE by 5 folds and SOM mineralization by 17%. We
advocate the implementation of an alternative management of agricultural residues as a

win-win strategy for climate change mitigation and soil fertility improvement.
One Sentence Summary:

The stage of decomposition of straw incorporated to soil can improve soil fertility and make

soils carbon sinks.

Main Text:

The loss of organic carbon has been identified as a major process of the soil degradation
worldwide (1). Since the beginning of agriculture, the conversion of natural ecosystems to
managed ones and the evolution of agricultural practices have led to a major loss of fertility
through a 25-75% decrease of soil organic matter (SOM) in cropland soils compared to their
undisturbed counterparts (2). At a global scale, this has resulted in the emission of 225 GtC
since 1750 (3). Emissions from fossil fuels and deforestation led to a mean net increase of
4.7 GtC year-1 of carbon into the atmosphere on the period 2007-2016 (3). Considering the
860 GtC contained in the first 40 cm of soils (4), these data are at the origin of the "4 per
1000" international initiative (5), which proposes a compensation of the global increase of
annual emissions of greenhouse gases by increasing SOM by roughly 4%. each year (4).
Practically, this means driving the balance between two antagonistic processes: the
incorporation of dead plant material to soil, and the mineralization of SOM. In agricultural
conditions, a better management of crop residues could help to achieve this objective. Most
studies that compared crop residue incorporation to crop residue removal revealed a
positive, although highly variable, effect of residue incorporation on the soil organic carbon
content (6-13). The studies (8, 11-13) that considered long-term experiments indicated that
the annual rate of SOM sequestration declined with time, suggesting that a new equilibrium
was reached in most cases after a few decades. Two non-exclusive mechanisms may explain

this finite capacity of agricultural soils to store carbon (14). The first mechanism (15, 16) is
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associated to the protection (organo-mineral interactions or reduced accessibility) of a part
of the SOM by the fine-sized (<20 um) mineral fraction. The second mechanism proposed is
the priming effect (PE). PE is the stimulation of microorganism activity by the supply of fresh
organic matter through co-metabolism, i.e. the degradation of a refractory (complex)
substance in the presence of a readily degradable (simple) substrate (17, 18). If SOM
mineralization is limited by the energy supply to microorganisms, increased inputs of fresh
plant residues (rich in labile and energetic compounds) might therefore accelerate old SOM
mineralization.

Wheat straw

Properties Soil
Fresh Decomposed

Total Organic C (g kg™) 12.94 398.2 388.5
Total N (g kg™) 1.42 11.0 34.9
C:N ratio 9.13 36.44 11.15
Total P (g kg™) 0.062 1.45 6.99
513C (%) -25.2 5871.5 5343.6
Water Holding Capacity (%) 39.8
Bulk Density (g cm™) 1.25
pH 7.5

Table 1. Chemical and physical characteristics of the model agricultural soil and of the fresh and
decomposed plant residues.

Increasing the level of carbon in soils is of major interest both for improving soil fertility and
mitigating climate change. Our capacity to manipulate the PE has never been investigated to
date. Here, we studied the possibility of reducing the intensity of PE after the incorporation
of plant residues into agricultural soils by changing their chemical quality, i.e. their
labile:recalcitrant compound ratio. Our approach was to pre-decompose Bc-enriched wheat
straw under laboratory conditions in order to reduce the concentration in readily degradable
compounds whilst increasing that of the more recalcitrant compounds. This was obtained by
incubating straw for 3 months in litterbags (at 25°C, on soils maintained at 80 % of their
water holding capacity) prior to its incorporation into soil. The soil used was a Luvisol (typical
of the lle-de-France Region) under cereal crops (Table ). After 3 months of pre-

decomposition in litterbags, the characteristics of the pre-decomposed straw (DS) were, as
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expected, significantly different from those of the fresh straw (FS) (Table ). Overall, 72.35%
of the carbon content was lost during this incubation stage, leading to a highly significant
decrease of the C:N (3 fold) and C:P (5 fold) ratios. After this pre-incubation stage, soil alone
as a control, soil mixed with ground BC-labelled FS, or soil mixed with ground BC-labelled DS
(both FS and DS were incorporated into soil samples at the rate of 50 mg C.g" soil; see
supplementary information) were incubated a 15°C over 101 days. Once incorporated into
the soil, DS was mineralized at a much slower rate than FS (Figure 1): while 40.5 % of FS was
mineralized during the 101 days of the experiment, only 7.3 % of the pre-decomposed straw

was mineralized (Fig. 1).
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Fig. 1 Kinetic of carbon loss from wheat straw buried in soil, added in a fresh or pre-decomposed
state

During the incubation experiment with the Luvisols, the amount of CO, in the flasks and the
CO, stable carbon isotope ratios were measured at 8 dates. This allowed disentangling the
CO, emissions from SOM and from the straw. Knowing the 613C—signatures of the soil and of
straw residues, we estimated the rate of stimulation of SOM mineralization induced by the
fresh and decomposed straws (i.e. PE). At the end of the experiment, the effects of the input

of fresh and pre-decomposed plant residues on SOM mineralization were dramatically
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different (Fig. 2). FS induced a highly significant PE, with a 20.5% increase in the
mineralization of the SOM by the end of the experiment relative to the control (P<0.0001). In
contrast, the increase in SOM mineralization only attained 4.1% and did not differ
significantly from 0 (P=0.141) when DS was added, suggesting that PE was minimal in this
treatment. Moreover, the total amount of SOM mineralized over the course of the
experiment was highly significantly higher for the FS treatment than for the DS one
(P<0.001). Overall, the total PE induced by the addition of straw was 5 fold higher when
plant residues were not pre-decomposed. Kinetically, the PE induced by fresh residues was
maximal at day 7, but the daily excess mineralization remained close to 20% for the duration
of the experiment after this first peak (Fig. 3). The daily PE associated with FS was always

higher (from 1.9 to 14.6 fold) than the PE associated with DS (Fig. 3).
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Fig. 2 Kinetic of cumulative C-CO2 released from soils non-amended (Control) or amended with pre-
decomposed or fresh wheat straw. in inset: the cumulative PE at the end of incubation, for soils amended with
pre-decomposed or fresh wheat straw. Data are means of 4 replicates * standard errors
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Fresh straw and, more generally, fresh plant debris are rich in simple energetic molecules
such as glucose and xylose (19) that are expected to stimulate SOM-mineralizing
microorganisms. On the other hand, it has been widely demonstrated that the chemical
composition of plant residues undergoes deep modifications during decomposition and the
ratio of recalcitrant to labile organic compounds increases, leading to a continuous slow-
down of the residue decomposition rate. Many studies have shown that the accumulation of
SOM results from two mechanisms in combination: (i) the high energy required for microbial
catabolism of structurally complex molecules (20), (ii) bonds between soil minerals and
microbially-derived compounds (21, 22). On this basis, we hypothesized: (i) that the relative
concentration of labile energetic compounds would decrease during the pre-decomposition
phase, and (ii) that the addition of such pre-decomposed straw would induce a smaller PE on
SOM than a C-equivalent input of fresh straw. Our first hypothesis is strongly supported by
the decomposition rates of FS and DS after incorporation to soil (decomposition rate 5.5 fold
lower for the latter than the former): clearly, DS was much less biodegradable than FS. The
magnitude of the overall PE is also in total accordance with our second hypothesis: the PE
was indeed 5-fold lower after the addition of DS than after the addition of FS. Overall, the
total organic carbon (C-SOM + C-straw) in the soil remained stable when FS was added while
it increased by roughly 1.6 per 1000 when DS was added in our experiment. The first
mechanism (greater resistance to further breakdown of composted material), which
contributed to the increase in the total carbon content of soils in the DS treatment, has been
previously highlighted (8, 23). To our knowledge, the second mechanism (reduction of PE on
SOM) has never been considered: although a number of studies (24, 25) have shown that the
incorporation of fresh straw induces a PE, we are not aware of any analysis of the effect of

the pre-decomposition of straw on the priming effect.
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Fig. 3 Kinetic of PE from soils amended with pre-decomposed (red line) or fresh (green line) wheat straw, and
PE ratio (blue line) between pre-decomposed and fresh wheat straw. Data are means of 4 replicates + standard
errors

PE is an additional mineralization process of SOM induced by root exudation, freshly dead
plant matter, and even pure C substrates in laboratory conditions. It is mainly the result of
the degradation of stabilized organic compounds, several hundreds years old (up to 15,000
years in deep soil layers (26, 27)). Clearly, PE does not only decrease the amount of carbon
stored in the soil, but it also destroys a carbon pool whose fate was to persist on the long
term. In the context of climate change and soil fertility degradation, we claim that the PE
induced by agricultural practices is an undesirable process that should be reduced as much
as possible. In the light of our results, we suggest that burying pre-decomposed rather than
fresh plant organic matter might be an efficient strategy for reducing carbon losses
associated to PE and merits further attention, the simplest solution being to let residues as
mulch on the surface for a sufficient time before their incorporation into the soil. Note that
in most cases, and in particular with straw, this fresh organic matter is more easily and

rapidly broken when incorporated into soils than when spread on soil surface (see
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supplementary information), because of a higher contact between fresh organic matter and

soil microbes and optimal conditions for OM decomposition in the soil.

More elaborate and efficient strategies might be developed for minimizing carbon losses in a
global way, while maximizing carbon sequestration within soils and associated soil fertility.
Indeed, two scenarios are in competition for crop residues in arable farming systems (28,
29): (i) incorporation or fresh residues to soil, and (ii) exportation of crop residues for
producing bioenergy or biomaterials. Both scenarios might be important in terms of
mitigation of global change effects. It has been strongly suggested (30) that exporting straw
for bioenergy production (thus reducing fossil fuel utilization) would be the most efficient
way to mitigate CO, emission and climate change. However, even low removal rates of crop
residues can have disproportionately large detrimental effects on SOM content and soil
quality (31). Therefore, we support previous studies (28, 32) suggesting that the export of
crop residues to produce bioenergy and the return of the resulting organic fermentation by-
product to soils has all the hallmarks of a win-win strategy for climate change mitigation and
soil fertility conservation. Indeed, when turning back pre-decomposed organic matter in the
field, the positive effects associated with the incorporation of much more stable plant OM
would be the reduction of greenhouse gas emissions associated to the low decomposition

rate of crop residues and the strong reduction of the risk of PE on stabilized SOM.

We do not know what might be the equilibrium level of SOC content in systems using
optimized agricultural practices. However, we know precisely the effect of agricultural
practices (export + PE) for the soil used in our study. Indeed, this soil has been cultivated
over at least 200 years, while another site distant of only 50m has been maintained under a
natural forest ecosystem dominated by oak, hornbeam and ash. While both soils are of the
same type (Luvisol) and were probably identical originally, the forest soil has now 2.19 fold
more organic C than the agricultural one (Table 2 in supplementary information). This result,
which confirms the tremendous loss of carbon associated to deforestation for agricultural
purposes, also suggests that the potential of carbon sequestration would be very high if we
were able to apply management practices more respectful of the basic processes that
control the accumulation of nutrients and carbon in natural ecosystems and agroecosystems
(33). Considering the importance of this issue, which concerns 1/3 of continental areas (34),

and the implications for ecosystem management, we recommend to conduct field
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experiments in order to estimate realistic carbon budgets taking into account the complexity
of cropping systems, the different steps in organic matter dynamics and the different spatial
and temporal scales involved, and to test the conditions for implementing the PE
management in farming conditions. We also advocate for integrating PE, not only on global
earth systems models (35), but also in the models of optimization of agricultural practices

for mitigating global change effects and restoring soil fertility.

Supplementary Data:

Tab 2. Chemical and physical characteristics of the two land uses for the Luvisol used here. A is for
agricultural, F is for forest.

p . Soil
roperties A F
TOC (g kg™") 12.94 28.34
Total N (g kg™) 1.42 2.5
C:N ratio 9.13 11.33
Total P (g kg™) 0.062 0.01
83C (%o0) -25.2 -26.4
Water Holding Capacity (%) 39.8 38.2
Bulk Density (g cm™) 1.25 1.15
pH 7.5 5.5

Methods
Study area and soil description.

Soil samples were collected from an agricultural field (48°84'29081 N, 1°93’46532 E,
AgroParisTech domain, France). It was a silty loam (clay:silt:sand ratio was 0.22:0.70:0.08,
respectively) and classified as Luvisol (FAO, 1989). It had been conducted under conventional
management for several decades and had been used as cropland for at least two centuries.
Soil management was characterized by rotations based on cereals, an annual tillage to 30 cm
depth, mineral fertilization and exports of cereals straw (Barré et al. 2017). The mean annual

temperature is 10.7°C and the mean annual rainfall is 649 mm.

Soils were sampled from 0 cm to 15 cm depth after removing the litter layer. Fresh soil was

immediately transported to the laboratory, the remaining organic residues and stones were
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carefully removed by hand. Soils were then dried at room temperature, sieved through a 2-
mm mesh sieve and stored at lab conditions, in the dark (Lauber et al. 2010).

Chemical and physical properties of the soils are given in Table 1.

For comparison, other soil samples were taken from a soil under a forest remnant, 50m
away from one side of the agricultural field, from which agricultural soil samples were taken.
Although these soils were of the same type (Luvisol) and had almost the same isotopic

signature, the agricultural soil had 2.19 less total C content then the forest soil (tab. 2).
Plant material & pre-decomposition phase.

We used *C-labelled fresh wheat straw (6°C = 5871.51%o, from CEA of Cadarache). The

chemical properties of plant residues are given in Table 1.

In order to compare the impact of the decomposition status of plant organic matter on soil
respiration, half of the plant material was submitted to a pre-decomposition stage. To do so,
plant material was first dried at 30 °C for 10 days, and then finely milled (2mm) before it was
placed on a nylon litterbag veil with a mesh size of 35 um. This mesh size have the advantage
of allowing decomposition and seeding by the bacterial and fungal communities (Johnson et
al. 2002), without the plant material being mixed with the rest of the litter. Litterbags were
placed on soils brought to 80% of their respective maximum water holding capacity. All
containers were then covered with Parafilm to minimize evaporation without affecting gas
exchange (Wang et al. 2015) and then placed in an incubator at 25°C with air renewal, for 3
months. At the end of this step, pre-decomposed wheat straw had lost 71,7% of initial mass,
72,4% of initial C and had a 8"C of 5343.62%o (tab. 1). This pre-decomposition step also
changed drastically the stoichiometry of plant residues, in particular the total N content

which became ca. 3 times more concentrate in decomposed wheat straw (DS) (tab.1)
Experimental design.

We conducted a cross-factorial experiment with 3 types of OM addition: fresh (FS),
decomposed (DS) wheat straw and control without straw (CTL), at 15°C. Experimental units
consisted of 15g of dried soil, sieved at 2mm,- placed into 120ml Glass Vial at 80% of their
respective water holding capacity (WHC) using osmotic water for 101 days. All treatments

were done in quadruplicates.
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After 9 days of soils pre-incubation at 15°C and 80% of WHC — to prevent Birtch effect,
50mgC.gCsoil™ of *C-labelled OM (FS or DS) was added and mixed to distribute the material
homogeneously. Control soils without OM addition were also mixed to apply the same
physical disturbance. Head-space was flushed with CO,-free air and then immediately sealed

with hermetic septum.
CO, & 63C measurements.

The kinetic of CO, concentrations (ppmv) and 83C-CO, (%o) were determined at days 1, 3, 7,
14, 24, 44, 71 and 101 after OM addition. At each sampling date, a gas sample was taken
from the flask’s headspace and analysed using a micro gas chromatograph (Agilent, 490-PRO
Micro GC System) for CO, concentrations. A second gas sample was taken and stored in 12ml
glass vial under vacuum for afterward 53C measurement using a FISONS OPTIMA Isotope
Ratio Mass Spectrometer, coupled to an ISOCHROM-GC. After each CO, sampling, all the

flasks were flushed with moistened CO,-free air and sealed with a new septum.
Partitioning of CO,—C from FOM and SOM sources & PE calculation.

Thanks to the differences in 6*3C signatures between added OM (FS or DS) and SOM, total
CO,-C emissions measured from the incubation vials (Crota)) could be separated into SOM-
derived CO,-C and added OM-derived CO,-C emissions (Csom and Cagq.0m, respectively) using

the following two end-members mixing equations (Mary et al. 1992; Cheng 1996):
Csom = Crotal X (8total = Sadd.om) / (8cte — Sada.om)

Cadd.om = Crotal — Csom

where Crotal is the total CO,-C emission measured from incubation vials under different
treatments, Csom is the SOM-derived CO,-C emissions, Cagqom is the added OM-derived CO,-C
emissions, and 6 correspond to the measured 83C in the respective compartment (where
CTL correspond to control treatment). We considered that fractionation during the

biodegradation processes was negligible (Mary et al. 1992).
PE was calculated as follows:

PE = Csom — CcrL
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where Ccr is the SOM-derived CO,-C emissions in the control treatment (which is equal to

total CO,-C emission in CTL treatment).

Data analyses

Statistical analyses were carried out using R version 3.4.1 (R Core Team (2017)).Homogeneity
of variances of data was tested prior to analyses and no data transformations were
necessary. Data are presented as the means of four replicates with standard errors. Analysis
of variance (ANOVA) were used to examine differences in cumulative CO2 respiration
(including total CO,, SOM-derived CO, and added OM-derived CO;) and PE (including relative
PE and cumulative PE) at the end of experimentation, among treatments. Tukey’s HSD post

hoc test was used to identify statistically significant differences among the treatments.
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3.2. Temperature and soil management effects on carbon fluxes and priming

effect intensity

L'objectif initial de cette expérimentation étant de répondre, entre autres, aux
problématiques de généricité du PE en systéme agricole et forestier d’'une part, et a celles
de certains changements globaux, a savoir changement climatique et pratiques de
fertilisation. Le design expérimental (Fig. T13) comprend donc un sol forestier et un sol
agricole qui ont chacun recu soit un apport de OM représentatif de leur écosystéme
d’origine (paille sur sol agricole et feuille d’arbre sur sol forestier), soit un apport
correspondant au systeme opposé (paille sur sol forestier et feuille d’arbre sur sol agricole).
Malheureusement, un probléme d’isotopie (détaillé plus loin) fut révélé suite a I'acquisition
des données au spectrometre de masse, compromettant par la-méme l'utilisation de tous
les traitements ou les résidus de feuilles d’arbre ont été apportés, soit 16 traitements sur 40

représentant 64 échantillons sur 160.

71




72



Temperature and soil management effects on carbon fluxes and priming

effect intensity

Raphaél Guttiéresl*, Naoise Nunan? Xavier Raynaudl, Gérard Lacroix*®, Sébatien Barot®, Pierre

Barré®, Cyrille Girardin®, Bertrand Guenet®, Jean-Christophe Lata®, Luc Abbadie®

[1] Sorbonne Universités, UPMC Univ Paris 06, CNRS, INRA, IRD, Paris Diderot Univ Paris 07,
UPEC, Institut d’Ecologie et des Sciences de I'Environnement — Paris (iEES-Paris), 7 quai St

Bernard, F-75252 Paris, France

[2] Laboratoire des Sciences du Climat et de I'Environnement, LSCE/IPSL, CEA-CNRS- UVSQ,

Université Paris-Saclay, F-91191 Gif-sur-Yvette, France

[3] CNRS, PSL Research University, Laboratoire de Géologie de I'ENS, 24 rue Lhomond, 75231

Paris cedex 05, France.

[4] IRD, Sorbonne Universités, UPMC Univ Paris 06, CNRS, INRA, Paris Diderot Univ Paris 07,
UPEC, Institut d’Ecologie et des Sciences de I'Environnement — Paris (iEES-Paris), 7 quai St

Bernard, F-75252 Paris, France.

[5] INRA, UMR Ecosys, Campus AgroParisTech, Bat. EGER, F- 78850 Thiverval-Grignon

(France)

[6] CNRS, Sorbonne Universités, UPMC Univ Paris 06, INRA, IRD, Paris Diderot Univ Paris 07,
UPEC, Institut d’Ecologie et des Sciences de I'Environnement — Paris (iEES-Paris), 7 quai St

Bernard, F-75252 Paris, France.

[7] CNRS, UMS 3194 (ENS, CNRS), CEREEP — Ecotron lleDeFrance, Ecole Normale Supérieure,

78 rue du Chateau, 77140 St-Pierre-lés-Nemours, France.

* Correspondence to: R Guttiéres (phd.rguttieres@gmail.com)

Primary Research Article

Keywords: Priming effect; global change; agricultural practices; organic matter quality; crop

vs. forest soils; 4 per 1000; nutrient addition

73



Abstract

Soil is @ much larger carbon reservoir than vegetation and atmosphere. Any change in the
intensity and sign of CO, flux between soil and atmosphere is expected to have a significant
impact on climate. The net emission of CO, by soils depends on two antagonistic processes:
the persistence of dead plant matter coming from primary productivity and the
mineralization of soil organic matter. These two processes have long been considered as
independent. However, they are partly interdependent. Their interaction is known as the so-
called "priming effect", i.e. the stimulation of the mineralization of stable soil organic matter

by more labile fresh organic matter.

The response of priming effect to climate change is still unclear. Documenting this response
is of crucial importance for predicting long term dynamics of ecosystems and climate
change, and for managing carbon cycle in order to slow down the atmospheric CO, increase.
Here we have tested the effects on priming effect of temperature, nutrient availability,

energy content of added organic matter, land use and interactions.

Our results suggest that the energy content of the recent dead plant debris (wheat straw,
fresh or pre-decomposed) is the first determinant of the intensity of priming effect, far
ahead temperature and nutrients, by inducing up to 800% more CO, emission with fresh
wheat straw addition in fresh state than pre-decomposed one. From 15 to 20°C,
temperature had a very strong impact (increase by 38%) on basal soil organic matter
mineralization but not on priming effect. Interactions between energy content of the
supplied plant debris and the other factors showed that the agricultural soil is more
responsive to all the factors tested than the forest soil, confirming the large impact of global

change on the land use and management.

Through the “4 per 1000” initiative, it has been very recently demonstrated that priming
effect could have a noticeable impact on soil carbon sequestration. We have shown in our
study that the intensity of priming effect could be more dependent on land use and plant
residue management than on other drivers of global change, particularly temperature and
nutrients. There is an urgent need to assess the robustness of our results by testing other
soil types and plant debris for a better integration of priming effect in models and for

identifying alternative land carbon management strategies for climate change mitigation.
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Introduction

One of today’s major scientific challenges is to better understand the biological mechanisms
regulating carbon (C) fluxes between the soil and the atmosphere and to determine how
these fluxes impact climate change through climate-ecosystem feedback loops (Bardgett et
al. 2008; Heimann & Reichstein 2008). Soils are the largest reservoir of terrestrial organic C
(OCQ): it has been estimated to 615 Gt C in the top 0.2 m soil layer and to 2,344 Gt C in the
first 3 meters (Jobbagy & Jackson 2000). The annual flux of C-CO, from the soil to the
atmosphere is approximately 60 Gt, more than 6 times the 9 Gt C emitted anthropogenically
(Stockmann et al. 2013). Therefore, even slight modifications of the C fluxes between soil
and atmosphere may have a substantial impact on the future climate (Minasny et al. 2017).
A better understanding of the mechanisms and interactions underlying these fluxes is

therefore essential.

Feedbacks between soil and climate have been identified as the main uncertainty in Earth
system models (ESMs) (He et al. 2016; Friedlinfstein et al. 2006). ESMs simulate the removal
of CO, from the atmosphere by the land surface via the photosynthesis, and the increases in
atmospheric CO, concentrations via the respiratory activity of living organisms including
plants and soil. Nevertheless, several feedbacks between these two fluxes are not
represented in ESMs (Heimann & Reichstein 2008) whereas, it is now widely acknowledged
that these two processes are intimately linked and that their interactions can have
significant consequences for the C cycle (Guenet et al. 2018; Luo et al. 2016; Schmidt et al.
2011). One of the most significant potential mechanisms leading to such interaction is the
stimulation of soil organic matter (SOM) mineralisation by microorganisms after the addition
of fresh organic matter (FOM), known as the priming effect (PE) (Bingeman 1953; Lohnis
1926).

Even though the addition of FOM does not always result in a PE (see the concept of
“negative priming effect”, Kuzyakov et al. 2000), the most frequently reported response is
the acceleration of SOM mineralisation, sometimes with a rate up to 400% (Fontaine et al.
2004; Fontaine et al. 2011; Shahzad et al. 2012; Tian et al. 2016). The priming effect is likely
a universal phenomenon that could affect significantly the C accumulation ability of soils in

very different contexts. The CO, fertilisation effect (i.e. the increase in photosynthesis due to

75



the increase in atmospheric CO;, concentration), for example, could lead to a weaker gain of
soil C than expected or even to a net loss of soil organic C (SOC) stocks (Dijkstra et al. 2013;
Chemidlin Prévost-Bouré et al. 2010). Much recent interest has also been shown in
stabilizing atmospheric CO, levels through C sequestration, with particular attention being
paid to C sequestration in soil, as illustrated by the international 4 per 1000 initiative
(Minasny et al. 2017). As the management practices designed to increase SOC stocks are
generally based on an increase of C inputs to the soil, the PE may reduce the impact of such
practices and make the yearly SOC stock increase targeted by the 4 per 1000 difficult to
achieve (Baveye et al. 2018). Indeed, global scale models in which PE is represented diverge
considerably in their predictions of soil C stocks from those that do not include PE (Guenet et

al. 2018).

The PE has been studied for many years, but its underlying mechanisms are still not fully
understood (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008; Mason-Jones et al. 2018; Liu et al. 2018). This
lack of a clear mechanistic understanding means that it is difficult to predict the occurrence
or the extent to which the PE may affect soil C dynamics under different conditions,
particularly those expected in the context of global change or changes in soil management or
agricultural practices. For example, the effect of the expected rising temperatures on the PE
is still unclear, as both positive (Li et al. 2017; Thiessen et al. 2013; Yanni et al. 2017), neutral
(Ghee et al. 2013) or negative (Frgseth & Bleken 2015; Yanni et al. 2017) PE responses have
been found. The stoichiometry of the plant-soil-microorganism system is also known to be
an important determinant of the occurrence and the extent of the PE (Chen et al. 2014):
generally, the higher the stoichiometric imbalance between the availability of mineral
nutrients and the microbial requirements in mineral nutrients, the higher the PE (Chen et al.
2014; Kuzyakov, Friedel, et al. 2000; Fontaine et al. 2011). It is hypothesized that the energy
input induced by the addition of organic matter (OM) stimulates the SOM “mining” activity
of microbial communities, allowing them to acquire more mineral nutrients by the

consumption of SOM when their availability in the soil solution is low (Fontaine et al. 2004).

The energy status of the added OM can also affect the occurrence and the intensity of the
PE. OM in which the energy is readily available to soil microbial communities tends to
stimulate the PE to a greater extent than OM in which energy is less available (Lonardo et al.

2017; Wang et al., 2015). We therefore suggest that it may be more beneficial to add C to
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soils through pre-decomposed (depleted in energy-rich compounds) OM in which there is an
adequate mineral nutrient supply, in order to minimize PE and therefore the decay of old
persistent SOC. In the cereal cropping context, this may be achievable by simply allowing
straw to decompose at the soil surface, post-harvest, before its incorporation into the soil,
rather than incorporating it fresh through tillage (Liu et al. 2014; Chen et al. 2015) or
exporting it. This, however, has yet to be verified. Furthermore, the chemical composition of
the added pre-decomposed or fresh organic matter should interact with temperature and
the availability of mineral nutrients to determine quantitatively the amount of primed C.

However, virtually nothing is known about such interactions.

In this study, we aim at quantifying the PE after the addition of pre-decomposed or fresh
OM, at two temperatures and two nutrient levels in two soils with different native organic
matter contents to assess the robustness of the results. The ultimate objective was to
determine whether a simple change in management practices could substantially alter soil C
dynamics in crop lands and how such a putative change might interact with different
temperatures and nutrient levels, in a global change context. We predict that the intensity of
the PE would be higher (1) in the soils that receive fresh OM, (2) at higher temperatures, (3)

without the addition of mineral nutrients.

Materials & methods

Study area and soil description.

Soil samples were collected from an agricultural field (A) and an adjacent forest (F) in
Thiverval-Grignon (48°84’29081 N, 1°93'46532 E, AgroParisTech domain, France). The site
was chosen because the two land managements (cropland and forest) were on the same soil
type and only distant from each other by ca. 50 m. This was done in order to minimize
confounding effects such as soil texture and climate, and to better focus on the effects of the
quality and quantity of the soil organic matter (SOM). The soil was a silty loam (clay:silt:sand
ratio was 0.22:0.70:0.08) and classified as Luvisol (FAO, 1989) (Barré et al. 2017). The F site,
located within the park of the AgroParisTech domain, is dominated by oak, hornbeam and
ash and was established in 1820. The A site, located in the same domain, has been under
conventional management for several decades and had been used for cropping for at least

two centuries. Cropland management was characterized by rotations based on cereals, an
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annual tillage to 30 cm depth, mineral fertilization and exports of cereal straw (Barré et al.

2017). The mean annual temperature was 10.7°C and the mean annual rainfall was 649 mm.

Soils samples from the two sites were taken to a depth of 15 cm after removal of the litter
layer. Fresh soils were immediately transported to the laboratory and the remaining organic
residues and stones were carefully removed by hand. Samples were then dried at room
temperature, sieved through a 2 mm mesh sieve and stored at ambient temperature, in the

dark (Lauber et al. 2010). Their chemical and physical properties are given in Table 1.

Although both soils were of the same type, they differed in several aspects: the pH of the
agricultural soil was close to neutral, whereas the forest soil was acidic (Tab. 1). The
agricultural soil also contained half as much C content as the forest soil, but with almost the

same C isotopic signature (Tab. 1).

Table 1. Chemical and physical characteristics of soils and plant residues.

Properties Soil Wheat straw
A F Fresh Decomposed

Total OC (g kg™) 12.94 28.34 398.2 388.5
Total N (g kg™) 142 25 11.0 34.9

C:N ratio 9.13  11.33 36.44 11.15
Total P (g kg™) 0.062 0.01 1.45 6.99
8C (%o) 252 -26.4 | 58715 5343.6
WHC* (%) 39.8 382 _ _

Bulk Density (g cm™)| 1.25 1.15 — —

pH 7.5 5.5 — —

*Water holding capacity

Plant material & pre-decomposition.

We used C-labelled fresh wheat straw (613C = 5871.51%o0, CEA of Cadarache). The chemical
properties of this fresh organic matter (FOM) are given in Table 1. Half of this FOM was pre-
decomposed in the laboratory. The straw was first dried at 30 °C for 10 days, and then finely
milled (2 mm, Waring commercial® blender). The milled plant material was distributed in 12
litterbags (mesh size 35 um), which was then placed on top of 600 g of soil A (dry weight
equivalent) at 80% of the water holding capacity (WHC), itself in 4 polyethylene containers.

The containers were covered with Parafilm to minimize evaporation without affecting other
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gas exchanges (Wang et al. 2015) (and thus prevent CO, accumulation) and placed in
incubation chambers at 25°C for 3 months. The location of the containers in the incubation

chambers was randomised weekly.

The small mesh size of the litterbags allowed the colonisation of bacterial and fungal
decomposer communities (Johnson et al. 2002) and prevented the uncontrolled mixing of
the plant material with the soil for an easy recovery at the end of the pre-decomposition
step. All litterbags were weighed before and at the end of the incubation in order to
determine mass loss. At the end of this pre-decomposition step, the pre-decomposed wheat
straw (thereafter called DeOM) had lost 71.7% of its initial mass, 72.4% of initial C and had
reached a 8™C of 5343.62%o (Tab. 1). The DeOM C:N ratio had also decreased 3 fold
compared to FOM C:N.

Experimental design.

The experimental design was fully factorial with four factors, three of which had two levels
and one of which had three levels. There were two temperature treatments (15 or 20°C),
two soils (A or F), 2 levels of nutrient addition (with or without) and 3 types of OM addition
(fresh (FOM) or pre-decomposed (DeOM) wheat straw and a control treatment (CTL)
without straw). The experimental units consisted of 15 g (dry weight equivalent) of soil A or
F in 120 ml hermetically sealed glass vials at 80% water holding capacity. Each treatment

combination was replicated 4 times. This led to 24 different treatments and 96 vials.

In treatments with nutrient addition, a mineral nutrient solution (NH4NOs, KH,PO, dissolved
into deionized water) was added to ensure that soil microbial communities were not
nutrient limited, to give final total (soil + added OM) C:N and C:P ratios of at least 10:1 and
80:1, respectively (Fontaine et al. 2004) in all the soil + added OM systems, and to mimic
fertilizer stoichiometry. An equivalent volume of distilled water was added in the treatment

without nutrients.

Prior to the experiment, the soils were pre-incubated for 9 days at 15°C and 80% of WHC in

order to avoid the flush of mineralisation (Birch effect) that is known to occur when a dried

1

soil is rewetted (Birch 1958). Subsequently, 50 mgC.gCs.;~ of BC-labelled organic matter
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(FOM or DeOM) was added and thoroughly mixed in order to distribute the plant material
homogeneously within the soil. Control soils without OM addition were also mixed to apply
the same physical disturbance. The head-space of each microcosm was flushed with CO,-
free air and immediately sealed with hermetic septum (Butyl/PTFE, Joint Pharma-Fix). The
microcosms were then placed at either 15 or 20°C and incubated in the dark for 101 days.
Throughout the incubation, samples where regularly weighed to control for water losses and

water content was readjusted when necessary.
€O, and 6'3C measurements.

The concentration of CO;, (ppmv) in the microcosms’ headspace and 63C-CO, (%o) were
determined on days 1, 3, 7, 14, 24, 44, 71 and 101 of the incubation. The CO, concentrations
were measured using a micro gas chromatograph (Agilent, 490-PRO Micro GC System). A
second gas sample was taken and stored in 12 ml glass vacuum vials for 6**C measurement
using a mass spectrometer (FISONS OPTIMA Isotope Ratio Mass Spectrometer, coupled to an
ISOCHROM-GC) at a later date. After each CO, sampling, flasks were flushed with CO,-free
air. This air was led through a bottle of distilled water to moisten it and to prevent soil

drying. The septum was renewed each time to prevent the risks of air leakage.
Partitioning of CO,—C from added OM and SOM sources and PE calculation.

The origin of the CO, measured in the headspace of the microcosms was assessed using the

following equations (Mary et al. 1992):
Csom = Crotal X (61otal = Sadom) / (Scri — Sadom)

Cadom = Crotat = Csom

where Ciota is the total CO,-C emission measured from incubation vials under different
treatments, Csopm is the SOM-derived CO,-C emissions, Caqom is the added OM-derived CO,-C
emissions, and & correspond to the measured §°C in the respective compartment (where
CTL correspond to control treatment). We assumed that fractionation during the

biodegradation processes was negligible (Mary et al. 1992).
PE was calculated as follows:

PE = Csom — CcrL
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where Ccr is the SOM-derived CO,-C emission in the control treatment (which is equal to

total CO,-C emission in CTL treatment).
Data analyses

Raw results per gram of soil (gs,i) were normalized per gram of soil carbon (gCs) and

cumulated over the 101 days of incubation.

Statistical analyses were carried out using R version 3.4.1 (R Core Team 2017). Normality and
homogeneity of variance across treatments were tested prior to analyses and no data
transformation was necessary. Data are presented as the means of four replicates with
standard errors. Analyses of variance (ANOVA) were used to examine differences in
cumulative CO, respiration (including total CO,, SOM-derived CO, and added OM-derived
CO,) and PE (including relative PE and cumulative PE) at the end of experimentation, among
treatments. Tukey’s HSD post hoc tests were used to identify statistically significant

differences among treatments.
Results
Total mineralization

The total CO, produced in each treatment during the 101 days of the incubation are shown
in Figure 1 (a & b). In both soils, Tukey’s test (Fig 1 a & b) showed that C mineralisation was
the highest in the FOM treatment, followed by the DeOM and control treatments. The input
of straw always induced a higher mineralization compared to control (+51% on average)
(Tab. 2) for both pre-decomposed and fresh modalities, but only +18% with DeOM vs. +85%
with the FOM (Fig. 1 a & b). The highest temperature (i.e. 20°C) increased by 34% on average
the amount of released CO,, and the addition of mineral nutrients decreased it by ca. -8%
(Fig 1 a & b). The patterns were similar in both soils, though the differences were less
marked in the forest soil: there were significant differences among nearly all (11/12)
treatment combinations in soil A but only half the treatment combinations showed
significant differences in soil F (See letters from Tukey test on the figure 1 a & b).

Table 2. Results of ANOVA to evaluate the impact of the quality of added organic matter (adOM),

mineral nutrients addition (NPK) and temperature rise on 5°C (T°C) with F-values and significance
stars for the two land-uses considered together. (NS = Not statistically Significant).
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Total C emission FOM-derived C SOM-derived C PE

F-value p-value F-value p-value F-value p-value F-value p-value
adoOM 1850.4 *** 1837.4 *** 128.4 *¥** 98.5 *¥**
T°C 982.7 *¥** 14.2 *** 2554.2 *** 0.4 NS
NPK 55.9 k** 15.4 *k** 65.3 k** 6.7 *
Soil 350.4 *** 25.1 x** 705.5 k** 26.2 K**
adOM : T°C 5.0 ** 1.5 NS 2.1 NS 2.8 .
adOM : NPK 5.3 ** 2.0 NS 1.7 NS 0.1 NS
adOM : Soil 32.3 k** 19.9 k** 16.9 *** 14.6 ***
T°C : NPK 0.1 NS 0.2 NS 0.0 NS 2.0 NS
T°C : Soil 30.7 *¥** 3.2 . 55.5 k** 55 *
NP : Soil 0.4 NS 1.5 NS 7.1 ** 0.1 NS
adOM : T°C : NPK 0.4 NS - - 0.7 NS 0.3 NS
adOM : T°C : Soil 1.8 NS - = 1.4 NS 0.1 NS
adOM : NPK : Soil 47 * - = 3.7 * 5.1 *
T°C : NPK: Soil 1.7 NS - = 34 . 0.4 NS

Added OM derived-CO,

The mineralization of added FOM was 2 to 7 times higher than that of DeOM, depending on
the treatment combination (Fig. 1 ¢ & d). Up to 95% of DeOM-carbon was still present in the
soils at the end of the incubation, whereas less than 55% of FOM-carbon remained in soil
(Fig. 1 ¢ & d). There was a significant temperature effect on the mineralisation rates of
added OM but also a significant interaction between soil and temperature (Tab. 2). Indeed,
post-hoc tests suggest that added OM mineralization was quite sensitive to temperature
when added to soil A, but less to soil F (Fig. 1 ¢ & d). Nutrient addition did not affect the

mineralisation of added OM in either soil.
SOM derived-CO, — basal respiration

In contrast to the mineralisation of the straw residues, the main factor affecting basal SOM
derived CO, emissions was temperature (Fig. 1 e & f). On average, there was a 38% increase
in basal SOM-mineralization at 20°C compared to 15°C (Fig. 1 e & f). Furthermore, the
addition of DeOM had no significant effect on the basal respiration (i.e. SOM derived-CO,),
indicating that there was no PE in this case. In contrast, a statistically significant increase in
basal SOM-derived respiration (+12% relative to controls) was found in FOM treatments. The

addition of mineral nutrients had no significant effect (Fig. 1 e & f).
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Fig. 1. Carbon emissions and PE, normalized from grams of soil to grams of soil-C. Letters a & b for
Total mineralization, ¢ & d for FOM-derived mineralization, e & f for SOM-derived mineralization and
g & h for PE, on soil A and F, respectively. Data are means of 4 replicates + SE. Blue & red bars
correspond to 15 & 20°C treatment respectively, Hatched bars correspond to treatment with mineral
nutrients addition. Letter above bars are from Tukey-test: bars with the same letter(s) are not
significantly different (P < 0.05). Vertical scales are adapted for each C emissions category, but
identical between soil A & F to facilitate the comparison (but letters from Tukey are not comparable
between soils).

SOM derived-CO, — priming effect

The PE depended mainly on both the quality of OM addition and the land use (Fig 1 g & h).
The maximum PE was induced by the addition of easily mineralizable compounds (FOM),
which induced up to +834% higher mineralization of SOM compared to the addition of more
recalcitrant compounds (DeOM) (Fig 1 g & h). There was no effect of the +5°C increase in
temperature on PE intensity. Mineral nutrient addition weakly negatively impacted the PE
(but significantly) on both soils (Fig 1 g & h) when we considered both soils together in the
ANOVA (Tab. 2 and Fig1 g & h).

The temporal evolution of the cumulative PE is illustrated in Figure 2. The PE profile over
time depended on the quality of OM addition and the soil. There was little or no PE following
the addition of DeOM, regardless of the soil. In soil A, the PE after the addition of FOM was
relatively high and persisted throughout the duration of the incubation, whilst it was lower

and reached a plateau after 7 days in soil F (Fig 2).

Interactions between treatments

Statistical analysis performed on the entire dataset (Tab. 2) revealed strong (p < 0,001)

interactions, only between soil and other factors, as discussed below.
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4 Fresh straw
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Fig. 2. Changes of cumulative priming effect (PE) for different straw residues (fresh or decomposed),
temperature and nutrient treatments with the incubation time. Means + 1SD (n = 4) are shown.
Letter ais for agricultural soil, and b for forest soil.

Discussion
Effect of the quality of added OM

Consistently with our hypothesis about the PE theory, the quality of the organic material
brought has strongly impacted the mineralization of the different types of organic matter.
First, once incorporated into the soil, the straw itself was mineralized 3 to 8 times more
when it was fresh rather than pre-decomposed (Fig. 1 ¢ & d), which reflects a higher
availability to microbial decomposers of the energy it contained, i.e. a better degradability.
In other words, this confirms that the pre-decomposition stage decreased the
lability:recalcitrance ratio of the original plant material compounds. Obviously, this large
difference in degradability affects total mineralization, but in addition to this, it also affected
the mineralization of SOM, i.e. it affected PE. Indeed, by providing energy more easily
accessible to soil microorganisms, fresh straw induced a higher mineralization of the SOM
compared to that induced by pre-decomposed straw and control without input, particularly
on the agricultural soil. As primarily found in the study of the Chap 2 (page 57 — 70 of the
present thesis — Guttieres et al 20e¢), the first hypothesis of this study — namely that the

addition of fresh wheat straw would stimulate PE to a greater extent than the addition of
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pre-decomposed wheat straw — was validated, regardless of the treatment combination.
This underpins that an avenue for increasing soil C stocks in cultivated soils might be to add
decomposed straw residues rather than incorporating them fresh. However, in view of the
fact that > 70% of the C was lost prior to adding the pre-decomposed OM to the soils, the
overall C balance may not be favourable if this C as lost entirely as gaseous form and not
through dissolved organic matte leaching into the soils. Thus, it is particularly benefit of this
gaseous emissions to improve the C balance using for instance anaerobic digestion of the
residues with a recovery of the methane emitted (Whittaker et al. 2014; the Chap. 2, 53 — 66
of the present thesis — Guttiéres et al. 20XX). Nevertheless, it is important to note that even
if all the C lost during the pre decomposition process was CO,, this C was recently fixed in
the contrary of the C primed which is older and may stabilized for years (Fontaine et al.

2007).

The higher PE following the FOM input relative to the DeOM input is most likely associated
with the stimulation of microbial activity due to the more readily available C and energy
source in the FOM. It has been suggested that microbial activity in soil is often constrained
by the large investment in enzymes that microbial communities must make in order to
acquire nutrients and energy from heterogeneous soil organic matter (Moorhead &
Sinsabaugh 2006; Fontaine et al. 2003; Chen et al. 2014) and that the addition of FOM
provides the energy necessary to make such an investment (Fontaine et al. 2003;
Blagodatskaya & Kuzyakov 2008; Kuzyakov, Friedel, et al. 2000). It should be noted that the
PE was much lower in the forest soil, suggesting that microbial communities were less
energy/C limited in this soil. This is at odds with the basal respiration data from both soils,
which is higher per unit organic C in the agricultural soil (Fig. 1). Generally, the respiration
per unit organic C is considered to be an indicator of the decomposability of the OM
(Lomander et al. 1998). This suggests that the energy perspective alone cannot explain the

differences in PEs observed.

The OM content of the forest soil was higher than that of the agricultural soil and several
other studies have found the PE is negatively related to the OM content of soil (Paterson &
Sim 2013a; Zimmerman et al. 2011). The reason for such relation is not clear but, as contact
between decomposers, or their enzymes, and OM is a requirement for decomposition

(Dignac et al. 2017), one possible explanation is that the average distance between OM and
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decomposers is higher in soils with low OM contents, and that the energy provided by the
addition of FOM allows microbial communities to explore (e.g. through fungal growth) the
soil volume to a greater extent, which increase their access to OM and the subsequent PE

(Salomé et al. 2010).

Temperature effect

The temperature is known to be one of the principal controllers of decomposition process
(Curiel Yuste et al. 2007; Gregorich et al. 2016). Here, the increase of 5°C led to a strong
increase in the total carbon (SOM + added OM) mineralization rate. More specifically, the
isotopic labelling clearly showed that the mineralization of the C contained in the SOM
increased with the increase in temperature. We noted a tremendous average increase of
40% in carbon emissions from SOM between 15 and 20°C during these 101 days. This is
consistent with the Arrhenius law (Arrhenius, 1889) that implies that the temperature
sensitivity of decomposition increases with the stability of organic compounds (Lefevre et al.
2014), due to higher activation energies for stabilised substrates than for labile ones (Litzow
& Kogel-knabner 2009). This result is in accordance with many other incubation studies
(Kirschbaum 1995, 2006; Craine et al. 2010; Lefevre et al. 2014; Litzow & Kogel-knabner
2009; Davidson & Janssens 2006; Conant et al. 2008, 2011). It confirms that a positive
feedback to global warming could occur through this mechanism. This feedback could be
compensated by the effect of the increase in T°C and CO;, on primary production, but
probably only in a partial way (Lloyd & Taylor 1994; Schimel et al. 1994; Kirschbaum 2006;
Davidson & Janssens 2006; Fierer et al. 2005; Heimann & Reichstein 2008; Vestergard et al.
2016).

Notwithstanding this high temperature sensitivity of SOM mineralization, the magnitude
of the PE here remained relatively unaffected by the increase in temperature. This result is in
contrast to what was found in some studies (increase in PE with temperature, see Li et al.
2017; Thiessen et al. 2013; Yanni et al. 2017; decrease in PE with themperature, see Frgseth
& Bleken 2015; Yanni et al. 2017). However, others have also found that temperature does
not affect PE (Ghee et al. 2013) even during long-term warming experiment (Vestergard et
al. 2016), but without deep mechanistic explanation. As PE is a stimulation of the

decomposition of SOM that is relatively stable, an increase in PE with temperature could
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indeed be expected, but it was not the case here. This could be probably due to the fact that
the decomposition of the added OM was only slightly affected by temperature whereas the
decomposition of SOM was highly affected (Fig 1 ¢, d, e & f). Indeed, still in accordance with
Arrhenius equation, this increase of temperature from 15 to 20°C affected the mineralization
of wheat straw residues (added OM, Fig.1 c & d) but in a very lesser extent and the DeOM
seemed to be 3.3 times more sensitive than the fresh one. This result further tends to
confirm the idea that our pre-decomposing phase made straw residues more biochemically
recalcitrant. Indeed, the temperature sensitivity of mineralisation was quite similar for the
DeOM and for the SOM (+44% & +38% respectively, between 15 and 20°C), while for the
FOM it was ca. 4 times lower with only a +9.5% increase. However, although this difference
in sensitivity of the two types of residues is very clear, this corresponds to a quantitatively
similar increase in C emitted - but which remains very small compared to the effect on SOM.
As a result, the release of energy from the two quality types of added OM was similar at
both temperatures and was quantitatively very small relative to the mineralisation of SOM,
which could lead to the absence of effect of temperature on PE in controlled conditions. Yet,
temperature could have indirect impacts through the effect on soil water content (Miller &
Johnson 1964; Cassman & Munns 1980; Linn & Doran 1984; Skopp et al. 1990; Weier et al.
1993; Rey et al. 2005; Sun et al. 2016; Cambarella 2005) and become therefore, most likely,

ecologically significant.
Nutrient-addition effect

For the mineralization of all types of OM, the addition of mineral nutrients had significant
effect but much lower than the effect of temperature and type of OM added. When it was
statistically significant, it decreased PE in this study, as often found (Chen et al. 2014;
Kuzyakov, Friedel, et al. 2000; Dimassi et al. 2014). The PE response to the availability of
mineral nutrients could be explained by a reduction in the need of mineral nutrient mining
within SOM for microbial communities. Here however, the addition of mineral nutrients also
decreased the total mineralisation, the mineralisation of SOM and of the added OM,
particularly in the agricultural soil (Fig 1). As suggested by Spohn et al. (2016), this may be
due to changes in the intracellular partitioning of C within the microbial communities, with
an increased C allocation to biomass and a decreased allocation to respiration when

nutrients are readily available.
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Interactions

This fully cross-factorial design with four factors allowed us to test simple effects as we
previously discussed, but also and mostly the interactions between them. Surprisingly, from
the ecological point of view, the land use was the only factor (i.e. soil) with which
interactions have been established, no other significant interactions were found among
factors. By the same, except for land use (discussed at the end of discussion), the impacts of
the various global change factors tested here appear to simply add up, with no particular

amplification or attenuation effect.
Soil effects & interactions

Agricultural and forest soils differ by several aspects such as OM type, microbial & fungal
communities, dynamics of OM inputs and outputs, exposition to climatic & anthropic
disturbances (Foley et al. 2005; Guo & Gifford 2002). This led to three main differences
noticed here between soil responses: 1) all effects observed on the forest soil were very
limited compared to the agricultural one; 2) the forest soil C concentration was 2 times
higher than the agricultural soil while it is the reverse for the PE by g of soil C. In fact, we
found that the PE was realized more efficiently on soil A than F: to over-mineralize 1 C unit
from SOM via PE, 5.4 C units are needed to be mineralized from the added OM (FOM and
DeOM) in soil A while 8.1 C units are needed in soil F. 3) Finally, the kinetics of PE induced by
FOM addition had very different shapes (Fig. 2), with an early threshold reached after 7 days
on soil F whereas it stayed relatively high and persisted throughout the duration of the

incubation on soil A.

With the support of literature, we could hypothesise that the difference of behaviour
between soil A and soil F is the result of a combination of factors such as pH (Walse et al.
1998; Hung & Trappe 1983; Bottner et al. 1998; Leifeld 2005), tannin content of SOM (Kraus
et al. 2003), total organic C content (Paterson & Sim 2013b; Zimmerman et al. 2011), C
contents in microbial biomass (Blagodatskaya & Kuzyakov 2008), evolution (by different
selection pressures between soils), quality of SOM and bacteria/fungi ratio (Lonardo et al.
2017; Fontaine et al. 2011; Terrer et al. 2016). Among all these possibilities, the most
influential could be related to the differences in C contained in the microbial biomass (Cpic)

of the two soils. According to Blagodatskaya & Kuzyakov (2008), if our FOM-C input was
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greater than the Cpi of soil A but less than or equal to Cnic of soil F, then this abrupt
cessation of PE after 7 days on soil F could be the result of a simple apparent PE. In this case,
the supplied FOM-C would only have served to renew the Cpi.. This Cyic having the isotopic
signature of the soil, the CO, resulting from its mineralization would be read as PE, but

without being derived from the over-mineralization of the SOM.

Despite all the differences noticed between results obtained on these two soils, general
mineralisation patterns were similar for the two soils and underpin a certain robustness of
our results. Particularly, our main hypothesis was validated on both soils: the quality of the
organic matter brought in the form of fresh or pre-decomposed straw residues led to very
significant differences in the intensity of the induced PE. This further supports that the
quality of added OM inducing the PE process is a major factor to take into account for SOC
dynamics. In addition, these 2 soils are both luvisol with ca. the same clay/silt/sand ratio,
and initially only differ by their land-use, established about two centuries ago. This
particularity allows us to notice that, at the end of these past 200 years, the agricultural soil
has a 2.19 times lower SOC content than the forest soil - which could be considered here as
the reference system. In other words, this means that, depending of the land-use (such as
deforestation for farmland establishment) and agricultural practices (as input of highly
degradable FOM), soils can become a significant source of CO, by the mineralisation of large
amount of stable C (Guenet et al. 2012; Chen et al. 2015). Yet it also means that with better
understandings and practices, this agricultural soil have the potential to store — at least —

2.19 times more C (Chenu et al. 2018), as its forest counterpart and neighbour.

To summarise, in the conditions of the present study, we were able to test the impacts of
several factors and their combinations on the mineralization of different pools of organic
matter and PE. The land use appeared to have strong interactions with all other factors, but
surprisingly, no relevant interactions were noticed between the other factors, and this for all
the mineralization of all OM pools (total, SOM, added OM and PE) (Tab. 2). Obviously, as
only two soils were used in this study, these results could not be neither generalized nor
considered as representative of all agricultural and forest soils functioning. Nonetheless, it

suggests that the land use — and their associated plant residues management —is, among the
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factors we tested here, the most influential factor for mineralization. Quality of OM,
temperature and nutrients availability did not induce notable feedbacks on global changes
through their interactions — under our laboratory conditions with controlled soil water
content. However, the addition of fresh OM induced a large PE whereas the addition of pre-
decomposed OM led to no significant effect, i.e. the quality of OM was the most
determinant factor far ahead the temperature and nutrients availability. Consistent with the
concept of PE, this suggests that the quality of the OM provided is a key element to consider
with regard to the storage-loss dynamics of SOC, and so, of SOM. Furthermore, as suggested
by the stable efficiency of the process within each soil, PE seemed to be very dependent on
the bio-available C. While the increase in temperature strongly impacted the basal
mineralization of the soils — which confirms the worrisome positive feedback on global
warming, no significant effect was detected on PE itself. However, a sensitivity of PE to
temperature was observed through the temperature sensitivity of the added OM
mineralisation. In addition, the comparison of the two land-uses from 200 years allows us to
imagine the potential of C re-stocking or de-stocking, depending on practices, for instance

through initiative such as 4 per 1000, and by taking the PE into account.

Finally, in our study, the effect of land use through the management of crop residues
appeared to induce the greatest impact on the PE, to the point of rendering the expected
responses to the stoichiometry and temperature negligible. The level of easily available
energy contained in amendments (i.e. OM quality) have to be highly monitored for the
sustainability and crop production, in order to prevent C losses and optimise ecosystemic
soil services, as long term C storage and fertility. Further studies are needed to assess the
importance of the factors tested here under more realistic conditions — up to in situ field
experiment, and also to test the response of PE with plant residues from other crop species
and other pre-decomposition and composting methods, in order to assess the potential of
this approach. These results show the importance of paying particular attention to these
issues in our critical context of global change and lack of sustainability for agricultural

practices.

Bibliography (voir en fin de document, page 147)
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3.3. Discussion supplémentaire concernant les différences observées en sol

agricole et sol forestier

Ce troisieme chapitre étant un manuscrit d’article destiné a la publication, je ne me suis
pas permis I’émission d’hypotheses trop nombreuses et spéculatives concernant les
différences notables observées entre le PE sur les deux sols. En effet, pour de multiples
raisons, il ne m’a pas été possible de réaliser d’analyses complémentaires sur mon

expérimentation pour répondre a la question suivante :

Pourquoi la minéralisation sur sol agricole est-elle supérieure a celle sur sol forestier,

alors que ce dernier présente plus de deux fois plus de SOC ?

Par conséquent, ces hypothéses n‘ont pu étre étayées par des données propres au
contexte spécifique de cette étude. Pour autant, un travail d’hypothéses et de recherches
bibliographiques a été fait afin de dégager des pistes vers une compréhension, ainsi que
pour orienter des analyses complémentaires qui pourront étre réalisées ultérieurement, sur
les échantillons conservés a -25°C, apreés le travail de thése. Il me semble donc intéressant de

présenter ici ce travail :

1. Pression de sélection — adaptation des milieux : I'hypothése évolutive
pourrait étre que, en raison des caractéristiques de ces deux écosystéemes différents,
une forte pression de sélection aurait pu sélectionner des communautés microbiennes
du sol agricole plus efficaces pour produire du PE sur un sol pauvre en C et N. Ceci les
rendant alors plus efficace a des apports d'énergie externe dont ils dépendent pour
extraire les nutriments limitants contenus dans la SOM.

2. Ratio bactéries/ champignons — considérations spatiales: Grace a leur
systeme hyphes mycéliens, les champignons ont une meilleure capacité a explorer
I'espace que les bactéries, et il est souvent rapporté dans la littérature que le ratio
bactéries/champignons est en faveur des champignons dans les sols forestier. Or, pour
les écosystemes ou la contribution des champignons a la décomposition de la matiere
organique est plus importante, comme c’est le cas dans les sols forestiers, il est

probable que leur role dans la PE est également plus important (Terrer et al., 2016).

92




Inversement, Lonardo et al. 2017 ont mesurés dans leur expérimentation de faibles
nombres de copies d'ADN fongiques dans tous leurs traitements, leur suggérant ainsi
gue les champignons jouent un réle mineur dans I'EP dans les sols arables alors utilisés
pour leur étude. Dans ce contexte, il apparait que les champignons pourraient étre
effectivement plus présents dans le sol forestier utilisé pour mon étude. Par
conséquent, de part leur type de développement, il est probable qu’ils aient pu alloués
une plus grande part du C récupéré de la SOM (via PE) dans leur biomasse, aboutissant
ainsi a une minéralisation (i.e. émission de CO;) inférieure, mais a une décomposition
équivalente voire supérieure.

3. pH & PE : L'activité microbienne est fréquemment stimulée par un pH neutre
ou basique (Bottner et al 1998) alors qu’au contraire les champignons tolérent bien
I'acidité, les conditions optimales pour leur croissance se situant entre pH 3,0 et 7,0
selon l'espece et la méthode utilisée (e.g. Hung & Trappe, 1983). Cela pourrait étre
cohérent avec nos résultats ol le pH du sol A et F étaient respectivement de 7,5 et 5,5.
Ainsi, cette acidité du sol forestier aurait-pu jouer sur le ratio bactéries/champignons en
favorisant les champignons, d’ou la forte activité de minéralisation qui y a été observée.

4, Les tanins, qui représentent une partie significative des réservoirs de carbone
forestier, sont connus pour complexer les protéines et désactiver les exoenzymes
microbiennes (Kraus et al. 2003). Ceci pourrait expliquer une partie de la différence de
minéralisation observée entre les sols (cf. hypothese précédente).

5. Relation entre la faible teneur en SOC et le PE, PE = f (1 / [SOC]): En 2013,
Paterson & Sim ont travaillés sur le PE avec 4 sols présentant des teneurs contrastées en
carbone organique, allant de 2,3 a 40,1 g.kg-1. lls ont constatés que plus le SOC était
faible, plus l'intensité de la PE était élevée (Paterson & Sim 2013b). Cette relation
semble étre cohérente avec nos résultats, ainsi qu'avec ceux de Zimmerman et al. de
2011. Cependant, les auteurs n’ont pas apportés d’explications mécanistiques pour

cette éventuelle relation.
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3.4. Difficultés méthodologiques rencontrées avec les feuilles de Liquidambar

Comme expliqué en introduction de ce chapitre, le design initial de I'expérience en
microcosmes ne comportait pas 24 mais 40 traitements différents (soit 160 échantillons)
puisqu’il testait également I'effet de I'apport d’un autre type de matiére organique, celle des
feuilles d’arbres (Liquidambar), elles aussi apportées dans deux états distincts : fraiches ou
pré-décomposées. Pour des raisons purement budgétaires, il n’a pas été possible de se
procurer des feuilles d’arbre avec un important enrichissement en 3C, a la différence de de
qui s’est passé pour la paille de blé. Nous nous sommes rabattu sur des feuilles de
Liquidambar légérement appauvries en >C, marquées a -39%o (Tab. T2). Celles-ci nous ont
été fournies gracieusement par I'équipe impliquée dans I'expérience FACE (Free Air Carbon
dioxyde Enrichment - Richard J. Norby) d’Oak Ridge (Ainsworth & Long 2004; Norby & Zak
2011). La signature isotopique de ces feuilles est évidemment proche de celle du CO,
industriel utilisée sur le terrain, c’est a dire ca. -40%o. Bien entendu, ce type de matériel
engendrait un risque expérimental supplémentaire compte tenu de la faible différence de
8'3C entre ces feduilles et les sols (-25,8%o en moyenne (Tab. T2), soit un delta de ca. 13%o.
Suite aux calculs de PE, les résultats obtenus avec les feuilles de Liquidambar furent
particulierement inattendus, aussi bien sur sol A que sur le sol F : le PE apparaissait alors plus
ou moins intense, mais surtout négatif dans presque tous les traitements, et avec des

cinétiques relativement erratiques.

D’ou cela pouvait-il provenir ? Avais-je mis en évidence un puissant mécanisme de PE
négatif et donc un formidable moyen de stockage de carbone organique dans les sols,
rivalisant ainsi avec I'adsorption de certains biochars produits aux températures les plus
élevées ? Mes feuilles, d’origine américaine, étaient-elles toxiques pour les communautés

microbiennes de nos sols francais ?... Autre chose, jouait-il, mais quoi ?
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sol

Paille de blé

Feuille de

Propriétés Liquidambar
A F frais décomposé frais décomposé

TOC (g kg™) 12.94 2834 | 398.2 388.5 423,1 440,6
Total N (g kg™) 1.42 2.5 11.0 34.9 6,1 7
C:N ratio 9.13 1133 | 36.44 11.15 69,21 63,41
Total P (g kg™) 0.062 0.01 1.45 6.99 0,87 0,84
Total K (g kg™) 149  14.2 43.0 5.19 1,87 2,29
8"3C (%o) -25.2  -26.4 | 5871.51 5343.62 -39,1 -41,9
WHC (%) 39.8 382
Bulk Density (g em?®) | 1.25 1.15
pH 7.5 5.5

Tab. T2 Caractéristiques physiques et chimiques du sol agricole (A) et forestier (F), ainsi que des
résidus de paille de blé et feuille de liquidambar, dans leur état frais et pré-décomposé.

L’'examen approfondi des signatures isotopique du CO, émis dans les traitements témoins

(sols seuls) révéla d’importantes variations: au lieu d’avoisiner la signature de -25,8%o

obtenue par

mesure au CHN-IRMS (tab. T2),

les signatures suggéraient un fort

enrichissement en *C de la SOM, atteignant des maxima jusqu’a -11%o (Fig. T14). Ces

variations, considérables a I’échelle des signatures naturelles, furent tout a fait négligeables

pour le calcul du PE engendré par la paille de blé. En effet, celle-ci ayant un 6°C de 5870%o,

cette variation de ~15%o des témoins de ne représentait qu’un léger bruit de fond.
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Fig. T14 évolution temporelle de la signature isotopique dans les sols témoins (i.e. sans apport de
OM). En rouge, la valeur de référence pour chacun des sols, obtenue par CHN-IRMS

Pourtant, un faible écart de signature isotopique entre les sols et les FOM apportées est
régulierement présent dans des études de PE sans poser de probléeme particulier. Il est en
particulier courant d’utiliser les différences de signatures isotopiques existant entre les

plantes a métabolisme C3 et celles a métabolisme C4 (e.g. Fu & Cheng 2002; Dilly & Zyakun
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2008) pour « séparer » les flux de CO, en provenance du sol ou en provenance du végétal en
cours de décomposition. La différence entre ces deux voies photosynthétiques est en effet
bien connue : les valeurs moyennes de 6°C varient de -22 %o a -30 %o pour les plantes a
systemes C3, et de -10 %o a -14 %o pour les C4 (Sternberg & DeNiro 1983; O’Leary 1988;
Kuypers, Marcel M. M. Richard & Sinninghe Damste 1999; Chikaraishi et al. 2004). Selon que
le sol utilisé ait été sous couvert végétal C3 ou C4 pendant suffisamment de temps pour
présenter une signature isotopique homogene et proche de celle de son couvert végétal, la
FOM végétale utilisée pour tester le PE est choisie dans le type C4 ou C3 afin de présenter un

83C bien différent de celui du sol.

Le scénario attendu ne s’est pas réalisé, ce qui m’a conduit a exclure 64 mésocosmes
(i.e. 16 traitements x 4 réplicats) du protocole final. Malgré plusieurs mois de travail pour
élucider le probleme dans I'espoir de sauver les données par correction, le mystére persiste
encore. Un nombre important d’hypothéses ont été émises, bon nombre d’entre elles ont
été testées, et toutes furent invalidées plus ou moins profondément, selon que I'invalidation

passait par des expérimentations, des calculs, de la bibliographie ou encore des registres.

A noter que, du fait de I'impossibilité pratique de manipuler et analyser 160 échantillons
par jour simultanément, j’ai fait le choix de diviser ces échantillons en 4 sous-séries sur le
critere des 4 réplicats par traitement. Chacune des sous-séries de 40 échantillons
correspondaient donc a 1 réplicat pour les 40 traitements différents. Elles furent décalées
dans le temps d’environ 8 jours. Ainsi, les variations isotopiques ayant été détectées dans les
témoins de toutes les sous-séries, cela a permis d’écarter certaines hypothéses sur des
évenements ponctuels. De plus, comme toutes les « anomalies » ont été observées sur tous
les témoins (8 traitements x 4 réplicats), indépendamment de leurs conditions
expérimentales (sol agricole ou forestier, 15 ou 20°C, avec ou sans ajout de nutriments
minéraux), plusieurs hypothéses ont pu étre écartées d’office, telle qu’une contamination
des nutriments apportés (NH4ANO3 et/ou KH2PO4), des contaminations ponctuelles (e.g.
atmospheére) et/ou une erreur de I'expérimentateur (inversion des ustensiles, verreries,
spatules, fioles d’incubations, étiquetage, etc..). Je me suis donc concentré sur des
hypothéses plus en amont afin de tenter d’identifier un dénominateur commun a I'ensemble

des échantillons.
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Les hypothéses émises peuvent étre regroupées en 2 catégories. Tous les détails et

protocoles associés ne pourront étre précisés ici, pour des questions de temps.

e Celles concernant les sols : Fondamentalement, on peut soupconner la présence d’un

compartiment des sols présentant un 8"3C supérieur a la valeur moyenne obtenue via
une analyse élémentaire (CHN-IRMS) sur des sols entiers, et qui serait possiblement
sensible au pH. En effet, un lien peut étre observé entre le pH des sols (Tab. T2) et
Iallure des cinétiques de 6C des témoins (Fig. T14). Ceci me laissa suggérer que ce
« compartiment mystére » était minéralisé plus vite en conditions acides, ce qui
correspond ici au sol forestier (pH sol F = 5,5). On peut voir en effet que I'isotopie du sol
F revient plus vite a une stabilité que celle du sol A (pH : 7,5). Ceci m’ permis de faire
I’"hypothése corollaire que le « compartiment mystere » devait étre plus réduit dans le
sol F.
» Hypothése compartiment carbonates : testée et invalidée expérimentalement
(photo 5 & 6)
» Hypothése compartiment black-carbon : testée et invalidée expérimentalement
» Hypothése compartiment sensible a l'acidité du sol : testée et invalidée
expérimentalement
> Hypothése d’un §C différent entre la fraction soluble (présumée plus labile) et
non soluble dans les sols : testée et invalidée expérimentalement
> Hypothése d’un §2C différent des débris végétaux des sols, e.g. du fait de
signatures isotopiques hétérogénes au sein des structures des feuilles (Nguyen
Tu et al. 2013) : testée et invalidée expérimentalement
» Hypothése d’'une contamination des sols par des débris de plante en C4 : non
testée mais invalidée par le calcul, les registres d’usage des sols, et les études
antérieures réalisées sur ces mémes sols (
» Hypothése d’un fractionnement isotopique microbien du sol : non testée mais

invalidée par les recherches bibliographiques.
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Photo T 5 & 6. Apercu d’une étape d’acidification des sols et d’'une étape de cristallisation du CO,,
lors de tests expérimentaux réalisés dans le but de mesurer la teneur en carbonates dans les sols
ainsi que leur isotopie.

Celles concernant tous les autres parameétres :

>

>

Hypothése contamination par I'atmospheére : non testée mais invalidée par le
calcul.

Hypothése contamination / défaillance de la colonne de soude utilisée pour
produire de I'air sans CO, pour réaliser les flushes: testée et invalidée
expérimentalement

Hypothése contamination des gaz vecteurs des analyseurs et de la rampe de
mise sous vide (He et N2) : testée et invalidée expérimentalement

Hypothése de contamination de I'eau utilisée pour apporter les sols a leurs 80%
de WHC : testée et invalidée expérimentalement

Hypothése de la défaillance du processus de mise sous vide et conservation du
vide dans les fioles de stockage des gaz pour passage ultérieur au spectrometre
de masse : testée et invalidée expérimentalement

Hypothése d’un fractionnement induit par les microcosmes utilisés, i.e. fioles
en verre et septum en butyl/PTFE : non testée mais invalidée a priori car pas de
« blancs » incubés, mais trés peu probable étant donné que les modeles sont
ceux utilisés en routine dans le laboratoire d’accueil de I’expérimentation.

99



> Hypothése corrélation entre ppmv-CO, et §°3C : testée et validée (Fig. 15) ! En
premier lieu mon interprétation fut la suivante : lorsque peu de CO, total est
émis, la part respective due a notre « compartiment mystére » est plus forte en
relatif, et influence donc plus fortement l'isotopie de I'échantillon. Inversement,
son 6"C se trouve plus dilué par le reste du sol lorsque I'émission totale est plus
forte, i.e. lorsque le temps d’accumulation entre 2 points de mesure est plus
important et/ou que I'on s’éloigne du début de I'incubation ou les sols furent
physiquement perturbés. Mais une seconde interprétation / hypothése se
présenta a nous :

» Hypothése d’un biais du spectrométre de masse utilisé. L’analyseur pourrait

varier dans sa réponse en avec une diminution de la quantité de CO, mesurée.
Or, lors de mes mesures, je passais régulierement des références (ici du CO, pur
au 8%C connu) en quantité trés faibles, et aucune anomalie de cet ordre de
grandeur ne fut détectée. Le biais pourrait alors ne pas étre simplement
guantitatif, mais relatif a la concentration. L’analyseur n’aurait alors pas une
réponse linéaire en fonction de la concentration en CO, dans les échantillons de
gaz. Entre autres tests, des quantités identiques de CO, furent alors injectées
dans des volumes de gaz (N;) croissant pour tester cette hypothése. Mais la ou
jobtins -13%o pour 7000ppmv de CO, dans les microcosmes, les tests de ce biais
de spectrometre aboutirent a -39,4%o, soit une valeur parfaitement conforme au
standard utilisé. Verdict : testée et invalidée

dataT$isot
=22 =20 18 16 14 -12
o

-24

I | I I I
200 1000 1200 2000 2500

dataT$pgC_15gsoil
Fig.T15 Corrélation entre la signature isotopique mesurée au spectrométre de masse, et la
concentration en CO, (ppmv) dans les échantillons correspondant.
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CHAPITRE 4 : Le priming effect en milieu aquatique

Le fonctionnement des écosystémes aquatiques dépend des apports de matiére
organique dissoute et particulaire provenant non seulement de ces écosystemes (matiére
organique autochtone), mais aussi des sols (Cole et al. 2006) et de la végétation (Danger et
al. 2013) de leurs bassins versants (matiére organique allochtone). Comme indiqué dans la
synthése générale, l'interaction entre ces catégories de matiére organique, certaines trés
labiles et d’autres plus récalcitrantes, est susceptible d’induire, tout comme dans les sols, le
mécanisme de « priming effect » (PE) décrit dans les chapitres précédents. Jusqu’a la fin des

années 2000, ce processus a été globalement ignoré pour les écosystemes aquatiques.

En 2010, il a été suggéré que ce mécanisme pourrait jouer un role important dans le
contrble des processus biogéochimiques au sein de ces systémes écologiques (Guenet et al.
2010; Bianchi 2011). Par exemple, le PE pourrait stimuler la dégradation de la matiére
organique autochtone ou allochtone réfractaire dans les écosystémes aquatiques marins ou
continentaux (Guenet et al. 2010,2014), alors que ces écosystémes sont parfois considérés
comme des puits pour le carbone organique peu dégradable. Les articles de Guenet et al.
(2010) et Bianchi et al. (2011) ont stimulé une importante activité de recherche sur le
priming effect aquatique au cours des récentes années (voir par exemple la synthése trés

récente de Bengtsson et al. 2018). Malgré tout, plusieurs points restent peu explorés :

» En premier lieu, une hypothése forte pour les écosystemes lacustres ou marins est
gue la production importante de métabolites facilement assimilables par les producteurs
primaires planctoniques pourrait jouer un réle important dans la stimulation de la matiere
organique plus récalcitrante. A ma connaissance, cette hypothése a trés rarement été testée
en conditions réalistes, avec des producteurs primaires vivants, capables d’avoir leur propre
dynamique, mais a été plus souvent testée avec des extraits d’algues ou des algues
lyophilisées (cf. Bengtsson et al. 2018). Pour mieux comprendre les mécanismes contrélant
le PE et son importance dans les systemes aquatiques, il est maintenant nécessaire d'utiliser

des systémes expérimentaux plus complexes, mieux a méme de simuler des réseaux
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d’interactions réalistes. De telles expériences devraient utilement compléter les expériences
réalisées avec des molécules organiques labiles apportées a taux constant et supposées

représenter |'effet potentiel de ces producteurs primaires.

= D’autre part, le PE aquatique n’a pas ou quasiment pas été testé dans un contexte de
changements globaux, Or, les changements liés aux activités anthropiques, comme
I’eutrophisation (nutriments dissous), le réchauffement climatique et I'augmentation de la

teneur de I'atmosphére en CO,, sont susceptibles d’influencer ce PE (Guenet et al. 2010).

= Enfin, les expériences qui ont été réalisées sur le PE étaient généralement des
expériences en batchs, avec la mise en place d’un traitement en début d’expérience (par
exemple un apport de matiére organique labile) et un suivi régulier de I'évolution de la
matiere organique plus récalcitrante au cours du temps. Cette approche est souvent justifiée
en systéemes terrestres compte tenu de la dynamique de la végétation et de la durée de vie
des plantes. En revanche, elle est beaucoup moins a méme de simuler la cinétique des
interactions ente producteurs primaires et décomposeurs au sein des écosystemes lacustres
ou marins compte tenu du temps de renouvellement trés court des organismes
phytoplanctoniques. En conditions idéales, les cellules planctoniques sont capables de se
diviser quotidiennement, ce qui assure une réponse trés rapide des populations aux
modifications de I’environnement. Cela signifie que les dynamiques des producteurs
primaires et des décomposeurs pourraient étre beaucoup plus fortement liées a trés court
terme par des mécanismes d’interaction complexes avec des rétroactions potentielles sur le
cycle du carbone au sein des systemes couplant les producteurs primaires et les
décomposeurs (Zou et al. 2017). Compte tenu de cette spécificité du couplage entre réseau
vert et réseau brun en écosystémes aquatiques, il semblait intéressant de tester la faisabilité
d’approches en chémostats — permettant d’atteindre et maintenir un état d’équilibre — pour
tester I'impact des interactions en producteurs primaires et communautés microbiennes sur
le devenir de la matiere organique et sur le PE. A ma connaissance, de telles approches n’ont
jamais été utilisées pour analyser le PE. J’ai donc choisi de les utiliser dans le cadre de mon

travail de théese.
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J'avais donc pour objectif global de mieux évaluer I'importance potentielle de certains
changements globaux sur les interactions entre producteurs primaires planctoniques,
matiere organique, et décomposeurs en utilisant des approches en flux continus. Par
ailleurs, tel qu’évoqué en introduction (page 36), I'une des principales difficultés pour
étudier le PE dans les écosystémes aquatiques est la nécessité de distinguer les sources de
CO, entre les différentes catégories de OM, comme le OC autochtone et le OC allochtone.
Pour ce faire, le marque au Carbone 13 (**C) est un outil puissant, qui a été utilisé avec
succes dans le passé au sein de microcosmes tres simples (e.g. Guenet et al. 2014; Bengtsson

et al. 2018; Bianchi et al. 2015).

Cependant, ces approches expérimentales réalistes utilisant du 3¢ doivent tenir compte
de particularités propres aux milieux aquatiques. En particulier, des fractionnements
isotopiques sont susceptibles d’intervenir au cours de diverses étapes (fig. 16-17) telles que
la dissolution du CO, atmosphérique dans l'eau, la photosynthese et la respiration des
algues, la respiration des organismes hétérotrophes, etc... (Carvalho et al. 2010), ce qui
pourrait conduire a la surestimation ou a la sous-estimation de l'intensité du priming effect.
D’autre part, de nombreux producteurs primaires planctoniques ne sont pas strictement
autotrophes, mais sont aussi susceptibles de consommer des molécules organiques simples,
voire d’étre phagotrophes. Ceci complique considérablement les approches expérimentales
utilisant le *C comme traceur. Javais donc un premier objectif qui était d’analyser
I’évolution des signatures isotopiques des différents compartiments biotiques et abiotiques,
et d’identifier et de quantifier les éventuels fractionnements isotopiques du carbone au
cours de sa circulation dans une communauté réaliste associant des organismes autotrophes

(potentiellement mixotrophes) et hétérotrophes avec une matiére organique complexe.

Je présenterai ci-apres les deux expériences en systémes aquatiques que j’ai réalisées au

cours de ma these :

» |a premiere expérimentation a pour but d’établir les différents fractionnements
isotopiques s’opérant entre les compartiments biotiques et abiotiques, en plus de quantifier
les flux auxquels ils sont associés. De plus, I'importance potentielle de la mixotrophie a été
testée sur les interactions entre producteurs primaires, organismes décomposeurs, matiére

organique ainsi que sur la signature isotopique des différents compartiments ;
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*» |a seconde est axée sur I'importance de certains facteurs environnementaux associés
aux changements globaux sur le PE, ainsi que sur les interactions entre producteurs
primaires, organismes décomposeurs et matiére organique vis-a-vis de la dynamique du

carbone organique et inorganique aquatique.

Les deux approches expérimentales ont été réalisées en microcosmes a St-Pierre-les-
Nemours, au sein du CEREEP Ecotron lle-de-France (UMS 3194 du CNRS et de I'ENS). Ces
expériences, préliminaires et novatrices dans les choix méthodologiques réalisés,
représentaient une part de risque importante. Elles ne suffiront probablement pas a elles
seules a conclure sur I'existence et I'importance du PE. Un modéle mécaniste de I'évolution
de la signature isotopique des différents compartiments biotiques et abiotiques impliqués
est donc en cours de construction en collaboration avec le LSCE. Cet aspect sera brievement

évoqué.

105



106



4.1. Fractionnement isotopique et impact de la mixotrophie sur
les interactions entre producteurs primaires, décomposeurs et

matiére organique

4.1.1. Objectifs et principe général de I’expérience

Le fractionnement isotopique peut résulter d’une activité métabolique ou d’un processus
physico-chimique. Il peut en exister a toutes les étapes, certaines étant documentées (e.g.
dissolution du CO,, évaporation du carbone inorganique dissout (DIC)... voir Fig. T16), et
d’autres non. La tache a donc été de mettre en évidence ces fractionnements d’origine
biologique alors nécessaire a la compréhension des résultats obtenus dans I'expérimentation
principale (Fig. T17).

flux from the atmosphere to
current the terrestrial biosphere

atmospheric (called assimilation, but the fossil fuel flux—a
513C level same as photosynthesis) one-way flux

atmosphere (

flux from
the

into the
ocean

flux from the ocean flux from the terrestrial
back into the biosphere to the atmosphere

atmosphere

Fig. T16. The 6™C values of the different fluxes both into and out of the terrestrial biosphere and
ocean. These differences are disequilibrium fluxes caused by differences in time in the atmospheric
carbon dioxide composition. (from Earth System Research Laboratory website)
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De plus, connaissant la capacité de nombreux microorganismes du phytoplancton a fixer
du carbone organique (Wan et al. 2011, Li et al. 2014), nous avons effectué une premiére
expérience pour estimer I'importance de ce processus. En effet, une fixation de carbone en
provenance de la dégradation de matiere organique pourrait amener une confusion dans
I'interprétation de données sur I'importance potentielle du PE. L'objectif de cette approche
était double : (i) d’'une part mieux comprendre I'importance dans la signature isotopique de
certains processus associés au métabolisme d’un systéme relativement complexe incluant
un producteur primaire et une communauté microbienne et différents types de matiere
organique ; (i) d’autre part s’intéresser a la mixotrophie du phytoplancton, susceptible non
seulement de modifier la signature isotopique du producteur primaire, mais aussi

d’interférer dans la dynamique des différents compartiments.

8 DIC + 3
COZaq

microbes : Phytoplankton

i DOC
POC

Fig. T17. diagramme représentant les différents flux de C entre les compartiments du systéme
aquatique et de I’atmosphére. Pour chaque flux il existe deux directions auxquelles sont
potentiellement associées des fractionnements isotopiques distincts
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Cette premiere expérience, essentiellement méthodologique, consistait a séparer, autant
gue possible, les processus en jeu. Le principe général a donc été de choisir un milieu de
culture (substrat minéral) compatible avec la mise en culture des algues et des
communautés microbiennes et un substrat organique marqué au B¢, suffisamment simple
pour étre a la fois assimilable par les bactéries et par le producteur primaire — si tant est qu’il
ait des capacités mixotrophes. Le choix du substrat organique s’est porté sur le glucose. A
partir de |a, nous avons constitué différents niveaux d’assemblages des compartiments en

jeu, avec:

(i) une communauté microbienne seule, cultivée dans le milieu de culture minéral avec

le substrat organique ;

(ii) une population algale axénique seule, cultivée dans le milieu de culture minéral

uniquement ;

(iii) la population algale axénique cultivée dans le milieu de culture minéral avec le

substrat organique (test des capacités de mixotrophie) ;

(iv) la population algale axénique et la communauté microbienne cultivées en
coexistence dans le milieu de culture minéral uniquement (dans ce traitement initialement
trés pauvre en carbone organique, la communauté microbienne est nécessairement tres

fortement dépendante de I’exsudation et de la mortalité du phytoplancton) ;

(v) la population algale axénique et la communauté microbienne cultivées en
coexistence dans le milieu de culture minéral, avec le substrat organique (dans ce
traitement, la communauté microbienne peut se développer indépendamment du

phytoplancton et exercer une compétition en retour pour les éléments minéraux).
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4.1.2. Matériel et méthodes

» Compartiments biotiques

Pour réaliser cette premiere expérience, nous avons utilisé la souche axénique (sans
bactéries associées) CCAP 211/11b de l'espece de phytoplancton Chlorella vulgaris
(Chlorophyceae). Plusieurs espéeces du genre Chlorella, dont I'espéce C. vulgaris, sont en
effet connues pour avoir des capacités mixotrophes (Scarsella et al. 2010, Wan et al. 2011, Li
et al. 2014). Par ailleurs, elle présente I'avantage méthodologique de ne pas former de
colonies, comme on peut I'observer avec d’autres espéces (e.g. Scenedesmus obliquus),

facilitant énormément les estimations de densité des populations via la microscopie optique

ou la cytométrie en flux (Photo 7 & 8).

X. 418 ¥ 223

Photo. T7-8 Souche de Chlorella comptée par cytométrie en flux (photo du haut), ou observée par
microscopie optique et comptée via un plaque de Malassez
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Pour construire la communauté microbienne qui allait étre associée au producteur
primaire, nous avons utilisé une seconde souche, non axénique (CCAP 211/11c), de la méme
espéce et nous avons filtré la culture sur un filtre GFA a 1,6 um pour retenir les algues et ne
récupérer que la communauté microbienne dans le filtrat. En isolant la communauté de
cette maniere, nous avons maximisé la probabilité de coexistence entre le producteur
primaire et la communauté microbienne. En effet, nous avions auparavant réalisé une
premiere expérience en construisant des communautés microbiennes a partir de
prélevements réalisés en milieux naturels, comme cela avait été fait au cours d’expériences
antérieures (Danger et al. 2007, 2008, Leflaive et al. 2008). Notre objectif était alors de
constituer une communauté capable de réaliser une large gamme de fonctions écologiques,
optimisant ainsi sa capacité a dégrader la matiére organique. Malheureusement, cette
démarche a abouti a la mort de la souche algale, sans que nous puissions déterminer le
responsable microbien de cette mortalité. Considérant que la maximisation de la capacité de
recyclage des communautés microbiennes n’était pas une contrainte majeure dans cette
premiere étape méthodologique, nous avons préféré utiliser une approche moins risquée

pour le maintien a long terme des populations.

» Conditions expérimentales

Cette expérience a été réalisée dans des chémostats (systemes a flux continus) de 2 L. Les
bioréacteurs étaient alimentés en continu avec un milieu minéral dérivé du milieu standard
COMBO (Kilham et al. 1998). Considérant les concentrations en azote et phosphore du
milieu combo COMBO medium (1000 p-moles de N—NaNO_a,.L'l, 50 p-moles de P-KH,PO, L'1,'
ratio molaire N: P = 20, ratio massique N:P = 9,03) comme des teneurs de références
(N100P100), nous avons appauvri ce milieu en P-PO4 d’un facteur 4 (N1goP,s) par rapport au
standard (ratio molaire N : P = 80, ratio massique N : P = 36,16) afin d’induire une légere
limitation par le phosphore des producteurs primaires et de favoriser une compétition entre

les chlorelles et les bactéries pour I'acquisition du phosphore (Danger et al. 2007).

Le taux de renouvellement journalier des milieux de culture était de 0,25. Ce taux de
renouvellement simulait un taux de mortalité relativement modéré (le taux de
consommation journalier du zooplancton en milieux naturels pouvant régulierement
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atteindre 40% des effectifs du phytoplancton). Ce taux de renouvellement était un
compromis entre |‘objectif de permette I'action des processus biotiques autres que la
mortalité, comme les interactions compétitives entre algues et bactéries (Olsen et al. 2002),
et la nécessité de récupérer quotidiennement un volume de milieu de culture assurant
toutes les analyses. Dans les traitements avec uniquement la communauté hétérotrophe,
ainsi que dans certains traitements avec algues, un apport de glucose marqué au 3¢ 3 600%o
était apporté a une concentration de 20 mgc.l'l dans la solution COMBO NiggPys.
L'alimentation des chémostats en milieux de culture avec ou sans glucose était assurée par

des pompes péristaltiques.

Les milieux de culture ont été stérilisés par autoclavage (eau déminéralisée) olu par
filtration sur filtre de 0,1 um (solutions méres des milieux de culture, vitamines et solutions
de glucose). Nous avons vérifié avec I'analyseur Shimatzu que la quantité de carbone
organique dissous n’était pas altérée par la filtration. Les chémostats et ustensiles associés
(tuyaux, filtres, couvercles, robinets, etc.) ont été autoclavés avant utilisation. Le montage et
le remplissage des chémostats ont été réalisés sous hotte a flux laminaire (Poste de Sécurité
Microbiologique de classe Il) afin de réduire les risques de contamination et d’assurer des
conditions identiques de démarrage des communautés biotiques, avant l'installation des

microcosmes sur les étageres de culture.

Les chlorelles ont été inoculées dans les chémostats pour former une densité initiale de
100 cellules.mL™. La communauté microbienne a été ajoutée a un volume identique au
volume de solution algale ajoutée, i.e. respectant les proportions algues/ bactéries
observées pour la souche non axénique. Ce choix est d{ au fait que des études ont mis en
évidence la sensibilité des relations écologiques entre Chlorelles et décomposeurs a de
subtiles changements de ce ratio (Thi Vu et al. 2010; Qu et al. 2014). Le méme volume initial
de solution de la communauté microbienne a été ajouté dans tous les chémostats non

axéniques, qu’il y ait ou non des chlorelles.
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Fig. T18 Bioréacteur a double parois, utilisé pour les expérimentations aquatique de cette these.

Les 10 chémostats utilisés étaient des bioréacteurs a doubles parois de 2 L, maintenus a
un maximum de 20°C durant le jour et a un minimum de 18°C durant la nuit grace a deux
cryothermostats et a la circulation d’eau maintenue a la température souhaitée dans
I’enveloppe extérieure (double paroi) des chémostats (Fig. T18). Le léger cycle nycthéméral
de fluctuation (2°C), vérifié par des sondes thermiques Pt100, était identique dans tous les

systémes et n’a donc pas eu d’influence sur la comparaison entre traitements.

Un filtre a air de 0,1 um permettait un renouvellement de I’air au moyen d’'une pompe,
maintenait ainsi | ‘équilibre atmosphérique interne de chaque réacteur tout en préservant la
stérilité interne de la culture sur toute la durée de I'expérience. Un agitateur magnétique
assurait I’homogénéité des cultures. Les cultures ne contenant que des communautés
microbiennes hétérotrophes ont été maintenues a I'obscurité pour réduire au maximum le

risque de développement du producteur primaire dans le cas d’une éventuelle
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contamination. Les cultures contenant des producteurs primaires ont été soumises a un
rythme jour/nuit de 14h/10h), chaque microcosme étant éclairé par 4 tubes néons (T8) de
60 cm de longueur et 26 mm de diameétre (2 tubes Sylvania Grolux 18W Réf: FI8W/GRO
0000709, et 2 tubes Sylvania Aquastar 18W Réf: F18W/174 0000644).

> Plan factoriel

Le plan factoriel a 5 modalités décrit précédemment a été réalisé avec 2 réplicats par
modalité, ce qui a conduit a suivre 10 chémostats simultanément durant 4 semaines. Afin
d’obtenir plus de puissance expérimentale, le plan factoriel a été répété en 3 blocs successifs
de 4 semaines. Chaque bloc était séparé du suivant par une stérilisation compléte des
microcosmes expérimentaux et du matériel. Malheureusement, un probleme non expliqué
de floculation des algues avec la matiere organique a provoqué l'arrét d’une des séries
expérimentales. Seuls deux blocs ont donc pu étre exploités, aboutissant ainsi a 2 répétitions

temporelles du plan factoriel a 2 réplicats suivant :

Algues axéniques

e Algues axéniques + glucose

e Algues + décomposeurs

e Algues + décomposeurs + glucose

e Décomposeurs + glucose

» Echantillonnage et analyses au laboratoire

Des échantillonnages ont été réalisés quotidiennement tout au long des blocs successifs
de I'expérience pour le suivi des densités de population de C. vulgaris et des communautés
microbiennes. Les échantillons d’algues de 4 mL, fixés au paraformaldéhyde (PFA) a 2% et
conservés a 4°C, ont été rapidement dénombrés au microscope optique au moyen d’une
cellule de comptage de Malassez, qui permet la détermination d’une densité minimale de
10° cellules mL™?, ainsi que des comptages par cytométrie en flux (BD FACSCalibur™, Cell

Analyzer). La cinétique algale a été utilisée pour déterminer les différentes phases de la
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dynamique des systémes expérimentaux (croissance exponentielle, plateau, phase
éventuelle de décroissance finale). Par ailleurs, quelques échantillons ont été prélevés pour
des observations des communautés bactériennes en utilisant la méthode de Porter et Feig
(1980) de marquage des cellules au DAPI (4’,6-diamidino-2-phenylindole) et une filtration

des cellules marquées sur des filtres a 0,2 um (GGTP).

Les observations ont été réalisées au microscope a épifluorescence (Leitz Dialux). Nous
avons aussi vérifié de cette maniere que les cultures axéniques étaient bien libres de
bactéries. Des échantillons ont aussi été récoltés pour des analyses en cytométrie de flux.
Tous ces échantillons de 2 mL (de tous les traitements) ont été fixés au PFA a 2% en
concentration finale, maintenus a 4 °C a I'obscurité durant 1 h et congelés a I'azote liquide
pour un stockage définitif a -80 °C jusqu’au moment des analyses qui permettront de

dénombrer les procaryotes, ainsi que les eucaryotes autotrophes et hétérotrophes.

Des tests de limitation des producteurs primaires et des communautés microbiennes ont
été réalisés dans des plaques a 6 puits avec 6 modalités (controle, + N, +P, +NP, + glucose,

+NP et glucose)

Fig. T19 Plaques 6 puits pour tester la limitation des algues dans les différents traitements
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Des échantillons de 12 mL filtrés a 0,2 um sur des filtres a seringue (Sartorius Minisart,
PES) ont été récupérés et conservés a -20°C pour déterminer les teneurs en N-NO,, N-NOs,
N-NH4 et P-PO,4 des milieux de culture grace a un analyseur a flux segmenté continu (SEAL

AA3 HR).

Des échantillons de 120ml fixés au chlorure mercurique (HgCl,) on été filtrés a 0,2um puis
stockés dans le noir a température ambiance en attendant d’étre analysés pour déterminer
3 paramétres: la concentration en carbone inorganique dissous (DIC), la signature
isotopique du DIC (DI*3C) et celle du carbone organique dissous (DO*3C) au laboratoire du

M.1.O (Marseille).

Les échantillons de carbone organique ont été séparés en 3 catégories par filtration
différentielle : DOC (< 0,3 um, filtre GF75), carbone organique particulaire (POC) compris

entre 0,3 um et 1,6 um (filtre GFA), et carbone organique particulaire supérieur a 1,6 um.

La concentration en DOC a été déterminée avec un analyseur Shimadzu (TOC-5000A ;
Kyoto, Japon). Les échantillons de milieux de culture avaient été préalablement filtrés sur
des filtres Whatman GF-75 (0,3 um), et conservés en triplicas (a température ambiante et a
I'obscurité aprés ajout de 12 pL de H3PO4 a 85% / 10ml de solution d’échantillon) dans des
flacons en verre de 30 mL (ayant été soumis a une précombustion a 450 °C durant 4h)

fermés hermétiquement avec des septums en téflon et silicone.

La concentration en POC et la signature isotopique du PO™C ont été obtenues en une

seule mesure au moyen d’un spectrométre de masse (SerCon Integra CN).
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4.1.3. Résultats préliminaires
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Fig. T20 Evolution temporelle de la densité algale de chlorelle selon les 4 traitements
expérimentaux. Les fleches marrons indiquent le démarrage des systémes, initialement en batch, en
mode chémostat. Les fleches noires correspondent aux 2 points d’échantillonnage a I’équilibre. Les

points correspondent a la moyenne des 4 réplicats expérimentaux avec leur erreur standard
associée.

Sur cette figure T20, on peut noter 'effet considérable de I'apport de glucose sur les
densités. Notamment la mixotrophie algale (également visible sur la photo T9) a permis aux
cellules phytoplanctoniques qui ont bénéficié d’'un apport de glucose de multiplier par 2,5
eme

leur densité a leur maximum de développement (vers le 137" jour)
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des ordonné correspond au §°C exprimé en %o.. POC 1.6p correspond au carbone organique

particulaire récupéré sur des filtres GF/A de 1,6um, donc récupérant toutes les particules supérieures
a 1,6um (algues, débris cellulaires, TEP, biofilms...). POC 0.3u correspond au carbone organique
particulaire récupéré sur des filtres GF-75 de 0,3um, donc récupérant toutes les particules comprises
entre 1,6um et 0,3um. TO correspond au point initial, tandis de T1 et T2 correspondent aux deux

points de mesures réalisés a I'équilibre.

118



A ce stade encore trés incomplet de I'acquisition des résultats, il est délicats de s’avancer
sur leur description et interprétation. D’aprés la figure T21, on peut tout de méme noter

que:

- Dans les systemes sans glucose, on observe peu de variations des signatures isotopiques
naturelles au cours du temps, ce qui permet d’utiliser ces traitements comme controles vis-

a-vis de ceux qui regurent du glucose marqué.

- Le °C et a été apporté initialement sous forme de glucose dans le milieu de culture, or

on retrouve bien les 600 %o du DOC a TO.

- On peut ensuite noter que, a I'équilibre, ce **C du glucose se trouve redistribué entre les
différents compartiments du systéme. Ainsi, dans le traitement avec uniquement des algues
axéniques et du glucose, on observe une augmentation du §"*C dans le POC 1.6 et dans le
DIC. Cela vient a I'appui de la mixotrophie observée dans la figure précédente (fig. T20,
photo T9) et suggere fortement que le DOC a été métabolisé par les algues et se retrouve
alors dans leur biomasse (POC 1.6p), et qu’il a été également minéralisé par les algues (DIC).
Cela suggére également un fractionnement différentiel des algues entre deux voies
métaboliques engagées ici. Il semble que les isotopes lourds (**C> '*C) soient

préférentiellement alloués a la biomasse plutét qu’a la respiration.

- La présence des décomposeurs dans le systeme ne semble pas induire de fort
changement de rapports isotopiques, mais ce résultat devra étre mis en perspectives lorsque

les données de densité microbienne seront disponibles.

- Les traitements avec décomposeurs seuls + glucose présentent quant a eux des
isotopies bien différentes, suggérant ainsi que leur contribution dans les flux lorsqu’ils sont
en présence des producteurs primaires est soit minime (relativement aux flux et/ou aux
fractionnements induit par les algues), soit fortement influencée par les flux de ces mémes

producteurs primaires.
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Comme déja évoqué, cet apergu encore partiel des résultats sera prochainement
complété par d’autres données issues des analyses de DOC, DIC, POP, PON, POC, nutriments

dissous, densités microbiennes, etc...

Alg+DOC +
bact

= Alg +bact

Photo. T9 cette photographie illustre I'impacte de la mixotrophie algale dans les systéemes. On voit en
effet que les systéemes avec glucose (noté DOC : Algues axéniques + DOC et Algues axéniques +
Bactéries + DOC) se sont développés trés rapidement en 7 jours par rapport a leur homologues sans
apport de glucose.
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4.1.4. Discussion

Les éléments acquis a ce jour sur cette expérience permettent d’ores et déja d’apporter
plusieurs réponses a nos questions initiales. Le premier point sur les expériences en flux
continus est que les choix réalisés en termes de conditions d’expérimentation ont permis de
maintenir ces systémes avec une relative stabilité sur plusieurs semaines et que ces
expériences ont pu étre répétées dans le temps avec une faible variabilité des réponses
observées, si ce n’est lors d’événements de type catastrophique (floculation, mortalité
massive), plus probablement liés a des facteurs extérieurs difficiles a maitriser et nous ayant
amenés a stopper I'expérience pour en recommencer une nouvelle. Nous avons donc répété
les expériences dans le temps plus de fois que nous l'avions initialement prévu (4 séries
expérimentales répétées dans le temps pour 2 séries exploitables). Cette forte incertitude
sur le succes des expérimentations dans le temps m’ameénera a privilégier, dans I’expérience
suivante sur le PE, un protocole expérimental me permettant d’analyser avec suffisamment

de puissance statistique une série temporelle unique.

La seconde observation est qu’aprés une phase initiale de croissance exponentielle de
I'ordre de une a deux semaines (démarrage des cultures en batch) et une phase de relative
stabilité de I'ordre de deux semaines en chémostat, I'abondance des chlorelles a chuté
fortement. L’hypothése la plus probable a ce stade pour expliquer cette décroissance est
gue le métabolisme global de ces systémes n’a pas permis un recyclage suffisamment
efficace de la matiere organique et que des métabolites peu dégradables se sont accumulés,
avec le risque que certains soient devenus toxiques au dela de certaines concentrations. Il
est tout a fait possible que la diversité fonctionnelle de la communauté microbienne
naturellement associée aux cellules algales soit tres insuffisante pour assurer un recyclage
efficace de la matiére organique. Cet aspect ne faisait pas I'objet de I'étude. Cela signifie
gu’il sera nécessaire d’avoir une diversité fonctionnelle initiale plus importante des
communautés microbiennes dans I'expérience sur le PE pour espérer détecter une réponse
sur le PE. Cela signifie aussi qu’il sera indispensable de suivre la diversité génétique et
fonctionnelle des communautés pour mieux comprendre les interactions entre les
producteurs primaires, les bactéries et la matiére organique (voir par exemple Leflaive et al.

2008, Rochelle et al. 2018).
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Globalement, aucun effet significatif de la présence de communautés microbiennes sur
I’'abondance algale n’a été observé. Ce résultat est en totale cohérence avec celui obtenu
antérieurement par (Danger et al. 2007b), qui n’ont pas observé d’effet de la présence de
bactéries sur la Chlorophycée Scenedesmus obliquus, pour un ratio N:P similaire mais ont
observé un fort effet négatif des bactéries lorsque le ratio a été multiplié par 2 (voir la figure
1 de cet article — Fig. T22). A ce jour les données sur les abondances bactériennes ne sont
pas encore disponibles, ce qui ne permet pas d’aller plus avant dans notre réflexion sur les
interactions algues — bactéries. Cependant, la tres forte importance de la mixotrophie chez
I'espéce C. vulgaris révélée par cette expérience permet d’ores et déja d’avoir une réflexion

plus globale sur les interactions entre producteurs primaires et décomposeurs.
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S P-depleted medium. In the most P-depleted media, bacteria
5 - . .

s 1or | were in competition with algae for P resources. Letters represent
2 | groups of treatments significantly different after post hoc
< 5 b . .
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Fig. T22 issue de Danger et al. 2007b

En milieux aquatiques marins ou continentaux, les interactions entre le phytoplancton et
les communautés microbiennes ont fait I'objet de nombreux travaux, en particulier dans des
contextes de limitation forte de certaines ressources comme |'azote ou le phosphore. Dans
de tels contextes, et compte tenu de plusieurs études suggérant une meilleure capacité des
bactéries a capter le nutriment limitant (Rhee 1972, Joint et al. 2002), les chercheurs se sont
interrogés sur les mécanismes de coexistence entre ces deux compartiments. Dans les eaux
douces, Currie et Kalff (1984) ont émis |’hypothése que, alors que les algues sont
fréquemment limitées par le phosphore (P), les bactéries devraient étre limitées par une
ressource différente, probablement le carbone organique. Cette hypothése stimula
I’élaboration de modeles mathématiques (Daufresne et Loreau 2001) permettant
d’expliquer la coexistence de ces deux compartiments par de fortes interdépendances. Ainsi,

les bactéries, qui se révelent souvent étre de meilleurs compétiteurs que les organismes du
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phytoplancton pour acquérir les nutriments minéraux, dépendraient en retour des

producteurs primaires pour |'acquisition du carbone.

Cependant, les modeéles théoriques ont considéré dans la plupart des cas les interactions
entre le phytoplancton et les décomposeurs comme des interactions entre des autotrophes
stricts et des hétérotrophes stricts. Notre expérimentation, en montrant le role
potentiellement énorme de la mixotrophie (44%) — plus précisément de I'osmotrophie
(capacité des cellules a absorber des composés organiques dissous a travers leurs parois) —
chez un représentant d’un groupe taxonomique extrémement commun au sein des
communautés algales planctoniques, souléve la nécessité d’intégrer de maniére plus

importante cette capacité de mixotrophie au sein des réseaux d’interactions pélagiques.

L'osmotrophie est un mécanisme important mais encore souvent négligé au sein des
Chlorophycées, des Euglénophytes et des Cryptophytes, mais aussi de nombreux
dinoflagellés. Elle peut étre un moyen efficace d’acquérir des sources carbonées sans
dépendre strictement de la photosynthése. Notons que cette forme de mixotrophie ne
concerne pas uniquement des Eucaryotes mais aussi des Bactéries et des Archaea (Stoecker
et al. 2017). Par ailleurs, certains organismes du phytoplancton (Chrysophytes,
Dinogflagellés) ne sont pas strictement des organismes photosynthétiques mais sont aussi
des organismes phagotrophes, capables d’ingérer de la matiere organique particulaire ou
des bactéries (marchello et al. 2018). De nombreux organismes dotés de flagelles ont en fait
cette capacité a combiner de la photosynthése et de la phagotrophie (Raven 1997). Ainsi que
le souligne Vadstein (2000), la concentration en phosphore est multipliée par plusieurs
ordres de grandeur dans une bactérie par rapport a l'eau libre. Dans des systémes
aquatiques ou les nutriments dissous sont peu disponibles, ou pour des organismes aux
moindres capacités d’acquisition des nutriments (Litchman et al. 2015), la phagotrophie peut

aussi étre une stratégie efficace.

Globalement, une grande diversité a été observée dans les formes de mixotrophie (Mitra
et al. 2016), qui s’aveére un processus commun au sein du plancton (Stoecker et al. 2017).
Jusque la, la mixotrophie a peu été insérée dans les modeles s’intéressant au cycle du
carbone en milieux aquatiques (Weisse et al. 2016). Les premieres tentatives montrent que

la prise en compte de ce processus et de sa forme (osmotrophie ou phagotrophie par
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exemple) peut modifier des éléments clés du cycle biogéochimiques comme la production
primaire brute, les transferts vers le niveaux trophiques supérieurs, les caractéristiques
stcechiométriques des organismes, la sédimentation ou la minéralisation de la matiere
organique, et donc le role global de pompe biologique du carbone des écosystemes
aquatiques (Mitra et al. 2014, Ward & Fallows 2016, Ghyott et al. 2017, Moorthi et al. 2017,
Stoecker et al. 2017).

Il n’est pas possible a travers cette expérience de savoir si la mixotrophie pourrait changer
nos prédictions sur le PE. En revanche, il semble trés probable que ce processus devra étre
pris en compte pour estimer I'importance quantitative de ce processus. Compte tenu de
I'importance de I'acquisition du carbone par la voie hétérotrophe dans cette expérience
(44,5 % du carbone assimilé et présente dans la biomasse des chlorelles provenait du
glucose marqué), négliger cette voie d’assimilation essentielle reviendrait nécessairement a

fausser fortement les bilans de flux associés au cycle global du carbone.
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4.2. Effets des changements globaux sur les interactions entre
producteurs primaires planctoniques, décomposeurs et matiere
organique

Conscient des difficultés propres a I’'étude du priming effect en milieu aquatique, et
porté par la conviction qu’il dépend fondamentalement de I'aspect steechiométrique et
énergétique, j'ai élaboré cette expérimentation en plusieurs phases en jouant sur ces deux
aspects. De plus, ce sont au total 23 paramétres qui ont été échantillonnés/mesurés pour
tenter de faire la part des choses de la maniére la plus précise possible : densité algale et
microbienne ; 13C02 atmosphérique; concentration de N-NO, N-NO;, N-NH; et P-PO,
dissous; DOC ; DOo™c ; DIC; DI*3c ; POC et Po™c algale et microbien; POP; PON; DON ;
métagénomique (bactéries, archée et champignons); pH; Chlorophylle a; diversité
fonctionnelle microbienne via Biolog ecoplate ; et tests de limitation et co-limitation des

systemes.

Malheureusement, comme pour I'expérimentation n°1, encore beaucoup d’échantillons
restent a analyser (ca. >5000 dans différents laboratoires, avec plusieurs collaborations), et
le temps limité ne me permet pas de détailler ici les protocoles, les raisons et la portée

scientifique de chacune de ces analyses, de maniére aussi précise et exhaustive qu’espérée.

Photo T10 fioles de prélevement de DIC-DI**C en attente d’analyses au spectrométre de masse
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4.2.1 Objectifs et principe général de I’expérience

Comme indiqué dans l'introduction générale de ce chapitre, Les activités anthropiques
ont induit une multitude de changements environnementaux de grande ampleur au sein des

écosystémes aquatiques, comme :

= une eutrophisation de nombreux milieux (qu’il s’agisse de systémes continentaux ou

de systémes marins cotiers),

= des modifications des équilibres entre nutriments (avec comme conséquences des
changements potentiels des contraintes stoechiométriques associées aux changements de

ratios entre nutriments, en particulier le ratio N : P),

= une augmentation des apports de matiere allochtone par érosion des surfaces
continentales, du fait de I'utilisation croissante de terres naturelles pour I'agriculture, des
modifications des pratiques agricoles et de I'augmentation de la fréquence des événements

climatiques extrémes,
*= un réchauffement des écosystemes,
= etc.

Plusieurs de ces changements globaux sont susceptibles non seulement de modifier les
réseaux d’interactions au sein des communautés et I'équilibre entre compartiments
biotiques, mais aussi d’influer sur le cycle global du carbone (via par exemple le PE ou la
modification du couplage entre cycles des éléments). Mon objectif était d’apporter des
éléments de réponse sur I'impact de ces changements globaux. Afin de garder une forte
cohérence a mon projet de these, j'ai choisi d’axer I'expérience sur la dégradation de la
matiere organique d’origine terrestre en milieux aquatiques. Le modele de matiere
organique retenu se tourna rapidement vers la paille pré-compostée utilisée pour les
expériences réalisées en milieu terrestre. Cette paille présentait en effet plusieurs avantages
(voir Matériel & Méthode — 4.2.3, page 131), dont celui de constituer un bon modeéle de
matiére organique relativement « récalcitrante » et de présenter un fort marquage au B¢
(6*3C = 5343%0) augmentant ainsi les chances de déceler un effet de sur-minéralisation de la

paille (PE) en présence de phytoplancton.
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Douze chémostats de 2 L ont été suivis de maniére simultanée au sein du CEREEP-Ecotron
IDF. Nous avons donc choisi un plan factoriel croisant de maniere équilibrée 2 traitements

avec 3 réplicas :

» Le premier traitement comportait deux modalités : I'absence ou la présence de

producteurs primaires dans le milieu ;

» Lesecond traitement comparait 2 températures : 20°C et 25°C.

Le premier traitement avait pour objectif de tester I’hypothése, émise par Guenet et al.
(2010), suggérant que I'excrétion de composés labiles par les producteurs primaires
planctoniques pourrait stimuler la minéralisation de la matiére organique allochtone (PE). Le
second traitement avait pour objectif de tester I'effet potentiel du réchauffement climatique
sur ce PE. Notre hypothése étant que le réchauffement, en augmentant Iactivité

microbienne globale (bactérienne et algale), pourrait aussi stimuler le PE.

Ces deux traitements ont été maintenus de maniere constante tout au long de
I'expérience. Pour analyser les effets potentiels d’autres parameétres environnementaux,
nous avons choisi de profiter du principe des cultures en flux continu en chémostats : dans
de tels systémes, et avec un taux de renouvellement du milieu approprié (c’est-a-dire
compatible avec les capacités de renouvellement des organismes), les bioréacteurs
atteignent un état d’équilibre stationnaire pour lequel la biomasse des compartiments
vivants et la concentration des différents substrats sont constantes. Une fois un équilibre
atteint et les échantillonnages réalisés, nous avons donc modifié les conditions du milieu
pour atteindre un nouvel état d’équilibre. Cing étapes successives ont ainsi été mises en
place et analysées. Au cours de ces 5 étapes, nous avons manipulé les caractéristiques
steechiométriques des substrats minéraux et le ratio entre carbone organique récalcitrant et
labile. Puis, dans la derniere étape, nous avons testé I'hypothése relative a la premiere

étape, mais selon un autre mode de culture : le batch. Ceci notamment afin de permettre un
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temps de résidence plus long de la matiere organique récalcitrante qui, comme le reste de

nos systemes, était renouvelée quotidiennement a un taux de 20%.

Etape 1 — Les systémes étant en flux continus (taux de renouvellement journalier = 0,2)
avec apport de paille pré-décomposée (20 mg L), nous avons utilisé un milieu de culture
dérivé du milieu standard COMBO (N1goP100). Au lieu d’utiliser le ratio N:P du milieu COMBO
(ratio molaire N:P = 20, ratio massique N:P = 9,03), nous avons réduit la teneur en azote d’un
facteur 100 (N;P100). Notre hypothese était que, bien qu’assez riche pour soutenir une
production primaire importante, ce milieu N;P;q9, déséquilibré en nutriments (ratio molaire
N:P = 0,2 ; ratio massique N:P = 0,09) serait plus susceptible d’induire une limitation en azote
des bactéries et de stimuler la dégradation de la matiere organique allochtone (paille pré-
décomposée) par « N-mining », si notre hypothése de stimulation du PE par I'exsudation de

molécules organiques labiles par les producteurs primaires s’avérait exacte.

Etape 2 — Au cours de cette deuxieme étape, nous somme passés d’un milieu de culture
N1P1g0 @ un milieu de culture NiggPso du milieu COMBO (ratio molaire N:P = 40; ratio
massique N:P = 18,06). Notre hypothése était que ce ratio N:P, plus équilibré pour les
producteurs primaires, devrait réduire leur exsudation de molécules organiques labiles et
donc réduire le PE. Nous avons modifié les concentrations absolues des 2 nutriments
majeurs (augmentation de I'azote accompagnée d’une réduction du phosphore), au vu de
nos expériences antérieures avec le milieu COMBO, dans I'objectif de modifier le moins

possible la biomasse totale du phytoplancton dans les réacteurs.

Etape 3 — Au cours de cette étape, nous avons ajouté un apport équivalent de carbone
labile (20 mg C L™* sous forme de glucose non marqué) a celui du C récalcitrant apporté sous
forme de paille marquée au 3C. Le taux de renouvellement journalier de 0,2 a bien sir été
maintenu pour I'ensemble du systéme (comme pour toutes les étapes en mode chémostat,
i.,e. 1 a 4). Notre hypothése initiale était que I'apport de C organique facilement
métabolisable et les quantités importantes de nutriments apportées par le milieu dérivé du
COMBO NiggPso devraient favoriser la formation de biomasse microbienne. De plus, cette
étape questionne l'interaction entre phytoplancton et décomposeurs. Ces derniers n’étant
plus tributaires des premiers pour la disponibilité en C, on pourrait s’attendre a ce que les
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décomposeurs prennent le dessus dans les systemes, au détriment du phytoplancton.
Cependant, la mixotrophie pourrait contrecarrer cette prédiction. Par ailleurs, un corollaire a

cette hypotheése serait une diminution du PE, voire un PE négatif.

Etape 4 — Le protocole expérimental, axé sur la dégradation de la matiere organique
allochtone en milieu aquatique en absence ou en présence de producteurs primaires
planctoniques, ne permettait pas d’analyser 'effet de I'apport de paille sur ces producteurs
primaires. Répondre a cette question dans un systéme factoriel classique aurait nécessité de
manipuler non pas 12, mais 24 microcosmes simultanément. Nous avons tiré avantage du
principe des chémostats pour créer une quatrieme étape, similaire a I'étape 1 en termes
d’azote et de phosphore (N;P1q0), mais sans apport de paille marquée ni apport de glucose.
La comparaison des producteurs primaires entre I'étape 1 et I'étape 4 devrait apporter une
réponse a notre interrogation. De plus, cette étape fut réfléchie vis-a-vis de la suivante : en
retirant la matiére organique allochtone (paille) trés enrichie en C, les systémes devraient
avoir retrouvé au début de la derniére étape une isotopie proche de celle observée au début

de la premiere étape.

Etape 5 — Au cours de cette ultime étape, nous sommes retournés aux conditions initiales
(N1P1g0) du substrat minéral et nous avons apporté a nouveau 20 m C L™ de paille marquée
(avec donc les mémes hypotheses que pour I'étape 1), mais cela en absence de
renouvellement des microcosmes. Nous sommes ainsi passés d’'un mode « chémostat » a un
mode « batch ». Les objectifs étaient doubles. D’une part, nous ne savions pas si le
renouvellement quotidien de 20% des substrats permettrait d’obtenir un signal satisfaisant
en termes de minéralisation de la matiere organique et des contrastes suffisants pour les
marquages isotopiques des différents compartiments (le passage a un mode batch devrait
permettre de magnifier les différences éventuelles de par un temps de résidence bien plus
long de la matiére organique récalcitrante). D’autre part, il nous semblait tres utile de

comparer le méme design expérimental avec ces modes de culture trés contrastés.
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4.2.2 Pourquoi utiliser des chémostats ?

Une des raisons de notre choix a été citée ci-dessus. Les cultures en flux continu en mode
chémostat permettent sous certaines limites de s’affranchir des conditions antérieures et
d’avoir plusieurs états d’équilibre successifs. De maniere trés concréte, cela nous a permis
d’aborder non pas 4 mais 20 situations factorielles contrastées en une seule expérience avec
les mémes 12 microcosmes. Un autre avantage énorme de I'approche en chémostats est la
possibilité de récupérer quotidiennement une fraction non négligeable du milieu et de ses
différentes composantes (400 mL dans le cas de cette expérience) pour des analyses
ultérieures. Cependant, d’autres raisons plus fondamentales nous ont aussi amenés a
privilégier un renouvellement continu. D’une part, la possibilité d’obtenir des états
stationnaires successifs permet de démontrer plus facilement I'influence de certains facteurs
(facteurs limitants par exemple). D’autre part, cette approche avec des phases stationnaires
est beaucoup plus en accord avec les perspectives de modélisation envisagées pour mieux
comprendre les interactions entre producteurs primaires — décomposeurs — matiere
organique et tester |'existence du PE. Les freins au développement de ces processus de
culture continue sont associés a la lourdeur des suivis (il n’est pas si simple que cela de
maintenir sur une longue période des systemes en flux continus) et au risque non
négligeable de contamination par des microorganismes extérieurs. Le lecteur notera que du
fait de contraintes techniques liées a la présence de matiere organique particulaire, les
systémes n’étaient pas de vrais systemes en flux continus comme c’était le cas lors de la
premiére expérimentation (via pompes péristaltiques), le renouvellement étant fait

guotidiennement de maniere manuelle (voir section c).

4.2.3. Matériel et méthodes

Compartiments biotiques et matiére organique — Pour réaliser cette seconde expérience,
nous avons utilisé la souche non axénique CCAP 211/11c de I'espéce de phytoplancton
Chlorella vulgaris (Chlorophyceae). Par ailleurs, nous avons ajouté dans tous les
microcosmes une souche de I'espéce Acinetobacter bouvetii. Bianchi et al. (2015) ont en
effet pu mettre en évidence en laboratoire |'existence du PE avec cette seule souche. Les
Acinetobacter sont omniprésentes et peuvent étre trouvées dans des environnements variés
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parfois riches en matieres organiques complexes. L'espéce A. bouvetii a été initialement
isolée dans des boues activées (Carr et al. 2003). Pour finir, la communauté microbienne

s’est naturellement construite entre 3 origines :
e Souche non-axénique de Chlorella vulgaris,
e Acinetobacter bouvetii,

e paille pré-décomposée avec sa communauté de décomposeurs associée.

Matiére organique allochtone — Nous avons utilisé comme matiere organique modeéle de
la paille de blé marquée au *C (CEA de Cadarache). Aprés une phase initiale de séchage a 30
°C pendant 10 jours, puis un broyage a 2 mm avec un mixeur (Waring commercial®) de la
paille fraiche, nous lui avons fait subir une phase de pré-décomposition de 3 mois en
incubateurs a 25°C. La paille broyée a été mise dans des sacs de litiere (avec une taille de
maille de 35 um), qui ont ensuite été placés dans des récipients sur un Luvisol a 80% de sa
capacité de rétention en eau. Les récipients ont été recouverts de Parafilm pour minimiser
I'évaporation sans affecter les autres échanges de gaz. La taille des mailles des sacs de litiere
a permis la colonisation des communautés de décomposeurs bactériens et fongiques, tout
en empéchant le mélange de la paille avec le sol. A la fin de cette étape de pré-
décomposition, la paille de blé avait perdu 72,4% de sa masse initiale, ce qui avait induit une
diminution par 3 de son ratio C:N (C:N massique = 11,13) et une diminution par 5 de son
ratio C:P (C:P massique = 55,58). Cette phase de pré-décomposition a transformé la paille
fraiche en un matériel organique non seulement plus riche en nutriments, mais aussi
beaucoup plus stable (récalcitrant). Les expériences réalisées en milieu terrestre ont ainsi
montré que son taux de minéralisation dans le sol était 5,5 fois moindre que celui de la paille
non compostée. La forte stabilité biochimique et le fort marquage au B3¢ (6%C = 5343,62) de
la paille compostée en faisaient un matériel de choix pour comprendre le devenir de la
matiere organique allochtone en milieux aquatiques. Avant d’étre utilisée pour les
expériences en chémostats, la paille pré-décomposée a été filtrée sur un tamis a 2 mm pour

éliminer les fractions les plus grossiéres.
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Conditions expérimentales — Avant de lancer |'expérience, une trentaine de tests
préliminaires ont été réalisés pour vérifier la capacité des chlorelles a se développer en
présence de la paille, de sa communauté microbienne associée, de la souche Acinetobacter
bouvetii, dans plusieurs combinaisons et proportions. Ces tests préliminaires ont révélé une
forte capacité de développement des cellules phytoplanctoniques dans les conditions
associées avec la communauté de décomposeurs la plus complete. L'expérience définitive a
été réalisée dans 12 chémostats a flux continus de 2 L, dans des conditions globalement
similaires a celles utilisées pour I'expérience préliminaire. Je ne reviendrai donc pas sur les
éléments déja décrits précédemment. Les milieux nutritifs ont été comme précédemment
dérivés du milieu standard COMBO (Kilham et al. 1998), en jouant sur les teneurs relatives
en azote et phosphore. Le taux de renouvellement journalier a été fixé a 0,2 pour obtenir
guotidiennement 400 mL de solution pour nos analyses. Contrairement a la technique
utilisée au cours de la premiere expérience, nous avons di procéder manuellement au
renouvellement quotidien du milieu. En effet, il n’était pas possible d’assurer une entrée et
une sortie identiques des particules de paille dans les microcosmes. J'ai donc procédé au
renouvellement quotidien des milieux suite aux évenements de prélevements. Ceci a induit
une légere dilution rapidement compensée, avec des conditions |égerement fluctuantes et a

nouveau proches de I'équilibre par intervalle de 24h aprés cette phase de renouvellement.

Les cultures contenant des producteurs primaires ont été soumises a un rythme jour/nuit
de 12h/12h), chaque microcosme étant éclairé de la méme maniére que lors de I'expérience
préliminaire. Comme lors de la premiere expérimentation, les 6 chémostats ne contenant
pas de producteurs primaires ont été maintenus a 'obscurité pour réduire au maximum le
risque de développement du producteur primaire dans le cas d’une éventuelle
contamination. Nous avons choisi cette option compte tenu d’un risque non négligeable de
contamination sur une durée d’expérience prévue pour 2 ou 3 mois. Un biais potentiel
associé a ce choix pourrait étre une minéralisation différentielle du fait d’une photo-
dégradation non négligeable de la paille. Afin de mesurer et éventuellement corriger ce
biais, nous avons stérilisé de la paille avec son milieu de culture et placé cette matiere
organique en conditions axéniques durant plusieurs semaines dans les mémes microcosmes
et dans les mémes conditions que pour I'expérience définitive, soit a I'obscurité, soit en

conditions jour/nuit (12h/12h). Nous avons réalisé des prélevements de DIC et de DOC tout
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au long de cette expérience pour quantifier la dégradation non microbienne et I'importance

de la lumiére sur cette derniére.

Plan factoriel — Le plan factoriel a 2 facteurs a 2 modalités (avec 3 réplicas par modalité)
maintenu sur toute la durée de I'expérience et ces 5 étapes successives, a conduit a

contrdler de maniére continue 12 chémostats simultanément durant 3 mois.

Photo. T11 Photographie d’une partie des systémes expérimentaux. Au 1 étage, on peut voir les
systémes Algues + Décomposeurs a 20°C, au 2°™ les Décomposeurs maintenus dans le noir  25°C, et
au 3™ |es systémes Algues + Décomposeurs a 25°C plus vert que leurs homologues a 20°C, ce qui
refléte effectivement une densité algale supérieure.
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Echantillonnage et analyses au laboratoire — lLes méthodes utilisées pour cette
expérience et qui étaient identiques a celles de I'expérience préliminaire ne seront pas
décrites a nouveau dans cette section. Je m’attacherai uniquement a décrire les aspects non

encore abordés.

Une différence essentielle entre les deux expériences est associée au fait que la seconde a
été suivie a la fois de jour (phase éclairée) et la nuit (phase sombre). Notre objectif était de
mieux cerner les différences éventuelles entre la phase claire et la phase sombre de la
photosynthese (mixotrophie, biosynthése et exsudation de carbone organique, etc.) et les
conséquences potentielles sur le PE. En effet, il est généralement admis que la biosynthese
des sucres est réalisée en phase sombre. Ainsi, cela suggére une plus grande exsudation de
molécules labiles, ce qui pourrait se traduire par une augmentation du PE ici étudié, durant
la nuit. De ce fait, estimer le PE sur des mesures uniquement de jour pourrait induire une

sous-estimation du processus.

Un deuxiéme aspect novateur a été |"échantillonnage du CO, atmosphérique en phase
nocturne, pendant les phases successives de plateaux de chémostats. Compte tenu des
échanges entre I'atmosphere et I'eau et le lien entre les chémostats et I'extérieur via les
filtres a air de 0,1 um, il n’était pas possible de faire des vrais bilans de carbone a I'échelle
des microcosmes. Notre démarche a été de clamper le flux de renouvellement d’air des
systemes durant 7h au cours de la nuit (a partir de 21h) et de réaliser un prélévement de
I’'atmosphere des systemes a partir de 4h du matin, laissant ainsi suffisamment de temps
pour que du CO; s’accumule dans les microcosmes et rendre les analyses exploitables. Les
échantillons gazeux ont été prélevés avec une seringue et des aiguilles au moyen d’une
sonde en verre (soufflée sur-mesure pour les systémes expérimentaux) munie d’un septum
hermétique. Le contenu en gaz de la seringue était ensuite injecté et conservé dans des
flacons de 12 mL, préalablement mis sous vide, et hermétiquement fermés avec un septum
(butyl/PTFE), pour des analyses ultérieures en spectrométrie de masse ( laboratoire de

I'INRA et Grignon, et MIO de Marseille).

Les prélevements pour les analyses des teneurs et de la signature isotopique du carbone

organique dissous ont également été réalisés de jour et de nuit.
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Contrairement a ce qui a été effectué au cours de I'expérience préliminaire, nous n’avons
pas réalisé d’analyse de carbone total et de B¢ sur le compartiment particulaire global. La
raison essentielle était qu’il n’était pas possible de séparer les différentes sources de matiere
organique (phytoplancton, paille, bactéries, débris cellulaires d’algues et de microbes,
« Transparent Exopolymer Particles » (TEP), débris ...) récupérées sur les filtres. Compte tenu
des nombreuses activités d’échantillonnage et de préparation d’échantillons a réaliser sur
une plage temporaire extrémement serrée, nous avons choisi de retirer cette étape,
impossible a réaliser dans le temps imparti. Cependant, la séparation au sein du carbone
organique particulaire sera effectuée par tri en cytométrie de flux (MIO Marseille), puis
filtration sur filtres GF avec le méme protocole et les mémes tailles de filtres que pour la
premiére expérimentation, afin d’estimer séparément le carbone organique particulaire des
communautés microbiennes et des algues, ainsi que leurs signatures isotopiques respectives

(protocole en cours d’élaboration).

En revanche, nous avons choisi de réaliser des échantillonnages supplémentaires sur les 5
étapes successives de notre expériences pour permettre une analyse ultérieure de la
composition des communautés bactériennes totales (géne codant 16 rRNA) et actives
(retrotranscription 16S rRNA) par séquencage Illumina dans les différentes conditions
expérimentales. Ces analyses seront réalisées en collaboration avec le Laboratoire
d’Océanographie Microbienne (UMR 7621, CNRS-UPMC) de Banyuls/mer. En paralléle, nous
avons effectué sur les mémes dates des analyses des profils fonctionnels des communautés
microbiennes a l'aide de plaques a 96 puits « Biolog EcoPlateTM » (Biolog Inc., Hayward, CA).
Les EcoPlates contiennent trois puits répliqués de 31 sources de carbone et trois témoins
négatifs sans substrat. La minéralisation des sources de carbone entraine une réduction en
formazan d'un composé — le tétrazolium — contenu dans chaque puits. Le puits prend alors
une coloration violette d’autant plus intense que la respiration est importante. Les plaques
ont été inoculées avec 150 pL d'échantillon de culture filtré sur un filtre GF-A de 1,6 um pour
éliminer les chlorelles et les plus gros débris. Pour une plaque, les trois réplicas d'une méme

condition ont été utilisés.

Les plagues ont été incubées a 20 °C a |'obscurité. La densité optique a 590 nm a été
mesurée immédiatement puis aprés 6, 12, 24, 36, 48, 60, 72, 84, 96, 108,120, 132, 156, 180
et 240h en utilisant un lecteur de plaques multi-puits (Spectro Max plus 384, dispositif
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moléculaire). Les valeurs des puits de contrdle respectifs ont été soustraites (les valeurs

négatives qui en résultaient occasionnellement étaient mises a zéro).

4.2.4 Résultats préliminaires
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Fig T23 Cinétique des densités algales dans les traitements a 20 et 25°C. Les points
représentent la moyenne des résultats obtenus pour 3 réplicats expérimentaux, avec leur
erreur standard associée. Les zones de couleur associées aux chiffres correspondent aux
différences phases de I'expérimentation, dans lesquelles la stoechiométrie, I'apport en
énergie et le systeme de culture furent testés pour différentes modalités. Les fleches
correspondent aux évenements d’échantillonnage pour les 23 parameétres mesurés. Pour
chacun de ces évenements d’échantillonnage réalisés de jour, un évenement
d’échantillonnage de nuit était réalisé, mais sur un nombre réduit de parameétres jugés
pertinents dans cette démarche (i.e. DOC, DO, DIC, DI3C, 13C02).

On peut noter plusieurs résultats d’apres cette figure T23 :

e D’un point de vue méthodologique d’abord, les cultures se sont parfaitement bien
maintenues sur 84j d’expérimentation, ce qui a permis de tester toujours plus
d’hypothése avec ces systemes en chémostat.

e La température augmente significativement la densité algale sur I'ensemble de
I’expérimentation, mais aussi pour chacune des phases considérées individuellement.

Cela suggere un effet fort.
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e Les changements d’équilibres stoechiométriques n’ont pas un d’impact notable sur
les densités algales.

e Alinverse, I'apport de glucose a eu un effet considérablement positif sur les densités
algales, suggérant, en plus de la mixotrophie, une persistance dans l'interaction
positive visiblement établie entre producteurs primaires et décomposeurs.

e Des résultats partiels d’isotopie (non présentés ci) suggérent que la phase 4 a eu
I’effet escompté sur les systémes. En effet, on a mesuré un retour vers des signatures
isotopiques tres proche des signatures isotopiques naturelles. La phase finale (5) de
batch a donc probablement pu étre démarrée sans traces isotopiques résiduelles qui
auraient pu fausser la lecture des signaux en les polluants par le vestige des phases

passées et/ou par des résidus de paille fortement marqués.

4.2.5 Discussion
Mes premiéeres réflexions porteront sur I'approche expérimentale, qui nous a permis de
mener une expérience beaucoup plus complexe que nous ne l'imaginions initialement
Toutes choses égales par ailleurs, les conditions d’équilibre a chaque nouvelle étape sont
théoriquement indépendantes des étapes antérieures dans des systémes en flux continus
fonctionnant en mode chémostats. Cela nous a permis de modifier régulierement les
facteurs de controle des milieux pour approcher de nouveaux équilibres. Cette approche, qui
ne nécessitait pas de relancer une nouvelle expérience a chaque nouvel étape
(contrairement a I'approche en blocs plus classique), a trés probablement gagné beaucoup
de temps (suppression des étapes transitoires de lavage et de stérilisation de I'ensemble du
matériel, suppression des phases de croissance exponentielle a partir de cultures a une
abondance initiale de 100 cellules mL™). Elle a aussi fortement réduit les risques d’échec
(bris de matériel lors des manipulations des systemes expérimentaux, risques de

contaminations, etc.).

Nous devons malgré tout nous interroger sur I'existence de changements potentiels qui
auraient pu faire que les états « stationnaires » a chaque nouvelle étape étaient de plus en
plus éloignées des états d’équilibre théoriques. Un risque pourrait étre associé a une dérive
des communautés microbiennes, par exemple par perte de leur diversité. Nous aurons la

possibilité de vérifier d’ici quelques mois cette hypothése grace a I'analyse de la diversité des
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communautés microbiennes par séquencage qui sera réalisée au LOM a Banyuls/s/mer. Ce
risque est faible car les communautés spécifiqguement associées aux algues par des relations
étroites pouvant aller jusqu’a la symbiose (Guo & Tong 2014) se sont probablement bien
maintenues dans les microcosmes compte tenu des tres fortes abondances algales
observées dans toutes les étapes. Par ailleurs, les apports de paille pré-compostée ayant été
renouvelés jusqu’a la fin de I'expérience, il est peu probable qu’une forte dérive des
communautés associées ait pu avoir lieu. On peut supposer, en accord avec des articles
antérieurs qui démontrent I'effet important des apports allochtones sur la structure des
communautés microbiennes (Roiha et al. 2016), que les différentes composantes des
communautés ont pu se redévelopper en présence de conditions favorables, méme si des
conditions moins favorables a I'étape précédente avaient éventuellement fortement réduit

leur importance relative.

Par ailleurs, la cinétique de la population algale, en particulier sa tres forte croissance
observée a plusieurs reprises (notamment en fin d’expérience), démontre I'absence de
dérive du systéme vers des conditions progressivement moins favorables a son maintien,
contrairement a ce qui avait été observé dans le cadre de I'expérience préliminaire. Ceci
conforte notre hypothese émise précédemment sur le rbole potentiel de la diversité
fonctionnelle de la communauté microbienne dans le fonctionnement global de tels

systemes en flux continus.

Enfin, il sera intéressant de vérifier si I'espéce Acinetobacter bouvetii, utilisée par Bianchi et
al. (2015) en laboratoire pour démontrer I'existence du PE, s’est maintenue sur les 3 mois
d’expérimentation. Cette souche a en effet été ajoutée uniquement au début de notre

expérience.

Le second résultat observé est I'effet positif global de I'augmentation de température sur
I’'abondance algale. Cet effet positif s’est maintenu au cours des 5 étapes de I'expérience.
Ces résultats sont en accord avec ceux d’articles antérieurs démontrant I'effet positif de la
température sur le taux de photosynthése a saturation de la lumiére, au deca d’un seuil
limite (Baulch et al. 2005). Plusieurs mécanismes, dont une activité enzymatique accrue
(Baulch et al. 2005) et une teneur intracellulaire en chlorophylle plus élevée (Davison et al.

1991, O'Neal & Lembi 1995, Baulch et al. 2005), peuvent expliquer cet effet positif. Les
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prélevements destinés a mesurer la teneur en chlorophylle des chlorelles nous permettront
de vérifier cette hypothése. Il ne nous était pas possible d’estimer la biomasse du
phytoplancton de maniére satisfaisante en cours d’expérience du fait de la présence de
matiére organique particulaire allochtone. Cependant, les dénombrements de chlorelles qui
seront réalisés par cytométrie de flux devraient nous permettre d’accéder a ce parametre
par triage-filtration, ainsi qu’aux variations de taille des cellules algales en fonction des
traitements. Notre hypothése est que la taille des cellules devrait diminuer avec
I’'augmentation de la température (Daufresne et al. 2009). En supposant que la teneur en
carbone des algues est relativement constante, il nous sera possible d’estimer I'effet net

résultant sur la biomasse algale.

Nous n’avons encore a ce stade aucune information sur la réponse des communautés des
décomposeurs a la température. Nous nous attendons a un effet positif de la température
sur les bactéries conformément a I'état de la littérature sur le sujet (page. 37 - 38). Les
études réalisées jusqu’ici tendent en effet a démontrer une réponse exponentielle en termes
d’activité de minéralisation de la matiere organique a l'accroissement de la température
(Bergstrom et al. 2010). Cependant, il sera intéressant de comparer ces réponses entre les
différentes étapes de I'expérience. Berggren et al. (2010) ont en effet obtenu, suite a une
augmentation de la température, des résultats suggérant que les réponses métaboliques et
I'efficacité de croissance des communautés bactériennes étaient fortement dépendantes du

statut de limitation des microorganismes par les ressources nutritives.

Mes autres points de réflexion sont associés aux cing étapes successives de |'expérience.
Notre objectif avec les étapes 1 et 2 était de construire des ratio N:P fortement contrastés
(ratio molaire N:P = 0,2 vs ratio molaire N:P = 40), en essayant de modifier conjointement
les apports de N et de P pour atteindre des abondances algales relativement similaires dans
les réacteurs. Cet objectif a été globalement atteint, ce qui devrait faciliter I'interprétation
des résultats sur le role des contraintes stcechiométriques. Le premier résultat marquant
associé a I'étape 3 est bien slr le doublement des effectifs de Chlorella avec 'apport de
glucose. 'explication la plus probable de cette réponse, totalement similaire a celle obtenue
lors de I'expérience préliminaire, est associée aux fortes capacités d’osmotrophie de C.
vulgaris. Cependant, il n’est pas encore possible a ce stade d’écarter d’autres hypothéses

comme celle d’'un métabolisme accru des communautés microbiennes ayant conduit a une
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plus grande production de CO, (DIC), qui était probablement un facteur essentiel de
limitation de la photosynthese dans ces systemes fortement alimentés en nutriments
dissous (Danger al 2007a). Ainsi les algues auraient pues bénéficier du DIC issu de la
minéralisation du glucose par les décomposeurs pour réaliser de fagon accrue leur

photosyntheése. Le plus probable étant une combinaison entre ces deux voies.

Le principal résultat de I'étape 4 et que les apports continus de paille pré-décomposée et le
développement des communautés microbiennes associées n’ont pas affecté les producteurs
primaires, puisqu’on les retrouve a ce stade en abondances similaires a celles observées lors
de I'étape 1. Le milieu de culture minéral étant caractérisé par un apport d’azote tres faible
par rapport a celui de phosphore (ratio molaire N:P = 0,2 ; ratio massique N:P = 0,09), une
réduction des effectifs du producteur primaire en présence de la communauté microbienne
associée a la paille aurait pu étre attendue. Cependant, cette absence d’effet négatif est la
encore totalement en accord avec des résultats obtenus en microcosmes sur la
Chlorococcale Scenedesmus obliquus avec le méme milieu nutritif et le méme ratio N:P
(Danger et al. 2007a). Contrairement au fort effet négatif observé apres réduction de la
proportion de phosphore (Danger et al. 2007a, 2007b), ces auteurs avaient observé que la
réduction de l'azote n’avait aucun effet significatif et avaient proposé I’hypothése que
I'activité microbienne est souvent indispensable aux producteurs primaires pour récupérer
I'azote, qui peut étre étroitement associé a des composés carbonés par des liaisons
moléculaires fortes (Vitousek et al. 2002, Knicker 2004). Une hypothese alternative, que
nous pouvons proposer a partir de résultats préliminaires de nos deux expériences, est que
les besoins en azote minéral (indispensable pour la synthése de chlorophylle pour des
organismes autotrophes) pourraient étre moindres lorsque le producteur primaire est
capable de passer a un fonctionnement hétérotrophe (Kamalanathan et al. 2017). Cette
aptitude a la mixotrophie pourrait donc avoir de conséquences jusque la négligées dans la

compréhension des interactions entre producteurs primaires et décomposeurs.

La derniere étape consistait a passer d’'un mode « chémostat » a un mode « batch ». Du fait
de contraintes matérielles pour maintenir les expériences et pratiquer les échantillonnages,
nous avons di arréter I'expérience en phase de croissance, avant I'atteinte d’une phase de
plateau en batch. Malgré tout, la forte réduction du turnover (imposé artificiellement par le

taux de renouvellement) des organismes aura probablement un effet marqué sur les
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caractéristiques du producteur primaire et sur les interactions entre compartiments.
Surtout, I'absence de renouvellement quotidien de 20% du milieu est susceptible de
permettre une détection plus aisée du PE via I'augmentation du temps de résidence de la
matiére organique récalcitrante. Ce dernier point pourrait constituer une limite aux
approches de type chémostat. Si ces approches en flux continus sont trés adaptées au suivi
d’organismes a forts taux de renouvellement, elles sont peut-étre moins efficaces pour
expliqguer des processus biogéochimiques beaucoup plus lents comme celui de la
dégradation de la matiere organique ou, de maniére plus pointue encore, le PE avec des
organismes prétendument a stratégie K. Cependant, la forte signature isotopique du
substrat allochtone devrait théoriqguement nous permettre de déceler des variations assez
fines en termes de minéralisations de substrats. De plus, il est probable que les lieux et les
moments ou le PE peut intervenir de maniére non négligeable en milieux aquatiques sont
spatio-temporellement transitoires (« hot spots » et « hot moments » selon Guenet et al.
2010). Des systemes a flux continus sont donc probablement assez adaptés pour décrire les

processus en jeu de maniére globale.

Enfin, d’autres solutions existent pour résoudre le probleme du renouvellement de la
matiére organique, comme par exemple la mise au point de systemes de plus grande taille
pour obtenir un volume suffisant de substrat permettant de réaliser toutes les analyses
nécessaires tout en réduisant le taux de renouvellement, ou I'élaboration de systemes
expérimentaux plus complexes a plusieurs compartiments. Pour le moment, en absence de
résultat sur les teneurs en isotopes stables des différents compartiments suivis, il est encore
impossible de conclure quant a I'existence de ce mécanisme de PE dans nos systemes
expérimentaux aquatiques, et a sa stimulation éventuelle par les producteurs primaires.
Cependant, la cohérence de la démarche expérimentale et théorique, suivit au long des deux
expérimentations aquatiques menées au cours de cette thése, de nous permettre de mettre

en évidence son occurrence, ou au contraire son absence, avec un haut degré de confiance.
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4.2.6 Perspectives

Les analyses indispensables a la valorisation des deux expériences sont en cours, en
collaboration avec 2 équipes du laboratoire iEES Paris, le laboratoire MIO de Marseille, et le
laboratoire LOM de Banyuls-sur-Mer. Je ne reviendrai pas sur ces aspects. Les deux
expériences devraient amener des informations diversifiées sur les interactions entre
producteurs primaires, consommateurs et matiére organique, ces informations allant bien
au dela du seul PE: interactions entre producteurs primaires et décomposeurs (de la
compétition au mutualisme), couplage entre diversité fonctionnelle et diversité génomique,
role de la stoechiométrie, effets des changements globaux, mixotrophie et cycle du carbone,
etc.

Pour ce qui concerne plus spécifiquement le PE en milieux aquatiques pélagiques, qu’ils
soient marins ou continentaux, la difficulté majeure réside, comme nous l'avons vu
précédemment, dans la difficulté de distinguer les flux de carbone entre les différents
compartiments. Ceci explique probablement pourquoi la plupart des recherches menées sur
le PE aquatique en milieux océaniques ou marins ont été faites jusqu’ici dans des conditions
tres simplifiées, par exemple sans la présence de populations vivantes de producteurs
primaires. Or, I'échelle temporelle des interactions entre les différentes composantes de ces
écosystémes nécessite de les intégrer pour aboutir a un schéma réaliste du cycle du carbone
associé et de I'importance potentielle du PE. D’autre part, en systemes complexes avec des
producteurs primaires, des décomposeurs, de la matiere organique et des échanges entre
compartiments, de nombreux processus peuvent entrainer une discrimination entre le 12C et
le 13C, et donc une modification du signal isotopique. En d’autres termes, il est peu probable,
sauf a avoir des contrastes extrémement marqués en termes de PE en fonction des
différents traitements, que les résultats de |'expérience sur le couplage entre PE et
changements globaux soient facilement interprétables sans étre associés a un modele
mathématique décrivant les variations de stocks et de flux entre les différents
compartiments et les fractionnements associés (fig. T17, page 108). Un modéle mécaniste
est en cours de construction par Bertrand Guenet, Chargé de recherche au sein du
Laboratoire des Sciences du Climat et de I'Environnement (LSCE). Il sera paramétré grace aux
données disponibles dans la littérature sur les sources de fractionnement du 13C au sein des

réseaux d’interactions aquatiques, et grace aux données expérimentales obtenues au cours
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de I'expérience préliminaire et certains volets de I'expérience sur le PE et les changements
globaux. Ces expériences avaient, parmi leurs objectifs, celui d’estimer I'importance
potentielle de ces phénomeénes et la signification des signaux isotopiques des différents
compartiments. Les résultats préliminaires des expériences nous ont déja amenés a initier
des modifications du modeéle. Ainsi, les producteurs primaires étaient initialement
considérés comme des autotrophes stricts. Compte tenu de nos résultats, une capacité de
mixotrophie (osmotrophie pour pouvoir décrire nos expériences, voire phagotrophie pour

gue le modele soit utilisable dans un contexte plus général) y a déja été ajoutée.
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Conclusions & perspectives générales

Le priming effect est une vision fondamentalement écologique du cycle du carbone. En effet
il repose sur la notion d'interactions, interactions entre molécules, peut-étre entre voies
métaboliques, et de toutes fagons interactions entre des communautés de microorganismes
du sol qui, du fait de leur isolement spatial, sont confrontées a des conditions
environnementales extrémement différentes les unes des autres, aussi bien en termes de
contraintes que de ressources, conditions qui leur sont finalement assez rarement
favorables. Cet isolement fonctionnel est sans doute un frein puissant a I'activité biologique
du sol, frein qui peut étre levé, entre autres, par le priming effect. Il y a donc fort a parier
gue le priming effect est un processus tres général que I'on rencontre dans tous les types de

sols, sous tous les types d'écosystemes.

L'un de nos résultats les plus clairs est la confirmation que la qualité de la matiére organique
apportée est un déterminant majeur du priming effect. Sur le terrain, cela signifie que des
débris végétaux plus ou moins décomposés peuvent engendrer des priming effects plus ou
moins forts. Vu du coté des sociétés humaines qui cherchent a préserver et restaurer la
fertilité des sols et a atténuer I'ampleur du changement climatique, le priming effect, c’est a
dire I'équilibre entre le stockage et le déstockage de la matiére organique dans les sols,
apparait comme un processus facilement manipulable, a tout le moins dans les écosystemes
agricoles. Nous avons clairement démontrés dans notre travail qu’il existe un potentiel de
réduction, voir d’annulation ou d’inversion de la perte des sols en matiéere organique par
pilotage du priming effect via une gestion différenciée des résidus végétaux, ou
éventuellement d’autres types de matiére organique (résidus urbains, digestats de
méthanisation, etc.). Un travail de modélisation orienté bilan est évidemment a
entreprendre pour préciser la dynamique de la possible « recharge » des sols en carbone via

la réduction du priming effect.

L'un des objectifs de cette thése était de contribuer a une meilleure appréhension de la
généricité du priming effect dans tous les milieux, terrestres et aquatiques, et c’est pour
cette raison que nous avons établi des protocoles aussi proches que possible I'un de I'autre.
Il n'a été que partiellement atteint du fait des problemes méthodologiques et logistiques

gue nous avons rencontrés, mais nous restons convaincus que le priming effect est bien la
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réponse du vivant a deux logiques fondamentales, la nécessité de na pas perdre plus
d’énergie qu’on en gagne, et la nécessité de maintenir son équilibre stcechiométrique, que
I’'on soit en milieu terrestre ou en milieu aquatique. Cette recherche de généricité comme
I'approfondissement de la théorie du PE en milieu aquatique nous semble une priorité afin
de déterminer dans quelle mesure le priming effect doit étre intégré dans les modeéles de
changements globaux. L'enjeu est de taille puisqu’il s’agit rien de moins que d’élucider le
devenir du carbone terrestre en milieu aquatique, notamment marin, et d’approfondir par
conséquent notre compréhension de l'interface atmosphére-océan. En eau douce, la prise
en compte explicite du PE, notamment dans sa dimension stoechiométrique, devrait

permettre de mieux anticiper les dynamiques d’eutrophisation.

Au dela de la théorie et des aspects globaux, il y aurait sans doute beaucoup a gagner de
I'introduction du PE dans des modeles plus mécanistes de dynamique du carbone,
probablement avec des modalités différentes selon que le modéle est congu pour prédire
des tendances (par exemple la réponse de la matiére organique du sol au changement de
végétation engendré par le changement climatique) ou pour tester la pertinence de
stratégies d’action (par exemple les modalités de gestion des résidus agricoles comme outil
de restauration de la qualité des sols). Un effort devrait étre rapidement mené pour tester
I'intensité (ainsi que le signe) du priming effect engendré dans des contextes
steechiométriques et énergétiques différenciés, tant dans des milieux aquatiques que dans

des sols variés.

Mais, en milieu terrestre et singulierement en milieu agricole, il s’agit aussi de passer du
potentiel au réel tout de suite, c’est a dire d’estimer ce qui est réalisable dans le contexte de
I'exploitation agricole. Outre la nécessité de tester toute une gamme de matiéres
organiques, il faut maintenant déterminer comment intégrer la gestion du priming effect
dans les itinéraires techniques et dans I'’économie de I’exploitation. Concretement, il s’agit
de mettre en place des protocoles de terrain sur cing ans au moins qui croiseront les effets
du degré de décomposition de divers types de matériaux, des dates d’enfouissement (si
enfouissement il y a), de la fertilisation, de la dynamique des plantes de couverture, etc. En
d’autres termes, une recherche qui permettra de « minéraliser » le potentiel en un protocole
réaliste par rapports aux conditions socio-économiques actuelles et aux urgences

écologiques absolues.
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Box. 1. L’‘accumulation de la matiére organique du sol (SOM) et sa (relative) stabilité
résultent de plusieurs processus de natures différentes (Stevenson 1994; Christensen 1996),
pouvant étre combinés :

- Stabilisation biochimique : la matiére organique en provenance de la production
primaire est composée d’assemblages de molécules plus ou moins complexes. Au fur et
a mesure que l'activité des décomposeurs s’y opere, les molécules les plus complexes
(e.g. lignines, tanins...) s’accumulent, par le simple fait de la dégradation préférentielle
des molécules les plus simples (Zech et al. 1997 ; Derenne & Largeau 2001). En effet,
rappelons que les décomposeurs sont eux-aussi soumis au compromis colt/bénéfice
thermodynamique, entre I’énergie dépensée pour leurs synthéses enzymatiques et
I’énergie récupérée pour assurer leurs fonctions biologiques. Cependant, comme
rappelé par Schmidt et ses collaborateurs, cette stabilité biochimique ne peut expliquer
a elle seule qu’une part assez réduite de la persistance a long terme des composés
organiques, de l'ordre de quelques décennies en moyenne (Schmidt et al. 2011). A celle-
ci s’ajoute principalement les deux processus suivants.

- Stabilisation physique : il s'agit plus simplement d'une protection physique de la OM
au sein d’agrégats pouvant étre de tailles micrométriques a nanométriques (Chenu &
Plante 2006), ce qui la rends alors inaccessible aux microorganismes, et ce,
indépendamment de ses caractéristiques biochimique (Kleber et al. 2011; Lehmann &
Kleber 2015).

- Stabilisation physico-chimique: des composés de la SOM se trouvent liées par
adsorption a des fractions minérales (complexe « organo-minéral ») du sols telles que
les particules d’argile ou d’oxy-hydroxydes métalliques (Sorensen 1972; Merckx et al.,
1985; Chenu & Plante 2006), ou de biochar (Zimmerman et al. 2011). Ainsi, ces liaisons
rendent ces composés relativement peu dégradables alors qu’il peut s’agir de composés
simples considérés comme labiles (Kleber et al. 2011; Lehmann & Kleber 2015), mais
également de tout le reste du gradient biochimique de labilité-récalcitrance. Ainsi, la
composition des sols, notamment leur teneur en argile, joue sur leur capacité a retenir
et stocker — du moins momentanément — la matiére organique (Chenu & Plante 2006).

Deés lors, il ne convient plus de réduire la stabilité de la SOM qui peut aller jusqu’a plusieurs
milliers d’années (Poirier et al. 2002; Fontaine et al. 2007; Shahzad et al. 2018) a sa simple
récalcitrance chimique tel que I'on pouvait le lire auparavant. Nous voyons ici que cette
stabilité (ou « persistance ») recouvre un ensemble de processus de stabilisation, auxquels
peuvent s’additionner d’autres facteurs tels que I’anoxie. Tous ces processus de stabilisation,
loin de s’exclurent mutuellement, opérent généralement de maniére combinée, assurant
ainsi un certain degré de persistance au court du temps a la matiére organique du sol.
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