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INTRODUCTION 

En France, près de 300 000 sites sont répertoriés comme étant pollués ou potentiellement 

pollués (BASIAS, 2017). La gestion des sites et sols pollués se base sur la gestion des risques en 

fonction de l’usage, défini suivant les techniques disponibles et les coûts économiques associés . 

La méthodologie de gestion des sites et sols pollués a été actualisée en 2017 afin de prendre en 

considération les retours d’expérience, les évolutions réglementaires et les pratiques. Elle 

encourage l’utilisation des meilleures technologies disponibles, prend en compte les outils de 

diagnostic devenus opérationnels et les nouvelles méthodes issues de la recherche (MEEM, 2017). 

En 2017, ce sont 6 590 sites qui appellent à des mesures de gestion pour prévenir les risques 

sanitaires et environnementaux, les principaux polluants étant les éléments métalliques (37%) et 

les hydrocarbures (14 %) (BASOL, 2017). Les origines sont multiples : déchets industriels 

(métallurgie, tannerie, papeterie), utilisation intensive de pesticides, fertilisants, rejets urbains, 

etc. Dans la région Hauts-de-France, de nombreux polluants se sont ainsi retrouvés dans les 

fleuves par rejets directs ou ruissellement, provoquant la contamination des sédiments. Suite aux 

opérations de curage indispensables à l’entretien des voies d’eau, des volumes importants de 

sédiments pollués ont été générés. Le traitement des sédiments chargés en métaux et métalloïdes 

potentiellement toxiques (regroupés sous les termes « éléments potentiellement toxiques » ou 

EPT dans ce manuscrit) est difficile car ces éléments ne sont pas dégradables, les procédés existant 

pour extraire ou stabiliser les polluants (extraction par lessivage, oxydation/réduction, 

solidification, etc.) sont lourds à mettre en œuvre et les coûts sont élevés. De ce fait, la mise en 

dépôt des sédiments pollués reste le principal mode de gestion (Voies navigables de France, 

2014).   

Sur le territoire du Nord – Pas-de-Calais, la gestion et l’aménagement des terrains de 

gestion de sédiments s’appuient sur un Schéma Directeur Régional des Terrains de Dépôt 

(SDRTD) élaboré par Voies navigables de France (VNF) selon une démarche de développement 

durable (Voies navigables de France, 2009 ; mis à jour en 2014). Cet engagement prévoit 

notamment la réduction des impacts environnementaux et la recherche de nouvelles voies de 

valorisation pour les différents terrains de gestion existants. Selon la qualité des sédiments, 

certains terrains de gestion ont par exemple été reconvertis en espaces naturels, en parcs de 

loisirs ou en terrain agricole. Pour garantir la réduction des risques, l’utilisation des 

phytotechnologies sur certains terrains de gestion de sédiments pourrait être un mode de gestion 

pertinent (Bert et al., 2009; Huguet et al., 2015; Panfili et al., 2005) sur le plan technique, 

économique et environnemental. Parmi les différentes techniques développées au cours des 

dernières décennies, la phytostabilisation aidée est basée sur l’utilisation de plantes et 
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d’amendements capables d’immobiliser ou de stabiliser les polluants dans les sols et sédiments 

(Mench et al., 2010; Vangronsveld et al., 2009). En valorisant la biomasse produite sur ces terrains 

pollués dans des filières non alimentaires, ce mode de gestion permettrait de générer des revenus 

économiques. Cette approche qui allie phytotechnologies et valorisation de la biomasse est 

désignée sous le terme de phytomanagement (Evangelou and Deram, 2014). En 2010, le recours 

aux phytotechnologies par les gestionnaires des sites et sols pollués était encore rare par manque 

de reculs opérationnels (Cundy et al., 2013; Ernst & Young, 2012). Néanmoins, plusieurs 

programmes de recherche en France et en Europe s’appuyant sur des essais en laboratoire et au 

champ permettent aujourd’hui de mieux cerner les facteurs favorables à la mise en place des 

phytotechnologies ainsi que leurs limites (Kidd et al., 2015; Mench et al., 2010; Vangronsveld et 

al., 2009). Le concept de phytomanagement se concrétise progressivement grâce aux suivis des 

essais sur le long terme (Kumpiene et al., 2014; Quintela-Sabarís et al., 2017) et l’étude des 

débouchés possibles pour les biomasses produites (Bert et al., 2017a; Chalot et al., 2012; 

Delplanque et al., 2013). 

Pour alimenter les retours d’expériences et contribuer significativement à la 

compréhension des mécanismes de mobilité et de transfert d’EPT dans le système sol-plante-

microorganismes en conditions réelles, deux essais de phytostabilisation aidée couplée à la 

production de bois énergie ont été mis en place en 2011 à l’échelle du champ par l’INERIS et le 

laboratoire Chrono-Environnement en collaboration avec VNF sur des terrains de gestion de 

sédiments de curage contaminés par des métaux à Fresnes–sur-Escaut (région Hauts-de-France). 

Ces essais, mis en place dans le cadre des projets BIOFILTREE (2011-2014) et PHYTOSED 2 (2011-

2014), avaient pour objectif d’évaluer l’efficacité des traitements utilisés sur le long terme mais 

aussi la viabilité économique de telles approches.  

Mon projet de thèse, cofinancé par l’ADEME et VNF dans le cadre du projet DEMOPHYTO 

(2014-2017), s’inscrit dans la continuité des projets BIOFILTREE et PHYTOSED 2 et repose sur les 

sites phytomanagés existants. Il vise à mieux comprendre les mécanismes de mobilité des EPT 

dans le sol ainsi que leur transfert dans les parties aériennes des plantes in situ. Pour évaluer 

l’efficacité des traitements testés, ces travaux s’articulent donc autour de deux axes principaux :  

1. Dynamique et performance des espèces sélectionnées, colonisatrices et invasives 

2. Effets des amendements sur la mobilité des EPT dans le sol, sur l’accumulation des EPT dans 

les parties aériennes des plantes et sur la diversité microbienne des sols.  

Le manuscrit est organisé en 5 chapitres :  
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 Le chapitre 1 est une synthèse bibliographique qui porte sur la contamination des sols et des 

sédiments par les métaux et métalloïdes ainsi que sur les moyens mis en œuvre pour limiter 

les impacts sanitaires et environnementaux liés aux sédiments de curage contaminés. Cette 

partie aborde en particulier la gestion à terre des sédiments de curage par la 

phytostabilisation aidée et des différents facteurs pouvant favoriser l’immobilisation des 

métaux. Une présentation des deux essais au champ étudiés dans le cadre de la thèse clôture 

cette première partie.  
 

 Le chapitre 2 présente des résultats obtenus concernant deux sites phytomanagés mis en 

place en 2011 à Fresnes-sur-Escaut (59) et Pierrelaye (95) dans le cadre du projet 

BIOFILTREE. L'objectif de cette étude, publiée dans la revue Environmental and Experimental 

Botany en septembre 2017, était de déterminer les effets d’un amendement biologique 

(inoculum mycorhizien) sur la biodisponibilité des EPT dans le sol et leur transfert dans les 

feuilles de peupliers après 2 ou 3 saisons de croissance. Différentes analyses chimiques ont 

été effectuées pour caractériser les paramètres physico-chimiques des sols (mesures de pH, 

des concentrations totales et extractibles en EPT, etc.) et connaître les concentrations en EPT 

dans les feuilles des peupliers. 

 

 Le chapitre 3 aborde l'efficacité du phytomanagement, appliquée à deux terrains de gestion 

de sédiments phytomanagés situés à Fresnes-sur-Escaut (59). Plusieurs méthodes ont été 

utilisées pour appréhender la performance des plantes et des amendements ; elles s'appuient 

sur des analyses chimiques pour déterminer les concentrations en EPT dans les sols et dans 

les plantes, des analyses floristiques et des analyses de risques environnementaux. Une 

attention particulière a été portée sur certaines espèces végétales colonisatrices et invasives 

qui se sont développées sur ces sites car elles peuvent représenter un atout ou au contraire 

un frein pour le succès du phytomanagement en termes de risques pour l’environnement.  
 

 Le chapitre 4 permet d'approfondir les résultats exposés dans les chapitres 2 et 3. Les travaux 

présentés dans cette partie ont pour objectif d’identifier les principaux facteurs pouvant 

influencer la mobilité des EPT dans les sols amendés ou non à travers des analyses chimiques 

(tests de lixiviation, extractions sélectives et séquentielles). En complément, la phytotox icité 

de ces sols a été évaluée à l’aide d’un test de toxicité chronique sur deux espèces végétales en 

conditions contrôlées.   

 

 Le chapitre 5 est consacré à l’exploration des communautés bactériennes et fongiques 

contenues dans les racines et la rhizosphère des cultures ligneuses. Par l’utilisation d’une 

technique innovante de séquençage à haut débit de l'ADN microbien (Miseq, Illumina), cette 

étude a pour objectif de mesurer l’impact des différentes modalités de phytomanagement sur 

la richesse, la diversité et la composition des communautés microbiennes.  
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CHAPITRE 1 : Synthèse bibliographique 

1.1. Pollution des sols et des sédiments par les métaux et métalloïdes  

1.1.1. Les éléments potentiellement toxiques (EPT) 

En France et plus largement en Europe, la plupart des sites pollués ou potentiellement 

pollués présentent des concentrations élevées en éléments inorganiques (BASOL, 2017; 

Liedekerke et al., 2014). Il s’agit principalement de métaux (tels que Cd, Cu, Pb, Zn) et de 

métalloïdes (As, Sb). La plupart des éléments concernés sont naturellement présents dans tous les 

compartiments de l’environnement avec des teneurs habituellement inférieures à 1000 mg/kg 

dans la croûte terrestre (Kabata-Pendias, 2010). Le fond pédogéochimique (concentrations 

naturelles) varie d’un sol à l’autre car il dépend de la composition de la roche-mère ainsi que des 

évolutions géologiques et pédologiques (Baize, 2000b). La détermination du fond 

pédogéochimique est importante pour estimer les apports et les contaminations dues aux 

activités anthropiques. En effet, certains milieux peuvent présenter des teneurs naturellement 

élevées en EPT. Les teneurs moyennes de quelques éléments dans la croûte terrestre et dans les 

sols français sont reportées dans le Tableau 1. 1. À des concentrations supérieures aux 

concentrations naturelles, ces éléments peuvent avoir des effets néfastes sur la santé humaine 

mais aussi sur le fonctionnement des écosystèmes (Kabata-Pendias, 2010). 

Tableau 1. 1 : Teneurs moyennes en EPT (mg/kg MS) dans la croûte terrestre et gammes de valeurs 

couramment observées dans les sols « ordinaires » en France. Les seuils d’investigation proposés pour les 

sols sont également indiqués. 

Elément  Croûte terrestre (a) Sols « ordinaires » (b) 
Seuil d’investigation pour les 

sols (b) 

As 1,8 1 - 25 - 

Cd 0,1 0,05 - 0,45 0,70 

Cr 100 10 - 90 100 

Cu 55 2 - 20 35 

Hg 0,07 0,02 - 0,10 - 

Ni 20 2 - 60 70 

Pb 15 9 - 50 60 

Zn 70 10 - 100 150 
(a) Kabata-Pendias (2010) 

(b) Baize (2000b) 
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Les termes « métaux lourds » ou « éléments traces », souvent utilisés dans la littérature 

pour désigner ces éléments, prêtent à confusion car ils englobent des éléments ne répondant pas 

à leurs définitions. Selon les auteurs, un métal lourd peut être caractérisé par une masse 

volumique supérieure à 3,5, 5 ou 7 g/cm3 et une masse atomique élevée (Hodson, 2004). Les 

éléments As et Al sont souvent considérés comme des métaux lourds alors que l’As n’est pas un 

métal mais un métalloïde et Al a une masse volumique inférieure à 3,5 g/cm3. De plus, le terme 

« élément trace » n’est pas approprié dans un contexte de contamination puisque les éléments ne 

sont plus présents à l’état de traces. En accord avec les recommandations actuelles (Pourret and 

Bollinger, 2018), les contaminants seront désignés comme des « éléments potentiellement 

toxiques » (EPT) dans ce manuscrit. Au total, neuf EPT font l’objet d’une surveillance 

systématique dans les milieux contaminés pour réaliser des analyses de risques : As, Cd, Cr, Cu, 

Hg, Ni, Pb, Sb et Zn (INERIS, 2006). 

Certains EPT interviennent dans des processus biologiques tels que Cu, Cr, Ni et Zn en tant 

qu’oligo-éléments tandis que d’autres n’ont pas de fonction biologique bien définie (As, Cd, Pb, 

Hg) (Hooda, 2010; Kabata-Pendias, 2010). Les éléments essentiels à la vie forment des 

métalloprotéines en tant que cofacteurs avec des enzymes pour assurer des fonctions 

structurales, catalytiques, de régulation (homéostasie) ou de transport (Waldron et al., 2009). Le 

Zn, sous la forme d’ions Zn2+, peut par exemple avoir un rôle catalytique et structurel pour assurer 

de nombreuses fonctions dont la reconnaissance de l’ADN (Laity et al., 2001). La complexation du 

Cu avec les oxydoréductases catalyse les réactions d’oxydoréduction. Chez les plantes, le Cu est 

notamment impliqué dans la photosynthèse et les phénomènes de détoxication (Garcia et al., 

2014; Waldron et al., 2009). Le Ni est utilisé dans des proportions moindre que le Zn et Cu par 

certaines enzymes (superoxyde dismutase, uréase) mais joue un rôle important dans le 

métabolisme des plantes et microorganismes (Boer et al., 2014). 

1.1.2. Une contamination aux EPT liée aux activités humaines  

Les EPT ont des propriétés physiques remarquables qui ont permis la fabrication de 

nombreux traitements, outils et infrastructures. De manière générale, ce sont des éléments 

malléables, très résistants selon les alliages ainsi que de bons conducteurs électriques et 

thermiques. Cependant, l’exploitation des métaux et métalloïdes a provoqué une forte 

contamination de l’environnement (Hooda, 2010; Järup, 2003; Liedekerke et al., 2014; Schneider, 

2001). Les voies de transfert possibles des EPT dans les différents compartiments de 

l’environnement sont représentées dans la Figure 1. 1. 
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Figure 1. 1 : Sources et voies de transfert possibles des EPT dans l’environnement. 

Le nord de la France a notamment été touché par une forte pollution en Pb, Zn et Cd suite 

aux activités métallurgiques (Frangi and Richard, 1997). L’émission des métaux dans 

l’atmosphère et leurs retombées dans les milieux environnants ont entrainé l’accumulation des 

contaminants dans les sols. Par exemple, les retombées provenant d’une usine de métaux non 

ferreux ont été estimées en 1989 à 55 t de Pb, 44 t de Zn et 1,6 t de Cd sur une surface de 10 000 

ha (Cambier and Mench, 1998). Les déchets industriels (résidus de minerais, scories) ont par 

ailleurs été utilisés pour diverses applications (remblais d’entretien des routes, amendements 

pour alléger les sols, traitements herbicides) contribuant plus largement à la contamination des 

sols (Cambier et al., 2009). D’autres sources de contamination proviennent du secteur agricole 

avec l’utilisation souvent intensive de matières fertilisantes (lisiers, boues d’épuration, engrais 

phosphatés) et de pesticides. La « bouillie bordelaise » utilisée pour traiter les vignes en France a 

par exemple engendré une contamination des sols agricoles par le Cu, les concentrations étant  

comprises entre 50 et 600 mg/kg tandis que les sols « ordinaires » en contiennent entre 2 et 20 

mg/kg (Baize, 2000b).  

Les rejets directs et indirects (par ruissellement) de déchets urbains, industriels et 

agricoles sont responsables de la contamination des milieux aquatiques (Bécart et al., 1997; 

Berteau et al., 1993; Fernandes et al., 2008; Schneider, 2001). Les EPT peuvent s’accumuler dans 

les organismes aquatiques et contaminer la chaîne alimentaire mais s’accumulent 

majoritairement dans les sédiments par adsorption sur les particules sédimentaires, par 

coagulation/floculation et par précipitation. Par conséquent, les sédiments sont considérés 

comme le plus gros réservoir d’EPT des écosystèmes aquatiques (Fernandes et al., 2008; 

Schneider, 2001; Zhang et al., 2014). Les sédiments du nord de la France ont été particulièrement 

marqués par une contamination en Cd, Cu, Hg, Pb, Ni et Zn (Bécart et al., 1997; Bert et al., 2012b; 
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Huguet et al., 2015; Isaure et al., 2002; Lions et al., 2010; Panfili et al., 2005; Piou et al., 2009). Près 

de 140 mg/kg de Cd, 600 mg/kg de Pb et 4 000 mg/kg de Zn ont par exemple été mesurés dans 

les sédiments de la Scarpe (Huguet et al., 2015). Suite aux opérations de curage indispensables 

pour l’entretien des voies d’eau, des volumes importants de sédiments chargés en EPT sont gérés 

à terre en l’absence de voie de valorisation pour ce type de sédiment (Voies navigables de France, 

2009, 2014).  

1.1.3. Mobilité et biodisponibilité des EPT dans les sols 

Les EPT existent sous différentes formes chimiques (spéciation) dans les sols, les eaux et 

les sédiments. Ils peuvent être sous forme d’ion libre ou de complexe associé à des particules de 

sol organiques ou inorganiques. La mesure des concentrations totales en EPT dans les sols n’est 

pas suffisante pour évaluer les risques sanitaires et environnementaux (Baize, 2000b). En effet, 

selon leur spéciation et les caractéristiques physico-chimiques des sols, les EPT peuvent devenir 

mobiles et se retrouver dans les nappes d’eau souterraines. Une partie de cette fraction mobile ou 

mobilisable peut également être absorbée par les organismes vivants ; on parle alors de fraction 

« biodisponible ». Cette fraction peut induire une toxicité et contaminer la chaîne alimentaire  

(Antoniadis et al., 2017; Harmsen, 2007; Hooda, 2010; INERIS, 2006; Kabata-Pendias, 2010).  

Les EPT présents dans la solution du sol interagissent avec les différents constituants du 

sol selon divers processus : sorption, désorption, complexation, précipitation, etc. (Hooda, 2010; 

Kabata-Pendias, 2010). Les facteurs majoritairement responsables de la mobilité des EPT dans les 

sols sont le pH et le potentiel redox. En conditions réductrices, les EPT tendent à être moins 

mobiles, notamment lorsqu’ils sont associés aux sulfures. En conditions oxydantes, la solubilité de 

la plupart des EPT tend à augmenter avec une diminution de pH car les EPT chargés positivement 

peuvent entrer en compétition avec les protons H+ pour s’adsorber sur les surfaces chargées 

négativement. C’est par exemple le cas de Cd, Zn, Cu et Pb qui deviennent plus solubles en 

conditions acides (Figure 1. 2). Dans la phase solide du sol, les principales phases de rétention 

sont les argiles, les oxyhydroxydes de Fe et Mn, la matière organique (MO) et les carbonates 

(Hooda, 2010; Kabata-Pendias, 2010). Les végétaux et les microorganismes influencent également 

la mobilité des ETP par la libération d’exsudats racinaires et de sidérophores capables de se lier à 

des métaux (Antoniadis et al., 2017; Kidd et al., 2009). Plusieurs méthodes basées sur des 

extractions chimiques et/ou biologiques ont été développées pour quantifier la fraction 

biodisponible (Harmsen, 2007). Depuis 2008, l'application des méthodes d'évaluation de la 

biodisponibilité des contaminants dans le sol et les matériaux du sol est encadrée par la norme 

ISO 17402 (2011). La mobilité potentielle des contaminants dans le sol est généralement estimée 

par des méthodes d’extraction chimiques douces (ex. CaCl2 0,01 M), supposées mimer des 
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conditions physico-chimiques environnementalement réalistes ; analysée sous cet angle, la 

biodisponibilité est alors qualifiée de disponibilité environnementale (Bert et al., 2017b).  

 

Figure 1. 2 : Représentation schématique de la mobilité des EPT en fonction du pH (Kabata-Pendias, 2010). 

1.1.3.1. Impact des EPT sur la santé humaine 

Chez l’Homme, les EPT (notamment le Pb, Cd, Hg et As) peuvent affecter différents organes 

suite à l’ingestion de particules de sol et d’aliments contaminés, à l’inhalation de particules ou à 

un simple contact cutané. Ils peuvent par exemple causer des cancers (As), des troubles 

neurologiques (As, Pb), une insuffisance rénale (Pb, Cd, Hg) et/ou des problèmes osseux (Pb, Cd) 

(Järup, 2003; Science Communication Unit, 2013). Les EPT peuvent altérer le métabolisme 

cellulaire par la production excessive d’espèces réactives de l’oxygène (ERO). Lorsque l’organisme 

n’est pas capable de générer suffisamment de composés antioxydant (ex. glutathion, superoxyde 

dismutase), les cellules subissent un stress oxydant. En se fixant à l’ADN et aux protéines 

nucléaires, les EPT causent la dégradation de macromolécules biologiques et inhibent l'activité de 

nombreuses enzymes (Flora et al., 2008; Jan et al., 2015). Pour réduire l’exposition de la 

population aux EPT, plusieurs réglementations ont été mises en place au niveau européen. Elles 

fixent par exemple les teneurs maximales en As, Cd, Hg et Pb dans les denrées alimentaires pour  
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la consommation humaine1, les teneurs en EPT dans l’eau potable2, dans les sols et boues utilisés 

en agriculture3.  

1.1.3.2. Impact des EPT sur les plantes  

La toxicité d’un métal ou métalloïde dépend de plusieurs paramètres  physico-chimiques 

et biologiques. Elle dépend notamment de la nature de l’élément (essentiel ou non essentiel), de 

la forme chimique de l’élément, de sa concentration (totale et biodisponible) dans le milieu, des 

propriétés physico-chimiques du sol (pH, potentiel redox, teneurs en argiles, teneurs et 

composition de la MO, CEC), de l’espèce végétale et des microorganismes associés (Antoniadis et 

al., 2017; Kabata-Pendias, 2010). Les plantes absorbent les EPT sous forme d’ions libres, de 

complexes solubles inorganiques et de complexes organométalliques (associés à des ligands) 

(Antoniadis et al., 2017; Hooda, 2010). L’absorption excessive de ces EPT par les plantes peut 

perturber leur métabolisme.   

Au niveau cellulaire, les métaux de transition (ex. Cr, Cu, Mn) induisent par exemple une 

augmentation de la production d’ERO responsables d’un stress oxydant, l’inhibition de l'activité 

de nombreuses enzymes et l’inactivation des défenses anti-oxydatives. Ils provoquent ainsi la 

dégradation des lipides, des protéines et des acides nucléiques (Clemens, 2006; Loix et al., 2017; 

Polle and Douglas, 2010; Shanker et al., 2005). Par ailleurs, des interactions de compétition entre 

certains ETP peuvent se produire. C’est souvent le cas entre le Cd et le Zn car ces deux éléments 

partagent des similarités chimiques ; le Cd2+ peut ainsi emprunter les mêmes voies de transport 

que le Zn2+ et interférer dans les processus biologiques (Clemens, 2006; Kabata-Pendias, 2010). 

Les EPT peuvent également induire l’inhibition de transporteurs permettant la translocation de 

nutriments des racines vers les parties aériennes des plantes (Solti et al., 2011). En présence de 

Cd, le transport du Fe dans le xylème serait par exemple perturbé par une baisse d’activité du 

citrate (chélateur du fer) liée au blocage de l’expression du gène associé (FRD3). Les EPT 

provoquent ainsi des carences en éléments essentiels (ex. Ca, Mg, Mn, Fe et Zn) et divers 

symptômes visibles qui en résultent : chlorose, nécrose, croissance limitée (Loix et al., 2017; Solti 

et al., 2011).  

La pollution des sols par les métaux et métalloïdes n’est cependant pas limitante pour 

certaines espèces végétales (Bert et al., 2012b; Bes et al., 2010; Remon et al., 2005), grâce à leurs 

mécanismes de tolérance et de résistance (Clemens, 2006). La pollution peut entraîner une perte 

                                                             
1 Règlement (CE) No 1881/2006 de la commission du 19 décembre 2006 portant fixation de teneurs maximales pour 
certains contaminants dans les denrées alimentaires. 
2 Arrêté du 11 janvier 2007 relatif aux limites et références de qualité des eaux brutes et des eaux destinées à la 
consommation humaine mentionnées. 
3 Directive n° 86-278 du 12/06/86 relative à la protection de l'environnement et notamment des sols, lors de 
l'utilisation des boues d'épuration en agriculture. 
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de la richesse et de la diversité floristique par la disparition des espèces les plus sensibles 

(Meharg, 2003). Sur un site industriel contaminé par Cd et Hg, une étude a d’ailleurs montré que 

la richesse et la diversité des espèces végétales avaient été négativement impactées par les 

métaux. La capacité des plantes à s’adapter à cette pollution était notamment liée à leur capacité 

à maintenir la production d’enzymes antioxydantes (Dazy et al., 2009). Sur un sol fortement 

contaminé par Cu, Cr, Mn, Ni, Pb et Zn, une étude botanique a montré que les communautés 

végétales étaient souvent dominées par des espèces pérennes herbacées (ex. Poacées et 

Astéracées), avec des taux de recouvrement variables allant de 5 à 100 %. De plus, les 

concentrations foliaires en EPT mesurées dans les plantes dominantes étaient proches de celles 

mesurées sur des sols non contaminés (Remon et al., 2005).  

1.1.3.3.  Impact des EPT sur les communautés microbiennes  

Les microorganismes (bactéries, champignons, archéobactéries, protistes…) jouent un 

rôle essentiel dans les processus écologiques. Du fait de leur grande diversité génétique et 

fonctionnelle, ils contribuent de manière importante à la formation des sols, à la décomposition 

de la MO, au recyclage des nutriments, à la croissance des plantes, à la dégradation de polluants 

organiques, etc. (Conrad, 1996; Jeffries et al., 2003; Whitman et al., 1998). Cependant, la 

contamination des sols par les EPT peut affecter la diversité, la composition et l’activité des 

microorganismes (Crowley, 2008). Les conséquences sont notoires : altération des propriétés 

physico-chimiques des sols et de leur structure, diminution de la résilience des sols, réduction de 

la croissance des plantes, etc.  (Crowley, 2008; Giller et al., 1998; Meharg, 2003). Néanmoins, 

certains microorganismes développent des mécanismes de tolérance et de résistance qui leur 

permettent de s’adapter aux sols contaminés par les EPT (Fernández-Calviño et al., 2011; Meharg, 

2003; Mertens et al., 2006a). Il a également été démontré que la présence d’EPT pouvait entraîner 

la disparition des populations les plus sensibles et la croissance des populations les plus 

résistantes (Rasmussen and Sørensen, 2001). 

L’étude de la diversité microbienne par les techniques de cultures reste très limitée car les 

microorganismes cultivables en laboratoire représentent moins de 1 % des espèces microbiennes 

(Hugenholtz, 2002). Grâce aux progrès de la nanotechnologie et de la bio-informatique, des 

nouvelles technologies de séquençage haut-débit appelées NGS (Next Generation Sequencing) ont 

été créées pour augmenter le débit de séquençage d'ADN. Cette méthode taxonomique permettant 

d'identifier une espèce sur la base d'une courte séquence génétique est appelée barcoding. Les 

régions utilisées, appelées barcodes, sont des régions variables bordées par des régions très 

conservées et sont l’ARNr 16s pour les bactéries ou l’ITS (Internal Transcribed Spacer) pour les 

champignons (Schoch et al., 2012). Selon la technique de séquençage utilisée la région du barcode 

peut varier en fonction de la taille des séquences. La technologie développée par Illumina est 
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basée sur l'amplification, la liaison sur une puce et l'utilisation de terminateurs de chaîne 

réversibles marqués par des fluorochromes. Cette méthode permet un séquençage dans les deux 

sens de lecture diminuant ainsi les erreurs de séquençage. Le séquenceur Miseq est le deuxième 

plus utilisé depuis 2012. L’approche communément appelée barcoding moléculaire ou 

« métabarcoding » basée sur l’extraction d’ADN issu de l’environnement et le séquençage haut-

débit constitue donc une véritable révolution en microbiologie environnementale en donnant 

accès aux microorganismes non cultivés (Bell et al., 2014; Rastogi and Sani, 2011). Elle permet 

ainsi d’établir un inventaire plus dense des gènes présents dans un environnement donné et de 

mettre en évidence d’éventuelles variations de la structure des communautés microbiennes en 

réponse à une pollution par des EPT (Azarbad et al., 2015; Op De Beeck et al., 2015).   

Plus particulièrement, le « barcoding moléculaire » couplé à l’analyse des sols a permis de 

caractériser les communautés microbiennes associées aux espèces ligneuses et de révéler 

l’émergence de microorganismes clés ou de groupes fonctionnels clés sur différents sites de 

phytomanagement (Foulon et al., 2016a; Foulon et al., 2016b) (Figure 1. 3). La nature des sols 

(teneurs en éléments toxiques, en P et N), de même que l’origine des peupliers  constituent des 

facteurs déterminants dans la structuration des communautés. 

 

Figure 1. 3 : Proportions relatives de séquences fongiques assignées aux groupes fonctionnels majeurs. Les 

abondances des différents groupes d’OTU obtenues à partir des échantillons de sol recueillis sous le cultivar 

de peuplier Skado ou sur les sols non plantés des sites expérimentaux de Leforest et de Pierrelaye ont été 

fixées à 100 % et les OTU ont été classées parmi les ectomycorhizes (ECM), mycorhizes à arbuscules (AM), 

endophytes, saprotrophes ou biotrophes. D’après Foulon et al. (2016b). 
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1.2. Caractéristiques et gestion des sédiments de curage contaminés  

1.2.1. Caractéristiques générales des sédiments  

Un sédiment est un ensemble de particules organiques ou minérales qui s‘est déposé au 

fond d’une voie d’eau. Ces particules proviennent principalement de l’érosion des sols du bassin 

versant, d’apports anthropiques (rejets urbains, rejets agricoles et industriels), de la 

décomposition de matières organiques (d’origine végétale et animale) et de dépôts 

atmosphériques (Schneider, 2001). Selon la taille des matières en suspension et des 

caractéristiques de la voie d’eau (vitesse de courant, morphologie), la sédimentation génère des 

dépôts plus ou moins importants. Les particules s’accumulent notamment au niveau des canaux 

où les courants sont atténués (Voies navigables de France, 2014). Les particules sédimentaires 

sont très variables en taille et leur composition minérale dépend essentiellement de la nature des 

terrains érodés. Les teneurs en MO sont généralement comprises entre 2 et 10 %, avec près de 60 

% de composés humiques (composés stables de la MO) (Schneider, 2001). Dans les départements 

du Nord et du Pas-de-Calais, les sédiments fluviaux présentent des proportions importantes en 

particules fines, avec près de 54 % de limons (< 50 µm) et 20 % d’argiles (< 2 µm). Les analyses 

physico-chimiques de ces sédiments ont montré que les EPT étaient principalement concentrés 

dans la fraction fine constituée de plus de 30 % d’argiles (Alary et al., 2011). En effet, les argiles 

(notamment la montmorillonite) sont d’excellents adsorbants. Associés à la MO, ils forment des 

complexes argilo-humiques qui adsorbent fortement les EPT (Zhang et al., 2014). Les EPT peuvent 

également être associés à d’autres phases fixatrices tels que les  sulfures, les oxyhydroxydes de Fe 

et Mn, et les carbonates (Lesven et al., 2010; Lions et al., 2010; Zhang et al., 2014). En milieu 

réducteur, la présence de sulfures métalliques (insolubles) est souvent relevée dans les sédiments 

tels que ZnS (sphalérite), CdS (greenockite), CuS (covellite), FeS2 (pyrite) et PbS (galène) (Lesven 

et al., 2010; Tack et al., 1996; Zhang et al., 2014). 

1.2.2. Curage des cours d’eau et gestion des sédiments  

 VNF gère et exploite la plus grande partie du réseau fluvial français, soit 6 700 km de 

fleuves, rivières et canaux du territoire. Le réseau fluvial géré par la direction territoriale Nord-

Pas-de-Calais est le plus dense en France, avec 680 km de voies navigables. Ces voies d’eau 

permettent de nombreux usages (transport fluvial, pêche, loisirs, etc.) qui peuvent être perturbés 

par divers phénomènes tels que l’envasement et les inondations (Voies navigables de France, 

2009, 2014). Ces phénomènes sont fortement liés aux activités humaines (urbanisation, activités 

industrielles et agricoles) qui ont accéléré l’érosion des sols. Certaines pratiques agricoles, 

notamment le labour, tendent par exemple à dégrader les terres cultivées (Julien, 2010). Par 

ruissellement, les particules de sols sont transportées vers les cours d’eau, sous l’action du vent 
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et des précipitations. En l'absence de systèmes d'épuration efficaces, les eaux usées des 

collectivités et des industries ont également provoqué l'augmentation du volume des vases 

(Berteau et al., 1993). En plus de l’envasement des cours d’eau, la présence de contaminants 

(notamment les métaux, métalloïdes et hydrocarbures) a fortement dégradé la qualité des milieux 

aquatiques (Bécart et al., 1997; Berteau et al., 1993; Fernandes et al., 2008). Pour assurer la 

navigation et protéger les milieux naturels, le curage des cours d’eau et canaux est donc 

indispensable.  

En France, les opérations de curage sont soumises à différentes procédures 

réglementaires relatives à la loi sur l’eau et les milieux aquatiques du 30 décembre 2006  

concernant le curage d’entretien et à la règlementation sur la gestion des déchets pour les 

sédiments extraits de l’eau. Ce cadre réglementaire vise à améliorer la gestion des sédiments en 

limitant l’impact des opérations de curage et l’impact environnemental de la gestion à terre des 

sédiments. Avant chaque opération de curage, un plan de gestion doit être clairement défini, 

consistant à caractériser le site de curage et les sédiments, identifier les impacts 

environnementaux et choisir les techniques de curage et de traitement appropriées (Voies 

navigables de France, 2014). VNF extrait ainsi chaque année 750 000 m3 de sédiments, soit le tiers 

des sédiments fluviaux dragués en France (Voies navigables de France, 2018). 

1.2.3. Caractérisation des sédiments avant curage 

La caractérisation de la qualité des sédiments est basée sur la mesure de paramètres  

physiques (teneur en eau, granulométrie, densité, etc.) et chimiques (concentrations en métaux et 

métalloïdes, PCB et HAP dans la fraction fine < 2 mm) et permet d’orienter les sédiments vers des 

filières de gestion appropriées (Voies navigables de France, 2014). En présence de contaminants, 

les risques associés sont évalués selon un quotient de risque QSm qui prend en compte le nombre 

de contaminants, leur concentration et leur valeur seuil S1. Les valeurs du seuil S1 sont définies 

par l’arrêté du 9 août 2006 relatif aux niveaux à prendre en compte lors d'une analyse de rejets  

dans les eaux de surface ou de sédiments marins, estuariens ou extraits de cours d'eau ou canaux 

(Tableau 1. 2). Les sédiments avec un QSm inférieur à 0,5 présentent un risque faible pour le 

milieu aquatique tandis que les sédiments avec un QSm supérieure à 0,5 sont considérés comme 

potentiellement dangereux. Des tests écotoxicologiques sont alors réalisés pour déterminer la 

dangerosité des sédiments. Ces tests s’appuient sur des essais normalisés de toxicité aigüe  (test 

d’inhibition de la luminescence de bactéries marines (Vibrio fischeri, ISO 11348-3 (2007)) et 

chronique (test d’inhibition de la reproduction de Brachionus calyciflorus, ISO 20666 (2009); test 

d’inhibition de l’émergence et de la croissance de végétaux  ; ISO 22030 (2011)) (RECORD, 2017). 

Si aucun effet n’est avéré, des tests supplémentaires de lixiviations sont réalisés pour évaluer les 

risques de transfert en milieu aqueux (évaluation du caractère inerte ou non des sédiments). Les 
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sédiments peuvent ainsi être classés selon trois catégories : déchets inertes, non dangereux ou 

dangereux (Figure 1. 4). Dans les départements du Nord et du Pas-de-Calais, le volume total de 

sédiments à curer entre 2007 et 2027 était estimé à 8,3 millions de m3 (Voies navigables de France, 

2009). En procédant à l’analyse de ces sédiments dans les canaux selon la méthodologie 

développée par VNF, plus de 55 % de sédiments présentaient un taux de pollution nécessitant une 

mise en dépôt sécurisée (Mouvet and Piantone, 2008).   

Tableau 1. 2 : Valeurs du seuil S1 (mg/kg MS) fixés par l’arrêté du 9 août 2006 relatif aux niveaux à prendre 

en compte lors d'une analyse de rejets dans les eaux de surface ou de sédiments marins, estuariens ou 

extraits de cours d'eau ou canaux. 

Contaminants  As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn PCB totaux HAP totaux 

Concentration 30 2 150 100 1 50 100 300 0,68 22,8 

 

Figure 1. 4 : Protocole de caractérisation des sédiments à draguer. 

1.2.4. Les filières de gestion 

Une fois extraits des voies d’eau, les sédiments sont considérés comme des déchets. En 

tant que producteur, VNF est responsable de leur gestion, qui doit être en accord avec l’article 

L.541-2 du Code de l‘Environnement. Il existe trois filières de gestion, établies selon les 

caractéristiques des sédiments et des réglementations en vigueur (Voies navigables de France, 

2014) :  

 Prétraitement et traitement des sédiments  

 Gestion des sédiments en eau  

 Gestion des sédiments à terre 

Les sédiments caractérisés comme inertes ou non dangereux non inertes peuvent être 

remis en suspension afin de maintenir le lit du cours d’eau dans son profil d’équilibre. Lorsque la 

gestion en eau n’est pas envisageable, les sédiments sont gérés à terre et doivent faire l’objet d’une 

valorisation ou d’un stockage selon leurs caractéristiques physico-chimiques, leur impact sur 

l’environnement, les coûts de mise en œuvre et la réglementation en vigueur. Dans le cadre de sa 
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politique environnementale, VNF privilégie les filières permettant la valorisation des matériaux 

de curage face à la mise en dépôt (filière d’élimination). Différentes filières de gestion à terre sont 

présentées dans le Tableau 1. 3. Un prétraitement des sédiments basé sur des méthodes physico-

chimiques est généralement réalisé pour réduire le volume des sédiments extraits afin de faciliter 

leur gestion. Selon leur destination (valorisation ou stockage), les sédiments peuvent être soumis 

à divers traitements (physiques, chimiques et/ou biologiques) pour réduire, extraire ou 

immobiliser les contaminants, ou renforcer leurs caractéristiques géotechniques. Cependant, les 

traitements disponibles pour immobiliser ou extraire les EPT et qui reposent sur des méthodes 

physiques et chimiques (extraction par lessivage, oxydation/réduction, vitrification, 

solidification, incinération, etc.) sont généralement lourds à mettre en œuvre et coûteux. Face à 

ces méthodes, l’utilisation des phytotechnologies pour gérer ou traiter certains de ces sédiments 

pourrait permettre de réduire les coûts de mise en œuvre avec d’éventuels retours financiers via 

des filières de valorisation de la biomasse produite in situ. (Bert et al., 2017b; Bert et al., 2012a; 

Voies navigables de France, 2014). Cette filière de traitement et de gestion est encore au stade de 

développement. Les phytotechnologies sont décrites plus en détail dans le paragraphe 1.3 de ce 

chapitre.   

Tableau 1. 3 : Exemples de filières de gestion des sédiments à terre envisageables en fonction de leur 

caractère inerte, non dangereux non inerte ou dangereux (Voies navigables de France, 2014). 

Type de sédiment  Filières de gestion envisageables  

Inerte 

 Aménagements paysagers  

 Renforcement de berges  

 Comblement de carrières et de gravières  

 Valorisation en technique routière 

 Epandage agricole 

 Stockage (temporaire ou définitif) 

Non dangereux non inerte 

 Aménagements paysagers  

 Renforcement de berges 

 Valorisation en technique routière 

 Epandage agricole 

 Stockage (temporaire ou définitif) 

Dangereux   Stockage (temporaire ou définitif) 
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1.2.5. Les terrains de gestion de sédiments 

En attente de leur valorisation ou de leur élimination, les sédiments peuvent être stockés 

temporairement ou définitivement sur des terrains aménagés de manière à limiter les impacts 

environnementaux (Figure 1. 5). La durée de stockage des sédiments sur des terrains de dépôt 

temporaire (ou installations de transit) ne doit pas excéder 1 an avant une élimination définitive 

et 3 ans pour une valorisation (Voies navigables de France, 2014). Au-delà de ces délais, le 

stockage est considéré comme définitif. Depuis 2010, les terrains de dépôt sont particulièrement 

encadrés et contrôlés car soumis à la réglementation sur les installations classées pour la 

protection de l’environnement (Décret n° 2010-369 du 13 avril 2010). Une valorisation de ces 

sites peut être envisagée en fonction des caractéristiques physico-chimiques des sédiments, s’ils 

ne sont pas classés comme dangereux. Ces terrains peuvent par exemple être aménagés et 

valorisés en zones de loisirs, en zones agricole ou en espaces naturels pour préserver la 

biodiversité (Voies navigables de France, 2009). Les sédiments non valorisables (dangereux ou 

pas) sont confinés dans des dispositifs limitant les impacts environnementaux (ex. géotextile, 

géomembranes).  

 

Figure 1. 5 : Terrain de gestion de sédiments (Voies navigables de France, 2014). 

Afin de diminuer les impacts sanitaires et environnementaux liés aux terrains de gestion 

de sédiments, la direction territoriale Nord-Pas-de-Calais de VNF a élaboré un Schéma Directeur 

Régional des Terrains de dépôt (SDRTD) qui présente les stratégies d’aménagement des 183 

terrains recensés dans les départements concernés, sur la base de diagnostics approfondis. Dans 

ce cadre, des analyses de risques sanitaires et environnementaux accompagnés de plans de 

gestion ont été réalisés pour s’assurer de l’innocuité des anciens terrains de gestion (crées avant 
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la mise en place de la circulaire environnementale dragage4), vérifier la compatibilité de l’état des 

terrains avec leurs usages (actuels et futurs) et proposer des usages plus adéquats si nécessaire. 

Les diagnostics réalisés sur l’ensemble de ces anciens terrains ont permis d’identifier des zones 

potentiellement polluées (Voies navigables de France, 2009). 

1.2.6. Impact de la mise en dépôt des sédiments sur la mobilité des EPT  

Après leur mise en dépôt, les sédiments subissent des changements physico-chimiques 

importants qui peuvent impacter la spéciation des EPT, et donc leur mobilité et leur 

biodisponibilité. Plusieurs facteurs sont impliqués dans la répartition des EPT entre les phases 

solides et liquides des EPT dans les sédiments de curage : le pH, le potentiel redox, la présence de 

phases porteuses (minérales et organiques), les végétaux, les microorganismes et les conditions 

climatiques(Kabata-Pendias, 2010; Lions et al., 2010; Panfili et al., 2005; Piou et al., 2009; Singh 

et al., 1998; Stephens et al., 2001; Tack et al., 1996). Comme dans les sols, le comportement des 

EPT dans les sédiments gérés à terre est majoritairement influencé par le pH et le potentiel redox 

(Kabata-Pendias, 2010). L’aération et la déshydratation des sédiments après curage entraînent 

l’oxydation des sulfures métalliques et la dégradation de la MO par les organismes présents dans 

la matrice. Dans ces conditions, le pH tend à diminuer et à provoquer le relargage de certains EPT 

(ex. Cd, Cu, Pb et Zn) par des processus de dissolution et/ou de désorption. Les EPT peuvent ainsi 

se retrouver liés à d’autres phases porteuses ou migrer vers les nappes d’eau souterraines  

(Huguet et al., 2015; Isaure et al., 2005; Singh et al., 1998; Tack et al., 1996). En conditions 

oxydantes et lorsque le sédiment est bien drainé, les EPT peuvent former des composés stables 

par adsorption et/ou précipitation avec des oxyhydroxydes de Fe et des minéraux argileux (Isaure 

et al., 2002; Kabata-Pendias, 2010; Piou et al., 2009; Tack et al., 1996). Quelques formes chimiques 

du Zn ont été identifiées dont le phyllosilicate de Zn, ZnCO3 (smithsonite), Zn2SiO4 (willemite), le 

Zn associé aux oxyhydroxydes de Fe et ZnO (zincite) (Isaure et al., 2002; Panfili et al., 2005; Van 

Damme et al., 2010). Pour le Cd, des formes associées à l’oxygène de la MO et des phosphates ont 

été rapportées (Huguet et al., 2015).  

Par ailleurs, il a été démontré que l’installation d’un couvert végétal pouvait favoriser la 

formation de complexes phosphatés et organiques issus de l’oxydation des sulfures (Huguet et al., 

2015; Panfili et al., 2005). La MO contribue à la rétention d’EPT (notamment Cu et Pb) de manière 

substantielle. La complexation des EPT avec les acides humiques (AH) est reconnue comme étant 

très stable (Hooda, 2010; Kabata-Pendias, 2010; Tack et al., 1996). Les liaisons entre les EPT et 

les constituants du sédiment peuvent être cependant réversibles en fonction des conditions 

climatiques qui influencent le potentiel redox ; Cd et Zn se fixent plutôt à la MO en hiver et aux 

                                                             
4 Circulaire du 04/07/08 relative à la procédure concernant la gestion des sédiments lors de travaux ou d’opérations 
impliquant des dragages ou curages maritimes et fluviaux.  
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oxyhydroxydes de Fe en été suite à la minéralisation de la MO (Piou et al., 2009). La remobilisation 

périodique des EPT dans le sédiment géré à terre peut constituer un risque pour l’environnement 

car les EPT sont susceptibles de contaminer les nappes souterraines. De plus, la fraction mobile 

des éléments peut s’avérer toxique pour les organismes terrestres (Piou et al., 2009). L’application 

de traitements appropriés et un suivi sur le long terme des terrains de gestion sont donc 

indispensables pour réduire les impacts environnementaux.   

1.3. Les phytotechnologies au service des sites et sols pollués  

1.3.1. Les phytotechnologies 

Dans le cadre de la gestion des sites et sols pollués, les phytotechnologies ont fait l’objet 

de nombreux travaux de recherche et développement depuis les années 1990 pour réduire les 

risques environnementaux et sanitaires liés aux polluants (Bert et al., 2017b; Bert et al., 2012a; 

Bert et al., 2009; Conesa et al., 2012; Mench et al., 2010; Vangronsveld et al., 2009). Ces 

phytotechnologies regroupent des techniques basées sur l’utilisation de plantes capables 

d’extraire, d’immobiliser ou de dégrader des polluants organiques ou inorganiques in situ (Mench 

et al., 2010). Les plantes capables de se développer dans des milieux riches en métaux et 

métalloïdes sont dites « métallophytes » et leurs mécanismes de tolérance ont été 

considérablement étudiées afin d’optimiser l’extraction ou l’immobilisation des EPT (Bothe and 

Słomka, 2017; Colzi et al., 2014). D’après Clemens (2006), on peut distinguer deux principales 

stratégies de tolérance aux EPT qui sont l’exclusion (réduction de la translocation des EPT vers 

les parties aériennes des plantes) et l’accumulation (chélation des EPT par des exsudats racinaires 

puis translocation et séquestration des EPT dans les parties aériennes).  

Ces technologies « vertes » répondent à des enjeux environnementaux, économiques et 

sociaux et s’inscrivent dans une dynamique de développement durable. De manière générale, 

l’installation d’un couvert végétal améliore les propriétés biologiques et physico -chimiques des 

sols par l’apport de matières organiques (Touceda-González et al., 2017; Vezzani et al., 2018). Les 

plantes jouent notamment un rôle central dans la production de services écosystémiques tels que 

le recyclage des nutriments, la production de nourriture ou de biomasse, la régulation de l’érosion 

et l’atténuation des changements climatiques (Faucon et al., 2017). Sur des surfaces contaminées, 

la formation d’un couvert végétal dense permet également de limiter la dispersion  des 

contaminants par le vent, leurs transferts verticaux (évapotranspiration/ lixiviation) et 

horizontaux (ruissellement) au niveau du sol (Mench et al., 2010; Vangronsveld et al., 2009). 

En France, et plus globalement en Europe, les techniques les plus couramment étudiées  

ayant atteint un stade de développement avancé (essais à grande échelle et sur le long terme) 

pour la gestion des sols contaminés aux EPT sont la phytoextraction et la phytostabilisation 
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(Bert et al., 2017b; Bert et al., 2012a; Kidd et al., 2015; Mench et al., 2010). La phytoextraction  

utilise des plantes capables d’absorber et d’accumuler de fortes concentrations en EPT dans les 

parties aériennes qui seront ensuite récoltées pour décontaminer partiellement les sols (Figure 

1. 6). Certaines plantes sont hyper-accumulatrices : les concentrations en métaux ou métalloïdes 

dans leurs parties aériennes sont de l’ordre de 10 000 mg/kg MS pour Zn et Mn, 1 000 mg/kg MS 

pour Co, Cu, Ni, As et Se, et 100 mg/kg MS pour Cd (McGrath and Zhao, 2003). Les espèces hyper-

accumulatrices les plus étudiées appartiennent à la famille des Brassicaceae ; Noccaea 

caerulescens et Arabidopsis halleri sont notamment connues pour l’extraction du Zn et du Cd  

(Pollard et al., 2014). Des plantes non hyper-accumulatrices à forte production de biomasse (maïs, 

tournesol, saule, peuplier, etc.) ont été testées en combinaison avec des amendements pour 

augmenter la biodisponibilité des EPT dans le sol et renforcer leur accumulation dans les plantes 

(Evangelou and Deram, 2014). Par ailleurs, d’autres procédés se sont développés sur le principe 

de la phytoextraction tels que le « phytomining » et l’« agrofarming » pour l’extraction de métaux 

à haute valeur ajoutée (notamment Ni, Tl, Co, Au et Ag) via des plantes hyper-accumulatrices 

(Grison, 2015; Sheoran et al., 2009; van der Ent et al., 2015). Contrairement à la phytoextraction, 

la phytostabilisation ne permet pas de réduire la pollution d’un site. Elle vise à maîtriser les 

sources de pollution d’un site en réduisant la mobilité et la biodisponibilité des EPT au niveau de 

la rhizosphère, par l’action des racines des plantes et des microorganismes associés (Bolan et al., 

2011; Mench et al., 2010; Vangronsveld et al., 2009). En limitant le transfert et l’accumulation des 

EPT dans les parties aériennes des plantes, l’exposition des maillons de la chaîne trophique aux 

polluants est ainsi réduite (Figure 1. 6). Pour renforcer l’action des plantes, des amendements 

biologiques ou chimiques sont souvent utilisés ; on parle alors de « phytostabilisation aidée ». 

La phytostabilisation aidée est détaillée dans la partie suivante.  

 

Figure 1. 6 : Schéma représentant le principe de la phytostabilisation (à gauche) et de la phytoextraction (à 

droite). 
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1.3.2. La phytostabilisation aidée  

Le recours à la phytostabilisation (aidée) peut être pertinent pour le traitement de 

surfaces importantes contaminées par des métaux et métalloïdes. En fonction de l’usage du site, 

c’est un mode de gestion qui peut être utilisé temporairement dans l’attente d’un traitement plus 

adéquat (Vangronsveld et al., 2009) ou être utilisé sur du long terme si la disponibilité du foncier 

le permet.  

1.3.2.1. Sélection des plantes  

Un effort de recherche considérable s’est développé ces dernières décennies pour 

identifier des plantes pertinentes pour la phytostabilisation. Les plantes doivent idéalement être 

pérennes pour recouvrir le sol toute l’année, locales,  tolérantes à des stress biotiques (pathogènes, 

herbivorie) et abiotiques (contaminants, sécheresse, salinité, froid, excès d’eau) pour une 

croissance optimale. Elles doivent notamment être capables de limiter la translocation et 

l’accumulation des contaminants dans leurs parties aériennes (tiges, feuilles, fruits) pour limiter 

les risques d’exposition et de transfert dans la chaîne alimentaire (Mench et al., 2010; Mench et 

al., 2009; Mendez and Maier, 2008; Vangronsveld et al., 2009). Quelques indicateurs permettent 

d’évaluer la pertinence des espèces végétales testées en phytostabilisation. Le facteur de 

bioconcentration (FBC ; rapport entre la concentration d’un EPT dans les parties aériennes et la 

concentration totale de l’élément dans le sol) et le facteur de translocation (FT ; rapport entre la 

concentration d’un EPT dans les parties aériennes et la concentration totale de l’élément  dans la 

racines) permettent de déterminer si les EPT sont accumulés dans la plante. Les ratios inférieurs 

à 1 indiquent que les plantes n’accumulent pas les EPT (Mench et al., 2010). Cependant, certaines 

plantes peuvent présenter des concentrations en EPT supérieures aux valeurs « ordinaires » 

mesurées dans des plantes issues de milieux non contaminés. Il convient alors d’évaluer les 

risques liés à ces biomasses enrichies en EPT pour éviter l’intoxication des animaux domestiques 

ou sauvages (Enell et al., 2016; Mendez and Maier, 2008; Pourrut et al., 2011).  

De plus, la mise en place d’un couvert végétal dense est nécessaire pour limiter l’érosion 

du sol, la dispersion des contaminants par le vent et leur lixiviation vers les nappes d’eaux 

souterraines (Mench et al., 2010; Vangronsveld et al., 2009). Le choix des plantes dépend 

finalement de l’usage du site ; si l’objectif est de valoriser économiquement le foncier (ex. culture 

de biomasse non alimentaire), les espèces cultivées devront respecter certains critères de qualité, 

de rendement et de rentabilité selon les filières de valorisation envisagées et les réglementations 

en vigueur (Bert et al., 2017a; Chalot et al., 2012; Ciadamidaro et al., 2017; Kidd et al., 2015). Pour 

accompagner les gestionnaires de sites pollués, différents guides et outils d’aide à la décision ont 
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récemment été développés pour sélectionner les plantes les plus appropriées (Andersson-Sköld 

et al., 2014; Bert et al., 2017b; Bert et al., 2012a).  

1.3.2.2. Les espèces candidates 

Les plantes potentiellement efficientes pour la phytostabilisation proviennent souvent de 

milieux dégradés et contaminés par des EPT (ex. anciens sites miniers, sols contaminés par des 

boues toxiques, terrains de dépôt de sédiments, etc.) dans lesquels elles se développent 

naturellement (Bes et al., 2010; Colzi et al., 2014; Domínguez et al., 2008; Kucharski et al., 2005; 

Mendez and Maier, 2008; Mertens et al., 2004; Remon et al., 2005). Le Tableau 1. 4 présente 

quelques exemples d’espèces végétales testées au champ. La plupart des espèces pertinentes pour 

la phytostabilisation (aidée) font partie de la famille des Poacées. Par exemple, Agrostis capillaris,  

Festuca rubra, Deschampsia cespitosa, Calamagrostis epigeios et Miscanthus sinensis × giganteus 

ont montré des résultats in situ très prometteurs (Bert et al., 2012b; Kucharski et al., 2005; Mench 

et al., 2010; Pavel et al., 2014; Touceda-González et al., 2017). De plus, certaines Poacées, comme 

la fétuque et le miscanthus pourraient être utilisées à des fins énergétiques (combustion, 

méthanisation, biocarburant) (Lignoguide, 2013; Pavel et al., 2014). En complément, les espèces 

ligneuses peuvent renforcer la stabilisation des sols et l’immobilisation des EPT grâce à une 

extension plus importante de leur système racinaire (Gonzälez-Oreja et al., 2008; Pulford and 

Watson, 2003).  

Pour accroître la valeur foncière des sites contaminés aux EPT, la culture d’espèces 

ligneuses en taillis à courte rotation (TCR) ou à taillis à très courte rotation (TTCR) dédiées à la 

production de bois énergie peut constituer une stratégie pérenne et pertinente (Andersson-Sköld 

et al., 2014; Ciadamidaro et al., 2017; Kidd et al., 2015; Robinson et al., 2009). En France et en 

Europe, les principales espèces capables de produire rapidement de la biomasse en TCR/TTCR 

sur des sols non contaminés sont le peuplier (Populus spp.), le saule (Salix spp.) et l’eucalyptus 

(Eucalyptus gunnii et E. gundal) (Lignoguide, 2013). Depuis quelques années, un nombre croissant 

d’essais in situ de phytostabilisation (aidée) permettent d‘évaluer le potentiel de plusieurs 

espèces/cultivars de saules et de peupliers (Enell et al., 2016; Kidd et al., 2015; Touceda-González 

et al., 2017). D’autres espèces ligneuses non accumulatrices telles que Alnus glutinosa (aulne 

glutineux), Acer pseudoplatanus (érable sycomore) et Robinia pseudoacacia (robinier faux-acacia) 

pourraient également être de bons candidats pour la production de bois énergie (Mertens et al., 

2004; Pourrut et al., 2011). 

 



 

 

Tableau 1. 4 : Exemples d’essais au champ de phytostabilisation aidée. 

EPT Amendement Plantes Lieu Référence / Projet 

Cd, Ni Cendres volantes, Fe0 Maïs Louis Fargues (33) Boisson et al. (1998) ; Mench 
et al. (2007) 

Cu, As, Cr Compost, dolomite, Fe0 Agrostis capillaris, A. gigantea, 
peuplier, saules, miscanthus 

Biogeco (33) Mench et al. (2010) 

As Grenaille d’acier Mélanges de poacées et 
d’herbacées dicotylédones 

La Combe du Sault (11) Difpolmine, phytoperf 

Cd, Zn,  
Pb, Cu, As 

Amendement minéral basique, 
hydroxylapatite 

Deschampsia cespitosa, Festuca 
rubra, végétation colonisatrice 

Lallaing (59) Bert et al. (2012b) 

Cd, Zn, Pb, Cu, As Amendement minéral basique Deschampsia cespitosa, Salix 
viminalis (Inger et Tordis) 

Fresnes-sur-Escaut 
(59) 

Phytosed 2 

As, Hg Amendement biologique Peupliers (Skado et I-214) et aulne Tavaux (39) Biofiltree 

Cd, Zn, Pb, Cu Amendement biologique Peupliers (Skado et I-214) et aulne Pierrelaye (95) et 
Fresnes-sur-Escaut 
(59) 

Ciadamidaro et al. (2017) ; 
Phanthavongsa et al. (2017) 

Cd, Ni Béringite, grenaille d’acier Maïs Couhins (33) Boisson et al. (1998) 

Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn MIATE, BRF Mélanges de poacées et 
d’herbacées dicotylédones 

Châteauneuf (42) Physafimm 

Cd, Pb, Zn Cendres volantes Trifolium repens,  
Lolium perenne, 
Robinia pseudoacacia, 
Alnus glutinosa, 
Acer pseudoplatanus 

Évin-Malmaison (62, 
France) 

Pourrut et al. (2011) ; Bidar 
et al. (2007) 

Pb, Cd, Zn Phosphate de calcium Deschampsia cespitosa Pologne Kucharski et al. (2005) 
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La co-culture herbacées/ligneux selon des pratiques agroforestières est bien documentée 

car elle permet d’augmenter les rendements et de limiter des intrants (engrais, pesticides) 

(Dupraz and Liagre, 2008; Torquebiau, 2007). Cependant, ces pratiques ont rarement été 

testées dans le cadre du phytomanagement. La compréhension des interactions possibles entre 

les espèces herbacées et ligneuses est indispensable pour générer une croissance et une 

productivité optimales car des interactions de compétition peuvent se manifester à plusieurs 

niveaux (Albertsson et al., 2014a; Tian et al., 2017). La compétition pour la lumière est une des 

interactions les plus courantes ; si les espèces herbacées ne tolèrent pas les faibles luminosités, 

leur croissance peut assez vite être limitée par la présence d’arbres à feuillage dense (Tian et al., 

2017). Au contraire, les espèces herbacées peuvent également limiter la croissance des arbres par 

compétition pour l’eau et les nutriments (Albertsson et al., 2014a; Collet et al., 1999; Guérard et 

al., 2001). De plus, des interactions allélopathiques peuvent se produire par l’émission de 

molécules toxiques synthétisées par certaines plantes (arbres ou herbacées) pour inhiber la 

croissance des plantes voisines (Gallet and Pellissier, 2002). 

1.3.2.3. Les mécanismes d’immobilisation des EPT par les plantes 

Selon les espèces, différents mécanismes d’immobilisation des EPT peuvent se mettre en 

place pour réduire leur toxicité. Ces mécanismes impliquent divers processus biochimiques et 

biologiques qui affectent la spéciation des EPT dans la rhizosphère et dans la plante. Au niveau de 

la rhizosphère, les exsudats racinaires impliqués dans la nutrition des plantes et libérés par les 

racines peuvent influencer la biodisponibilité d’EPT (Ma et al., 2016b). Certains composés tels que 

l’oxalate peuvent en effet chélater les EPT et former des complexes stables dans le sol, tandis que 

d’autres (ex. acide citrique, acide oxalique) peuvent augmenter la solubilité et la biodisponibilité  

des EPT (Ma et al., 2016b; Rajkumar et al., 2012). Certains microorganismes associés aux plantes 

peuvent également contribuer à l’immobilisation des EPT dans le sol via la libération de composés 

organiques (ex. glomaline) ou inorganiques (ex. phosphates) (Ma et al., 2016b). Associés à des 

champignons mycorhiziens, certaines plantes (ex. peupliers) peuvent acquérir une tolérance 

accrue aux EPT en libérant des molécules (ex. métallothionéines) induites par leurs symbiotes et 

capables de complexer les contaminants (Cicatelli et al., 2014; Meharg, 2003). 

Au niveau des racines, les parois cellulaires peuvent constituer une barrière 

supplémentaire contre les EPT, car elles contiennent des substances (pectine, lignine) capables de 

les séquestrer (Loix et al., 2017). L’entrée des EPT dans les cellules racinaires est régulée par des 

transporteurs membranaires. Le Cd qui n’a pas de transporteur spécifique pénètre dans les 

cellules racinaires par les mêmes transporteurs que Ca, Fe et Zn (Clemens, 2006; Loix et al., 2017). 

La présence d’EPT en fortes concentrations dans les cellules déclenche un stress oxydant par la 

libération d’ERO. En réponse à ces molécules toxiques, les plantes mettent en place des 
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mécanismes de défense par l’activation d’enzymes antioxydantes (telles que la superoxyde 

dismutase et l’ascorbate peroxydase) et de métabolites (glutathion, ascorbate) pour limiter les 

dégradations cellulaires liées aux EPT (Loix et al., 2017). Les mécanismes d’exclusion des EPT, qui 

impliquent une forte accumulation d’EPT dans les racines, se manifestent par une faible 

translocation des EPT dans les parties aériennes des plantes (Clemens, 2006). Certains ligands 

activés par le stress métallique tels que les phytochélatines seraient impliqués dans le transport  

de certains EPT dans les vacuoles, dans lesquels ils s’accumulent (Blaudez et al., 2003; Clemens, 

2006; Montanini et al., 2007; Peiter et al., 2007).  

1.3.2.4. Les amendements  

En complément des plantes, divers amendements organiques et/ou inorganiques ont été 

testés sur le terrain pour réduire la mobilité des EPT dans le sol ainsi que leur biodisponibilité 

(Mench et al., 2009; O’Day and Vlassopoulos, 2010; Vangronsveld et al., 2009). Ils permettent ainsi 

de limiter la lixiviation des éléments vers les nappes souterraines, de favoriser la croissance des 

plantes et d’améliorer les propriétés physico-chimiques et biologiques des sols. Les amendements 

testés comprennent les produits de chaulage (chaux vive, calcaire dolomitique), des phosphates 

(hydroxyapatite, phosphorite, phosphates de calcium), des sous-produits/déchets issus 

d’activités industrielles (ex. scories), des déchets issus du traitement d’eaux usées (boues 

résiduaires municipales et industrielles) et des activités agricoles et d'élevage (lisiers, fumiers, 

compost) et des produits à base de microorganismes (bactéries, champignons mycorhiziens) 

(Vangronsveld et al., 2009).  

1.3.2.4.1. Immobilisation chimique des EPT  

L’immobilisation des EPT par l’ajout d’amendements chimiques implique une 

modification de la spéciation des éléments. Différents mécanismes peuvent entrer en jeu selon le 

type d’amendement : modification du pH, adsorption des EPT sur les phases solides, 

complexation/précipitation des EPT, échanges ioniques, etc. (Kumpiene et al., 2008). Ces 

mécanismes d’action dépendent fortement des propriétés physico-chimiques du sol (pH, potentiel 

redox) ainsi que des types et concentrations des contaminants présents. Un intérêt croissant est 

porté sur les amendements minéraux basiques (ex. chaux, carbonates, scories) communément 

utilisés en agriculture pour augmenter le pH du sol et rétablir un milieu propice aux cultures (Bert 

et al., 2012a; O’Day and Vlassopoulos, 2010). Des essais en pots, réalisés sur du sédiment de 

curage contaminé par du Zn (4 700 mg/kg MS) faiblement alcalin, végétalisé avec des Poacées et 

traité avec un amendement minéral basique (Thomas Basic Slag, TBS ; 5 % MS) ont montré 

qu’après 2 ans de phytostabilisation aidée, les sulfures de Zn (ZnS) étaient complètement dissous 

en présence de plantes et que le Zn était immobilisé sous forme de phosphates et dans une 
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moindre mesure sous forme de phyllosilicates et hydrotalcites, plus stables que ZnS en conditions 

oxydantes (Panfili et al., 2005). A plus grande échelle en parcelle, l’addition du même amendement 

(TBS ; 5 % MS) dans un sédiment déposé à terre depuis 5 ans et principalement contaminé par du 

Zn et Cd a permis de réduire les fractions extractibles de ces métaux mesurées au Ca(NO 3)2 (0,01 

M) et de diminuer leur concentrations dans les parties aériennes d’une espèce dominante 

(Calamagrostis epigejos). Le TBS a également réduit l’écotoxicité du sédiment et amélioré la 

croissance de la population bactérienne totale (Bert et al., 2012b). Une étude récente a démontré 

que l’utilisation d’un amendement minéral basique proche du TBS (1 % MS)  permettait de réduire 

le pool labile du Cu, la phytodisponibilité du Cu suite à une augmentation de pH (Le Forestier et 

al., 2017). Selon les facteurs abiotiques et biotiques, ces mécanismes peuvent évoluer dans le 

temps (Kumpiene et al., 2008; O’Day and Vlassopoulos, 2010). Pour vérifier la pérennité de 

l’efficacité des amendements, il est nécessaire de conduire des essais sur le long terme.  

1.3.2.4.2. Immobilisation biologique des EPT par les mycorhizes  

La majorité des plantes terrestres vit en symbiose avec des champignons mycorhiziens, 

qui jouent un rôle fondamental dans le fonctionnement des écosystèmes. En s’associant aux 

racines des plantes, ces champignons forment des mycorhizes qui deviennent le siège d’échanges 

de ressources nécessaires à leur croissance : les champignons fournissent des éléments nutritifs 

(notamment N et P) à la plante, qui en retour, fournit des composés carbonés issus de la 

photosynthèse (Smith and Read, 2008; van der Heijden et al., 2015). L’acquisition et le transfert 

des nutriments sont assurés par des réseaux mycéliens formés par les hyphes des champignons 

(filaments à structure cellulaire) capables d’explorer de grands volumes de sols. Cette relation 

symbiotique permet ainsi d’améliorer la nutrition de ces différents organismes et de stimuler la 

croissance des plantes (Garbaye, 2013; Van Der Heijden and Horton, 2009). Les mycorhizes 

permettent également aux plantes de mieux s’adapter à divers stress biotiques (pathogènes) et 

abiotiques (sécheresse, contaminants) (Cicatelli et al., 2014; van der Heijden et al., 2015). Il existe 

différents types de mycorhizes dont les mycorhizes à arbuscules (MA) et les ectomycorhizes 

(ECM), qui se distinguent par leurs structures et leurs fonctions (van der Heijden et al., 2015). La 

Figure 1. 7 illustre ces différentes associations mycorhiziennes.  
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Figure 1. 7 : Ectomycorhizes (à gauche) et mycorhizes à arbuscules (à droite) représentées sur une coupe 

transversale de racine, d’après Selosse and Le Tacon (1998). 

 Les mycorhizes à arbuscules (MA) 

Les MA se forment à partir de champignons endomycorhiziens appartenant à la division 

des Gloméromycètes. Ils se développent à l’intérieur des cellules corticales des racines dans 

lesquelles ils créent des structures finement ramifiées appelées « arbuscules » qui permettent les 

échanges métaboliques. Il se forme également des vésicules, des structures intra - ou 

intercellulaires qui contiennent des lipides ; cependant leur fonction n’a pas été clairement 

définie. Les hyphes peuvent se développer à l’extérieur de la racine pour acquérir des nutriments 

et disséminer des spores pour leur reproduction. La germination des spores (émission d’hyphes) 

est induite par des racines se trouvant à proximité. En l’absence de racines, la croissance du 

champignon s’arrête, d’où le caractère strictement symbiotique des Gloméromycètes (Garbaye, 

2013; Selosse and Le Tacon, 1998). Les champignons endomycorhiziens sont capables de 

coloniser une grande diversité de plantes herbacées et ligneuses. De ce fait, les MA sont 

considérées comme les plus répandues dans l’environnement (van der Heijden et al., 2015).   

 Les ectomycorhizes (ECM) 

Les ECM se forment à partir de champignons ectomycorhiziens appartenant 

principalement à la division des Ascomycètes et Basidiomycètes. Contrairement aux MA, ces 

mycorhizes ne pénètrent pas dans les cellules corticales mais forment un manteau (ou une gaine) 

de mycélium autour de la racine et se développent entre les parois des cellules racinaires, formant 

ainsi le « réseau de Hartig » qui constitue l’interface symbiotique entre les champignons et la 

plante hôte. Ces mycorhizes se forment majoritairement chez les arbres de forêts tempérées 

(Pinacées et Angiospermes) (Selosse and Le Tacon, 1998; van der Heijden et al., 2015). 
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Les champignons mycorhiziens sont peu spécifiques car beaucoup d’entre eux peuvent 

s’associer à différentes espèces de plantes. Dans les forêts tempérées, un même mycélium 

ectomycorhizien peut, par exemple, s’étendre sur une surface de plus de 100 m² et s’associer avec 

les racines de tous les arbres qui s’y trouvent (Garbaye, 2013). Par ces réseaux mycéliens, les 

champignons mycorhiziens peuvent occasionner des interactions de facilitation entre les plantes  ; 

en créant des conditions favorables à certaines plantes, ces dernières peuvent à leur tour favoriser 

la croissance d’autres plantes de la même espèce ou non, ce qui influence par conséquent la 

diversité des communautés végétales (Van Der Heijden and Horton, 2009). Cependant, l’influence 

des champignons mycorhiziens sur la diversité des communautés végétales semble être très 

variable selon les espèces végétales et les types de mycorhizes formés. Les champignons peuvent 

en effet diminuer la diversité végétale en s’associant avec les plantes dominantes ou au contraire, 

augmenter la diversité végétale en s’associant avec des plantes peu abondantes (Van Der Heijden 

and Horton, 2009).  

En lien avec ces processus interactifs dans le sol, le concept de réseau mycorhizien est 

développé depuis quelques années (Simard et al., 2012). Les réseaux mycorhiziens sont 

considérés comme des systèmes adaptatifs complexes (écosystèmes), car ils offrent des 

possibilités de rétroactions et d'interactions inter-échelles qui mènent à l'auto-organisation et aux 

propriétés émergentes dans les écosystèmes. Entre autres, ces réseaux peuvent faciliter la survie 

précoce des plantes et accroître leurs capacités de croissance et de défense.  

Pour réduire la toxicité des métaux et métalloïdes dans les sols, les champignons 

mycorhiziens ont développé divers mécanismes de tolérance et de résistance (Meharg, 2003). Il a 

été démontré que les champignons mycorhiziens améliorent la croissance des plantes et leur 

résistance à la toxicité produite par les EPT, affectant leur phytodisponibilité dans le sol, leur 

absorption par les plantes et leur translocation vers les parties aériennes (Meier et al., 2012a). 

Dans la rhizosphère, les champignons mycorhiziens à arbuscules (CMA) sécrètent de fortes 

quantités de glycoprotéines insolubles appelées glomalines capables de complexer des EPT tels 

que Cu, Pb et Cd (González-Chávez et al., 2004). En cas de carence en Fe dans le sol, certains 

champignons ectomycorhiziens (CEM) sécrètent des sidérophores, des molécules qui chélatent le 

Fe et qui complexent également d’autres éléments tels que le Cd , Cu, Pb et Zn. Cependant, les effets 

peuvent être très variables selon les espèces végétales et les propriétés chimiques des sols 

(concentrations en EPT, pH) car la présence de sidérophores peut aussi bien limiter et accroître 

l’absorption des EPT par les plantes (Rajkumar et al., 2012).  

Chez certaines plantes mycorhizées (ex. peuplier), le stress métallique induit l’activation 

de protéines appelées métallothionéines (Cicatelli et al., 2014) qui complexent les EPT et 
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entraînent leur accumulation dans les racines. Les voies de séquestration des EPT ont bien été 

identifiées chez les champignons ectomycorhiziens ; ils font intervenir des mécanismes 

intracellulaires comme par exemple la chélation par les métallothionéines (Bellion et al., 2007; 

Reddy et al., 2016) ou le stockage vacuolaire (Blaudez and Chalot, 2011). Les EPT peuvent 

également être séquestrés dans le réseau mycélien des champignons mycorhiziens à arbuscule 

(CMA) afin de réduire la toxicité des contaminants et favoriser la croissance des plantes hôtes. En 

limitant ainsi la translocation d’EPT vers les parties aériennes des plantes, les mycorhizes agissent 

alors comme des filtres biologiques (Cabral et al., 2015; Rajkumar et al., 2012). Une expérience en 

pot a été réalisée pour examiner l'effet de l'inoculation avec des CMA (provenant d'un sol pollué 

par du Pb) sur la colonisation mycorhizienne racinaire, la survie, la croissance et la production en 

volume de peupliers noirs et blancs cultivés sur des sols pollués (Pb) et non pollués (Salehi et al., 

2016). L'inoculation mycorhizienne a amélioré la croissance, la survie et la productivité des 

peuplier blanc sur sol pollué.  

Cependant, les effets des mycorhizes sur les EPT varient selon les espèces végétales, les 

espèces fongiques associées, les types d’EPT et leurs concentrations (Cicatelli et al., 2014). Le 

potentiel des mycorhizes en phytostabilisation aidée a largement été étudié en conditions 

contrôlées (pot) et il existe encore peu d’expérimentions au champ alors que les interactions entre 

le sol, les plantes, les champignons mycorhiziens en conditions réelles sont bien plus complexes 

(Cabral et al., 2015; van der Heijden et al., 2015). Pour évaluer plus efficacement la performance 

des inoculants mycorhiziens en phytomanagement, la mise en place d’essais au champ est donc 

indispensable (Ciadamidaro et al., 2017; Phanthavongsa et al., 2017). 

1.3.3. La valorisation économique de la biomasse : un enjeu majeur pour les 
phytotechnologies appliquées aux sites et sols pollués  

D’un point de vue économique, les phytotechnologies sont souvent considérées comme 

moins coûteuses que les méthodes conventionnelles (Conesa et al., 2012; Cundy et al., 2013). Les 

coûts peuvent être très variables d’un site à l’autre car les pratiques agricoles (choix des plantes 

et des amendements, fertilisation, irrigation, gestion des adventices, etc.) vont dépendre des 

conditions pédoclimatiques du milieu et de la nature des polluants. En France, selon une analyse 

coûts-bénéfices réalisée par le BRGM (Colombano et al., 2010), la mise en place des 

phytotechnologies (phytoextraction et phytostabilisation) avait été chiffrée entre 2 et 40 €/m² de 

surface de sols traités. Ces coûts étaient relativement faibles comparés à des méthodes physiques 

et chimiques réalisées in situ (confinement, stabilisation) ou ex situ (excavation, lavage). Sur la 

base de frais réellement investis, les coûts de mise en œuvre de différentes modalités de 

phytostabilisation s’élevaient entre 0,49 et 3 €/m² (Bert et al., 2012a). Le recours aux 

phytotechnologies est souvent évoqué lors des opérations de réhabilitation de friches 
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industrielles ou urbaines, mais rarement concrétisé par manque de retours d’expérience. En 2010, 

seulement 0,3 % des volumes de terres étaient traitées par les phytotechnologies selon Ernst & 

Young (2012). Pour renforcer l’attractivité et l’acceptabilité de ces techniques, la valorisation 

économique du foncier via la production de biomasse est indispensable tout comme les  pratiques 

agricoles qui tendent à réduire le transfert des EPT dans la chaîne alimentaire et à améliorer la 

production de biomasse valorisable dans des filières non alimentaires (production d’énergie, 

récupération de métaux, bioraffineries) : c’est le concept de phytomanagement (Conesa et al., 

2012; Evangelou et al., 2012; Kidd et al., 2015; Mench et al., 2010). 

Au niveau européen, un certain nombre de sites pilotes ont fait l’objet d’études 

approfondies pour évaluer la performance et la pertinence des phytotechnologies à grande échelle 

et sur le long terme (Andersson-Sköld et al., 2014; Kidd et al., 2015; Ruttens et al., 2011; Van 

Slycken et al., 2013; Witters et al., 2012). La mise en place de ces sites s’appuient pour la plupart 

sur des itinéraires techniques déjà existants. Pour des dispositifs dédiés à la production de 

biomasse ligneuse, les arbres à croissance rapide (ex. saules et peupliers) sont généralement 

plantés en TCR ou TTCR (Bert et al., 2012a; Ciadamidaro et al., 2017; Kidd et al., 2015; 

Phanthavongsa et al., 2017). La plupart de ces travaux se placent dans le contexte de la directive 

2009/28/CE relative à la promotion de l’utilisation de l’énergie produite à partir de sources 

renouvelables. Elle mentionne notamment la possibilité d’exploiter des cultures énergétiques sur 

des sols contaminés en accordant un bonus d’émission de gaz à effet de serre. Dans le cadre du 

projet européen GREENLAND, l’étude de sept sites pilotes a permis le développement d’outils de 

suivi sur la base de tests chimiques et écotoxicologiques afin d’évaluer l’efficacité des 

phytotechnologies (Kumpiene et al., 2014). Par ailleurs, des études approfondies sur différentes 

filières de valorisation de la biomasse issue des phytotechnologies ont également été menées ces 

dernières années (Bert et al., 2017a; Chalot et al., 2012; Delplanque et al., 2013; Witters et al., 

2012). Cependant, le contexte réglementaire peut représenter un frein à l’intégration des 

biomasses enrichies aux EPT (concentrations en EPT supérieures à celles habituellement 

mesurées dans une végétation similaire poussant sur des sols non contaminés) dans les filières 

de valorisation existantes. La création de nouvelles filières pour la valorisation de la biomasse 

issue des phytotechnologies (ex. : chimie verte (Grison, 2015)) pourrait donc permettre de lever 

les verrous techniques et économiques, et permettre l’entrée des phytotechnologies de manière 

opérationnelle sur le marché de la gestion et du traitement des sols pollués. 
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1.4.  Application du phytomanagement à grande échelle : les projets 
BIOFILTREE, PHYTOSED 2 et DEMOPHYTO 

Deux essais de phytostabilisation aidée couplée à la valorisation de la biomasse en bois 

énergie ont été mis en place dans le cadre des projets BIOFILTREE (ANR, 2011-2014 ; site A) et 

PHYTOSED 2 (2011-2014 ; site B) sur un ancien terrain de gestion de sédiments de curage (TD 

107) appartenant à VNF et localisé à Fresnes-sur-Escaut (Hauts-de-France) (Figure 1. 8). 

L’objectif principal de ces deux projets était d’évaluer la performance du phytomanagement dans 

des conditions réelles, à grande échelle (1 ha par site) et sur le long terme.  Le projet BIOFILTREE 

comprend également deux autres dispositifs expérimentaux similaires à celui de Fresnes-sur-

Escaut, localisés à Pierrelaye (Ciadamidaro et al., 2017) et Tavaux (Durand et al., 2018; Durand et 

al., 2017). Mes travaux de thèse se sont déroulés sur les deux sites A et B existants à Fresnes-sur-

Escaut dans le cadre du projet DEMOPHYTO (ADEME-VNF, 2014-2017). 

 

Figure 1. 8 : Vue aérienne des dispositifs expérimentaux (site A et B) localisés à Fresnes-sur-Escaut (Hauts-

de-France). 
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1.4.1. Description du terrain de gestion de sédiments de curage (TD 107) 

Le terrain de gestion de sédiments qui accueille les deux dispositifs a été créé en 1978. 

Près de 200 000 m3 de limons et de sables issus du curage d’élargissement du bief de Fresnes ont 

été déposés sur le site. En 1989, un second dépôt de 20 000 m3 de vases issues du curage 

d’entretien du bief de Fresnes a également été réalisé (AIRELE, 2010). Ce terrain avait révélé une 

contamination en As, Cd, Cu, Ni, Pb et Zn au niveau des horizons de surface (0-50 cm). Les 

concentrations totales de ces EPT sont présentées dans le Tableau 1. 5. Compte tenu de l’absence 

de contaminants dans la nappe, les risques sur la ressource en eau ont été écartés. Les deux 

dispositifs de phytostabilisation aidée ont été implantés dans la zone la plus contaminée (Tableau 

1. 5), où des risques sanitaires avaient été identifiés en cas de promenade (AIRELE, 2010). 

D’autres critères importants avaient également été pris en compte pour l’installation des sites A 

et B sur le terrain de gestion : il présentait une topographie plane, était facilement accessible par 

les engins motorisés via le chemin de halage et pouvait être mis à disposition pour plus de 4 ans 

(Delplanque, 2010).   

Tableau 1. 5 : Concentrations totales en EPT (mg/kg MS) mesurées dans les sédiments du TD 107 (0-

50cm). Les concentrations en EPT d’un sol local et les valeurs seuil S15 sont également indiquées (AIRELE, 

2010). 

EPT Ensemble du TD 107   Zone la plus contaminée  Sol non contaminé  Seuil S1 

As <4 - 67 45 7,9 30 

Cd <0,4 - 12 8,0 0,4 2 

Cu 9,6 - 130 106 25 100 

Ni 15 – 52 39 19 50 

Pb 20 – 1 200 750 45 100 

Zn 70 – 9 300 5 500 160 300 

1.4.2. Le site A 

1.4.2.1. Mise en place du dispositif expérimental 

Le site A a été mis en place dans le cadre du projet BIOFILTREE en avril 2011. Il repose sur 

l’utilisation de peupliers inoculés par des champignons endo- et ectomycorhiziens pour réduire 

les transferts d’EPT dans les parties récoltables des arbres. Dans un objectif de valorisation de la 

biomasse en bois énergie, deux cultivars de peupliers à croissance rapide et à forte production de 

biomasse, Skado (P. trichocarpa x P. maximowiczii) et I-214 (Populus deltoides x P. nigra) ont été 

sélectionnés. La sélection a pris en compte le fait que sur un ensemble de cultivars de peupliers 

testés dans le cadre du projet PHYTOPOP (Pottier et al., 2015), ces cultivars étaient les moins 

                                                             
5 Arrêté du 9 août 2006 relatif aux niveaux à prendre en compte lors d'une analyse de rejets dans les eaux de surface ou 
de sédiments marins, estuariens ou extraits de cours d'eau ou canaux. 
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accumulateurs de Cd et de Zn.  Le dispositif expérimental est divisé en 32 parcelles (12 x 18 m) 

comportant chacune 48 peupliers (2 200 arbres/ha) inoculés ou non inoculés (Figure 1. 9). Les 

arbres ont été plantés en taillis à courte rotation (récolte tous les 5-7 ans), à partir de plançons 

sans racines de 1,5 m. En plus des 32 parcelles, une parcelle non plantée (F33) a été sélectionnée 

pour étudier les effets des arbres sur les propriétés physico-chimiques et biologiques dans le sol. 

Aucune plante herbacée n’a été sélectionnée pour recouvrir le sol. Pour garantir un 

développement optimal des peupliers, un débroussaillage a été réalisé pendant les deux 

premières années. 

1.4.2.2. Les plantes sélectionnées : les cultivars de peupliers I-214 et Skado   

Le genre Populus regroupe une trentaine d’espèces appartenant à la famille des Salicacées. 

L’aire de répartition naturelle du peuplier s’étend dans toutes les régions tempérées et froides de 

l'hémisphère nord, au niveau de zones humides, de vallées, de plaines alluviales temporairement 

inondées ou à proximité de cours d’eau. En Europe, on retrouve principalement P. alba (peuplier 

blanc), Populus tremula L. (peuplier tremble) et P. nigra (peuplier noir) dans les milieux naturels 

(Doré and Varoquaux, 2006). Le peuplier est également cultivé en TCR/TTCR pour la production 

de bois (Lignoguide, 2013). Il est capable de tolérer des sols fortement contaminés en EPT et peut 

accumuler des concentrations importantes en Cd et en Zn (Migeon et al., 2009; Pottier et al., 2015). 

Des études ont également mis en évidence qu’une augmentation par 10 de la concentration en 

ETM dans le sol n’affecte généralement pas sa croissance (projet PHYTOPOP ; Laureysens et al. 

(2004)).  

1.4.2.3. L’amendement : les champignons mycorhiziens  

Un mélange de champignons ecto- et endomycorhiziens commercialisés par les sociétés 

Agronutrition (Toulouse, France) et Symbiom (République tchèque) a été utilisé pour réduire le 

transfert des EPT dans les parties récoltables des peupliers. Les souches utilisées sont les 

suivantes :  

 Champignons endomycorhiziens : Rhizophagus intraradices BEG140, Funelliformis mosseae 

BEG95, F. geosporum BEG199, Claroideoglomus claroideum BEG96, C. etunicatum BEG92, 

Glomus microaggregatum BEG56, Rhizophagus irregulare DAOM1971989. 

 Champignons ectomycorhiziens : Hebeloma mesophaeum, Amanita rubescens, Laccaria 

proxima, Paxillus involutus, Pisolithus arrhizus and Scleroderma citrinum.  

L’inoculum a été ajouté au pied des plançons au moment de la plantation  des peupliers. 

Chaque arbre a ainsi reçu 26 000 propagules de champignons mycorhiziens (Ciadamidaro et al., 

2017). 
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Figure 1. 9 : Schéma et photos du dispositif expérimental du site A. 
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1.4.3. Le site B 

1.4.3.1. Mise en place du dispositif expérimental 

Avant la mise en place du dispositif, un inventaire de la faune et de la flore avait été réalisé 

pour s’assurer du faible impact environnemental du projet. Parmi les espèces végétales 

identifiées, la plante invasive Fallopia japonica (Renouée du Japon, famille des Polygonacées) avait 

été localisée à différents endroits du site (Bourdon, 2011). Cette plante se développe très 

rapidement à partir de ses tiges et rhizomes et peut créer un réseau souterrain dense pouvant 

descendre à plus de 2 m de profondeur et s’étendre latéralement jusqu’à 20 m. En surface, ses 

tiges aériennes peuvent atteindre 3 m de hauteur au printemps (Dommanget et al., 2015). A cause 

de sa vitesse de propagation élevée et de son caractère très compétitif vis-à-vis des autres plantes 

(Schnitzler and Muller, 1998), sa présence peut représenter un frein pour le succès du 

phytomanagement si elle n’est pas prise en charge régulièrement. Lors des premières opérations, 

les tiges de F. japonica ont été sectionnées puis stockées en dehors du site (Bourdon, 2011). Pour 

limiter et réduire sa propagation, ses tiges sont coupées deux fois par an, au printemps et à 

l’automne.  

Pour réduire l’exposition aux EPT, l’utilisation conjointe d’un amendement minéral 

basique (Optiscor®, Carmeuse France) et d’une espèce herbacée, Deschampsia cespitosa (canche 

cespiteuse, var. Barcampsia cespitosa, Grainor S.A., France), a été testée sur une surface d’un 

hectare (Bert et al., 2012a; Kidd et al., 2015). L’amendement a été incorporé dans les 25 premiers 

cm du sol en octobre 2011 (9 t MS/ha, soit 0,2 %), 4 jours avant le semis de D. cespitosa à forte 

densité (40 g/m²). La dose d’amendement a été choisie suite à des expériences en pot en tenant 

compte des pratiques agricoles et de l’optimum écologique des espèces végétales sélectionnées 

(Bourdon, 2011). L’amendement minéral basique a été choisi sur la base de travaux antérieurs 

menés sur du sédiment excavé contaminé par les EPT depuis 2000 en pots (projet PHYTODEC ; 

FP5 et ADEME, 2000-2004) et depuis 2002 dans le cadre d’un essai en parcelles mené  en 

conditions réelles (projets PHYTODEC, PHYTOSTAB et PHYTOSED ; FP5 et ADEME, 2002-2014).  

Ces travaux avaient mis en évidence l’efficacité  du TBS (5 % MS) pour la phytostabilisation aidée 

(diminution des concentrations en Cd et en Zn extractibles dans le sédiment et dans les parties 

aériennes d’espèces végétales) (Panfili et al., 2005). Les arbres sélectionnés pour la production de 

bois énergie sont deux cultivars commerciaux de saule, Inger (Salix triandra x S. viminalis) et 

Tordis ((Salix schwerinii x S. viminalis) x S. vim.). En mars 2012, près de 11 100 plançons de saules 

sans racines de 2 m ont été plantés en TTCR, répartis dans 18 parcelles amendées et semées avec 

D. cespitosa (33,3 x 16,6 m), 4 parcelles non amendées (5 x 5 m) dont 2 parcelles semées avec D. 

cespitosa et 2 parcelles sans végétation herbacée (désherbage réalisé manuellement deux fois par 

an). Un schéma du dispositif est représenté sur la Figure 1. 10. Par ailleurs, nous avons émis 
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l’hypothèse que la croissance et la vigueur de la plante invasive F. japonica pouvait être limitée 

par une compétition avec D. cespitosa, par des tontes régulières du couvert herbacé et à une 

compétition avec les saules pour la lumière (Schnitzler and Muller, 1998; Seiger and Merchant, 

1997). 

 

 

Figure 1. 10 : Schéma et photos du dispositif expérimental mis en place sur le site B. 

  

T1Tordis 

T2 Inger 
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1.4.3.2. L’amendement minéral basique (Optiscor®)  

L’amendement minéral basique Optiscor® est un sous-produit de l’industrie sidérurgique  

proposé en agriculture pour améliorer les propriétés physico-chimiques des sols. Cet 

amendement commercial a été fourni par la société Carmeuse France. L’utilisation de ce type  

d’amendement est encadrée par la norme NF U44-001 (2009), qui fixe les teneurs en certains EPT 

à respecter. Les phases minérales minoritaires et majoritaires sont présentées dans le Tableau 1. 

6. Sur le court terme, l’hydratation de la chaux devrait augmenter le pH en libérant des ions OH-, 

rendant ainsi le milieu basique. En milieu aqueux, les ions OH- vont avoir tendance à arracher les 

atomes d’hydrogène présents à la surface des solides comme la MO  (déprotonation). Ce 

phénomène va créer des espaces attractifs pour les cations métalliques favorisant ainsi leur 

adsorption. Les cations métalliques vont se fixer sur les hydroxydes de calcium Ca(OH)2  

(portlandite) et les carbonates de calcium CaCO3 (calcite) apportés par l’amendement. Ces 

composés développent une importante surface spécifique sur laquelle les métaux vont pouvoir se 

fixer. Sur le long terme, les silicates présents sous forme de Ca2SiO4 (larnite) et Ca3SiO5 (silicate 

tricalcique) vont également s’hydrater et former des molécules ayant des structures dîtes «  en 

feuillets ». Les cations métalliques en milieu aqueux vont alors pouvoir s’insérer entre les feuillets 

ou se substituer à certains atomes déjà présents et seront alors immobilisés (Bourdon, 2011). 

Tableau 1. 6 : Composition d'un échantillon d’Optiscor® (Proportions des phases calculées par la méthode 

Rietveld). 
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1.4.3.3. Les plantes sélectionnées 

 D. cespitosa  

D. cespitosa (canche cespiteuse) est une espèce herbacée pérenne de la famille des 

Poaceae, qui se développe dans des zones humides et forestières (Streeter, 2011). C’est une plante 

métallophyte facultative, c’est-à-dire qu’elle s’adapte aussi bien sur des sols contaminés en 

métaux et métalloïdes que sur des sols non contaminés (Prasad, 2001). Différentes études ont 

rapporté sa tolérance à plusieurs EPT tels que Al, As, Cd, Cu, Ni, Pb et Zn (Coulaud and McNeilly, 

1992; Cox and Hutchinson, 1980; Kucharski et al., 2005; Meharg and Macnair, 1991; Mehes-Smith 

and Nkongolo, 2015). De plus, il a été démontré que sur des sols contaminés colonisés par D. 

cespitosa, celle-ci était capable de limiter la translocation d’ETP tels que Cu, Ni et Zn dans ses 

parties aériennes (Mehes-Smith and Nkongolo, 2015). Considérée comme non appétente (Langer 

and Hill, 1991), la contamination de la chaîne alimentaire par son ingestion semble peu probable. 

Cependant, son potentiel pour la phytostabilisation a été peu exploité (Bert et al., 2012b; 

Kucharski et al., 2005; Mehes-Smith and Nkongolo, 2015). Le choix d’étudier D. cespitosa sur le 

site B est issu des travaux réalisés sur du sédiment excavé contaminé par les EPT depuis 2000 en 

pots (projet PHYTODEC ; FP5 et ADEME, 2000-2004) et depuis 2002 dans le cadre d’un essai en 

parcelles menée en conditions réelles (projets PHYTODEC, PHYTOSTAB et PHYTOSED ; FP5 et 

ADEME, 2002-2014)  qui a révélé le potentiel de D. cespitosa en combinaison avec un amendement 

minéral basique (TBS, 5 %) pour la phytostabilisation aidée (couvert végétal dense, système 

racinaire important, très faible translocation des EPT dans les parties aériennes, diminution de la 

lixiviation).  

 Les cultivars de saule Inger et Tordis 

Comme le peuplier, le saule (Salix spp.) fait partie de la famille des Salicacées. Il est 

principalement réparti dans les zones fraîches et humides des régions tempérées et froides de 

l’hémisphère nord (Lignoguide, 2013). Il est peu exigeant vis-à-vis du sol mais se développe plus 

facilement dans des sols profonds dont le pH est compris entre 5,5 et 6,5 ; néanmoins il peut 

tolérer un pH basique jusqu’à 8 (Bourdon, 2011; CREFF, 2012). Egalement capable de tolérer des 

milieux contaminés aux EPT (Pulford and Watson, 2003; Van Slycken et al., 2013), le saule avait 

été identifié lors de l’inventaire floristique réalisé avant la mise en place du site. Plusieurs espèces 

(ex. S. viminalis, S. alba, S. cinerea, S. caprea) peuvent en effet être rencontrées sur des terrains de 

dépôt de sédiments de curage contaminés (Bert et al., 2012b; Vandecasteele et al., 2002; 

Vandecasteele et al., 2004). En France, le saule est principalement cultivé en TTCR pendant une 

vingtaine d’années, avec un cycle de récolte de 3-4 ans. Dans ce système de culture, les saules sont 

généralement plantés à très haute densité (entre 10 000 et 15 000 tiges/ha). Les variétés sont 

sélectionnées pour leur rendement, leur capacité à produire de longues tiges sans ramification et 
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pour leur résistance au froid et à la rouille (Lignoguide, 2013). Les cultivars commerciaux (ou 

clones) Inger et Tordis développés en Suède, répondent à ces critères (Agrobränsle, 2006). Les 

articles scientifiques faisant mention de l’utilisation de ces cultivars en phytomanagement n’étant 

pas publiés au moment de la mise en place du dispositif expérimental, aucune information n’était 

disponible quant à leur capacité à accumuler les EPT. Les cultivars alors utilisés pour la 

phytoextraction ont été exclus des choix possibles (ex : S. viminalis ou cv. Tora). Malgré les 

résultats issus d’études récentes conduites au champ montrant que le cultivar Inger pouvait 

accumuler de fortes quantités de Cd et Zn (Van Slycken et al., 2013), son utilisation en 

phytostabilisation (aidée) n’est pas remise en cause d’après des analyses de risques rapportées 

par Enell et al. (2016). Comme le peuplier sur le site A, les saules Inger et Tordis ont été plantés 

pour produire du bois utilisable dans une filière énergétique.  
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CHAPITRE 2 : Effets de l’inoculation de champignons 

mycorhiziens sur la mobilité d’EPT dans le sol et leurs 

concentrations dans les feuilles de peupliers 

Ce chapitre est présenté sous forme d’un article. Il a été publié dans « Environmental and 

Experimental Botany » en septembre 2017 (volume 143, p. 72–81).  

Il est disponible via le lien http://dx.doi.org/10.1016/j.envexpbot.2017.08.012. 

Malgré de nombreuses études sur les phytotechnologies (Mench et al., 2009; Salt et al., 

1995; Vangronsveld et al., 2009), le recours à ces techniques est rare par manque de retours 

d’expérience in situ (Cundy et al., 2013). Afin de renforcer l’acceptabilité de ces techniques 

émergentes, les travaux de recherche se sont orientés vers le phytomanagement, qui vise à 

générer des bénéfices économiques via la valorisation de la biomasse issue des phytotechnologies 

(Bert et al., 2017a; Chalot et al., 2012; Delplanque et al., 2013; Evangelou and Deram, 2014; 

Witters et al., 2012). Dans ce contexte, l’utilisation de la phytostabilisation aidée pourrait 

permettre de limiter la dispersion des contaminants dans l’environnement via l’action de plantes 

et d’amendements (Mench et al., 2010). Pour valoriser le foncier, la culture de peupliers en TCR 

pour la production de bois énergie se présente comme une stratégie de phytomanagement 

pertinente (Chalot et al., 2012; Kidd et al., 2015; Pulford and Watson, 2003; Robinson et al., 2009). 

La sélection de cultivars peu accumulateurs devrait limiter le transfert des contaminants dans la 

chaîne alimentaire et dans les produits issus de la conversion du bois (Bert et al., 2017a; Kidd et 

al., 2015).  

Pour améliorer la phytostabilisation, l’utilisation d’amendements biologiques tels que les 

champignons mycorhiziens peut être envisagée. En effet, la mycorhization peut conférer aux 

peupliers une tolérance accrue aux stress biotiques et abiotiques, qui leur permet d’avoir une 

meilleure croissance (Ciadamidaro et al., 2017; Cicatelli et al., 2014). Cependant, le succès in situ 

de ce mode de gestion dépend des souches introduites (Bell et al., 2015) et des caractéristiques 

physico-chimiques des sites (Foulon et al., 2016b). En fonction des espèces végétales, les 

champignons mycorhiziens peuvent augmenter (Cicatelli et al., 2014; Sell et al., 2005) ou réduire 

(Bojarczuk and Kieliszewska-Rokicka, 2010; Mrnka et al., 2012) le transfert des EPT vers les 

parties aériennes de leur plante hôte. Cependant, la plupart de ces résultats se basent sur de s 

études en pots et les études au champ sont rares (Colpaert et al., 2011). De plus, les essais en pots 

ne sont pas toujours transposables au champ puisque de nombreux facteurs géochimiques, 

climatiques et biologiques affectent le système étudié (Kabata-Pendias, 2004).  

http://dx.doi.org/10.1016/j.envexpbot.2017.08.012
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Pour le phytomanagement de sites contaminés, la capacité de certains champignons 

mycorhiziens à limiter ou filtrer les EPT au niveau des racines des arbres est une stratégie 

intéressante qu’il convient d’étudier in situ. Dans ce cadre, nous avons tenté d’évaluer l’influence 

de champignons ecto- et endomycorhiziens sur le transfert d’ETP dans les parties aériennes de 

deux peupliers hybrides, Skado (Populus trichocarpa x P. maximowiczii) et I-214 (P. deltoides x P. 

nigra) en conditions réelles et à grande échelle. Cette étude repose sur deux essais de 1 ha chacun, 

situés à Fresnes-sur-Escaut (59 - site A, dispositif présenté dans le chapitre 1) et Pierrelaye (95). 

Pour éviter la récolte précoce des arbres, notre étude s’est appuyée sur des analyses foliaires afin 

de déterminer si l’inoculation des champignons mycorhiziens pouvait effectivement réduire le 

transfert des EPT vers ces organes.   

Les résultats obtenus montrent que les deux cultivars Skado et I-214 présentent des 

concentrations foliaires élevées en Cd et Zn comparées à des peupliers cultivés sur des sols non 

contaminés. Néanmoins, une diminution significative des concentrations foliaires en Zn, Cu, Pb et 

Cr a été observée chez le peuplier Skado inoculé dans les zones les plus contaminées après de ux 

saisons de croissance. Aucune corrélation entre les concentrations foliaires et les concentrations 

extractibles au Ca(NO3)2 (0,01 M) n’a été détectée. Ces résultats suggèrent donc que la réduction 

des transferts d’EPT dans les feuilles de peuplier dépend à la fois du cultivar, de la nature de 

l’inoculum et des conditions physico-chimiques du sol. Compte tenu des concentrations en Cd et 

Zn dans les feuilles des peupliers, des mesures de gestion devront être mises en œuvre pour éviter 

la dispersion des contaminants après la chute des feuilles. Pour optimiser la réduction des 

transferts d’ETP dans les peupliers, d’autres combinaisons arbres/champignons mycorhiziens 

pourraient être testées. 
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2.1. Article 1: Effect of mycorrhizal inoculation on metal accumulation 
by poplar leaves at phytomanaged sites 

Phonethip Phanthavongsa a,b, Michel Chalot b,c, Arnaud Papin d, Laurence Lacercat-Didier c, 

Sébastien Roy e, Damien Blaudez f, Valérie Bert a 

a INERIS, Clean and Sustainable Technologies and Processes Unit, DRC/RISK, Parc Technologique 

Alata, BP2, 60550 Verneuil-en-Halatte, France 

b Université de Bourgogne Franche-Comté, UMR CNRS 6249 Laboratoire Chrono-environnement, 

Pôle Universitaire du Pays de Montbéliard, 4 place Tharradin, BP 71427, 25211 Montbéliard, 

France 

c Université de Lorraine, Faculté des Sciences et Technologies, BP 70239, 54506 Vandoeuvre-lès-

Nancy, France 

d INERIS, Analytical Ressources Unit, DRC/RISK, Parc Technologique Alata, BP2, 60550 Verneuil -

en-Halatte, France 

e Agronutrition SA, 436 rue Pierre et Marie Curie, 31670 Labège, France 

f Université de Lorraine, UMR CNRS 7360 Laboratoire Interdisciplinaire des Environnements 

Continentaux, Faculté des Sciences et Technologies, BP 70239, 54506 Vandoeuvre-lès-Nancy, 

France 

 

Highlights 

 Cd and Zn concentrations in leaves exceeded physiological values. 

 PTE accumulation in poplar leaves was enhanced in more fertile soils.  

 Mycorrhizal inoculation limited Zn, Cu, Pb and Cr accumulation in Skado leaves.  

 The inoculum was effective in highly contaminated soils.   
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2.1.1. Abstract 

Phytotechnologies for the management of lands contaminated with potentially toxic 

elements (PTEs) are considered as gentle alternatives to conventional remediation techniques. 

During the last few years, phytotechnologies have progressively shifted to phytomanagement, a 

concept that includes the valorization of the plant biomass produced on the contaminated site. 

This study aimed at evaluating the mid-term effect of ecto- and endomycorrhizal inoculation on 

the reduction of PTE mobility in soils and foliar accumulation by two poplar clones, Skado 

(Populus trichocarpa x P. maximowiczii) and I-214 (P. deltoides x P. nigra), dedicated to bioenergy 

purposes. The effects of inoculation were investigated in two large scale trials of 1 ha each. Poplars 

grown on highly contaminated soils accumulated excessive Cd and Zn in leaves compared with 

those planted on less contaminated soils, and the I-214 clone generally accumulated less PTEs 

than the Skado clone. Interestingly, the filtering capacity of mycorrhizal fungi was significant for 

Zn, Cu, Pb and Cr in Skado leaves only at the most contaminated areas after two growing seasons. 

These foliar concentrations were not correlated with Ca(NO3)2-extractable concentrations in soils, 

suggesting that mycorrhizal fungi limited PTE translocation from roots to leaves without 

impacting PTE mobility in soils. Therefore, the reduction of PTE accumulation in poplar leaves 

may be optimized by selecting appropriate combinations of cultivars and inocula at specific PTE 

levels and soil conditions. Because Cd and Zn may pose a risk after leaf abscission and wood 

harvest, further research is needed to efficiently reduce Cd and Zn concentrations in poplar 

tissues. Otherwise, the phytomanagement of metal contaminated sites with poplars should 

include options to safely manage both leaves and wood. 
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2.1.2. Introduction 

Since the 1990s, phytotechnologies are considered as an alternative to conventional 

remediation techniques (Salt et al., 1995; Vangronsveld et al., 2009). They have been applied to 

manage sites contaminated by potentially toxic elements (PTEs), which may deeply alter the 

environment and human health through the food chain (Järup, 2003; Kabata-Pendias, 2004). The 

last few years, phytotechnologies have progressively shifted to phytomanagement, a concept 

which included the valorization of the plant biomass produced on contaminated sites, to generate 

economic revenue (Evangelou and Deram, 2014). Although some valorization options have been 

deeply investigated and provided opportunities for such biomass (Bert et al., 2017a; Chalot et al., 

2012; Delplanque et al., 2013) phytomanagement is still scarcely applied in European countries 

and suffer from lack of field experiment feedbacks (Cundy et al., 2013). 

Among the different phytotechnologies that can be applied to large contaminated areas, 

aided phytostabilization aims at using plants and biological or chemical amendments to retain 

pollutants in soils via root uptake, chelation or reduction (Mench et al., 2010). Fast growing tree 

species such as willows and poplars have been suggested as suitable for phytostabilization due to 

their high biomass production and their wide-spreading root system which can protect soil 

surface from erosion (Pulford and Watson, 2003). In addition, this strategy is based on the 

selection of the less accumulating cultivars to avoid or limit the transfer of the contaminants in 

the food chain and in the end-products after wood conversion process (Bert et al., 2017a). Short 

rotation coppice (SRC) of inoculated poplars for bioenergy production in metal contaminated 

lands has been proposed as a phytomanagement strategy that may control environmental impacts 

and increase economic opportunities (Chalot et al., 2012). 

Biological amendments such as mycorrhizal fungi have been for long envisaged as relevant 

microorganisms to help for restoration or improvement of derelict soils. Indeed, when associated 

with endomycorrhizal fungi, poplars exhibit enhanced tolerance to biotic and abiotic stress, with 

better growth and higher biomass production (Cicatelli et al., 2014). When plants are introduced 

for site restoration, the in-situ success of these plants will likely be depending on the recruitment 

of appropriate rhizosphere microorganisms from their new environment (Bell et al., 2015). In a 

recent study, we demonstrated that the occurrence and persistence of ectomycorrhizal symbionts 

were greatly driven by site characteristics (Foulon et al., 2016a). Mycorrhizal inoculation at 

plantation may be thus necessary, either to improve mycorrhizal infection when the local 

symbionts are lacking, or to improve the competitiveness and tolerance of the mycorrhizal 

microbiome. 
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Most studies to date have proposed adequate tree/ecto- or endo-mycorrhizal 

combinations to either increase (Cicatelli et al., 2010; Sell et al., 2005) or decrease (Bojarczuk and 

Kieliszewska-Rokicka, 2010; Mrnka et al., 2012) PTE transfer from soil to aboveground plant 

tissues. Colpaert et al. (2011) pointed out the fact that most of these studies were based solely on 

pots/greenhouse experiments and field studies remained scarce. It is admitted that extrapolation 

from laboratory/greenhouse to field is not reliable, since soil–plant transfer of PTEs is a complex 

process governed by geochemical, climatic, biological and anthropogenic factors (Kabata-Pendias, 

2004). These data nevertheless highlighted the filtering potential of some mycorrhizal fungi, in 

some specific conditions such as elevated concentrations of PTEs. This filter function is an 

interesting feature of mycorrhizal fungi, when the phytomanagement approach aims at valorizing 

the aboveground biomass to increase economic opportunities. As metal concentrations in wood 

are generally lower than those in leaves (Laureysens et al., 2004; Madejón et al., 2004; Robinson 

et al., 2000), the determination of leaf metal concentrations is commonly used as non-destructive 

method to assess poplar metal uptake. 

In a recent paper, we demonstrated that ecto- and endomycorrhizal inoculation 

significantly increased poplar biomass production at phytomanaged sites (Ciadamidaro et al., 

2017). In the present study, we hypothesized that the inoculation of poplars with these 

mycorrhizal fungi would reduce the transfer of PTEs from soil to the aboveground parts of the 

trees. The aim of this paper was to investigate, at field scale, the impact of mycorrhizal inoculation 

on the foliar accumulation of trace and major elements of two hybrid poplars Skado (Populus 

trichocarpa x P. maximowiczii) and I-214 (P. deltoides x P. nigra), grown at two different PTE-

contaminated sites. The paper discusses the results from an applied point of view and provides 

recommendations for phytomanagement improvement. 

2.1.3. Materials and methods 

2.1.3.1. Site description 

Two field sites of 1 ha each located in Pierrelaye (Ile-de-France, France, 49°01′47.4′′N 

2°10′29.2′′E) and Fresnes-sur-Escaut (Hauts-de-France, France, 50°25′47.9′′N 3°35′07.8′′E) were 

set up in February and April 2011, respectively. The Pierrelaye site was formerly used for market 

gardening and was irrigated with raw wastewater in the end of the 19th century, for more than 

100 years. These inputs led to an enrichment of PTEs such as Zn, Pb, Cd and Cu in top surface 

(Lamy et al., 2006). The Fresnes-sur-Escaut site (Fresnes further in the text) was established on a 

metal contaminated dredged sediment landfill site, operating between 1978 and 1989. The two 

sites were under the same temperate climatic conditions, with average annual temperatures of 

10.8-10.9°C and average annual rainfall ranging between 639 and 743 mm (Météofrance, 2016). 
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The experimental designs of the two sites are presented in Figure 2. 1. Thirty-two plots of 

12 m × 18 m each were planted with 1.5 m length unrooted cuttings of the two poplar clones, 

Skado (Populus trichocarpa x P. maximowicziisection Tacahamaca) and I-214 (P. deltoides x P. 

nigra section Aigeiros), at a spacing of 1.8 m × 2.75 m with a plant density of 2,200 trees ha−1 

(Ciadamidaro et al., 2017). These two clones were selected for their high biomass production and 

reduced PTE accumulation in their harvestable parts according to the Phytopop project (Pottier 

et al., 2015). Half of the trees were inoculated with a mixture of endomycorrhizal (Rhizophagus  

intraradices BEG140, Funelliformis mosseae BEG95, F. geosporum BEG199, Claroideoglomus 

claroideum BEG96, C. etunicatum BEG92, Glomus microaggregatum BEG56, Rhizophagus irregular 

DAOM1971989) and ectomycorrhizal (Hebeloma mesophaeum, Amanita rubescens, Laccaria 

proxima, Paxillus involutus, Pisolithus arrhizus and Scleroderma citrinum) strains. The inoculum 

was spread at the foot of the cuttings, at the moment of plantation. Each tree received 26,000 

propagules of ectomycorrhizal and endomycorrhizal fungi, the latest being dominant in the 

mixture following the manufacturers’ recommendations (Ciadamidaro et al., 2017). One 

additional plot in each site was left unplanted and used as control (P33 and F33). 

 

Figure 2. 1 : Location of the two sites. b) Aerial view of the Pierrelaye site. c) Aerial view of the Fresnes site. 

d) Experimental designs of the field trials which indicate the sampled plots in yellow boxes. On the left, the 

experimental design of the Pierrelaye site. On the right, the experimental design of the Fresnes site. P L and 

FL refer to the least contaminated areas at the Pierrelaye and Fresnes sites, respectively whereas PH and FH 

refer to the most contaminated areas of the two sites. 
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2.1.3.2. Sampling and analysis of soil and sediment 

At both sites, a sampling campaign was carried out during the establishment of the poplar 

plantation in 2011. We selected 8 plots per site corresponding to the least (F L, PL) and the most 

(FH, PH) metal polluted areas at each site (Figure 2. 1). In each plot, ten soil samples were collected 

with a hand auger at 20 cm from 10 planted poplars. In October 2012 (Fresnes) and September 

2013 (Pierrelaye), 10 topsoil samples (0–20 cm) per plot were again collected at each site. 

Representative samples obtained by quartering following the French standard X31-100 were 

oven-dried at 40°C until constant weight and ground with a grinder (agate mortar, Retsch 

RM100). 

For both sites, physico-chemical analyses were performed by an external laboratory 

(Galys, Blois, France) on the 8 soil and sediment samples. They included: particle size distribution, 

available P (P2O5) (NF ISO 11263), exchangeable Ca (CaO), Mg (MgO), K (K2O) and Na (Na2O), 

organic matter (OM) (NF ISO 14235), total nitrogen (N) (NF ISO 13878), available N (NH4+ and 

NO3−) (ISO/TS 14256-1/NF EN ISO 11732; NF EN ISO 13395), total CaCO3 (NF ISO 10693), cation 

exchange capacity (CEC) (NF X 31-130) and soluble bore (B) (NF X 31-122). 

Total concentrations of major and trace elements of soil and sediment samples were 

determined in 2011. Before analysis, 0.5 g samples were sieved to < 200 μm (Retsch AS 200 digit) 

then digested at 180°C for 20 min with 2 mL of nitric acid (67%), 6 mL of hydrochloric acid (34%) 

and 2 mL of hydrofluoric acid (48%). Extracts were neutralized by 20 mL of boric acid (4%) and 

filtered using 0.45 μm Whatman® filter paper. Total concentrations of Al, As, Ca, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, 

K, Mg, Na, Ni, Pb, Zn were measured using ICP-OES (Ultima 2, Jobin Yvon Horiba). Soil samples 

which presented element concentrations below the limit of quantification (LQ), i.e. As and Cd 

(LQ As <5 mg kg−1, LQ Cd <2 mg kg−1), were analyzed using ICP-MS (Agilent 7500). Two standard 

reference materials were included for analytical quality control (PACS-2, National Research 

Council of Canada; NCD 73310, Stream sediment). Recovery rates ranged between 92 and 110% 

for Cd, 87–101% for Cu, 83–92% for Pb and 87–105% for Zn. For the other elements, recovery 

rates ranged from 72% to 112%. 

Ca(NO3)2-extractable fractions of PTE were determined in soil and sediment samples 

collected in 2011, 2012 and 2013. Extractions of As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb and Zn were performed with 

a 0.01 M Ca(NO3)2 solution to estimate the plant-available fraction of PTE in the soil and sediment 

samples. Sixty grams of dried samples, sieved to 2 mm, were shaken (Heidolph Reax 2) with 

120 mL of Ca(NO3)2 (0.01 M) for 48 h. The resulting soil and sediment mixtures were filtered on 

filtration units at 0.45 μm (Millipore). Eluates were acidified to a pH <2 for preservation and 

analyzed by ICP-MS (Agilent 7500). 
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Soil and sediment pH were measured following the NF ISO 10390 (2005) standard. Five 

grams of sieved sample were shaken (Heidolph Reax 2) with 25 mL of distilled water for 1 h, then 

left to rest for 1 h. The pH was measured under constant stirring. 

2.1.3.3. Sampling and analysis of poplar leaves 

Poplar leaves were collected in the 8 previously selected plots, in October 2012 (Fresnes 

site) and September 2013 (Pierrelaye site). On each studied plot, 10 samples of leaves were 

harvested at around 1.70 m height at the same time as the sediment or soil sampling. Leaves were 

carefully washed with tap and deionized water, then oven-dried at 40°C until constant weight. Dry 

leaves were ground and 0.5 g were digested at 180°C for 20 min in 10 mL of nitric acid (67%) and 

3 mL of ultra-pure water using a microwave digester (Mars Xpress, CEM). The digested samples 

were filtered to < 0.45 μm (Millipore) and acidified to a pH <2 for preservation. The analyses of 

Cd, Cr, Cu, Pb and Zn concentrations were performed by ICP-OES (Agilent 720ES) or ICP-MS 

(Agilent 7500). Two standard references of plant material (white cabbage “BCR-679”, Community 

Bureau of Reference and tobacco leaves “CTA-VTL-2”) were included for analytical quality control. 

Recovery rates ranged between 111 and 113% for Cd, 75–78% for Cr, 117–119% for Cu, 126% 

for Pb (in tobacco leaves), and 107–118% for Zn. 

2.1.3.4. Statistical analyses 

Statistical analyses were performed using R software version 3.2.3 (R Core Team, 2015). 

All data distributions were checked for normality (Shapiro test). Concentrations of soil extractable 

and leaf PTEs were compared between plots planted with inoculated and non-inoculated poplars, 

among each site and clone using Kruskal-Wallis tests (p < 0.05). Student’s t-tests for a single 

sample were run to compare soil PTEs data between 2011 and 2012 or 2013. Paired samples  t-

tests were used to compare pH data between 2011 and 2012 or 2013, for the 8 selected plots in 

each site. A Principal Component Analysis (PCA) was performed to explore the distribution of 

foliar PTE concentrations using the R package “FactoMineR”. For values below the LQ, values were 

divided by 2 for the PCA. Correlations between PTEs data in poplars and soils were calculated 

using Pearson correlations tests (p < 0.01; R package Hmisc). 

2.1.4. Results and discussion 

2.1.4.1. Initial soil characterization 

The soil properties of both sites are presented in Table 2. 1. According to the French 

GEPPA triangle (1963), the soil from the Pierrelaye site had a sand texture whereas the dredged 

sediment from the Fresnes site was a silt loam. Higher levels of OM and clay were found in the 

Fresnes plots, resulting in a higher CEC and suggesting a strong buffering capacity (Baize, 2000a). 
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The average pH at both sites was alkaline (7.7 ± 0.1 and 7.6 ± 0.1 for Pierrelaye and Fresnes, 

respectively). Available NO3− concentrations at the Fresnes site were almost 3-fold higher than 

those at the Pierrelaye site. Ammonium concentrations were much lower than 

NO3− concentrations but showed an opposite trend. 

Concentrations of total major elements were contrasted between the two sites (Table 2. 

2). Total Al, Fe and K concentrations at the Pierrelaye site were about 30 times higher than those 

at the Fresnes site whereas the latter contained 2 to 5 times more Ca, Mg and Na. Regarding total 

PTE concentrations (Table 2. 2), the Pierrelaye site showed high concentrations of Cd, Cu, Pb and 

Zn in the investigated plots compared with local usual agricultural concentrations (Lamy et al., 

2006). At the Fresnes site, high concentrations of Cd, Cu, Pb and Zn were mostly found in the 

FH area according to threshold values in dredged sediment (MEDD, 2006). The FH area appeared 

to be the most heavily Cd and Zn contaminated area, although a high variability was noticed for 

Cd concentrations (from 0.93 to 67.1 mg kg−1 DW). PTE concentrations in Pierrelaye plots ranged 

between those found at the FL and FH areas. 

Ca(NO3)2-extractable Cd, Cr, Cu, Ni and Pb concentrations in soil and sediment (Table 2. 

3) were extremely low as almost all values were below limits of quantification (LQ). Zn-

extractable concentrations ranged from <0.06 (LQ) to 1.56 mg kg−1 DW and from <0.06 to 

0.77 mg kg−1 DW in the Pierrelaye and the Fresnes sites, respectively. Thus, the maximal Zn 

extractable fractions represented 0.43% of the total Zn concentrations at Pierrelaye and 0.03% at 

Fresnes, showing a much higher Zn mobility at Pierrelaye. Regarding As, the maximal extractable 

fraction at Pierrelaye was higher (0.32%) than that of Fresnes (0.25%). In agreement with CEC 

values, higher extractable concentrations in soil were expected at Pierrelaye (Rieuwerts et al., 

1998). 



 

 

Table 2. 1 : Physico-chemical characteristics of composite topsoil samples collected in both sites at the time of the plantation (2011). PL and FL refer to the least contaminated areas 

at the Pierrelaye and Fresnes sites, respectively whereas PH and FH refer to the most contaminated areas of the two sites. 

Site Pierrelaye  Fresnes 

Area PL  PH  FL  FH 

Plot P32 P31 P22 P11  P13 P12 P24 P23  F29 F30 F32 F31  F4 F9 F5 F12 

Sand (%) 91 91 91 91  85 81 83 80  16 15 22 19  24 21 24 22 

Silt (%) 4.8 5.3 5.2 5.6  8.5 11 11 11  67 68 62 65  61 61 59 61 

Clay (%) 3.9 4.2 3.8 3.7  6.1 8 6.1 8.3  18 17 17 16  15 17 17 17 

CaCO3(%) 0.7 0.7 0.6 0.7  1.5 1.9 1.3 1.8  2.3 2.0 2.9 2.1  5.3 4.8 7.9 4.6 

OM (%) 2.2 2.4 2.6 2.0  3.8 5.4 3.9 4.6  3.4 3.6 4.1 3.8  6.9 8.7 7.2 7.7 

pH-H2O 7.8 7.8 7.9 7.6  7.5 7.6 7.7 7.6  7.4 7.7 7.6 7.7  7.5 7.6 7.6 7.3 

N (g kg−1) 1.1 1.8 1.9 1.2  3.4 3.2 2.8 3.2  2.2 2.3 2.6 2.8  3.8 5.0 4.7 4.6 

NO3
−(mg kg−1) 33 21 37 30  42 62 46 64  113 99 108 110  129 145 132 121 

NH4
+(mg kg−1) 0.4 0.6 0.5 0.5  0.3 0.4 0.3 0.7  0.2 0.1 0.1 0.2  0.1 0.3 0.1 0.3 

C/N 11 7.5 7.8 10  6.5 10 7.9 8.3  8.9 8.8 8.9 7.9  11 10 8.8 10 

CEC (meq kg−1) 61 66 62 57  115 148 121 149  138 138 147 138  169 206 187 193 

B (mg kg−1) 0.5 0.6 0.5 0.5  0.8 1.0 0.9 0.9  0.4 0.5 0.5 0.5  0.4 0.4 0.6 0.4 

P2O5(mg kg−1) 106 107 115 107  164 228 154 216  120 125 188 157  195 227 220 285 

K2O (mg kg−1) 131 151 133 96  231 314 215 270  177 164 197 181  320 258 439 248 

MgO (mg kg−1) 181 181 140 135  131 175 151 166  95 97 126 115  126 148 160 125 

CaO (mg kg−1) 3430 3399 3215 3697  4888 5528 5352 5671  6987 6755 7227 6882  8189 8527 8183 8271 

Na2O (mg kg−1) 16 16 5.0 9.0  13 19 16 26  14 16 17 17  23 24 18 20 

 

 

 



 

 

Table 2. 2 : Total concentrations of trace and major elements of composite topsoil samples from the two sites (mg kg−1 DW), Pierrelaye and Fresnes at the time of the plantation 

(2011). Local usual agricultural concentrations (UAC; Lamy et al. (2006)) and threshold values used to assess the quality of dredged canal sediment (S1; MEDD (2006)) are indicated 

for comparison. PL and FL refer to the least contaminated areas at the Pierrelaye and Fresnes sites, respectively whereas PH and FH refer to the most contaminated areas of the two 

sites. P33 and F33 refer to unplanted plots. 

 

 

 

Site Area Plot Al As Ca Cd Co Cr Cu Fe K Mg Na Ni Pb Zn 

Pierrelaye 

PL 

P32 13600 4.52 6850 1.69 6.52 44.8 130 13500 3320 1170 759 21.4 243 352 

P31 9130 4.14 6110 1.61 5.38 42.8 123 8500 3300 980 745 17.4 214 365 

P22 7790 3.41 5160 1.47 5.5 36.4 94.4 6440 2870 769 615 16.4 207 289 

P11 8530 4.22 5730 1.40 5.22 38.2 107 8030 3190 803 760 17.18 236 218 

PH 

P13 13500 10.7 12500 3.85 7.49 59.0 229 11400 4190 1670 970 22.8 318 561 

P12 16300 13.4 17000 5.93 7.83 76.9 281 14000 4603 2023 1148 27.6 361 525 

P24 11600 8.53 8290 3.26 5.87 53.7 179 9700 3950 1410 931 17.8 263 268 

P23 16600 15.9 13600 6.11 9.07 92.1 340 14300 4690 2083 1557 31.3 488 427 

 P33   4.07   2.97 2.75 28.7 51.0         9.83 244 677 

 UAC    0.19-0.42 3.0-7.7 15-29 8-19         6-20 18-43 34-63 

Fresnes 

FL 

F29 337 9.16 13900 0.49 10.1 46.6 19.6 183 141 3012 5620 20.9 40.5 79.0 

F30 345 8.69 13200 0.46 9.40 53.0 25.5 184 143 2890 5860 18.8 44.5 92.0 

F32 424 10.7 19200 0.52 12.2 51.9 29.3 224 159 3230 6500 22.7 52.1 172 

F31 373 10.2 15200 0.49 10.6 50.4 27.8 196 145 3010 6060 21.3 47.0 137 

FH 

F4 505 23.5 30400 67.1 10.4 9.00 114 374 168 3750 3440 17.3 459 2560 

F9 505 24.3 29600 10.1 18.2 86.1 114 395 128 3710 3570 40.6 497 2580 

F5 483 21.0 39300 60.1 8.60 7.5 101 348 131 3807 3527 15.7 390 2023 

F12 448 19.1 19000 0.93 14.5 67.8 62.6 277 141 3460 4990 29.3 224 1105 

 F33       6.52     65.4           335 1600 

 S1  30   2   150 100         50 100 300 



 

 

Table 2. 3 : Ca(NO3)2-extractable PTE concentrations of topsoil samples from the two sites (mg kg−1 DW), Pierrelaye and Fresnes. PL and FL refer to the least contaminated areas at 

the Pierrelaye and Fresnes sites, respectively whereas PH and FH refer to the most contaminated areas of the two sites. Soil samples were first collected in 2011 at the time of plantation 

(composites made of 10 topsoil samples), then in 2012 (means ± sd; n = 10) and 2013 (means ± sd; n = 10) at the Fresnes and Pierrelaye sites, respectively. “-ni” refers to non-

inoculated clones; “-i” refers to inoculated clones. Different letters indicate significant differences between the treatments (with or without inoculation) for each site and each clone, 

for 2012 and 2013 data (p < 0.05). No letter indicates no difference (for 2012 and 2013 data). 

       As Cd Cr Cu Ni Pb Zn 

Site Area Plot 
Clone- 
Treatment 

2011 
2012 / 
2013 

2011 
2012 / 
2013 

2011 
2012 / 
2013 

2011 
2012 / 
2013 

2011 
2012 / 
2013 

2011 
2012 / 
2013 

2011 2012 / 2013 

Pierrelaye 

PL 

P32 I214-ni 0.023 
0.031 
(0.003)c 

<0.005 
0.002 
(0.000)c 

0.007 
0.014 
(0.005)b 

<0.015 
0.202 
(0.027)b 

<0.015 
0.032 
(0.006)c 

<0.006 
0.015 
(0.005)c 

<0.06 0.411 (0.156)b 

P31 I214-i 0.022 
0.039 
(0.005)b 

0.011 
0.003 
(0.000)c 

0.007 
0.024 
(0.006)a 

0.024 
0.220 
(0.028)b 

<0.015 
0.048 
(0.013)b 

0.115 
0.045 
(0.028)a 

1.556 0.779 (0.377)a 

P22 Skado-ni 0.019 
0.040 
(0.005)C 

<0.005 
0.003 
(0.001)B 

0.020 
0.018 
(0.003)B 

0.024 
0.223 
(0.027)C 

<0.015 
0.040 
(0.006)B 

<0.006 
0.031 
(0.012)A 

0.252 0.756 (0.318)B 

P11 Skado-i 0.021 
0.033 
(0.005)D 

<0.005 
0.002 
(0.001)C 

0.007 
0.018 
(0.003)B 

<0.015 
0.206 
(0.020)C 

<0.015 
0.032 
(0.003)C 

<0.006 
0.039 
(0.028)A 

<0.06 0.484 (0.129)C 

PH 

P13 I214-ni 0.034 
0.047 
(0.006)a 

<0.005 
0.004 
(0.001)b 

0.014 
0.020 
(0.003)a 

0.121 
0.355 
(0.036)a 

<0.015 
0.059 
(0.005)a 

<0.006 
0.026 
(0.007)b 

0.182 0.653 (0.165)a 

P12 I214-i 0.026 
0.047 
(0.008)a 

<0.005 
0.004 
(0.001)a 

0.008 
0.024 
(0.009)a 

0.064 
0.355 
(0.047)a 

<0.015 
0.067 
(0.015)a 

<0.006 
0.044 
(0.030)ab 

0.288 0.889 (0.381)a 

P24 Skado-ni 0.028 
0.052 
(0.008)A 

<0.005 
0.003 
(0.000)B 

0.010 
0.023 
(0.004)A 

0.055 
0.309 
(0.056)B 

<0.015 
0.058 
(0.007)A 

<0.006 
0.032 
(0.009)A 

0.123 0.916 (0.317)A 

P23 Skado-i 0.024 
0.044 
(0.006)B 

<0.005 
0.004 
(0.001)A 

0.013 
0.022 
(0.004)A 

0.091 
0.384 
(0.053)A 

<0.015 
0.059 
(0.011)A 

<0.006 
0.022 
(0.006)B 

0.232 
0.797 
(0.138)AB 

  P33 Unplanted 0.023 
0.025 
(0.002) 

<0.005 
0.002 
(0.000) 

0.006 
0.015 
(0.004) 

<0.015 
0.182 
(0.016) 

<0.015 
0.027 
(0.002) 

<0.006 
0.027 
(0.014) 

<0.060 0.425 (0.175) 

Fresnes 

FL 

F29 I214-ni 0.016 
0.015 
(0.005)a 

<0.005 <0.002 <0.006 
0.004 
(0.000)c 

<0.015 
0.036 
(0.004)c 

<0.015 
0.016 
(0.002) 

<0.006 
0.003 
(0.002)b 

<0.06 0.060 (0.022)c 

F30 I214-i 0.014 
0.017 
(0.004)a 

<0.005 <0.002 <0.006 
0.005 
(0.001)b 

<0.015 
0.057 
(0.018)b 

<0.015 
0.015 
(0.002) 

<0.006 
0.003 
(0.001)b 

<0.06 0.073 (0.056)c 

F32 Skado-ni 0.027 
0.014 
(0.004)B 

<0.005 <0.002 <0.006 
0.005 
(0.001)B 

<0.015 
0.051 
(0.010)B 

<0.015 
0.018 
(0.002) 

<0.006 
0.003 
(0.001)B 

<0.06 0.084 (0.020)B 

F31 Skado-i 0.023 
0.020 
(0.004)A 

<0.005 <0.002 <0.006 
0.006 
(0.001)AB 

<0.015 
0.055 
(0.021)B 

<0.015 
0.019 
(0.005) 

<0.006 
0.003 
(0.002)B 

<0.06 0.071 (0.034)B 

FH 

F4 I214-ni 0.010 
0.015 
(0.002)ab 

<0.005 
0.003 
(0.001) 

<0.006 
0.006 
(0.002)b 

<0.015 
0.085 
(0.014)a 

<0.015 
0.020 
(0.011) 

<0.006 
0.010 
(0.005)a 

0.151 0.402 (0.141)a 

F9 I214-i 0.012 
0.013 
(0.001)b 

0.014 
0.003 
(0.001) 

<0.006 
0.007 
(0.003)a 

<0.015 
0.084 
(0.016)a 

<0.015 
0.017 
(0.009) 

<0.006 
0.011 
(0.004)a 

0.770 0.276 (0.108)b 

F5 Skado-ni 0.013 
0.018 
(0.004)A 

<0.005 
0.003 
(0.001)A 

<0.006 
0.007 
(0.003)A 

<0.015 
0.084 
(0.012)A 

<0.015 
0.022 
(0.009) 

<0.006 
0.014 
(0.006)A 

0.278 0.353 (0.114)A 

F12 Skado-i 0.012 
0.014 
(0.002)B 

<0.005 
0.002 
(0.001)B 

<0.006 
0.006 
(0.003)B 

<0.015 
0.073 
(0.008)A 

<0.015 
0.015 
(0.004) 

<0.006 
0.014 
(0.005)A 

0.234 0.311 (0.060)A 

  F33 Unplanted - 0.011 
0.005  
(0.002) 

<0.002 - 0.005 
0.027  
(0.008) 

0.057 - 0.016 
0.002  
(0.001) 

0.002 
1.107  
(0.843) 

0.312 
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2.1.4.2. Evolution of pH and PTE mobility 

At Pierrelaye, a low but significant decrease of the average pH (from 7.7 ± 0.1 to 7.2 ± 0.1) 

was observed in the 8 selected plots after 2 years (Figure S2. 1). Soil extractable concentrations 

of PTEs increased significantly in most plots of the Pierrelaye site (Table 2. 3). The increased 

extractable fractions of PTEs observed in the poplar planted plots at Pierrelaye between 2011 and 

2013 can be linked to the decrease of the soil pH, which may have affected speciation of PTEs in 

soil, rendering PTEs more soluble (Kabata-Pendias, 2010). Soil acidification has often been 

reported after afforestation (Jug et al., 1999; Makeschin, 1994), and may result from losses of base 

cations such as Ca and/or release of root acidic exudates involved in uptake mechanisms (Kabata-

Pendias, 2004). However, the decrease in soil pH cannot be solely attributed to the presence of 

trees, as similar decreases were observed in the unplanted plots (Supplemental Fig. S1), in which 

increases of Cr, Cu, Ni, Pb and Zn extractable fractions were also noticed. However, since most of 

the concentrations were under the LQ for the 2011 sampling, these conclusions must be taken 

cautiously. 

Conversely, the average pH at Fresnes increased significantly from 7.6 ± 0.1 to 8.1 ± 0.1, 

between 2011 and 2012 (Figure S2. 1). At the same site, sediment extractable concentrations of 

As and Zn significantly increased in some plots of the most contaminated area (F H). The same 

trend occurred with extractable Cu (in all plots) and Pb (in FH). Overall, higher extractable 

concentrations of PTEs in soil were measured at Pierrelaye. At the Fresnes site, the limited 

increase of PTE-extractable concentrations between 2011 and 2012 may be explained by the 

alkalinization of the sediment. Here, the changes in pH value may be related to the microbial 

activity and/or higher CaCO3 and Ca concentrations (van Hullebusch et al., 2005). Nevertheless, a 

longer-term monitoring of these field sites is needed to assess the evolution of pH and PTE 

mobility on these phytomanaged sites. 

2.1.4.3. Accumulation of major and trace elements in poplar leaves 

A principal component analysis (PCA) was first performed to characterize the 

accumulation of PTEs in leaves of both poplar clones grown at the two sites (Figure 2. 2). The first 

principal component (Dim1) opposed 4 variables (Figure 2. 2a), foliar Cu concentrations being 

negatively correlated to Cd, Zn and Cr foliar concentrations. These negative correlations revealed 

a well-known antagonistic relationship between Cu and Zn in leaves, when high levels of these 

micronutrients were reported (Läuchli and Bieleski, 1983). The second principal component 

(Dim2) clustered poplar Skado clones from the Pierrelaye site, which accumulated the highest 

amounts of Pb (Figure 2. 2). Our analysis (Figure 2. 2b) clearly discriminated the two poplar 

clones, with the Skado clone accumulating more Cd, Cr, Pb, and Zn than the I-214 clone (except for 
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I-214 at the F4 and F9 plots). Control of leaf PTE translocation might therefore be determined by 

genetic traits, as demonstrated in one of our previous study (Pottier et al., 2015) or other previous 

studies on Salicaceous trees (Castiglione et al., 2009; Konlechner et al., 2013; Laureysens et al., 

2004). 

 

Figure 2. 2 : a) Graph of active (black solid arrows; leaf metal contents) and supplementary variables (blue 

dotted arrows; soil physico-chemical parameters). b) Graph of individuals corresponding to inoculated (“-

i”) or non-inoculated (“-ni”) Skado and I-214, of Pierrelaye (P) and Fresnes (F) sites. 

In more details, both Skado and I-214 clones from the two sites exhibited excessive foliar 

concentrations of Cd and Zn compared to those usually measured in poplars grown on 

uncontaminated sites (Figure 2. 3). Indeed, Vandecasteele et al. (2003) reported baseline foliar 

concentrations for 2-year-old poplar clones grown in a tree-nursery of 2.0-4.4 mg Cd kg−1 DW and 

60–184 mg Zn kg−1 DW whereas in our case, foliar Cd concentrations ranged from 1.10 to 

18.9 mg kg−1 DW and from 1.29 to 14.2 mg kg−1 DW in I-214 and Skado, respectively. For Zn, foliar 

concentrations ranged from 101 to 748 mg kg−1 DW and from 192 to 928 mg kg−1 DW in I-214 and 

Skado, respectively. The highest Cd and Zn concentrations were measured in poplar 

leaves collected in the most heavily contaminated area FH at Fresnes (Figure 2. 3). No statistical 

differences were found between leaf Cd concentrations of I-214 and Skado at the Fresnes site, 

whereas Skado accumulated more Cd than I-214 at the Pierrelaye site. Skado accumulated more 

Zn than I-214 in most plots of the two sites. Similar concentration ranges of Cd and Zn in poplar 

leaves measured at the end of growing seasons were reported in several studies performed at 

moderately contaminated sites (Laureysens et al., 2004; Madejón et al., 2012; Mertens et al., 2004; 

Pottier et al., 2015). In our study, foliar Cd concentrations were strongly correlated with foliar Zn 

concentrations in both clones and sites (r ranged from 0.74 to 0.92, p < 0.01) as reported in 

various studies on poplar (Lettens et al., 2011; Migeon et al., 2009; Pottier et al., 2015). Although 
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Cd is not an essential element for plant nutrition, it may be transferred to plants with similar 

mechanisms to Zn, as it is chemically and physically similar to Zn (Kabata-Pendias, 2010). In this 

regard, Pottier et al. (2015) pointed out a contribution of the NRAMP1 (Natural Resistance 

Associated Macrophage Protein 1) transporter for Cd and Zn accumulation by poplars. High 

concentrations of PTE in leaves can be the result of their bioavailability in the soil, high 

transpiration rate, and common transport pathways in plant tissues (Robinson et al., 2000). 

 

Figure 2. 3 : Foliar concentrations of Cd, Zn, Cu, Pb and Cr in Skado and I-214 clones. PL and FL refer to the 

least contaminated areas at the Pierrelaye and Fresnes sites, respectively whereas PH and FH refer to the 

most contaminated areas of the two sites. Data are means ± SE. Different letters indicate significant 

differences between the treatments for each site among each clone (Kruskal-Wallis test, p < 0.05). No letter 

indicates no difference. Data below the LQ are not represented (LQ = 1–2 mg kg−1 for Cr). 

Foliar Cu concentrations in both clones ranged within physiological values (Lettens et al., 

2011) and did not vary between the two sites (Figure 2. 3). In contrast to I-214, foliar Pb 

concentrations in Skado were close or above baseline values at both sites (1.5 mg Pb kg−1 DW; 

Kalra (1998)). The highest concentrations of Cr in leaves were measured in I-214 and Skado 

clones at the Fresnes, these concentrations however remaining close to baseline values (about 

2 mg Cr kg−1 DW; Giachetti and Sebastiani (2006)). 

Adequate nutrient concentrations in tree growth are crucial when considering biomass 

production and foliar diagnosis can be a useful tool to determine nutritional status. Among the 
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nutrients measured in poplar leaves at the Pierrelaye site, P, Ca, Mg and Mn concentrations 

(Figure 2. 4) fell within the range of “optimal” levels found in I-214 leaves (Garbaye et al., 1980) 

and other poplar leaves (Kalra, 1998). Conversely, leaf K and Fe concentrations were lower than 

expected, suggesting a potential deficiency. Skado clones were characterized by higher Ca and Fe 

leaf concentrations, whereas I-214 contained more Mg (p < 0.05). 

 

Figure 2. 4 : Foliar concentrations of macronutrients P, K, Ca, Mg, Fe and Mn in Skado and I-214 clones. Data 

are means ± SE. Different letters indicate significant differences between the treatments for each site, 

among each clone (Kruskal-Wallis test, p < 0.05). No letter indicates no difference. 

2.1.4.4. Effects of mycorrhizal inoculation 

We evidenced a significant decrease in foliar Zn, Cu, Pb and Cr concentrations in inoculated 

Skado poplars compared with the non-inoculated ones at the Fresnes FH area (Figure 2. 3). In the 

same area, there was a clear similar tendency for Zn concentrations measured in the I-214 leaves, 

and Cd concentrations in the I-214 and Skado leaves, although not statistically significant. 

Noticeably, the impact of inoculation was only evidenced for Skado clones at the Fresnes F H area, 

which was characterized by the highest total PTE concentrations in soil (Table 2. 2). This trend 

was confirmed by the PCA performed with PTE concentrations in leaves, which discriminated 

non-inoculated Skado (F-ni-F5) and I-214 (F-ni-F4) with higher concentrations of Zn and Cd in 
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leaves, as compared with inoculated Skado (F-i-F12) and I-214 (F-i-F9), all from the Fresnes 

FH area (Figure 2. 2b). Conversely, inoculation also induced an increase of foliar Cu and Zn 

concentrations in some plots of FL and PL areas. 

It is interesting to note that the filter function of arbuscular mycorrhizal fungi (AMF), in 

the case of highly contaminated soils, dominates the literature, as for example in the works 

described by Meier et al. (2012b) and Garg and Aggarwal (2012), most of the studies being 

performed in pot experiments. Conversely, some authors demonstrated that the inoculation of 

plants by AMF such as Glomus species significantly enhanced PTE translocation to the 

aboveground parts of plants (Meier et al., 2012a). Levels of PTEs in soil may also affect the role of 

arbuscular mycorrhizal symbiosis (Audet and Charest, 2007), which can lead to an increase of 

plant metal uptake at low soil PTE concentrations as well as a reduction of PTE bioavailability via 

fungal metal-binding processes at high soil PTE levels. The mechanisms underlying metal 

accumulation may involve metallothioneins, small proteins that bind metals in plant 

detoxification process, as demonstrated in a greenhouse experiment (Cicatelli et al., 2014). Garg 

and Aggarwal (2011) also reported that AMF induced the production of chelating agents 

(phytochelatins) and antioxidants (glutathione) to reduce PTE toxicity and translocation in plant 

shoots. By forming extraradical mycelium networks, AMF can also minimize the exposure of 

plants to excessive PTE levels by producing glomalins, proteins allowing PTE immobilization in 

hyphae (Cabral et al., 2015). The authors however often questioned the fact that investigations in 

field experiments are needed to demonstrate the applicability of their findings. Our work 

therefore corroborates this major conclusion. Compared with non-inoculated poplars, inoculation 

did not improve nutrient concentrations when considering P, K, Ca, Mg, Fe and Mn in leaves 

analyzed at the end of the growing season in 2013 (Figure 2. 4). Despite this, we measured 

significant increases in biomass production at both sites for the poplar Skado clone in early spring 

2013 (Ciadamidaro et al., 2017). We might therefore conclude that mycorrhizal fungi may have 

increased the volume of soil explored by single trees, thus allowing for an improved production 

of biomass. 

An increase in extractable PTE concentrations was significant in some plots (Table 2. 3) 

planted with inoculated clones (on P31, P12, P23, F30, F31 and F9), suggesting an induction of 

PTE mobilization in soils by the inoculation. Mycorrhizal fungi can trigger root exudation of 

organic acids, and solubilize PTEs (Churchland and Grayston, 2014). Conversely, it is likely that 

the inoculation also decreased PTE mobility in other plots (P11, P23, F9 and F12), via metal-

binding processes (Cicatelli et al., 2014). Moreover, the extractable PTE concentrations in soils 

was not correlated with the effect of inoculation on PTE accumulation by poplars (Figure 2. 2). 

As discussed in our previous paper (Ciadamidaro et al., 2017), mycorrhizal colonization rates did 
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not differ statistically between the four areas (FL, FH, PL and PH), and therefore cannot explain the 

lowest accumulations of PTE in leaves of inoculated poplars, as compared with non-inoculated 

ones. As there are no means (and thereof no attempt) to definitely identify the mycorrhizal 

isolates that were added as biological amendments to the trees at the plantation, we could only 

speculate that the mycorrhizal fungi present in the inoculum would be more efficient than the 

endogenous mycorrhizal fungi in their filtering PTE capacity (by producing more glomalins for 

example). 

2.1.4.5. Influence of site conditions on PTE accumulation in poplar leaves 

Pearson correlation tests revealed a positive linear relationship between foliar Zn 

concentrations in both clones and extractable Zn concentrations in soil at the Fresnes site 

(rZn = 0.57 for I-214, rZn = 0.68 for Skado; p < 0.01). At the Pierrelaye site, Cd and Zn concentrations 

in Skado leaves were positively correlated with extractable concentrations in soil (rCd = 0.50, 

rZn = 0.53; p < 0.01), as previously reported (Madejón et al., 2004; Pourrut et al., 2011). Despite 

similar concentrations of extractable PTEs between some plots of the two sites, poplars could 

accumulate more PTEs in their leaves at the Fresnes site, which implies other soil parameters in 

soil-plant transfers of PTEs. The addition of soil parameters in the PCA as illustrative variables 

highlighted potential correlations between leaf Cd and Zn concentrations and their total 

concentrations in soil, CaCO3, N, OM, silt, P2O2, CEC, CaO, K2O, NO3− and clay (Table S2. 1). This 

analysis suggested that PTEs were more bioavailable in more fertile soils, which is indeed the case 

for the Fresnes soil. Besides, negative correlations were found between K in leaves and soil 

extractable concentrations of As, Cu, Ni (for I-214) and Cd (for Skado). As foliar K concentrations 

were below optimal values (Figure 2. 4), those negative correlations suggested an inhibition of K 

accumulation in leaf tissues by these PTEs. 

Bioconcentration factors (BCFs) were calculated as the ratio of the PTE concentrations in 

leaves (mg kg−1 DW) and the total PTE concentration in soil (mg kg−1 DW). A BCF value above 1 

indicates that the plant is a metal accumulator. Cd and Zn BCFs were highest in FL and PL (the least 

contaminated areas of Fresnes and Pierrelaye sites, respectively), where almost all values were 

above 1 for both clones (Table 2. 4). At both sites, Cd BCF values were higher than Zn BCF values 

and Skado clones accumulated more Cd and Zn in their leaves than I-214. Conversely, poplars did 

not accumulate Zn in FH (BCF <1), the most contaminated area of the Fresnes site. Such Cd and Zn 

BCF values were reported in other poplar species in field trials, which confirmed their abilities to 

take up and transfer these two PTEs in their leaves (Migeon et al., 2009; Vandecasteele et al., 

2003). At the Fresnes site, BCF values calculated for inoculated poplars were higher than those of 

non-inoculated poplars in most cases, suggesting that mycorrhizal fungi did not act as an effective 
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barrier against poplar PTE translocation in leaves, considering soil total element concentrations 

in soil. Besides, poplars did not accumulate Cr, Cu and Pb in their leaves (BCFs <1). 

Table 2. 4 : Bioconcentration factors of Cd and Zn based on their foliar concentrations in poplar leaves 

(mg kg−1 DW) and total concentrations in soil (mg kg −1 DW). 

Site Area Clone Treatment Plot Cd Zn 

Pierrelaye 

PL 

I214 
Not inoculated  P32 1.17 0.74 

Inoculated P31 1.36 0.79 

Skado 
Not inoculated P22 2.46 1.26 

Inoculated P11 2.46 1.37 

PH 

I214 
Not inoculated P13 0.54 0.65 

Inoculated P12 0.32 0.63 

Skado 
Not inoculated P24 1.71 1.78 

Inoculated P23 0.83 0.89 

Fresnes 

FL 

I214 
Not inoculated F29 4.13 1.73 

Inoculated F30 3.24 2.97 

Skado 
Not inoculated F32 4.02 2.00 

Inoculated F31 10.3 3.14 

FH 

I214 
Not inoculated F4 0.19 0.21 

Inoculated F9 1.16 0.17 

Skado 
Not inoculated F5 0.20 0.36 

Inoculated F12 12.1 0.47 

2.1.4.6. Lessons from the field and recommendations 

In recent years, poplar SRC on uncontaminated soils have been widely studied under field 

conditions in Europe to promote their environmental (Tricker et al., 2009; Verlinden et al., 2013) 

and socio-economic advantages (Marron et al., 2012). On contaminated lands, the application of 

aided phytostabilization with bioenergy crops at field scale is a great challenge that aims at 

controlling and reducing the environmental impact of those sites while developing economic 

opportunities. With regard to this purpose, feedback from field study is scarce.  

Many authors highlighted the necessity to select appropriate combinations of plant 

genotypes and mycorrhizal strains for phytoremediation purposes (Lingua et al., 2008; Mrnka et 

al., 2012). In fact, specific root exudates released by trees trigger the expression of mycorrhization 

genes, resulting in symbiotic relationships between plants and mycorrhizal fungi (Churchland and 

Grayston, 2014). Depending on their type (endo- or ectomycorrhizas), mycorrhizal fungi may 

interact differently with plants, by transferring limited or larger amount of nutrients or PTEs to 

their hosts. The role of mycorrhizal fungi in poplar growth, tolerance, and metal accumulation in 

tissues has been largely demonstrated in pot experiments under controlled conditions, in 

uncontaminated or metal contaminated soils (Baum et al., 2012; Cicatelli et al., 2014; Mrnka et al., 

2012) but rarely in field conditions. On a slightly contaminated site, Bissonnette et al. (2010) 



Chapitre 2  

 

61 
 

reported that arbuscular mycorrhizal fungi inoculation had no significant effect on Cd 

accumulation in poplars shoots used for phytoextraction. In most of the less contaminated areas 

of our study, PTE concentrations of poplar leaves did not vary under inoculation. Interestingly, 

our results showed a significant decrease in foliar concentrations of Zn, Cu, Pb and Cr for the 

poplar Skado clone grown on the most highly polluted areas, which confirms fungal mycorrhizal 

symbiosis dynamics at elevated soil PTE concentrations (Audet and Charest, 2007; Bojarczuk and 

Kieliszewska-Rokicka, 2010). Therefore, the inocula and poplar cultivars used in this study were 

strongly influenced by the sites conditions (levels of PTEs in soil, OM, CEC, and certainly native 

microbial communities, vegetation, etc.). With the aim of managing risk at contaminated sites, 

further studies are needed to isolate fungal strains able to reduce Cd and Zn transfers in the 

aboveground parts of poplars, to reach baseline concentrations in tissues. Tripartite relationship 

including bacteria and fungi should also be considered to optimize root colonization by 

mycorrhizal fungi and reduce PTE transfers in poplars (Labbé et al., 2014). 

Despite the positive effect of the inoculation observed in Skado clones in situ, the high Cd 

and Zn concentrations measured in poplar leaves is of concern since PTEs may disseminate in the 

environment after leaf abscission. Litter decomposition rates may be strongly reduced by the 

metal pollution, affecting consequently soil physicochemical and biological conditions (Berg et al., 

1991). Therefore, a risk assessment is required to characterize Cd and Zn accumulation in the 

litter layer, as well as their potential transfers to other organisms since changes in metal 

speciation can be expected (Nirola et al., 2016). Based on the outcomes, PTEs could be removed 

from contaminated sites by collecting the leaves after abscission. Also, the use of poplars for 

energy production in phytomanagement strategies requires low concentrations of PTEs in wood, 

in agreement with current local regulations. As poplars accumulate lower amounts of PTEs in 

wood than in leaves, we assume that Cd concentrations in wood are 1.2 to 2-fold lower than in 

leaves, and Zn concentrations, 4 to 10-fold lower considering similar foliar concentrations and 

moderately contaminated soils (Laureysens et al., 2004; Madejón et al., 2004; Migeon et al., 2009). 

In comparison with reference values obtained from a non-contaminated area (Chalot et al., 2012), 

Cd and Zn estimated concentrations in the wood of the present poplars may be in excess by the 

end of the first rotation. Valorization options (torrefaction, pyrolysis) of non-inoculated 7-year-

old Skado poplars were investigated at a Zn and Cd contaminated site in Northern France (Bert et 

al., 2017a). The Leforest site showed close physico-chemical characteristics, especially the soil 

texture and low CaCl2-extractrable fractions, compared to the Fresnes site (Foulon et al., 2016b). 

Wood concentrations of Cd and Zn after the first harvest were 5.66 ± 0.51 mg Cd kg−1 DW and 

64.10 ± 11.61 mg Zn kg−1 DW, suggesting that Cd could be of concern for Skado poplar conversion 

processes as the concentration of Cd exceeded its baseline value (0.53 ± 0.1 mg Cd kg-1 DW; Bert 

et al. (2017a)). In addition, in France, a threshold value for Cd was stated at 5 mg kg−1 DW to 
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regulate the use of wood as fuel in combustion plants (MEDDE, 2013). In some plants covered by 

this regulation, Cd concentration in Skado poplar could limit its use for combustion. Concerning 

the use of Cd-enriched poplar wood as feedstock for pyrolysis and torrefaction, the potential 

limitation due to Cd could be overcome if end-products can be treated or upgraded. Due to the 

short duration of the study (3 years), we were not able to harvest poplars and report the Cd 

concentration of the woody biomass, poplar SRC being usually harvested on a cycle of 6 to 8 years 

(Marron et al., 2012). Nevertheless, we expect that the upcoming results would be comparable to 

those obtained in (Bert et al., 2017a). One can expect that inoculated poplars with efficient 

mycorrhiza for Cd sequestration could contribute to decrease the Cd wood accumulation in 

poplars. These hypotheses need to be assessed in further long-term field studies. 

2.1.5. Conclusion 

The implementation of large field trials is a key stage to provide theoretical and technical 

knowledge in phytotechnologies. Our large-scale study pointed out the complexity of 

environmental processes that are not taken into account in greenhouse experiments. With the 

objective of limiting poplar metal accumulation in the aboveground parts of poplars and 

optimizing their growth in situ, mycorrhizal fungi inoculation revealed to be effective in reducing 

Zn, Cu, Pb and Cr accumulation in Skado leaves after two growing seasons, in highly polluted areas. 

The same trend was also observed for most plots planted with I-214 or Skado clones. Therefore, 

mycorrhizal fungi interacted differently with poplars depending on the cultivars, soil physico-

chemical properties and certainly other conditions specific to each site (vegetation, native 

microbial communities, etc.). In terms of territorial and sustainable development, the use of 

mycorrhizal poplars tends to be efficient in heavily polluted areas but further research is needed 

to identify and isolate fungal strains that have the capacity to reduce Cd and Zn accumulation in 

poplar tissues, to reach baseline concentrations for risk management and valorization purposes. 

Otherwise, poplar wood and leaves have both to be safely managed to prevent food chain 

contamination and pollutant emissions. Despite these promising results, a better understanding 

of interactions between mycorrhizal fungi, poplars and soil conditions in the field are still needed 

to allow operational implementations of phytomanagement options. 
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Supplemental data 

 

Figure S2. 1 : Evolution of soil pH in the 8 plots at both sites, Fresnes and Pierrelaye. Values are means ± 

SD. 

Table S2. 1 : Correlation between the supplementary variables and the two principal components Dim1 

(correlated with the active variables Cd, Zn and Cu) and Dim2 (correlated with the active variable Pb). The 

terms “.tot” and “.extr” refer to total and extractable PTE concentrations, respectively. 

 Dim1 Dim2  

CaCO3 0,82 -0,36 

N 0,81 -0,32 

OM 0,79 -0,36 

Silt 0,78 -0,38 

P2O5 0,73 -0,21 

CEC 0,72 -0,39 

CaO 0,72 -0,41 

Zn.tot 0,68 -0,35 

K2O 0,68 -0,30 

NO3 0,67 -0,43 

Cd.tot 0,60 -0,22 

Clay 0,53 -0,46 

Na2O 0,45 -0,40 

Pb.tot 0,38 0,01 

Cd.extr 0,10 0,10 

MgO -0,08 0,04 

Cu.tot -0,11 0,20 

Zn.extr -0,18 0,39 

Cr.tot -0,18 0,02 

Pb.extr -0,33 0,37 

Cu.extr -0,34 0,37 

NH4 -0,37 0,46 

Cr.extr -0,43 0,41 

Sand -0,68 0,42 
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CHAPITRE 3 : Evaluation de l’efficacité de deux 

modalités de phytomanagement testées à grande 

échelle et sur le long terme  

Ce chapitre est présenté sous forme d’un article. Il a été soumis dans « Science of the Total 

Environment » en décembre 2017. N’étant pas en adéquation avec les attentes du journal, il fera 

l’objet de modifications pour une prochaine soumission dans un journal scientifique à comité de 

lecture. 

Le succès de la phytostabilisation aidée repose d’une part sur la performance des plantes, 

qui doivent être capables d’immobiliser les contaminants dans la rhizosphère, de séquestrer les 

contaminants dans leurs racines et de réduire leur translocation dans les parties aériennes. La 

phytostabilisation nécessite également l’implantation d’un couvert végétal dense pour réduire la 

dispersion des contaminants dans l’environnement (Mench et al., 2010; Vangronsveld et al., 

2009). Ainsi, ce mode de gestion devrait limiter l’érosion des sols, améliorer leurs propriétés 

physico-chimiques, leur activité biologique et donc préserver les services écosystémiques 

(Faucon et al., 2017). Parmi les espèces herbacées testées, certaines Poacées (Deschampsia 

cespitosa, Calamagrostis epigejos, Festuca rubra) peuvent rapidement établir un couvert végétal 

dense et limiter la translocation d’EPT dans leurs parties aériennes (Bert et al., 2012b; Kucharski 

et al., 2005; Mench et al., 2010). Sur le long terme, des plantes colonisatrices peuvent se 

développer et être des candidates pertinentes pour la phytostabilisation (Bert et al., 2012b).  

D’autre part, la phytostabilisation des sols nécessite souvent l’utilisation d’amendements 

biologiques ou chimiques pour réduire la biodisponibilité des EPT (Kidd et al., 2015; Mench et al., 

2010; Vangronsveld et al., 2009). Parmi les amendements biologiques, les champignons 

mycorhiziens peuvent être utilisés pour augmenter la croissance de leur plante hôte en 

améliorant leur nutrition et leur tolérance à divers stress. Plusieurs études, qui sont 

principalement basées sur des expérimentations en pots, montrent également que certaines 

souches de champignons sont capables de séquestrer des EPT et de réduire leur translocation 

dans les parties aériennes des plantes (Cabral et al., 2015; Cicatelli et al., 2014; Meier et al., 2012a; 

Rajkumar et al., 2012). Les résultats obtenus à partir du site A confirment certaines de ces 

observations car l’inoculation des peupliers s’est avérée efficace pour augmenter leur croissance 

(Ciadamidaro et al., 2017). De plus, la réponse des peupliers à l’inoculation était particulièrement 

significative pour la rétention du Zn, Cu, Pb et Cr chez le cultivar Skado, mais seulement dans les 

zones les plus contaminées (Phanthavongsa et al., 2017). Concernant les amendements chimiques, 
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les amendements minéraux basiques sont couramment utilisés en agriculture pour établir un 

milieu plus propice au développement des cultures en augmentant le pH du sol. L’ajout de ce type 

d’amendement dans le sol devrait permettre l’immobilisation de certains EPT via des processus 

d’adsorption et la formation de précipités suite à l’augmentation du pH (Bert et al., 2012b; Mench 

et al., 1994; O’Day and Vlassopoulos, 2010; Panfili et al., 2005). 

En complément, l’utilisation d’espèces ligneuses (ex. saules et peupliers) à croissance 

rapide et à forte production de biomasse cultivées en TCR/TTCR pourrait renforcer la 

phytostabilisation des sols contaminés (Pulford and Watson, 2003; Robinson et al., 2009) et 

générer des bénéfices économiques via la production de bois énergie (Bert et al., 2017a; Chalot et 

al., 2012; Ciadamidaro et al., 2017; Enell et al., 2016; Kidd et al., 2015). A notre connaissance, la 

performance in situ de cultures mixtes associant des plantes herbacées et ligneuses n’a pas encore 

été documentée dans le cadre du phytomanagement à grande échelle. Pourtant, les interactions 

interspécifiques peuvent compromettent la performance des plantes en termes de recouvrement 

au sol et de productivité (Albertsson et al., 2014b; Tian et al., 2017). 

Les travaux présentés dans ce chapitre intègrent des résultats de plusieurs années de suivi 

(2011-2017) des sites phytomanagés A et B décris dans le chapitre 1. Pour alimenter les retours 

d’expérience et contribuer à la compréhension des mécanismes de mobilité et de transfert des 

EPT dans le système sol-plante-microorganismes en conditions réelles, nous nous sommes 

intéressés à l’efficacité des plantes (D. cespitosa ; peupliers I-214 et Skado ; saules Inger et Tordis ; 

plantes colonisatrices) et des amendements (inocula mycorhiziens et amendement minéral 

basique) testés in situ dans une perspective de phytomanagement. Différents paramètres ont donc 

été mesurés : taux de recouvrement et de survie des plantes, croissance des arbres en hauteur et 

en diamètre, diversité floristique, concentrations totales et extractibles en EPT dans le sol et dans 

les parties aériennes des plantes sélectionnées et colonisatrices. Pour terminer, une analyse 

préliminaire des risques environnementaux a été réalisée sur la base des concentrations 

mesurées en Cd et Zn dans les sols et les plantes afin d’évaluer au mieux la pertinence de ce mode 

de gestion.  

Nos résultats confirment l’intérêt d’utiliser la plante herbacée D. cespitosa testée sur le site 

B pour la végétalisation des sols contaminés en EPT. En effet, la forte densité du couvert formé 

par la plante s’est maintenue pendant plus de 5 ans et de faibles concentrations en Cd, Cu et Pb 

ont été mesurées dans ses parties aériennes. Pour confirmer son caractère « phytoexcluder » les 

concentrations en EPT dans les racines seraient à mesurer. L’ajout des amendements biologiques 

et chimiques sur les sites A et B n’a pas permis de diminuer la fraction extractible de Cd et de Zn 

dans les sols ni de réduire les concentrations foliaires des plantes colonisatrices, des saules et des 
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peupliers. Seule une diminution des concentrations en Pb extractible dans le sol B et dans les 

plantes (D. cespitosa et plantes colonisatrices) a été observée, qui peut être partiellement 

attribuée à l’amendement minéral mais aussi à la présence de D. cespitosa en forte densité. Sur le 

site B, l’inefficacité de l’amendement minéral pourrait s’expliquer par l’utilisation d’une dose trop 

faible d’amendement mais aussi par la présence de concentrations extractibles en EPT initiales 

faibles, une hétérogénéité forte de la contamination sur le site et des faibles concentrations 

foliaires initiales dans les parties aériennes de D. cespitosa n’ayant pas permis de mettre en 

évidence de diminution significative de la mobilité des EPT dans le sol et de la translocation chez 

cette espèce.  

La végétalisation du site A par des plantes colonisatrices était hétérogène avec une 

dominance de l’espèce Urtica dioïca (ortie). La végétation était plus éparse sous les peupliers 

Skado dont la croissance et l’architecture occasionnaient une couverture arborée plus dense. Sur 

toutes les parcelles (amendées et non amendées), les concentrations mesurées chez U. dioïca 

étaient plus élevées en Cd, Pb, Cu et Zn comparées aux mêmes plantes issues de sols non 

contaminés. Selon les calculs préliminaires de risques basés sur les concentrations mesurées dans 

les plantes herbacées enrichies en Cd, les risques liés à leur ingestion par les herbivores se sont 

avérés négligeables. Concernant les saules et les peupliers dédiés à la production d’énergie, de 

fortes concentrations en Cd et en Zn ont été mesurées dans les feuilles quels que soient les 

amendements. Ces feuilles enrichies en Cd peuvent représenter un risque pour les herbivores. Les 

fortes concentrations mesurées dans les feuilles ne présageant pas des concentrations dans les 

bois, l’utilisation du bois de saule ou de peuplier issu de ces sites en filière énergétique pourrait 

être envisagée. Une campagne de prélèvement a été réalisée en mars 2017 par le Laboratoire 

Chrono-Environnement, afin de déterminer les teneurs en métaux dans les biomasses pérennes 

des peupliers (tronc, écorce, branches). Les données sont en cours d’exploitation.  Contrairement 

aux peupliers très tolérants aux conditions du milieu, une réduction de la croissance et du taux de 

survie des saules a été mesurée dans les parcelles amendées et non amendées en présence de D. 

cespitosa, liée à une forte compétition souterraine avec D. cespitosa et des déséquilibres 

nutritionnels. Dans une perspective de phytomanagement, la gestion des feuilles enrichies en EPT 

est préconisée pour éviter la dispersion des contaminants (notamment Cd) dans l’environnement. 

La surveillance des plantes et de la mobilité des EPT dans le sol reste nécessaire afin d’assurer la 

maîtrise des risques environnementaux.
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Highlights 

 Deschampsia cespitosa is a relevant candidate for revegetation  

 Cd, Pb and Zn shoot concentrations in some plant colonists was reduced in presence of D. 

cespitosa 

 Competition occurred between D. cespitosa and willows 

 Basic slag amendment reduced Pb availability in soil 

 Mycorrhizae and basic slag amendment did not reduce foliar Cd and Zn concentrations of 

poplars and willows 
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3.1.1. Abstract 

Environmental risk assessment of two phytomanagement options was carried out in two 

long-term field trials (1 ha) at a metal-contaminated dredged sediment disposal site. Plants and 

amendments were combined to immobilize Cd, Cu, Pb and Zn in soil, limit their transfers in the 

plant shoots, and produce valuable biomass, i.e. site A: mycorrhizal fungi, plant colonists and 

poplars; site B: basic slag, Deschampsia cespitosa and willows. After 4 years, D. cespitosa formed a 

dense cover, where it maintained shoot Cd, Cu and Pb at baseline concentrations despite high Zn 

concentrations. The basic slag reduced soil Pb availability but soil Cd, Cu and Zn availability 

increased under D. cespitosa, in line with a slight decrease of soil pH. Shoot Cd, Pb and Zn 

concentrations in some plant colonists were reduced in presence of D. cespitosa, likely due to 

rhizosphere interactions. Plant colonists combined with D. cespitosa for phytomanagement may 

therefore not induce environmental risks. Willows were outcompeted by D. cespitosa in terms of 

growth and survival, likely due to its intense root development. Successfully established poplars 

were more competitive towards native plant colonists. The dominant species Urtica dioïca can be 

used for phytomanagement in co-culture with poplars if a denser cover is achieved. Tree 

mycorrhization and basic slag did not reduce high shoot and foliar Cd and Zn concentrations in 

some plant colonists and willow and poplar, respectively, which may affect grazers as indicated 

by the modeling of environmental risks.  

 

Keywords: Deschampsia cespitosa, poplar, willow, colonizing plants, metal immobilization, risk 

management  
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3.1.2. Introduction 

Phytotechnologies emerged as a promising tool to remove or immobilize potentially toxic 

elements (PTEs) at dredged sediment disposal sites (Bert et al., 2017a; Bert et al., 2012b; Panfili 

et al., 2005). Besides risk management, the need to generate economic revenues from biomass 

production became necessary to improve the viability of such methods leading to the 

phytomanagement concept (Conesa et al., 2012; Dubourguier et al., 2001; Evangelou and Deram, 

2014). Some biomass processing technologies for the bioenergy sector have been investigated for 

woody biomass produced on metal-contaminated sites (Asad et al., 2017; Bert et al., 2017a; Chalot 

et al., 2012; Delplanque et al., 2013; Witters et al., 2012). However, phytomanagement is scarcely 

applied in European countries (Cundy et al., 2013).  

Among the main phytotechnologies, aided phytostabilization aims at reducing the 

bioavailability and toxicity of soil contaminants using metal(loid)-excluder plants and biological 

or chemical amendments (Mench et al., 2010). This option involves retention mechanisms in the 

rhizosphere and PTE accumulation in plant roots with limited translocation to the shoots (Mench 

et al., 2006; Panfili et al., 2005). Consequently, food chain contamination may be prevented as well 

as the contaminant dispersion through wind erosion and leaching into groundwater 

(Vangronsveld et al., 2009). The establishment of a plant cover can also enhance soil biological 

activity and improve soil properties (fertility and structural stability), limiting soil erosion 

(Touceda-González et al., 2017). Maintaining a plant cover is thus crucial to preserve ecosystem 

processes and services (Faucon et al., 2017). 

Among tested plants, some grass species (e.g. Deschampsia cespitosa, Calamagrostis 

epigejos, and Festuca rubra) can rapidly provide a dense soil cover and accumulate low root and 

shoot PTE concentrations (Bert et al., 2012b; Kucharski et al., 2005; Mench et al., 2010). As soil 

conditions evolve, plant colonists may occur and be relevant candidates for phytostabilization 

(Bert et al., 2012b). Besides, fast-growing tree species used in short rotation coppice such as 

willows and poplars, mostly known as leaf Cd/Zn accumulators and Pb/Cu excluders, have been 

suggested as suitable for phytostabilization notably due to their high biomass production 

(Ciadamidaro et al., 2017; Enell et al., 2016; Kidd et al., 2015; Pulford and Watson, 2003). There 

are few reports on the performance of herbaceous species and trees in an intercropping system 

for aided phytostabilization at field scale. The need to study grass-tree interactions that may 

highly impact tree growth and/or the efficiency of the initial plant cover has been highlighted to 

maximize biomass productivity for bioenergy (Albertsson et al., 2014a; Tian et al., 2017). 

Soil amendments are often necessary to promote the survival and extensive cover of 

plants and to enhance the reduction of PTE availability, toxicity and transfer in aboveground plant 
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parts (Kidd et al., 2015; Mench et al., 2010). Bioaugmentation with mycorrhizal fungi can 

contribute to the retention of PTEs while increasing nutrient acquisition by their host plants, 

improving their biomass production (Ciadamidaro et al., 2017; Meier et al., 2012a; Rajkumar et 

al., 2012) and enhancing their tolerance to several stresses (Cabral et al., 2015). The in-situ success 

of mycorrhizal inoculation is however complex as it depends on the fungal strains and associated 

plant species, site conditions and soil PTE availability (Audet and Charest, 2007; Foulon et al., 

2016a; Foulon et al., 2016b; Phanthavongsa et al., 2017). Other amendments such as mineral-

based products have been for long used in agriculture as fertilizers and gained more interests to 

immobilize PTEs in soils the last few years (O’Day and Vlassopoulos, 2010). For instance, the 

industrial by-products “Thomas basic slag” and hydroxyapatite decrease available soil Cd, Pb and 

Zn as a result of pH increase, precipitation and sorption reactions (Bert et al., 2012b; Mench et al., 

1994; Panfili et al., 2005). 

This study aimed at evaluating the efficiency and sustainability of two phytomanagement 

options set up at field scale using different combinations of plants and amendments. One field trial 

consisted in a short rotation coppice (SRC) of poplars (clones I-214 and Skado) inoculated with 

endo- and ectomycorrhizal fungi to limit PTE transfers in their harvestable plant parts 

(Ciadamidaro et al., 2017; Phanthavongsa et al., 2017). In this case, no herbaceous plant was 

implemented to cover the soil leading to native species development. The second trial consisted 

in immobilizing PTEs in soil by combining the incorporation into the topsoil of a basic slag 

(Optiscor®) with the establishment of a dense plant cover formed by Deschampsia cespitosa and 

strips of willows (clones Inger and Tordis) grown in a very short rotation coppice (VSRC). The 

combined use of the grass and Optiscor® was expected to decrease the labile pool of PTEs and to 

limit their transfer in both Salix clones (Bert et al., 2012b). Poplars and willows were planted to 

produce biomass for processing technologies (Bert et al., 2017a; Ciadamidaro et al., 2017).  

At both field trials, the long-term efficiency of phytomanagement was assessed through a 

risk-based management approach addressing: (1) the amendment effects on the availability of Cd, 

Cu, Pb and Zn in soil and their transfers in selected and colonizing plants; (2) the performance of 

plants by measuring their cover rates, survival, growth, diversity and capacity to limit PTE 

accumulation in their shoots, with a focus on plant colonists; (3) and the ecological risks to 

terrestrial organisms. Although the performance of the poplars and willows (productivity and 

quality) was not reported in this paper, recommendations were provided for phytomanagement 

improvement.  

 

 



Chapitre 3 

77 
 

3.1.3. Materials and methods  

3.1.3.1. Site description  

Two field trials (sites A and B) of 1 ha each were set up at a former dredged sediment  

disposal site that operated between 1978 and 1989 in Fresnes-sur-Escaut (Hauts-de-France, 

France – Figure 3. 1). The area was characterized by a temperate climate; mean annual 

temperatures ranged between 7.1°C and 14.5°C and mean annual precipitation was 743 mm 

(Météofrance, 2017). Before the trial implementation, the site A (50°25’47.9” N 3°35’07.8” E) was 

used for pasture for a few years whereas the site B (50°25'41.1" N 3°35'01.9" E) was no longer 

exploited by human activities after 1989. At site B, the previous vegetation was a wetland plant 

community disturbed by the invasive species Fallopia japonica. Both sites had moderately 

calcareous soils and a similar texture characterized by a high silt proportion (Table 3. 1). Organic 

matter content (OM) was 5 times higher at the site B compared with the site A. According to the 

French canal sediment regulation (MEDD, 2006) and local concentrations measured in an 

uncontaminated area near the field sites, total soil Cd, Cu, Pb and Zn exceeded the background 

values at both sites, the site B being more contaminated than the site A (Table 3. 1). 

 

Figure 3. 1 : Location of the two experimental sites A and B. On the right, poplar (top) and willow (bottom) 

plantations in June 2016.   
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Table 3. 1 : Main physicochemical properties of the soil samples before planting and sowing (2011) at 0-

20 cm depth. Threshold values used to assess the quality of dredged canal sediment (S1; MEDD (2006)) and 

local values measured in an uncontaminated area near the field sites are indicated for comparison. Values 

are means ± SD. 

Parameters Site A Site B S1 Local values 

Clay (%) 17 13   

Silt (%) 63 66   

Sand (%) 20 15   

CaCO3 (g kg-1) 40 ± 21 53   

pH (H2O) 7.6 ± 0.1 7.3 ± 0.1   

Total organic carbon (g kg-1) 33 ± 13 153   

N (g kg-1) 3.5 ± 1.2 4.9   

Organic matter (g kg-1) 57 ± 22 307   

C/N 9.2 ± 0.8 31   

CEC (cmol+ kg-1) 16 ± 28 24   

As 19 ± 5.7 48 ± 35 30 9.0 ± 1.0 

Cd 11 ± 17 8.1 ± 3.5 2 <0.4 

Cr 65 ± 22 109 ± 65 150 22 ± 2.6 

Cu 79 ± 33 110 ± 26 100 20 ± 2.3 

Ni 31 ± 8.9 59 ± 37 50 16 ± 1.9 

Pb 541 ± 1,398 956 ± 346 100 43 ± 4.0 

Zn 1,506 ± 856 6,089 ± 2,635 300 141 ± 15 

3.1.3.2. Experimental design 

The site A was set up in April 2011 as described in (Ciadamidaro et al., 2017) and 

(Phanthavongsa et al., 2017). No specific herbaceous plant was sown to stabilize PTEs in soil. 

Instead, plant colonists were expected to cover the soil after the planting of two fast-growing 

poplar cultivars, i.e. I-214 (Populus deltoides x P. nigra) and Skado (P. trichocarpa x P. 

maximowiczii), selected for their capacity to limit PTEs in, respectively, their leaves and wood and 

their high biomass productivity (Bert et al., 2017a; Pottier et al., 2015). The site was divided into 

32 plots (12 x 18 m) and 48 unrooted rods of 1.5 m length were planted in each plot following a 

SRC system (2,200 stems ha-1). Half of the poplar cuttings were inoculated (A-I) or not (A-NI) with 

a commercial mixture of ecto- and endomycorrhizal fungi (26,000 propagules per tree) 

(Ciadamidaro et al., 2017). 

At the site B, soil preparation started in October 2011. A basic slag (Optiscor®, Carmeuse 

France, www.carmeuse.eu) was incorporated into the soil at 9 t ha-1 (0-25 cm depth) 4 days before 

the sowing of the grass Deschampsia cespitosa (cv. Barcampsia cespitosa, Grainor S.A., France) at 

high density (40 g m-²) (Kidd et al., 2015). Optiscor® was mainly composed of 49 % CaO and 5.5 

% MgO. This alkaline by-product of the steel industry is usually used by farmers to increase soil 

pH. Both commercial willow cultivars, i.e. Inger (Salix triandra x S. viminalis) and Tordis ((Salix 

http://www.carmeuse.eu/
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schwerinii x S. viminalis) x S. vim.), were selected for their high biomass productivity since no 

information was reported about their ability to accumulate PTEs at the time of implementation. 

In March 2012, the site was divided into 18 amended plots of 33.3 x 16.6 m (B-ADc) and planted 

with unrooted rods of 2 m length following a VSRC system (11,100 stems ha -1). Four non-amended 

plots (5 x 5 m) were established on one side of the field with 32 trees in each plot. Two of the non-

amended plots were manually-weeded twice a year (B-NA) and the two others were sown with D. 

cespitosa (B-NADc).  

3.1.3.3. Soil sampling  

At the site A, soil sampling was carried out in June 2015 in the least and the most 

contaminated areas to study PTE availability (0-20 cm depth). In these areas, 20 soil samples were 

collected with a hand auger at 20 cm from both inoculated (A-I) and non-inoculated (A-NI) 

poplars.  

At the site B, a geostatistical approach based on the initial total soil Cd was used to select 

sampling points in the amended plots B-ADc to consider the high heterogeneity of the soil 

contamination. Soil samples were collected under the grass in June 2013 (n= 105) and June 2016 

(n= 99), and at 10 cm from willows in June 2015 (n= 106) to assess the influence of plants and 

amendments on PTE availability. In each non-amended plot (B-NA and B-NADc), 10 soil samples 

were collected in June 2013, 2015 and 2016. All soil samples were oven-dried at 40°C until 

constant weight and ground with a grinder (agate mortar, Retsch RM100).  

3.1.3.4. Soil analysis  

Total soil Cd, Cu, Pb and Zn were analyzed in the soil samples collected in June 2015 at 

both sites, according to Phanthavongsa et al. (2017). PTE concentrations in soils were measured 

using ICP-OES (Agilent 720, Agilent 5100) and ICP-MS for Cd (Agilent 7500). One standard 

reference material was included for analytical quality control (NIST SRM 2710, Montana soil). For 

all analyses, recovery rates were 75-96% % for Cd, 73-105 % for Cu, 76-114 % for Pb and 79-118 

% for Zn.  

Selective extraction of Cd, Cu, Pb and Zn were performed with a 0.01 M Ca(NO3)2 solution 

according to Phanthavongsa et al. (2017), to estimate the plant-available fraction of PTEs in all 

soil samples. In addition, PTE-extractable concentrations in 16 soil samples collected in October 

2011 (before the application of Optiscor®) were also measured, corresponding to the least and 

the most contaminated samples according to total soil PTE. Eluates were analyzed by ICP-OES 

(Agilent 720, Agilent 5100) and ICP-MS (Agilent 7500). 

http://www.linguee.fr/anglais-francais/traduction/sampling+point.html
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Soil pH was measured following the ISO 10390 (2005) standard with 5 g of 2-mm sieved 

samples and 25 mL of distilled water. 

3.1.3.5. Plant cover and diversity 

Plant diversity in sites A and B was assessed using 9-m² quadrats. The influence of clone 

type and soil treatment on plant cover was investigated on the basis of 8 quadrats at the site A (2 

quadrats per treatment) and 20 quadrats at the site B (18 quadrats in B-ADc, 2 quadrats in B-

NADc). The botanical survey was conducted in June 2015 using a reference book for plant 

taxonomy (Streeter, 2011). In each quadrat, total vegetation cover and species relative abundance 

were recorded following the cover-abundance scale of Braun-Blanquet (1964) and cover 

percentage approximations (van der Maarel, 2007). In addition, species richness (S) and diversity 

indices (Shannon index H’, Simpson index D and Pielou's evenness J) were calculated for all 

treatments using the vegan package of R software v. 3.3.3 (R Core Team, 2017).    

Before the site B preparation, the invasive species F. japonica was concentrated in two 

small patches of the field. The total area covered by the plant approximated 1,290 m². The 

implantation of willows and D. cespitosa at high density were expected to limit the regrowth of F. 

japonica by creating shade conditions and restricted space for its roots development. In addition, 

its shoots were cut twice a year in spring and autumn. The surface area covered by F. japonica was 

assessed each year in spring.  

3.1.3.6. Plant sampling  

At the site A, leaf samples of 20 inoculated (A-I) and non-inoculated (A-NI) poplars were 

collected in June 2015, at a height of 3-4 m. 

At the site B, the shoots of D. cespitosa were collected in June 2013 (n= 105) and 2016 (n= 

99) in the amended plots B-ADc. Ten samples were also collected in the non-amended plots B-

NADc. In June 2013 and 2014, the shoots of six dominant species (Symphytum officinale, Glechoma 

hederacea, Rubus caesius, Urtica dioïca, Carduus crispus and Arctium lappa) were collected on the 

most contaminated areas of B-ADc to evaluate their potential for phytostabilization. In June 2015, 

willow leaves were collected at a height of 1.50-1.60 m in the plots B-ADc (n= 106), B-NA (n= 10) 

and B-NADc (n= 10).  

In addition, the shoots of the U. dioïca colonist found at both sites were collected in June 

2016 in the most contaminated areas (based on total soil metals) of the plots A-NI, A-I, B-NADc 

and B-ADc (n=5). 
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3.1.3.7. Plant analysis  

Plant samples were washed with tap and deionized water before oven-drying at 40°C until 

constant weight. The dry tissues were ground and 0.5 g DW were digested at 180 °C for 20 min in 

10 mL of nitric acid (67%) and 3 mL of ultra-pure water using a microwave digester (Mars Xpress, 

CEM). After filtration (0.45 µm), the analyses of Ca, Cd, Cu, Fe, K, Mg, Mn, P, Pb, S, and Zn  

concentrations were performed by ICP-OES (Agilent 720) or ICP-MS (Agilent 7500). A standard 

reference of plant material (cabbage “NCS ZC 73012”, NACIS) was included for analytical quality 

control. Recovery rates ranged between 62% and 97% for all the studied elements.  

3.1.3.8. Trees survival and growth 

During the 2012-2017 growing seasons, willow survival rates were determined in all 

plots. Mean height and diameter (at 1.30 m) increments were estimated for living trees. In June 

2015, the Chlorophyll Content Index (CCI) was measured in willow leaves (n=3 per tree) that had 

the same exposure to sunlight using a chlorophyll meter (CCM-200 plus). As the CCI are relative 

indicators of chlorophyll concentration, it was used as an indirect method to evaluate foliar N 

status (Pal et al., 2012; Parry et al., 2014). The same leaves were analyzed for trace and major 

elements. 

3.1.3.9. Environmental risk assessment  

Two substance-based approaches were used to evaluate the environmental risks related 

to Cd- and Zn-contaminated soil and plants (secondary poisoning). One method was based on 

European Commission guidelines (European Commission, 2003). Risk indices (R) related to the 

contaminated soils were calculated as the 90th percentile of total soil Cd and Zn concentrations 

(predicted environmental concentration = PEC soil) to predicted no effect concentrations (PNEC 

soil) below which adverse effects are not expected to occur in terrestrial organisms 

(microorganisms, plants and invertebrates). The PNEC soil values used for this study are 1.15 and 

26 mg kg-1 DW for Cd and Zn, respectively (European Commission, 2007, 2010). Risk indices 

expressing secondary poisoning of mammals were determined using the 90th percentile of 

measured Cd concentrations in shoots of D. cespitosa and U. dioïca, tree leaves and bark (PEC oral 

in FW) and a PNEC oral value of 0.3 mg Cd kg-1 FW (European Commission, 2007). If the resulting 

PEC/PNEC ratio is > 1, there is a risk of adverse effects on the studied system. Secondary poisoning 

assessment with Zn was not considered to be relevant, as this essential element is regulated in 

several animals (European Commission, 2010).  

The second method was performed using the software program TerraSysMC 1.0 (Sanexen 

Environmental Services Inc.). The program aimed at estimating risk indices for plants 



 

82 
 

(herbaceous and woody vegetation) and specific animals (wild rabbit and deer observed at the 

field sites) exposed to Cd and Zn contaminated soils. Adverse effects may occur on the studied 

system if R > 1. Based on ecotoxicity data embedded in this program software, possible pathways 

and interactions between the environmental compartments (soil, air, plants and animals) were 

considered. The conceptual model is represented in Figure S3. 1. The calculations were based on 

total soil Cd and Zn at 20 cm depth (upper limit of the 95% confidence interval on the mean) 

within a surface of 1 ha and a grazing area of 100 m² for each site. No interaction with the 

atmosphere (0 mg m-3 of Cd and Zn) was considered. The reference values used for the modeling 

of risks from soil to plants were 4 mg Cd kg-1 and 50 mg Zn kg-1 in soil. Measured concentrations 

in plants (90th percentile of Cd and Zn concentrations in D. cespitosa, U. dioïca, tree leaves and bark 

in DW) were used for the calculation of the risk indices to wild rabbit and deer. Main parameters 

for the calculation of risk indices are reported in Table S3. 1. Both methods considered protective 

exposure scenario (selected concentrations in soil are close to the maximum values and we 

considered that animals fed exclusively on the contaminated area). Therefore, risk indices are 

overestimated. 

3.1.3.10. Statistical analysis  

Statistical analyses were performed using R software v. 3.3.3 (R Core Team, 2017). 

Normality tests (Shapiro-Wilk test) and homogeneity of variances (Levene's test, tests F) were 

performed on all data distributions. Student’s test or Wilcoxon test were used for the comparison 

of two means, depending of the normality and homogeneity of the variances. Comparisons of more 

than two means were carried out using one-way ANOVAs or Kruskal Wallis tests and reported as 

statistically different at the 0.05 level. Appropriate post-hoc tests were then applied when 

significant differences were found (Tukey, Kruskal). Pearson’s correlation tests were reported as 

significant with α= 0.01. 

3.1.4. Results and discussion 

3.1.4.1. Effects of phytomanagement on PTE availability in soil 

At the site A, Ca(NO3)2-extractable concentrations of Cd, Pb and Zn in the plots A-I were 

stable for 4 years after poplar planting and inoculation whereas extractable Cu concentrations 

increased (Table 3. 2). These extractable PTE concentrations were in the same range as those 

measured in October 2012 (Phanthavongsa et al., 2017), indicating that inoculated poplars did 

not impact the labile pool of Cd, Cu, Pb and Zn in soil after two growing seasons. The increase of 

extractable Cu concentrations after planting in A-NI and A-I plots may be due to the release of root 

exudates that solubilized this essential element (Kabata-Pendias, 2004). Based on total PTE 

concentrations, extractable fractions were relatively low (< 0.2 %) and ranked in the decreasing 
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order: Cu> Zn> Cd> Pb.  Besides, no significant difference was found between-extractable PTE 

concentrations in the plots A-NI and A-I, confirming that Cd, Cu, Pb and Zn availability was not 

impacted by the inoculation. These results were consistent with soil pH values which did not differ 

between the plots (Table 3. 2).  

Table 3. 2 : pH and 0.01 M Ca(NO3)2-extractable concentrations of Cd, Cu, Pb and Zn in topsoil samples at 

20 cm depth (µg kg -1 DW) collected in the rhizosphere of poplars (site A), willows and D. cespitosa (site B) 

before (2011) and after soil treatment. A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with 

inoculated poplars; B-NA: non-amended soil planted with willows; B-NADc: non-amended soil with D. 

cespitosa and willows; B-ADc: amended soil with D. cespitosa and willows. Values are means ± SD. Different 

letters indicate significant differences between the treatments for each site and each year. No letter 

indicates no difference (α = 0.05).   

Site Year Plant cover Soil treatment Cd Cu Pb Zn pH 

A 

2011* - - <5 <15 <6 209 ± 243 7.6 ± 0.1 

2015 Poplars 
A-NI 2.3 ± 1.4 73 ± 19 3.0 ± 1.3 212 ± 339 7.7 ± 0.2 

A-I 2.2 ± 1.3 64 ± 54 2.3 ± 2.8  290 ± 152 7.7 ± 0.1 

B 

2011 - - 1.3 ± 0.5 57 ± 20 16 ± 9.9 510 ± 183 7.3 ± 0.1 

2013 

- B-NA 0.7 ± 0.3 b 44 ± 21 b 12 ± 3.9 406 ± 156 b 8.2 ± 0.2 

Willows,  
D. cespitosa 

B-NADc 0.9 ± 0.5 b 58 ± 10 b 18 ± 15 604 ± 174 a 8.1 ± 0.1 

B-ADc 1.3 ± 0.6 a 74 ± 26 a 12 ± 6.4 589 ± 253 a 8.0 ± 0.2 

2016 

- B-NA 1.7 ± 0.3 b 35 ± 62 b 13 ± 26 488 ± 139 b 7.8 ± 0.1 a 

Willows,  

D. cespitosa 

B-NADc 2.5 ± 0.3 a 58 ± 88 ab 16 ± 18 839 ± 162 b 7.6 ± 0.0 b 

B-ADc 2.9 ± 1.1 a 93 ± 108 a 7.6 ± 7.4 1,000 ± 462 a 7.7 ± 0.1 b 

2015 

- B-NA 1.2 ± 0.5 42 ± 21 7.4 ± 1.9 a 653 ± 365 a 8.0 ± 0.1  

Willows,  
D. cespitosa 

B-NADc 1.3 ± 0.3 56 ± 16 6.8 ± 3.3 a 561 ± 268 ab 7.9 ± 0.1 

B-ADc 1.3 ± 0.5 57 ± 23 3.9 ± 1.9 b 376 ± 343 b 8.0 ± 0.1 

* PTEs concentrations are derived from Phanthavongsa et al. (2017).   

At the site B, extractable PTE fractions were also low (< 0.1 % of the respective total so il 

PTEs), following the decreasing order: Cu> Cd> Zn> Pb (Table 3. 2). Ca(NO3)2-extractable 

concentrations of Cd, Pb, Cu and Zn remained steady for one and a half years, after the 

incorporation of the basic slag into the soil (0.2%) and sowing of the grass D. cespitosa (Table 3. 

2). In parallel, soil pH increased from 7.3 to 8.0 in the amended plots B-ADc as in the non-amended 

plots (B-NA and B-NADc), contributing to the maintenance of low extractable Cd, Pb and Zn 

concentrations in soils. We suggest that a natural soil alkalinisation occurred in all plots due to 

the dissolution of carbonates (Antoniadis et al., 2017) and the formation of metal bearing phases 

irrespective of the basic slag presence (Panfili et al., 2005). Between June 2013 and 2016, 

extractable soil Cd and Zn increased in B-ADc whereas extractable soil Pb was reduced albeit not 

significantly (Table 3. 2). Extractable Cd and Zn concentrations were negatively correlated with 

soil pH, which decreased from 8.0 to 7.7 (r Cd= -0.77 and r Zn= -0.64; p< 0.01). Unexpectedly, in the 

non-amended plots B-NADc, extractable soil Cd and Zn increased and soil pH decreased at the 
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same period. As plants release root exudates that can acidify the rhizosphere and solubilize PTEs 

(Antoniadis et al., 2017; Kabata-Pendias, 2004), we suggest that D. cespitosa enhanced the 

availability of Cd and Zn after a few years. The release of Zn2+ to solution by graminaceous plants 

was evidenced as a result of zinc sulfide (ZnS) oxidation (Panfili et al., 2005). These authors also 

showed that the graminaceous species mainly immobilized Zn as Zn-phosphate by a mechanism 

that involved the dissolution by plants of phosphate minerals initially contained in the sediment. 

In our study, the presence of the basic slag to the vegetated soil did not counterbalance the 

enhanced release of Zn2+ from ZnS by D. cespitosa. Under willows, soil-extractable concentrations 

were stable for Cd and Cu in all plots since 2011, whereas extractable soil Pb and Zn decreased 

significantly in the amended plots B-ADc (Table 3. 2).  

Although both tested amendments (mycorrhizal fungi and Optiscor®) did not reduce Cd 

and Cu availability in soil, our study highlighted a decrease in extractable soil Pb and Zn for B-ADc 

plots combining D. cespitosa, willows and Optiscor®. This amendment may have induced the 

formation of other minerals able to precipitate or adsorb the elements, which then occurred in 

less soluble forms (Kumpiene et al., 2008; Panfili et al., 2005). Other physicochemical soil 

parameters may also interfere in PTE speciation, such as OM, clay minerals and oxides/hydroxides 

that can retain the elements (Kabata-Pendias, 2010). In addition, Zn uptake by willows may have 

reduced the available Zn pool since several Salix clones are generally accumulating high foliar Zn 

concentrations notably at contaminated sites (Van Slycken et al., 2013; Vandecasteele et al., 2005). 

3.1.4.2. Suitability of D. cespitosa for phytomanagement (site B) 

Plant establishment and survival in metal-contaminated soils are crucial to prevent PTE 

leaching to groundwater, dispersal of polluted dusts, water erosion and PTE transfers into food 

chain (Vangronsveld et al., 2009). Grasses are well-known to produce dense ground cover at 

various polluted sites with extensive root network (Mench et al., 2010; Salt et al., 1995). The 

perennial grass D. cespitosa can tolerate high Al, As, Cd, Cu, Ni, Pb and Zn exposures as it naturally 

colonized industrial and polluted areas (Coulaud and McNeilly, 1992; Cox and Hutchinson, 1980; 

Kucharski et al., 2005; Meharg and Macnair, 1991; Mehes-Smith and Nkongolo, 2015). In addition, 

D. cespitosa was claimed as unpalatable for grazers (Langer and Hill, 1991), probably due to its 

rough leaves, and thus would be a relevant candidate for phytostabilization. Despite its potential, 

this perennial grass has been rarely tested for this purpose (Bert et al., 2012b; Kucharski et al., 

2005; Mehes-Smith and Nkongolo, 2015). 

Here, the establishment of D. cespitosa resulted in a full ground cover in 2 weeks. After 4 

years, the soil remained densely covered by the grass and some other herbaceous species, which 

heterogeneously colonized the site (Table 3. 3). Despite high total soil PTE, the grass completed 
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its life cycle as flowering occurred between May and June, without any visible symptom of toxicity. 

In line with our observations, (Mehes-Smith and Nkongolo, 2015) showed that long-term 

exposure of D. cespitosa roots to high PTE concentrations did not affect the plant growth and 

survival while mitotic abnormalities occurred. Multiple metal tolerance was shown to operate 

similarly in various grass species including D. cespitosa and result from several metabolic 

processes, such as an adaptation of PTE uptake system in presence of high concentrations of PTEs 

in soil, leading to reduced influx of PTEs in plants (Kabata-Pendias, 2010; Meharg and Macnair, 

1991).  

In June 2013 (Figure 3. 2) and 2016 (data not shown), mean shoot Cd, Cu and Pb 

concentrations of D. cespitosa were close to baseline values found in grasses from uncontaminated 

sites. In contrast, its shoot Zn concentrations were 5 times higher than baseline values (Figure 3. 

2) and were not reduced by Optiscor®. Considering that Zn is well regulated in several animals 

(European Commission, 2010), we assume that risks associated to the consumption of D. cespitosa 

are negligible even if it is eaten by herbivorous animals such as rabbits and deer (Alonso and 

Hartley, 1998). Herbivory impacts on D. cespitosa leaves were regularly observed in our field site. 

Bioconcentration factors (BCF) D. cespitosa, calculated as the ratio of shoot element 

concentration to total soil element (Mench et al., 2010), were all below 0.1 in June 2013 and 2016, 

confirming that this grass limited Cd, Cu, Pb and Zn transfers to its shoots (data not shown). These 

results confirmed D. cespitosa as a metal-excluder, which accumulates Cu and Zn mainly in roots 

with limited translocation to shoots (Mehes-Smith and Nkongolo, 2015). Therefore, we 

demonstrate the effective revegetation of the site B soil by D. cespitosa after a trajectory of 5 years. 

In addition, our results suggest its phytoexclusion properties although to confirm that its root 

metal concentration should be measured.  

3.1.4.3. Plant diversity in poplar and willow stands  

Depending on objectives, plant diversity can be considered as pivotal for the success of 

phytomanagement projects because it encompasses different ecological functionalities enabling 

environmental stability and resilience (Evangelou and Deram, 2014; Mitchell et al., 2000). In our 

case, the promotion of plant diversity was not necessary as objectives were reduction of pollutant 

transfers and exposures and production of a valuable biomass, but it could marginally promote 

the ecological processes and soil functions. The vegetation under poplars (site A) was only 

composed of plant colonists since no specific plant was implemented to cover the soil and limit 

PTE availability (Table 3. 3). As plant growth and cover depend on light intensity, the denser 

foliage of Skado poplars likely reduced plant colonization when compared with I-214 poplars 

(Table 3. 3). The higher proportion of bare ground under the Skado clone (75 %), sometimes 
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recovered by thin litter, may also be the consequence of negative allelopathic interactions that 

inhibited herbaceous plant growth because of allelochemicals present in the foliage (Kohli, 1998).  

In June 2015, 18 plant species were identified in the site A plots (Table 3. 3). Most of them 

were ruderal species (e.g. Galium aparine, Arrhenatherum elatius), forest species (e.g. Glechoma 

hederacea, Ranunculus repens) and both such as Urtica dioïca. Diversity indices (Shannon (H’), 

Simpson (D) and Pielou’s (J) indices) were low in all treatments (Table 3. 3), indicating the high 

abundance of one species, U. dioïca, a perennial and nitrophilous plant (34.6 to 92.9 % of the total 

abundance). In fact, U. dioïca is known as highly competitive, forming dense monospecific stands 

by means of horizontal rhizomes (Taylor, 2009). Based on H’, D and J values, the highest plant 

diversity was found in the plots planted with inoculated poplars (Skado and I-214), and to a lesser 

extent in the plots with non-inoculated I-214 clones, suggesting that mycorrhizal fungi enhanced 

plant diversity as it was observed in other studies (Van Der Heijden and Horton, 2009). In 

contrast, plots with non-inoculated Skado poplars showed the lowest diversity as the plant  

community was dominated by U. dioïca, which might be more shade-tolerant compared with the 

other plant colonists. 

At the site B, 30 plant species associated with meadow, forest and ruderal vegetation were 

identified (Table 3. 3). As the B-ADc plots contained more quadrats (18) than B-NADc (2 

quadrats), the number of species was higher in the B-ADc treatment (Table 3. 3). The selected 

and perennial grass D. cespitosa remained the dominant species in all plots within the 4-year study 

and ranged between 77.7 and 84.7 % of the total abundance. Consequently, all diversity indices 

were low (< 1) due to the dominance of D. cespitosa. In the amended B-ADc plots, meadow species 

such as Symphytum officinale increasingly spread in open areas while the forest species G. 

hederacea and R. repens formed small patches on the whole site. In the B-NADc treatment, 6 to 7 

plant species were recorded including the nitrophilous plant Rubus caesius, which represented 14 

to 19 % of the total abundance.  

Depending on the initial plant cover and soil amendments, plant composition may change 

over time. Bert et al. (2012b) showed that the combination of D. cespitosa and a basic slag similar 

to Optiscor® enabled the establishment of more competitive grasses such as Calamagrostis 

epigejos. Hence, other tolerant and metal-excluder plants like D. cespitosa may establish 

themselves, contributing to the development of a vegetation cover on the contaminated site.  
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Table 3. 3 : List of plant species identified at the sites A and B in June 2015. Values are mean relative abundance (%). 

Diversity indices (H’: Shannon index; D: Simpson’s index; J: Pielou’s measure of species evenness) are indicated for each 

treatment modality (A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NA: non-

amended soil planted with willows; B-NADc: non-amended soil with D. cespitosa and willows; B-ADc: amended soil with D. 

cespitosa and willows). “L” refers to plants life cycle: A: annual; B: biennial; P: perennial. 

         I-214  Skado   Inger Tordis  

Stratum Site Family Species L A-NI A-I A-NI A-I   B-NADc B-ADc B-NADc B-ADc 

Herbaceous 
layer 

A Aceraceae Acer sp. P     0.15             

A Apiaceae Chaerophyllum temulum B 0.07 0.05 0.30 0.95           

A Araliaceae Hedera helix P     0.30 0.95           

A Geraniaceae Geranium dissectum A   0.05               

A Oleaceae Fraxinus excelsior P     0.15             

A Orchidaceae Epipactis helleborine P 0.04 0.02 0.30 0.48           

A Poaceae Agrostis sp. P     0.30             

A   Arrhenatherum elatius P   20.2               

A   Poa sp. A/P 0.95 0.05               

A, B Asteraceae Cirsium vulgare B   0.58         0.06   0.10 

A, B Boraginaceae Symphytum officinale P     0.15     0.19 7.87 0.26 5.16 

A, B Lamiaceae Glechoma hederacea P 0.14 3.50 4.01 11.9     6.22   8.94 

A, B Poaceae Holcus lanatus P   20.2 0.30     0.10 0.03 0.13 0.04 

A, B Primulaceae Anagallis arvensis A   0.58         0.01     

A, B Ranunculaceae Ranunculus repens P 0.07 0.07 0.45 0.95     3.52   2.33 

A, B Rubiaceae Galium aparine A 31.7 20.2 0.30 0.48     0.02 0.13 0.01 

A, B Urticaceae Urtica dioïca P 61.7 34.6 92.9 72.4   0.19 0.18   0.35 

B Asteraceae Arctium lappa B                 0.01 

B   Carduus crispus B             0.01   0.02 

B   Eupatorium cannabinum P             0.01     

B Boraginaceae Myosotis arvensis A           0.19 0.06   0.08 

B Cannabaceae Humulus lupulus P             0.01     

B Caryophyllaceae Myosoton aquaticum P               0.13 0.06 

B Convolvulaceae Convolvulus arvensis P             0.01   0.03 

B   Convolvulus sepium P                 0.02 

B Cyperaceae Carex canescens P             0.02   0.02 

B Dipsacaceae Dipsacus fullonum B             0.04   0.02 

B Fabaceae Trifolium repens P             0.27   0.02 

B Hypericaceae Hypericum perforatum P             1.61   0.01 

B Lamiaceae Lycopus europaeus P             0.01   0.02 

B Plantaginaceae Veronica arvensis A                 0.02 

B Poaceae Bromus hordeaceus A             0.01     

B   Deschampsia cespitosa P           84.7 79.3 80.1 77.7 

B Polygonaceae Fallopia japonica P             0.02   0.28 

B Rosaceae Geum urbanum P           0.10       

B   Potentilla sp. P                 0.02 

B   Rubus caesius P           14.5 0.66 19.2 4.63 

B Scrophulariaceae Scrophularia auriculata P             0.03   0.05 

B   Verbascum nigrum B             0.03   0.02 

Moss layer A Bryophyta (phylum)    5.32 0.07 0.45 11.9           

      Plant cover (%)  85.0 81.0 25.0 25.0   100 100 100 100 

      Species richness  8 13 13 8   7 24 6 25 

      H'  0.88 1.54 0.38 0.92   0.47 0.84 0.54 0.88 

      D  0.52 0.76 0.14 0.45   0.26 0.36 0.32 0.38 

      J  0.43 0.60 0.15 0.44   0.24 0.26 0.30 0.27 
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Figure 3. 2 : Concentrations of Cd, Cu, Pb and Zn in the shoots of D. cespitosa and plant colonists collected 

at the site B in June 2013 and 2014, grouped by treatment (B-NA: non-amended soil planted with willows; 

B-NADc: non-amended soil with D. cespitosa and willows; B-ADc: amended soil with D. cespitosa and 

willows). Values are means ± SE. For each PTE, the red dashed line indicates mean baseline concentrations 

in herbaceous plants (Kabata-Pendias, 2010). 

3.1.4.4. Monitoring of the invasive species F. japonica  

Among the plant colonists, the invasive species F. japonica, which was initially present at 

the site B, was monitored from the onset of the field trial. It is tolerant to PTEs and can be found 

on highly contaminated sites, especially near riverbanks (Schnitzler and Muller, 1998). This plant 

species is a strong competitor with an extensive underground woody rhizome system stimulated 

by mowing through vegetative reproduction (Brock et al., 1995; Schnitzler and Muller, 1998). In 

four years, the covered area decreased by 95 % in the B-ADc treatment. Shoot and leaf chlorosis 

as well as lower height (data not shown) as compared with the same species developing along the 

riverbanks indicated that F. japonica was less vigorous. This invasive species was likely 

outcompeted by the dense cover formed by D. cespitosa, regular mowing conducted twice a year, 

and finally the shadow made by willows (Dommanget et al., 2015; Kidd et al., 2015; Seiger and 

Merchant, 1997). Fallopia japonica was not recorded at the site A and we expect that the site 

conditions remain unfavorable to its establishment, since it is not inclined to invade closed 

environment (Dommanget et al., 2015; Schnitzler and Muller, 1998). 
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3.1.4.5. Are colonizing plants suitable for phytomanagement? 

To ensure environmental risk management, plant colonists must be regularly monitored 

and analyzed to prevent PTE transfers into the food chain (Vangronsveld et al., 2009). At the site 

B, shoot Cd, Cu, Pb and Zn concentrations of plants collected in 2013 and 2014 depended on plant 

species and soil treatments (Figure 3. 2). Among the seven species, C. crispus showed the highest 

concentrations for Cd (2.6-4.19 mg kg-1 DW) in the B-ADc and B-NA plots. Compared with plants 

from uncontaminated sites (Kabata-Pendias, 2010), those concentrations were excessive whereas 

the other plant colonists showed baseline levels. Interestingly, shoot Pb concentrations in plant 

colonists from the B-ADc and B-NADc plots were far below baseline levels (Kabata-Pendias, 2010) 

whereas those from the B-NA plots exhibited higher values, which were close or above baseline 

levels (Figure 3. 2). High shoot Zn concentrations occurred in almost all collected plants as 

compared with baseline values (Kabata-Pendias, 2010) and some plants showed higher 

concentrations in the B-NA plots. As the lowest shoot Pb concentrations were found in both the 

B-ADc and B-NADc plots with D. cespitosa as common species, we suggest that Optiscor® had no 

effect on shoot Pb concentration for plant colonists. Nevertheless, shoot Pb concentration was 

significantly reduced for plant colonists in the presence of D. cespitosa, suggesting belowground 

interactions between plants. This could be similar for Zn, even if the results were less clear. One 

can propose that a high density of D. cespitosa may limit uptake and accumulation of Pb and Zn in 

plant colonists, as already evidenced for wheat (Ma et al., 2016a). It should be verified that the 

root systems of colonizing species were constrained in the presence of D. cespitosa. Based on soil 

total PTEs, most plant colonists strongly limited their shoot Cd, Cu, Pb and Zn concentrations 

(BCF< 0.2). However, C. crispus may be considered in a risk management approach due to its high 

shoot Cd concentration (Figure 3. 2; BCF Cd= 0.8).  

For U. dioïca collected in June 2016 at both sites A and B, plant cover and amendments had 

significant impacts on its shoot metal concentrations. Compared with U. dioïca plants grown in 

uncontaminated soils (Bert et al., 2012b), U. dioïca plants from our sites exhibited higher shoot 

Cd, Cu and Zn concentrations (Figure 3. 3), although having no consequences on primary plant 

consumers  (Sinnett et al., 2009). The highest shoot Cd and Pb concentrations for nettle were 

measured under inoculated and non-inoculated Skado poplars of the site A. Shoot Cd, Pb and Zn 

concentrations of U. dioïca in the A-I plots were twice higher than those in the A-NI plots, 

suggesting a negative impact of poplar inoculation on its metal accumulation. However, this is not 

clear whether this is related to an indirect effect of inoculation or to the low plant cover (13 %) as 

reported in the site B, or both. At the site B, shoot Cu and Zn concentrations of U. dioïca were 

higher in the amended B-ADc plots compared with the B-NADc one, suggesting a negative impact 

of Optiscor®. No correlation was found between PTE availability and their concentrations in U. 
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dioïca shoots (data not shown). Although the sites A and B differed in phytomanagement options, 

one can suggest that D. cespitosa limited Pb concentration in U. dioïca shoots as hypothesized for 

other plant colonists. This may have also occurred in the case of Cd. Overall, BCF values were all 

below 0.2, indicating that low translocation from soil to shoots occurred. Given the fact that U. 

dioïca can dominate the plant cover under poplars while maintaining low PTE concentrations in 

its shoots, we assume that it may be used for phytomanagement if a perennial denser cover is 

achieved to avoid pollution dispersion. 

 

Figure 3. 3 : Concentrations of Cd, Cu, Pb and Zn in the shoots of U. dioïca collected at the sites A (under 

Skado poplars) and B (under Tordis willows) in June 2016, under the different treatments. Values are means 

± SE (n=5). For each metal, the red dashed line indicates shoot baseline concentration for U. dioïca plants 

grown in uncontaminated soils (Bert et al., 2012b). A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil 

planted with inoculated poplars; B-NA: non-amended soil planted with willows; B-NADc: non-amended soil 

with D. cespitosa and willows; B-ADc: amended soil with D. cespitosa and willows. 
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3.1.4.6. Growth and metal accumulation of poplars and willows 

At the site A, the poplar stand presented high survival rates after seven growing seasons 

and no visible toxicity symptoms were observed. As reported in (Ciadamidaro et al., 2017), the 

survival rates ranged between 96% and 100 % for both inoculated and non-inoculated clones. 

Moreover, the inoculation of poplars with mycorrhizal fungi improved the tree growth based on 

maximum height and trunk diameter (Ciadamidaro et al., 2017). At the site B, the survival rates of 

willows were more contrasted between the clones and the treatments (Figure 3. 4A). After six 

growing seasons, the survival rates were 100% for Tordis and 81 % for Inger in the non-amended 

B-NA plots. In the non-amended B-NADc plots, the presence of D. cespitosa may affect the survival 

rates, which decreased to 72% for Tordis and to 31 % for Inger. The survival rates were even 

lower in the amended B-ADc plots, which continuously decreased from 2012 to 2017, reaching 

31% for Tordis and 20% for Inger. Those differences between survival rates pointed out a 

negative impact of the herbaceous cover on willows, likely enhanced by Optiscor®.  

 

Figure 3. 4 : Survival rates (A), mean height increment (B) and mean diameter increment (C) of the willow 

clones Tordis and Inger planted in non-amended plots without D. cespitosa (B-NA), in non-amended plots 

with D. cespitosa (B-NADc) and amended plots with D. cespitosa (B-ADc) over time. 
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The competition between herbaceous plants and willows (site B) was also demonstrated 

by measuring tree height increment (Figure 3. 4B). It highlighted a better growth of both clones 

in the B-NA plots, with a height increment of 5.4-5.7 m in five years. The mean height increment 

of willows was lower in the B-NADc and B-ADc plots, ranging from 2.0 to 3.0 m in five years 

(Figure 3. 4B). Regarding the mean diameter increment (Figure 3. 4C), both clones also showed 

a better growth in the B-NA plots (14-23 mm in 5 years) whereas they showed the lowest growth 

in the B-NADc ones (9.3-12 mm in 5 years).   

Overall, the Tordis clone exhibited a better capacity to tolerate the site conditions as 

compared with the Inger clone in terms of growth and survival rate. In unpolluted soils, 

Albertsson et al. (2014a) reported that willow clones including Inger and Tordis were weak 

competitors towards herbaceous plants, especially during their establishment phase. Their 

mortality increased and their shoot growth was reduced after one growing season in presence of 

herbaceous plants. Based on Kucharski et al. (2005), D. cespitosa could be hyper competitive with 

limited growth requirements. We observed that willow root systems were heavily constrained by 

the D. cespitosa root systems (data not shown), thus restraining willow access to nutrients. 

Negative allelopathic interactions may also explain the altered growth of willows in presence of 

D. cespitosa as demonstrated in several studies involving grasses and trees (Fales and Wakefield, 

1981; Kolb, 1988; Walters and Gilmore, 1976). 

Most of the foliar concentrations of macronutrients, i.e. P, K, Ca, Mg and S, for poplars and 

willows (Table 3. 4) were in the range of baseline values found in tree leaves from unpolluted 

sites (Ågren and Weih, 2012; Martín-García et al., 2012; Vandecasteele et al., 2004). However, the 

CCI values of willow leaves differed between the treatments (Table 3. 4). For both clones, the CCI 

values were higher in the B-NA plots than in the B-NADc ones, suggesting a negative impact of D. 

cespitosa on willow nutrient status. The significant differences between CCI values for B-NADc and 

B-ADc willows showed that Optiscor® improved willow nutrition. As the CCI is usually positively 

correlated with foliar N (Pal et al., 2012), we assumed that Optiscor® improved the availability of 

N in soil, leading to a higher production of chlorophyll in willow leaves.   

 

 



 

 

 

Table 3. 4 : Foliar nutrients concentrations of poplars and willows. Values are means ± SD. The ratios show the interactions between the micronutrients Fe, Mn and Zn in tree leaves. 

“CCI” stands for Chlorophyll Content Index; it indicates the amount of chlorophyll in leaves. Baseline ranges are indicated for comparison (Ågren and Weih, 2012; Martín-García et al., 

2012; Vanbeveren et al., 2016; Vandecasteele et al., 2004). For each clone, different letters between treatments indicate significant differences. No letter indicates no difference (α= 

0.05). A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NA: non-amended soil planted with willows; B-NADc: non-amended soil with D. 

cespitosa and willows; B-ADc: amended soil with D. cespitosa and willows. 

Site Clone Treatment P (mg g-1) K (mg g-1) Ca (mg g-1) Mg (mg g-1) S (mg g-1) Fe (mg kg-1) Mn (mg kg-1) Fe/Mn Fe/Zn CCI 

A 

I-214 
A-NI 2.63 ± 0.36 B 21.2 ± 3.24 25.1 ± 2.66 3.09 ± 0.33 5.94 ± 1.17 A 45.6 ± 6.86 34.6 ± 9.74 1.39 ± 0.32 0.14 ± 0.09 - 

A-I 3.03 ± 0.49 A 23.5 ± 5.28 24.1 ± 4.51 2.98 ± 0.44 4.86 ± 1.50 B 44.6 ± 7.58 28.4 ± 10.9 1.69 ± 0.40 0.12 ± 0.07 - 

Skado 
A-NI 3.38 ± 0.65 21.8 ± 2.67 28.4 ± 5.17 2.59 ± 0.47 3.94 ± 0.53 b 96.5 ± 16.0 21.2 ± 4.81 4.69 ± 0.92 0.26 ± 0.09 - 

A-I 3.27 ± 0.51 21.2 ± 3.64 29.6 ± 5.39 2.60 ± 0.34 5.08 ± 1.58 a 89.9 ± 8.74 24.8 ± 4.71 3.72 ± 0.66 0.27 ± 0.15 - 

Baseline ranges 1.9-6.6 11.2-17.3 10.4-30.8 1.7-3.2 1.6-3.2 55.6-163 21.7-380 0.6 0.7  

B 

Inger 

B-NA 2.89 ± 0.68 B 14.7 ± 2.47 B 16.3 ± 11.2 1.85 ± 0.75 7.37 ± 3.34 247 ± 177 AB 37.3 ± 25.7 6.48 ± 0.75 AB 0.16 ± 0.05 A 11.7 ± 3.69 A 

B-NADc 4.02 ± 0.68 A 16.6 ± 2.93 AB 13.2 ± 3.64 1.83 ± 0.34 5.68 ± 1.34 147 ± 47.0 A 18.6 ± 5.83 7.97 ± 1.42 A 0.11 ± 0.02 AB 4.49 ± 1.05 C 

B-ADc 2.86 ± 0.65 B 21.6 ± 7.77 A 15.4 ± 4.08 1.98 ± 0.4 5.35 ± 1.57 95.8 ± 47.5 B 16.7 ± 8.59 5.92 ± 2.04 B 0.09 ± 0.04 B 6.98 ± 0.71 B 

Tordis 

B-NA 3.15 ± 0.51 16.8 ± 3.45 b 14.8 ± 4.64 2.11 ± 0.35 6.16 ± 1.01 179 ± 77.2 a 46.4 ± 14.7 a 3.82 ± 0.91 0.10 ± 0.03 a 7.44 ± 1.13 a 

B-NADc 3.84 ± 0.39 14.4 ± 3.14 b 20.2 ± 4.83 2.35 ± 0.53 5.10 ± 0.67 102 ± 27.0 ab 38.5 ± 10.0 a 2.96 ± 1.57 0.05 ± 0.02 b 5.32 ± 1.14 b 

B-ADc 3.75 ± 0.9 21.9 ± 6.27 a 19.2 ± 3.7 2.41 ± 0.46 6.11 ± 1.91 80.2 ± 33.1 b 22.7 ± 8.09 b 3.94 ± 2.10 0.06 ± 0.03 b 7.31 ± 0.45 a 

Baseline ranges 2.5-3.7 11-22 13-25 2.1-3.0 2.6-7.3 107-147 33-536 4.0 2.3  
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Besides, both Salicaceae species exhibited excessive foliar Cd and Zn concentrations 

(Figure 3. 5) whereas foliar Cu and Pb concentrations were in the range of  baseline levels 

(Madejón et al., 2004; Vandecasteele et al., 2005; Vandecasteele et al., 2004). Copper and Pb would 

be mainly accumulated in the tree roots as suggested by Madejón et al. (2004) and Vandecasteele 

et al. (2005). The highest foliar Cd and Zn concentrations were found in the Tordis clone and 

ranged between 3.2-20 mg Cd kg-1 DW and 774-3113 mg Zn kg-1 DW. The lowest foliar Cd and Zn 

concentrations occurred in both poplar clones, even if these concentrations also exceeded 

common concentrations. Willows and poplars generally displayed high foliar Cd and Zn 

concentrations in moderately and highly polluted sites (Enell et al., 2016; Laureysens et al., 2004; 

Phanthavongsa et al., 2017; Van Slycken et al., 2013; Vandecasteele et al., 2004) and some species 

such as S. fragilis can tolerate more than 80 mg Cd kg-1 DW in leaves with no sign of toxicity 

(Vervaeke and Lust, 2001).  

 

 

Figure 3. 5 : Foliar Cd, Pb, Cu and Zn concentrations of poplars (I-214, Skado) and willows (Inger, Tordis) 

in June 2015. Values are means ± SE. Significant differences between the treatments for each clone are 

indicated by different letters (p < 0.05). A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted 

with inoculated poplars; B-NA: non-amended soil planted with willows; B-NADc: non-amended soil with D. 

cespitosa and willows; B-ADc: amended soil with D. cespitosa and willows. 
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Metal toxicity in plants can result from nutritional imbalance (Kabata-Pendias, 2010). In 

this regard, the Fe/Zn ratios (Table 3. 4) were low in all cases compared with optimal values 

(Ågren and Weih, 2012; Martín-García et al., 2012), indicating that Zn excess may have decreased 

Fe uptake and foliar concentration. Besides, Cd uptake by poplars and willows might also have 

reduced the translocation of Fe in their shoots as Cd can inhibit Fe transporters (Solti et al., 2011). 

No sign of toxicity was observed on poplars and Tordis willows collected in the B-NA and B-ADc 

plots. In fact, the Fe/Mn ratios of these trees were in the range of optimal values (Ågren and Weih, 

2012; Martín-García et al., 2012). In contrast, high Fe/Mn ratios may indicate a physiological 

stress as proposed by Barrick and Noble (1993). Here, despite optimal foliar Fe concentrations 

(Ågren and Weih, 2012), the clone Inger from the B-NADc plots presented the highest Fe/Mn ratio 

(7.97) and lowest CCI values (Table 3. 4) hence explaining their limited growth.  

At the field scale, the mycorrhizal inoculation of poplars did not decrease foliar Cd and Zn 

concentrations in contrary to our expectations (Figure 3. 5) and results from several 

pot/greenhouses studies conducted in controlled conditions (Cabral et al., 2015). However, a 

positive effect of the inoculation can be found depending on soil contamination levels as 

previously reported (Phanthavongsa et al., 2017). The basic slag Optiscor® had no effect on foliar 

Cd concentration but significantly decreased foliar Zn concentration in the Tordis willows (by 31 

%). Interestingly, both willow clones showed lower foliar Pb concentrations in the amended B-

ADc plots (Figure 3. 5). These results corroborate the decrease of extractable soil Pb in these plots 

(Table 3. 2) despite no significant correlation was found, and suggest a positive effect of 

Optiscor® on Pb extractable concentrations in soil.  

3.1.4.7. Environmental risk assessment 

Environmental risk assessment (ERA) is one pillar of a phytomanagement trial as 

transfers of PTEs into the food chain may occur (Vangronsveld et al., 2009). Angelova et al. (2010) 

showed that high total soil Cd (12.2 ± 0.24 mg kg-1 DW) affected the ingestion of Cu and Zn by 

rabbits, leading to their higher accumulation in some organs. As wild rabbits, deer and herbivory 

were noticed in the studied areas, risks related to the consumption of D. cespitosa, U. dioïca, tree  

leaves and bark were assessed for each site.  

Based on the PEC soil/PNEC soil ratios and the use of TerraSysMC, terrestrial organisms 

(plants, invertebrates and microorganisms) would be highly affected by exposition to total soil Cd 

and Zn (Table 3. 5). As results were similar for all treatments at each site (data not shown), risk 

indices are only listed for the treated A-I and B-ADc plots. Both ERA methods indicated a risk with 

mammalian herbivory (Table 3. 5). The PEC oral/PNEC oral ratios specified that eating tree leaves 

and bark may cause more adverse effects than grazing herbaceous plants while TerraSysMC 
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confirmed that ingestion of plant parts enriched with Cd and Zn may affect rabbits and deer. 

Nevertheless, Cd and Zn concentrations in aerial tree parts are expected to decrease with 

increased biomass production over several growing seasons (Mertens et al., 2006b). In addition, 

it is unlikely that rabbits and deer would consume large quantities of metal-enriched leaves or 

bark because deer are quite selective and sample food continuously with respect to nutritional 

values of their diet (Tixier et al., 1997) and wild rabbits graze mostly grasses (Rogers et al., 1994). 

Therefore, the restrictive values used in TerraSysMC overestimate the risks regarding the animal 

diet over the year. Likewise, Enell et al. (2016) showed that risk quotients calculated to assess 

phytomanagement on brownfields using willows as energy crops were likely overrated by 

considering tree leaves as the only food for grazers. It is also admitted that bench bioassays used 

to determine threshold values (i.e. PNEC and values from TerraSysMC dataset) overestimate the 

risks as compared to field observations (Jensen and Pedersen, 2006). Many uncertainties remain 

as the impacts of PTEs depend on various factors (plant species and abundance, animal diet, 

grazing area, etc.) but we cannot exclude a risk of food chain contamination in our field sites 

according to the risk indices calculated with these preliminary approaches.  

Table 3. 5 : Risk indices (R) related to total Cd and Zn in soils and plants, calculated as the PEC/PNEC ratio 

(method 1) and by the software program TerraSysMC (method 2). A-I: soil planted with inoculated poplars; 

B-ADc: amended soil with D. cespitosa and willows. Risk indices in bold (R> 1) indicate potential adverse 

effects on the studied system. 

 R (Cd)  R (Zn) 

Method 1 (PEC/PNEC) A-I B-ADc  A-I B-ADc 

Soil to terrestrial organisms 

(plants, invertebrates, 

microorganisms)  

10 9.6  87 346 

Nettle (U. dioïca) to mammals   0.5 0.1  - - 

Grass (D. cespitosa) to 

mammals  
- 0.2  - - 

Tree leaves to mammals 6 8  - - 

Tree bark to mammals - 11  - - 

Method 2 (TerraSysMC)      

Soil to plants  3.4 1.8  42 118 

Plants to wild rabbit 2.0 2.3  1.2 2.8 

Plants to deer 3.9 4.8  2.0 5.2 

 

3.1.4.8. Lessons of the field and recommendations 

Few studies reported the long-term effects of phytomanagement at field scale from a risk-

based point of view. Our field study highlighted the use of the perennial grass D. cespitosa as a 

relevant species for phytomanagement. After 4 years, this grass showed a capacity to tolerate high 

total soil As and metals (Table 3. 1) and formed a dense cover while preventing food chain 

contamination by maintaining low PTEs in its shoots (Figure 3. 2). In combination with a metal-
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excluder such as D. cespitosa, the preservation of relevant plant colonists for phytomanagement 

or to increase biodiversity may not be an environmental issue, if the hypothesized PTE decrease 

in the colonist shoots is confirmed. To maintain a dense perennial vegetation and combat against 

invasive species such as F. japonica, regular mowing appeared as an appropriate management 

practice.  

A strong competition between D. cespitosa and willows used for bioenergy production at 

the site B was evidenced, reducing trees growth and survival. The sowing of herbaceous plants a 

few months after tree establishment may be recommended to promote tree growth and thus 

reduce competition. Conversely, the poplars showed an optimal growth at the site A and were 

likely more tolerant than willows to the soil conditions. The dense foliage of Skado poplars limited 

the growth of plant colonists and soil cover. Revegetation by plant colonists can be constrained by 

allelopathic interactions. To optimize the intercropping of herbaceous plants and trees, it is 

necessary to consider belowground and aboveground interspecific interactions. Moreover, to 

avoid potential regression of the plant cover by tree shade, the period before wood harvest may 

be adjusted depending on the selected species. Therefore, the investigation of tree-grass 

interactions over several rotation cycles is required to determine the best management practices 

for the phytomanagement of contaminated soils.  

Despite positive results concerning the lower availability of Pb induced by Optiscor®, the 

expected impacts of the basic slag on the reduction of both extractable soil Cd, Cu and Zn and foliar 

concentrations were not reached. Likewise, mycorrhizal inoculation did not reduce extractable 

soil Cd, Cu and Zn and the translocation of these elements in poplar leaves. As the 

phytostabilization of contaminated soils should include excluder cultivars to reduce the potential 

PTE transfer into the food chain, further research is needed to decrease PTE translocation in the 

aerial parts of trees with more appropriate amendment and this is particularly critical for Cd-

enriched tree leaves. Besides, biomass valorization of Zn-enriched shoots (i.e. D. cespitosa and 

plant colonists) should not be excluded since they may be used as Zn-biofortified feed for animals 

in pastoral agriculture as current supplements (Anderson et al., 2012). To deepen and confirm 

potentially environmental risks related to PTEs in A and B sites, an accurate description of the 

exposure model in TerraSysMC and a more integrative approach as “TRIAD” (ISO 19204, 2017) 

incorporating chemical, toxicological and ecological data should be performed.  
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Supplemental data 

Table S3. 1 : Parameters used in the software program TerraSysMC for computing risk indices regarding 

the animals observed at the field sites. “NOAEL” stands for No Observable Adverse Effect Level. 

 Wild rabbit Deer 

Body weight (kg) 1.59 23.7 

Type of food and  

percentage of daily intake 

Grass/ nettle (70%) 

Bark/ tree leaves (30%)  

Tree leaves (70%) 

Grass / nettle (30%) 

Daily food intake (kg DW) 0.61 4.63 

NOAEL Cd (mg kg day -1) 0.66 0.34 

NOAEL Zn (mg kg day -1) 110 55.8 

 

 

 

 

Figure S3. 1 : Conceptual model representing pathways and interactions between the environmental 

compartments (soil, air, plants and animals) considered in the software program TerraSysMC. 
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CHAPITRE 4 : Impact du phytomanagement sur la 

mobilité d’EPT dans les sols et sur leur phytotoxicité 

La première partie de ce chapitre est présentée sous forme d’un article. Cet article est en 

préparation et sera prochainement soumis dans un journal scientifique à comité de lecture. Une 

étude complémentaire est présentée dans la seconde partie du chapitre, consacrée à la 

détermination de la spéciation des EPT par modélisation géochimique.  

Malgré l’utilisation d’amendements, les résultats présentés dans les chapitres 2 et 3 ont 

montré que les peupliers et les saules avaient des concentrations foliaires élevées en Cd et en Zn, 

en comparaison avec des valeurs issues de sols non contaminés. D’après les extractions sélectives 

au nitrate de calcium (0,01 M) réalisées sur des échantillons de sol rhizosphérique, le pool labile 

de ces éléments n’avait pas été impacté par les amendements. Néanmoins, une diminution des 

concentrations extractibles en Pb dans la rhizosphère des saules avait été observée sur les 

parcelles amendées. Les concentrations foliaires en Pb chez le saule étant également plus faibles 

sur les parcelles amendées, nous avons émis l’hypothèse que l’amendement avait permis de 

réduire la biodisponibilité du Pb dans le sol. Contrairement au site A où les peupliers se sont 

développés avec succès, les saules Inger et Tordis sur la partie du site B la plus contaminée, 

amendée avec l’amendement minéral basique et végétalisée avec D. cespitosa ont montré une 

diminution de croissance après 4 mois d’implantation puis une mortalité accrue sur la durée de la 

thèse en comparaison des parcelles témoins non amendées et non semées avec la canche 

cespiteuse.  Les tests écotoxicologiques aigus réalisés sur les sols du site B dans le cadre du projet 

GREENLAND (2011-2014) n’avaient pas mis en évidence de toxicité. 

Dans le sol, différents facteurs physico-chimiques et biologiques peuvent influencer le 

comportement géochimique des EPT. Leur répartition entre les phases liquides et solides du sol 

dépend notamment du pH, du potentiel redox, de la matière organique dissoute (MOD), de la 

salinité, des phases solides minérales et organiques et des différents composés biologiques libérés 

par les végétaux et les microorganismes (Antoniadis et al., 2017; Centioli et al., 2008; Sauvé et al., 

2000). Pour mieux comprendre l’impact de l’amendement sur la mobilité et la biodisponibilité des 

EPT, nous avons réalisé des extractions séquentielles qui permettent de déterminer leur 

répartition dans différentes phases solides du sol. En parallèle, des tests de lixiviation en batch à 

différents pH ont également été réalisés afin de prévoir le comportement géochimique des EPT si 

le pH du sol venait à changer dans les conditions naturelles (Cappuyns and Swennen, 2008). Ces 

méthodes n’étant pas destinées à évaluer la toxicité des contaminants, des tests écotoxicologiques 

(essais de toxicité chronique sur Avena sativa et Brassica rapa) ont aussi été réalisés pour évaluer 
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la qualité des sols. Ces tests complémentaires permettront ainsi de déterminer l’influence des 

amendements sur la qualité des sols phytomanagés, et de voir si ces tests réalisés en conditions 

contrôlées pourraient expliquer les observations faites sur le terrain, voire être pertinents pour 

prédire le comportement des plantes vis-à-vis des contaminants.  

Sur le site A, le choix des parcelles s’est porté sur celles qui étaient les plus contaminées 

sur la base des concentrations totales, et plantées avec le peuplier Skado qui était plus productif 

que I-214 (Ciadamidaro et al., 2017). Les tests réalisés sur ce site avaient pour objectif de 

comparer les parcelles inoculées et non inoculées. Sur le site B, le choix des parcelles s’est porté 

sur les parcelles les moins contaminées et les plus contaminées sur la base des concentrations 

totales. Les saules Tordis ayant montré une meilleure croissance que les saules Inger, seules les 

parcelles plantées avec le saule Tordis ont été sélectionnées.  

Les extractions séquentielles montrent que la répartition des EPT est comparable entre 

tous les sols. Le Cd et le Zn sont concentrés dans les fractions échangeables et réductibles tandis 

que le Pb et le Cu sont principalement liés à la fraction oxydable. L’importance de maintenir un 

pH de 8 a été mise en évidence pour éviter la lixiviation des EPT dans le sol. Les tests 

écotoxicologiques confirment la toxicité de tous les sédiments testés, quels que soient les 

traitements.  Ces tests ont également révélé que les parcelles les plus phytotoxiques étaient celles 

du site B non amendées et amendée la plus contaminée. L’étude pointe la nécessité de réaliser des 

tests avec deux espèces végétales qui présentent des physiologies différentes. Contrairement aux 

résultats des tests écotoxicologiques, les observations faites sur le terrain n’avaient pas révélé de 

signes de toxicité pour le peuplier et les espèces colonisatrices. Au contraire, pour le site B, les 

tests écotoxicologiques confirment l’hypothèse de la toxicité du sol sur la diminution de 

croissance du saule Tordis.  

Le lien avec les observations de terrain n’est pas évident car les plantes sélectionnées pour 

le phytomanagement sont plus tolérantes aux EPT que les plantes utilisées pour les tests 

écotoxicologiques. Ces tests devraient être menés avant et après la mise en place des traitements 

pour évaluer le succès du phytomanagement. Avec des plantes sensibles, ils permettraient 

d’évaluer l’amélioration de la qualité des sols suite aux traitements.    
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4.1.  Article 3: Metal mobility, availability and phytotoxicity in 
dredged sediment from a disposal site under different 
phytomanagement options 

Phonethip Phanthavongsa a, Nicolas Manier b, Pascal Pandard b, Nicole Chaumont a, Michel Chalot 

c,d, Valérie Bert a 

a INERIS, Clean and Sustainable Technologies and Processes Unit, Parc Technologique Alata, BP2, 
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4.1.1. Abstract  

The management of metal-contaminated dredged sediment disposal sites has been 

considered for decades by means of phytotechnologies. In this framework, two phytomanaged 

sites contaminated with Cd, Cu, Pb and Zn were set up in northern France using different 

combinations of plants and amendments. Field-contaminated soils that were subjected to 

phytomanagement options were studied by chemical (selective and sequential extractions,  pHstat 

test) and ecotoxicological tests to evaluate their influence on soil quality for risks management. 

Ecotoxicological tests were performed on field-contaminated soils using two higher plants, Avena 

sativa and Brassica rapa, with the aim of determining the most relevant endpoints that underline 

potential hindrances to plant growth. Sequential extractions showed that the amendments did not 

influence the distribution of PTE in soils. Cd and Zn were mostly associated with the reducible and 

exchangeable fractions whereas Cu and Pb were mainly bound to the oxidizable fraction. The 

pHstat tests highlighted the importance to maintain the soil pH to 8 in order to limit metal leaching 

to groundwater. The ecotoxicological test showed that all phytomanaged soils were phytotoxic, 

especially the amended and most contaminated soil of one site. These results are in line with field 

observations since willow growth was altered in the amended and most contaminated areas. As 

herbaceous plants and poplars from the field did not show toxicity symptoms, we can assume that 

these plants are more tolerant to soil contamination than willows. To evaluate the success of 

phytomanagement, the chronic toxicity test is a relevant tool that should be performed before and 

after the implementation of the treatments. 

Keywords: Sequential extraction; leaching test; Avena sativa; Brassica rapa; Chronic toxicity test 
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4.1.2. Introduction 

Anthropogenic activities such as mining, smelting of metal ores, farming and deforestation 

are major sources of river pollution across the globe (Louriño-Cabana et al., 2011; Sundaray et al., 

2011; Yang et al., 2009). Consequently, large volumes of sediment have been contaminated with 

inorganic (metals and metalloids) and organic substances (PAHs, PCBs). In northern France, 

considerable amount of potentially toxic elements (PTEs) such as Zn, Pb, Cd and Cu were found in 

sediments because of waste emissions from metallurgical industries (Huguet et al., 2015; Piou et 

al., 2009). To maintain and preserve waterways, contaminated dredged sediments have been 

conventionally deposited on landfill sites in the absence of cost-effective and operational 

treatments (Voies navigables de France, 2014). Since a few years, the phytomanagement of PTE-

contaminated sediment disposal sites has been proposed as a sustainable option to prevent 

environmental risks and provide economical revenue with biomass production (Bert et al., 2009; 

Evangelou and Deram, 2014).  

The efficiency of phytomanagement with the aim of immobilizing PTEs in soils and 

producing valuable biomass has been investigated at field scale in a few European countries 

(Ciadamidaro et al., 2017; Evangelou and Deram, 2014; Phanthavongsa et al., 2017; Van Slycken 

et al., 2013). It uses metal tolerant plants and amendments in most cases to decrease PTE 

availability, mobility and toxicity (Mench et al., 2010). However, plant growth can be 

compromised due to metal toxicity, nutrient deficiencies and plant competition (Albertsson et al., 

2014b; Clemens, 2006; Kabata-Pendias, 2010). Besides, biological or mineral amendments can 

positively or negatively impact plant growth and PTEs accumulation in the aboveground parts of 

plants depending on soil conditions and plant species (Bert et al., 2012b; Cabral et al., 2015; Le 

Forestier et al., 2017; Phanthavongsa et al., 2017). As the success of phytomanagement depends 

on various biotic and abiotic factors, a better understanding of interactions between 

contaminants, soil, plants and amendments in the field is needed.  

Risk assessments related to PTEs in soils require the characterization of their mobile and 

bioavailable forms (Sauvé et al., 2000). It can be assumed that dissolved elements are readily 

available to organisms or leachable into groundwater whereas the fraction bound to soil solids 

are considered as unavailable and tightly retained (Sauvé et al., 2000). PTE geochemical behavior 

can be affected by environmental variables such as soil pH, redox potential, dissolved organic 

carbon (DOC), salinity and specific metal binding-sites (Centioli et al., 2008). Numerous studies 

focus on the characterization of soil, sediment and waste materials before potential reuse or 

engineering application. In this regard, leaching tests and metal extractions are increasingly used 

for the prediction of PTE behavior in the environment (Centioli et al., 2008; Di Bonito et al., 2018). 

As a complement to chemical tests, ecotoxicological tests are relevant tools to evaluate soil toxicity 
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(Kumpiene et al., 2014; Marchand et al., 2016a; Marchand et al., 2016b; Quintela-Sabarís et al., 

2017). They are commonly performed to assess the toxicity of a specific metal to find the most 

sensitive endpoint. However, Mondaca et al. (2017) highlighted the importance of using field-

contaminated soils for phytotoxicity tests but the co-occurrence of many contaminants may be 

difficult to address. Moreover, soil physicochemical properties such as pH, redox potential and OM 

greatly influence metal availability, leading to potential nutrient imbalance in plants.  

This study aimed at characterizing PTE mobility in soils and phytotoxicity after 4/5 years 

of phytomanagement practices applied at two large field sites. We investigated the geochemical 

distribution of PTEs in soils and their leaching behavior at a range of pH values to predict a 

potential remobilization of PTEs in soils. Besides, chronic toxicity tests were performed on two 

higher plants, Avena sativa and Brassica rapa to evaluate the influence of phytomanagement on 

soil ecotoxicity.  

4.1.3. Materials and methods 

4.1.3.1. Site description  

Between 2011 and 2012, two phytomanaged sites of 1 ha each (A and B) were set up on a 

former dredged sediment disposal area in Fresnes-sur-Escaut (Hauts-de-France, France). The 

experimental designs of the site A are detailed in Ciadamidaro et al. (2017) and Phanthavongsa 

et. al (in prep). Briefly, the management option implemented at this site consisted of a short 

rotation coppice (SRC) of poplars dedicated to bioenergy purposes (cultivars I-214 and Skado). 

Half of the poplars were inoculated with ecto- and endomycorrhizal fungi with the aim of reducing 

PTE availability in soil and their transfer in aboveground parts (Ciadamidaro et al., 2017). 

Colonizing plants and litter covered the soil since no specific herbaceous plant was sown before 

planting. At the site B, the immobilization of PTEs was expected by the incorporation of a basic 

mineral amendment (Optiscor®, 9 t ha-1) in the soil, combined with the use of the grass 

Deschampsia cespitosa, a metal excluder able to form dense soil cover (Kidd et al., 2015). Optiscor® 

was an alkaline by-product of the steel industry used by farmers to increase soil pH, mainly 

composed of CaO (49 %) and MgO (5.5 %). Two willow cultivars, Inger and Tordis, were planted 

in plastic mulch in very short rotation coppice (VSRC) for bioenergy purposes. Previous soil 

characterizations showed that both sites were mostly contaminated by Cd, Cu, Pb and Zn (Kidd et 

al., 2015; Phanthavongsa et al., 2017). 

4.1.3.2. Soil sampling 

In February 2016, composite topsoil samples (0-20 cm depth) made of 10 subsamples 

were collected at both sites in eight plots. At the site A, two plots planted with Skado poplars that 
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showed high productivity (Ciadamidaro et al., 2017) were selected. Besides, the inoculated Skado 

poplars limited foliar concentrations of Zn, Cu and Pb after two growing seasons (Phanthavongsa 

et al., 2017). The plot A-NI was planted with non-inoculated poplars whereas the plot A-I was 

planted with inoculated ones.  

At the site B, four plots were selected with Tordis willows that showed a better growth on 

both amended and non-amended plots. The soil sampling was conducted in two non-amended 

plots (B-NADc, sown with D. cespitosa) and two amended plots (B-ADc-M, moderately 

contaminated soil sown with D. cespitosa; B-ADc-H, highly contaminated soil sown with D. 

cespitosa. The soil samples were collected at 20 cm of the trees. Comparison between moderately 

and highly contaminated soils may provide a better understanding of willow mortality that 

occurred in the field (Phanthavongsa et. al, in prep).  

4.1.3.3. Soil characterization 
4.1.3.3.1. Physicochemical properties 

Physicochemical analyses were performed by an external laboratory (Laboratoire de 

Touraine, France) for the following parameters: grain size (NF X31-107), total carbonates (CaCO3; 

NF ISO 10693), total nitrogen (N; NF ISO 11261), total organic carbon (TOC; NF ISO 14235), OM 

(NF ISO 14235), cation exchange capacity (CEC; NF X31-130), Olsen phosphorus (P; NF ISO 

11263), exchangeable potassium (K2O), magnesium (MgO) and calcium (CaO) (NF X31-108). Soil 

pH (H2O and K2O) was measured according to the standard ISO 10390 (2005). 

Total concentrations of major elements and PTEs (Ca, Cd, Cu, Fe, K, Mg, Mn, P, Pb and Zn) 

were extracted using a hydrofluoric acid solution as described in Phanthavongsa et al. (2017). A 

reference material (SRM 2710; LGC PROMOCHEM) was used to certify the quality of the analyses. 

The plant-available fractions of Cd, Cu, Pb and Zn in soil samples were extracted using 0.01 M 

Ca(NO3)2 solution. Sixty grams of dried samples, sieved to 2 mm, were shaken (Heidolph Reax 2) 

with 120 mL of Ca(NO3)2 (0.01 M) for 48 h. The soil mixtures were then filtered on filtration units 

(0.45 μm; Millipore). Eluates were acidified to a pH < 2 for preservation and analyzed by ICP-MS 

(Agilent 7500). 

Sequential extractions aimed at assessing the distribution of Cd, Cu, Pb and Zn in soil 

following the procedure of Quevauviller et al. (1997). After sieving with a mesh size of 1 mm, 1 g 

of dried soil samples was used for the extractions. The procedure was performed in triplicate and 

targeted four fractions: (F1) exchangeable and bound to carbonates (0.11 M acetic acid); (F2) 

bound to Fe and Mn oxides (0.1 M hydroxylamine hydrochloride); (F3) bound to organic matter 

(hydrogen peroxide, pH= 2-3 and 1 M ammonium acetate); (F4) residual fraction (2 mL of nitric 
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acid (67 %), 6 mL of hydrochloric acid (34 %) and 2 mL of hydrofluoric acid (48 %)). Eluates were 

then analyzed by ICP-OES (Agilent 720, Agilent 5100) and ICP-MS (Agilent 7500). 

4.1.3.3.2. pH-dependent leaching test (pH stat) 

The pH-dependent leaching test was carried out an automatic titration system (Titroline 

7000; Si Analytics) following the standard NF EN 14997 (2015) to investigate the leaching 

behavior of the contaminated soils under the different treatments. For each modality, eight 

samples were prepared with 15 g of soil (particle sizes <1 mm) and 150 mL of extraction solution 

(L/S = 10 L/kg). The extraction solution consisted of deionized water, 1 M HNO 3 or 1 M NaOH to 

reach pH values ranging from 2 to 12. The pH mixture was kept constant under constant stirring 

for 48 h at room temperature. After a settling period of 15 min, the mixture was filtered through 

a 0.45 µm filter membrane. The pH, EC and Eh were measured in the filtrate using a  multi 

parameter analyzer (C861; Consort). The DOC was determined using a TOC analyzer (TOC-VCSH, 

Shimazu), major elements and PTEs (Ca, Cd, Cu, Fe, Mn, Pb and Zn) were measured by ICP-OES 

and ICP-MS.  

4.1.3.4. Chronic toxicity test 
4.1.3.4.1. Growth conditions 

A chronic toxicity test was performed to assess the phytotoxicity of the eight selected soil 

samples (§ 4.1.3.2) following the standard procedure ISO 22030 (2011). Two plant species 

representing monocotyledonous (Avena sativa¸ var. Gaillette, RAGT2n) and dicotyledonous 

species (Brassica rapa CrGC syn. Rbr; Wisconsin Fast Plants®, Carolina Biological Supply 

Company) were cultivated on the different soils in a growth chamber (Fitotron®, Weiss Technik 

company). The photoperiod was set at 16 h of light and 8 h of darkness, with a light intensity at 

10,000 lux ± 2,000 lux. Temperatures were kept at 23/18°C (day/night) and humidity at 80 %. 

Four replicate pots (8.7 x 11.7 cm) for each treatment modality were prepared with about 400 g 

of 4-mm sieved soil. In each pot, ten uniform seeds were sown before adjusting the soil moisture 

to 80 % and 60 % water-holding capacity for A. sativa and B. rapa, respectively. A commercial 

fertilizer (Flory 9, Euflor company) composed of N (15 %), P (7 %), K (22%) and Mg (6 %) was 

applied once a week (1 g/L) to avoid growth reduction related to nutrient deficiencies. Pollination 

was performed by disseminating the pollen on all flowers with a fine brush as long as flowering 

occurred. Plants were also shaken together to ensure a better pollination.  To minimize growth 

variations within the growth chamber, pots were randomly rearranged twice or three times a 

week after each watering. The LUFA 2.2 soil (LUFA Speyer) was used as an uncontaminated and 

control soil. 
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4.1.3.4.2. Measurements 

Growth monitoring was conducted from seedling emergence (for both species) to 

flowering (A. sativa) or ripening (B. rapa). Growth stages were determined using Zadocks decimal 

code (Zadoks et al., 1974). For both plant species, the number of seedlings was counted in all pots 

when more than 50 % of the seedlings emerged in the control modality (LUFA). The seedling 

emergence rates were expressed as a percentage of the mean emergence in the control pots. Dry 

shoot biomass of both species was measured after 14 days. At the end of the chronic assay, the 

following plant responses were determined: dry shoot biomass after 40 days for B. rapa and 54 

days for A. sativa, number of immature and ripe pods (B. rapa) as well as number of spikelet and 

anthers (A. sativa). For the determination of dry biomass, shoot samples were oven-dried at 75 °C 

until constant weight. 

Shoot element concentrations (Cd, Cu, Fe, Mn, Pb and Zn) in both species were analyzed to 

assess the effect of contaminated soils on plant growth. After grinding, 0.5 g of dried samples were 

digested at 180 °C during 20 min in 10 mL of nitric acid (67%) and 3 mL of ultra-pure water using 

a microwave digester (Mars Xpress, CEM). The digested samples were filtered to <0.45 µm 

(Millipore) and acidified to a pH <2 for preservation. Element concentrations were measured by 

ICP-OES (Agilent 5110) and ICP-MS for Cd and Pb (Agilent 7500). A standard reference material 

(white cabbage “BCR-679”, Community Bureau of Reference) was included for analytical quality 

control. Recovery rates were 93 % for Cd, 99 % for Cu, 95 % for Fe, 99 % for Mn and 100 % for 

Zn. For Pb, no reference value was reported in this material. 

4.1.3.5.  Data analysis  

Statistical analyses were performed using R software, version 3.3.3 (R Core Team, 2017). 

Shapiro tests were applied to check the normality of all data distributions. Homoscedasticity was 

verified using the Levene's test or Bartlett test depending on data distribution. Mean comparisons 

between the treatment modalities were carried out using one-way AVOVAs (shoot biomass, 

number of spikelets, number of pods) or Kruskal Wallis tests (seedlings emergence, immature 

seeds, shoot metal concentrations) and reported as statistically different at the 0.05 level. 

Appropriate post-hoc tests were then applied when significant differences were found (Tukey, 

Kruskal). Pearson’s correlation tests run on shoot metal concentrations and shoot biomass were 

reported as significant with α= 0.01.  
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4.1.4. Results and discussion 

4.1.4.1. Soil physicochemical properties 

All topsoil samples that derived from dredged-sediments were characterized by an 

alkaline pH close to 8, similar textures with high proportions of silt (45.8-58.6 %) and moderate 

levels of carbonates that ranged from 3.10 to 8.56 % (Table 4. 1). The soils showed high CEC 

values which were likely due to the high contents of OM (14.1-29.8 %) and clays (23.9-30.2 %), 

suggesting a high buffer capacity of the soils (Baize, 2000a). The high C:N ratios (24.9 to 43.7) 

were typical of European forest soils (Cools et al., 2014). The total and available concentrations of 

the macronutrients P, K, Mg and Ca were broadly in the same range for all soils (Table 4. 1 and 

Table 4. 2). Regarding micronutrients (Cu, Fe, Mn and Zn) and non-essential elements (Cd and 

Pb), their total concentrations were higher than background levels (Table 2), B-ADc-H being the 

most contaminated soil (Table 4. 2).  

Table 4. 1 : Physicochemical characteristics of soils (0-20 cm) under different phytomanagement practices. 

A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NADc: non-

amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-M: moderately contaminated amended soil + D. cespitosa 

and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; LUFA: control soil. 

Site Site A  Site B   

Treatment A-NI A-I  B-NADc B-ADc-M B-ADc-H  LUFA 

Clay < 2 µm (%) 30.2 30.0  23.9 29.2 26.7  8.3 

Silt 2-50 µm (%) 49.2 52.2  45.8 46.2 58.6  14.9 

Sand 50-2000 µm (%) 20.5 17.8  30.3 24.5 14.8  76.8 

Total CaCO3 (%) 5.04 3.70  3.10 8.56 5.56  Nd 

pH (H2O) 8.0 8.1  8.1 8.2 8.1  Nd 

pH (KCl) 7.5 7.5  7.6 7.8 7.5  6.2 

TOC (g kg-1) 165 173  82.1 129 128  17.3 

Total N (g kg-1) 4.63 3.97  3.30 3.34 4.61  1.9 

OM (%) 28.4 29.8  14.1 22.2 22.0  3.0 

C/N 35.6 43.7  24.9 38.6 27.8  9.1 

CEC (meq 100 g-1) 17.6 15.6  18.7 16.3 26.2  9.8 

P Olsen (g kg-1) 0.56 0.47  0.44 0.26 0.45  Nd 

K exchangeable (g kg-1) 0.37 0.33  0.25 0.22 0.51  Nd 

Mg exchangeable (g kg-1) 0.17 0.12  0.16 0.18 0.26  Nd 

Ca exchangeable (g kg-1) 7.78 7.85  7.82 8.48 9.62  Nd 

Nd: Not determined.  



 

 

 

Table 4. 2 : Total element concentrations (in DW) in soils (0-20 cm) under different phytomanagement practices. A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-

I: soil planted with inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and willows, B-ADc-M: moderately contaminated amended soil + D. cespitosa and 

willows; B-ADc-H: highly contaminated amended soil + D. cespitosa and willows). LUFA: control soil for the chronic toxicity tests. Values are means ± SD (n=3). 

Different letters indicate significant differences between the treatments (α= 0.05). 

Site Treatment 
Ca  
(%) 

K  
(%) 

Mg  
(mg kg-1) 

P  
(mg kg-1) 

Fe  
(%) 

Mn  
(mg kg-1) 

Cd  
(mg kg-1) 

Cu 
(mg kg-1) 

Pb  
(mg kg-1) 

Zn  
(mg kg-1) 

A 
A-NI 2.19 ± 0.82 0.88 ± 0.15 b 3,247 ± 1131 1,563 ± 457 b 2.77 ± 0.92 c 410 ± 116 7.2 ± 0.2 b 87 ± 6.3 c 418 ± 23 c 1,707 ± 451 b 

A-I 2.31 ± 0.22 0.88 ± 0.17 b 4,230 ± 410 1,850 ± 151 b 3.83 ± 0.34 c 547 ± 39 6.3 ± 0.6 b 83 ± 10 c 368 ± 48 c 2,120 ± 207 b 

B 

B-NADc 2.80 ± 0.88 1.13 ± 0.08 ab 3,930 ± 1,070 2,857 ± 484 ab 9.24 ± 1.93 a 790 ± 182 8.2 ± 1.9 b 108 ± 1.0 b 788 ± 35 b 2,947 ± 537 ab 

B-ADc-M 2.18 ± 0.48 1.11 ± 0.11 a 4,267 ± 950 1,763 ± 350 b 5.30 ± 1.21 bc 547 ± 110 3.8 ± 0.2 c 85 ± 4.0 c 385 ± 19 c 1,993 ± 419 b 

B-ADc-H 2.79 ± 1.04 0.94 ± 0.12 ab 4,403 ± 1,430 3,390 ± 851 a 8.56 ± 1.91 ab 864 ± 349 12 ± 0.7 a 151 ± 11 a 1,120 ± 78 a 3,593 ± 848 a 

 L-UNC 1.11 ± 0.14 0.22 ± 0.03 2,512 ± 305 1,014 ± 111 1.84 ± 0.23 401 ± 48 < 0.4 20 ± 2.3 43 ± 4.0 141 ± 15 

 LUFA 0.24 1.19 1,220 316 0.77 208 <1.25 3.90 21.0 19.8 
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4.1.4.2. Geochemical distribution of PTEs 

All soil samples showed a similar distribution of Cd and Zn in the different fractions 

(Figure 4. 1), indicating that they had an analogous geochemical behavior regardless of the 

treatments. Cd and Zn were mainly associated with the reducible (40-47 % of their total 

concentrations) and acid/water soluble fractions (31-41 % of their total concentrations), 

revealing that the elements were partly bound to Fe-Mn oxyhydroxides (F2) and carbonates (F1) 

(Quevauviller, 2007). While important concentrations of Cd and Zn in F2 may be released in anoxic 

conditions, equivalent concentrations appeared to be easily mobilizable and potentially available 

to plants (Rodgers et al., 2015). The highest concentrations of Cd and Zn in F1 were extracted from 

the most contaminated and amended soil B-ADc-H (Figure 4. 1 and Table 4. 2). Considering 

Ca(NO3)2-extractable concentrations of Cd and Zn in all soils, that represented less than 0.14 % of 

their total concentrations (Table S4. 2), the mobility and availability of both PTEs might be lower 

than expected. In contaminated dredged-sediments from northern France, Piou et al. (2009) 

showed that Cd and Zn mobility may change with season cycles as the elements were mostly 

bound to OM, sulphides and carbonates in winter, and mostly bound to oxyhydroxides in summer 

after OM mineralization and sulphide oxidation. As the soil samples were collected in winter, PTE 

distribution may be different during the growing season with the influence of plant root exudates, 

associated microorganisms, OM mineralization, soil temperature, etc. (Piou et al., 2009).  

Concerning Cu and Pb, a similar distribution was also observed between the treatments, 

indicating that their availability was not influenced by the amendments (Figure 4. 1). Both 

elements showed a high affinity for OM and/or sulphides as the oxidizable fraction F3 presented 

59 to 72 % of their total concentrations in all soils (Figure 4. 1). The residual fraction F4, in which 

metals are strongly bound to minerals (Rodgers et al., 2015), contained important proportions of 

both elements that ranged between 23-35 % for Cu and 14-26 % for Pb (Figure 4. 1). These 

concentrations were expected to be higher in the amended plots, as showed in Le Forestier et al. 

(2017), where the addition of slags increased significantly the non-remobilized Cu fraction. 

Nevertheless, Cu and Pb exchangeable fractions (F1) were quite low in all soils (2.1-3.5 % for Cu 

and 0.9-1.5 % for Pb), as well as their Ca(NO3)2-extractable fractions which were < 0.20 % for Cu 

and < 0.002 % for Pb (Table S4. 2). 
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Figure 4. 1 : Distribution of Cd, Cu, Pb and Zn in soils under different phytomanagement practices at sites 

A and B (mean values expressed in mg kg-1, n=3). A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil 

planted with inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and willows, B-ADc-M: 

moderately contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended 

soil + D. cespitosa and willows.   

4.1.4.3. Potential leachability of PTEs 

The pH stat curves obtained for Cd, Cu, Pb and Zn showed a similar pattern of leaching 

regardless of the treatments, indicating that the release of the elements in soil solution was highly 

pH-dependent (Figure 4. 2). The leaching of Cd and Zn was minimal at natural pH values and 

increased with decreasing pH (from 8 to 2) but also above pH 8. The typical V-shaped curve 

obtained for Zn (and Cd in a lesser extent) is indicative of solubility-controlling processes such as 

sorption to OM and oxyhydroxides in soils and sediments (Centioli et al., 2008). According to the 

results of sequential extractions, Cd and Zn where substantially bound to Fe-Mn oxyhydroxides 

and carbonates at pH 8 (Figure 4. 1). The dissolution of Cd and Zn complexes appeared to be 
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higher in the soil B-ADc-H than in the other soils from neutral to acidic conditions (Figure 4. 2). 

Regarding Cu and Pb, the lowest leached concentrations were steady between pH 5 and 8 (Figure 

4. 2) in all soils, indicating that both elements were weakly influenced by pH. At more alkaline pH 

values, the increase in metal leaching occurred with increasing DOC concentrations (Figure 4. 2), 

suggesting the formation of DOC-metal complexes known to enhance metal mobility and their 

bioavailability (Antoniadis and Alloway, 2002; Centioli et al., 2008).  

 

Figure 4. 2 : Leaching of metals and DOC as a function of pH and treatment. A-NI: soil planted with non-

inoculated poplars; A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and 

willows, B-ADc-M: moderately contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-H: highly 

contaminated amended soil + D. cespitosa and willows. 
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4.1.4.4. Plant responses to phytomanaged soils 
4.1.4.4.1. Seedling emergence and shoot dry biomass  

Seedling emergence rates ranged between 82-92 % and 90-103 % for A. sativa and B. rapa,  

respectively (Table S4. 1). No significant difference was detected between the treatments, 

indicating that PTE concentrations in soils and amendments did not affect seed germination.  

Although no visible symptom of toxicity was noticed at the end of the two-week exposure 

period, plant growth was altered depending on the species and treatments (Figure 4. 3A and 

Figure 4. 3C). Regarding A. sativa, all plants exhibited a significant growth reduction of 24 to 45 

% compared with control plants (LUFA) and the lowest shoot dry biomass was measured in the 

amended soil B-ADc-M (Figure 4. 3A). These results are in accordance with previous tests 

performed with lettuce plants, of which shoot dry biomass decreased in contaminated and 

phytomanaged soil collected at the same site B (Quintela-Sabarís et al., 2017). The shoot biomass 

of B. rapa also decreased in B-ADc-M whereas optimal growth was achieved in the other soils 

(Figure 4. 3C). The plants in B-ADC-M may have been affected by the higher availability of Cu in 

soils (Table S4. 2) as negative correlations were found between Ca(NO3)2-extractable Cu in soil 

and shoot dry biomass at day 14 for both species (Table S4. 3). Indeed, Cu is an essential 

micronutrient for plants but it becomes toxic at excessive levels, leading to growth reduction 

(Duc̆ic  and Polle, 2005). During the vegetative growth stage, comparisons of plant biomass 

between amended and non-amended soils of each site did not reveal an improvement of soil 

conditions for the growth of both species.  

During its flowering stage (day 54), A. sativa remained affected by all contaminated soils 

(Figure 4. 3B). The plants showed the lowest shoot dry biomass in the non-amended soil B-NADc, 

which was reduced by half compared with the control one (LUFA). Plants in B-NADc also had a 

lower biomass production than those from the amended soils B-ADc-M and B-ADc-H, suggesting 

a positive effect of Optiscor® on soil physicochemical properties and plant growth. Negative 

correlations between total and Ca(NO3)2-extractable Cu, Pb and Zn concentrations in soil and 

shoot dry biomass at day 54 revealed a potential impact of these elements in plant growth. In 

contrast, B. rapa exhibited an optimal growth during the ripening period (day 40) except in B-

ADc-H and no visible symptom of nutrient deficiency or toxicity was noticed (Figure 4. 3D). The 

slight but significant reduction of shoot dry biomass in B-ADc-H was more likely related to the 

high concentrations of Zn, Cu and Pb in soil (Table S4. 4). However, all plants that grew in soils 

from the site B had similar shoot dry biomass indicating no effect of Optiscor® on soil properties 

and plant growth. As the growth of both species was similar in the soils A-I and A-NI (Figure 4. 

3B and Figure 4. 3D), it is clear that the mycorrhizal inoculation of poplars performed at the site 

A did not improve soil conditions. However, the necroses were more pronounced on plants 
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cultivated on the contaminated and non-amended soils B-NADc and A-NI, suggesting a positive 

effect of the amendments (Table 4. 3). 

 

Figure 4. 3 : Shoot dry biomass of A. sativa (white bars) and B. rapa (grey bars), measured at day 14 (A and 

C), at day 54 (B) and day 40 (D). Values are means ± SE. Different letters indicate significant differences 

between the treatments (n =4; α = 0.05). LUFA: control soil; A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; 

A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-M: 

moderately contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended 

soil + D. cespitosa and willows. 

Table 4. 3 : Necrosis intensity observed after 34 days. The symbol “-” indicates no necrosis; “+” and “++” 

indicate the presence of a few or several necroses on the leaves, respectively).   

Species LUFA A-NI A-I B-NADc B-ADc-M B-ADc-H 

A. sativa  - ++ + ++ + + 

B. rapa  - - - - - - 

 

4.1.4.4.2. Reproductive development  

The panicle development stage of A. sativa was observed 45 days after seedling 

emergence. After 54 days, the mean number of spikelets decreased in all contaminated soils 

(Table 4. 4). Compared with the control plants, the number of spikelets was significantly reduced 

in B-NADc (by 46 %) and B-ADc-H (by 43 %). Pod development stage in B. rapa occurred from the 

21nd day after seedling emergence in all soils. After 40 days, the total number of pods was low for 

all plants compared with control ones, indicating that the contaminated soils affected pod 

development regardless of the treatments (Table 4. 4). Despite high variabilities, plants from B-
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ADc-H had less pods but an important proportion of ripe pods, suggesting that high 

concentrations of PTEs in soils induced the ripening of pods. Conversely, the plants from B-NADc 

showed the lowest proportion of ripe pods. Total and Ca(NO3)2-extractable concentrations of Zn 

in soil were negatively correlated with the number of spikelets and pods (Table S4. 3) suggesting 

the impact of this element on the reproductive development of both species.  

Table 4. 4 : Mean number of spikelets (A. sativa) and pods (B. rapa). The mean number of ripe pods is 

expressed as a percentage of total pods. LUFA: control soil; A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; 

A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-M: 

moderately contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended 

soil + D. cespitosa and willows. Different letters indicate significant differences between the treatments (n= 

16, α= 0.05). 

 A. sativa  B. rapa 

Treatment Spikelets  Pods Ripe pods (%) 

LUFA 7.4 ± 1.4 a  17 ± 7.5 a 24 

A-NI 5.3 ± 1.2 bc  10 ± 4.6 b 28 

A-I 5.8 ± 1.2 b  10 ± 4.5 b 23 

B-NADc 4.0 ± 1.2 c  9.2 ± 4.8 b 18 

B-ADc-M 5.1 ± 1.4 bc  9.1 ± 6.0 b 32 

B-ADc-H 4.2 ± 1.0 c  6.6 ± 4.5 b 31 

4.1.4.4.3. Shoot PTEs concentrations  

Metal concentrations in plants varied depending on the species and the soil treatments 

(Table 4. 5). Both species had higher concentrations of Cd, Pb, Zn and Fe than control plants 

regardless of the treatments and lower concentrations of Mn, especially A. sativa. Mn is an 

essential micronutrient involved in several processes such as photosynthesis and adequate 

contents in plants are required (Schmidt et al., 2016). Critical Mn levels in the aboveground parts 

of plants are generally below 10-20 mg kg-1 DW and can result in leaf necrosis regardless of plant 

species or cultivars (Schmidt et al., 2016; Shao et al., 2017). Because A. sativa presented leaf 

necrosis (Table 4. 3) and insufficient concentrations of Mn in all contaminated soils, we assume 

that growth reduction was the consequence of Mn deficiency. In addition, the strong and positive 

correlation between shoot Mn concentrations and shoot dry biomass (r= 0.82) confirmed that Mn 

was a key factor for the growth of A. sativa. Soil parameters such as pH and redox potential are 

known to greatly influence Mn availability (Schmidt et al., 2016). In our study, pH stat tests revealed 

that the lowest Mn-extractable concentrations were leached in the soil solution at pH 8 (Figure 4. 

2), corresponding to the actual pH of all contaminated soils. Consequently, Mn deficiency in A. 

sativa probably occurred because of Mn oxidation in alkaline conditions, reducing the element 

availability (Schmidt et al., 2016). Interactions with other elements might have reduced Mn uptake 

and translocation in shoots. Among metal transporters involved in the uptake of Mn in plants, 
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ITR1 from the ZRT-IRT-like Protein (ZIP) family has been reported to transport other cations 

including Fe, Zn and Cd (Guerinot, 2000). 

In A. sativa, shoot Cu and Zn concentrations notably reached toxic levels (20-100 and 100-

500 mg kg-1 for Cu and Zn, respectively) that may also be responsible for plant growth inhibition 

(Duc̆ic  and Polle, 2005; Kabata-Pendias, 2010). Shoot dry biomass and number of spikelets were 

strongly and negatively correlated with shoot concentrations of both elements (Table S4. 4). 

Plants that presented the highest concentrations of Cu and Zn were found in the non-amended 

soil B-NADc, where they showed the most important growth reduction at day 54 (Figure 4. 3B 

and Table 4. 5). Although Cu and Zn were potentially more available in the amended soil B-ADc-

H (Table S4. 2), A. sativa limited the translocation of both elements in shoots (Table 4. 5), 

suggesting a positive effect of Optiscor®. In another study, the addition of the same amendment in 

a sandy soil (1 % DW) was also beneficial for beans by improving the biomass of primary leaves 

and by decreasing foliar Cu concentrations (Le Forestier et al., 2017).  

In contrast to A. sativa, B. rapa achieved to maintain sufficient shoot concentrations of Cu 

in all contaminated soils (Table 4. 5) and showed an optimal growth, except in B-ADc-H. Some 

studies showed that Brassica species could tolerate several metals by producing chelating 

compounds involved in the reduction of metal phytotoxicity (Jahangir et al., 2008; Mourato et al., 

2015). According to correlation tests, the slight decrease of shoot biomass and pod production in 

B-ADc-H was likely due to an excessive concentration of Zn and to Mn deficiency in the plant 

(Table S4. 4). In this line, Mourato et al. (2015) reported that Cu and Zn exposure reduced the 

translocation of Mn in shoots of B. rapa. While Zn can induce Fe uptake in Brassica species to avoid 

Fe deficiency, an antagonistic relationship between Zn and Mn might have occurred in roots as 

suggested by Feigl et al. (2015), resulting in the increase of shoot Fe and decrease of Mn uptake 

and/or translocation in shoots. It is not clear if Optiscor® limited metal accumulation in B-ADc-M 

since B. rapa presented similar concentrations of Pb, Zn and Fe similarly in the amended soil B-

ADc-H and non-amended soil B-NADc. The amendment may not be efficient at certain levels of 

PTEs in soils. Regarding the biological amendment, shoot metal concentration was not reduced in 

A-I compared to A-I in most cases for both species, suggesting that the treatment had no effect 

(Table 4. 5). 
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Table 4. 5 : Metal shoot concentrations (mg kg-1 DW) in A. sativa (d54) and B. rapa (d40). LUFA: control 

soil; A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with inoculated poplars; B-NADc: non-

amended soil + D. cespitosa and willows, B-ADc-M: moderately contaminated amended soil + D. cespitosa 

and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended soil + D. cespitosa and willows. Values are means ± SD 

(n= 4). Different letters indicate significant differences between the treatments among each species (α= 

0.05). 

Species Treatment Cd Cu Pb Zn Fe Mn 

A. sativa 

LUFA 0.03 ± 0.00 E 9.57 ± 0.99 C 0.39 ± 0.03 D 22.6 ± 12.7 D 40 ± 2.35 E 54.9 ± 7.64 A 

A-NI 0.65 ± 0.05 A 16.9 ± 0.68 B 0.73 ± 0.07 C 105 ± 6.42 C 61.2 ± 4.96 D 4.24 ± 0.27 B 

A-I 0.72 ± 0.07 A 16.9 ± 0.56 B 0.68 ± 0.06 C 104 ± 6.23 C 64.9 ± 4.27 CD 4.43 ± 0.13 B 

B-NADc 0.40 ± 0.03 C 20.8 ± 1.48 A 1.66 ± 0.34 A 224 ± 17.2 A 155 ± 41.6 A 5.19 ± 0.15 B 

B-ADc-M 0.29 ± 0.03 D 16.6 ± 1.43 B 0.79 ± 0.16 BC 104 ± 5.79 C 77.2 ± 15.0 BC 4.28 ± 0.47 B 

B-ADc-H 0.54 ± 0.02 B 16.4 ± 1.22 B 0.97 ± 0.18 B 195 ± 12.8 B 84.6 ± 18.3 B 4.10 ± 0.77 B 

B. rapa 

LUFA 0.30 ± 0.03 d 8.65 ± 1.58 1.79 ± 0.68 b 37.0 ± 6.60 c 246 ± 64.0 b 54.6 ± 16.3 a 

A-NI 1.92 ± 0.30 a 8.63 ± 0.37 3.80 ± 0.35 b 160 ± 12.8 b 288 ± 23.3 b 25.3 ± 4.01 b 

A-I 1.86 ± 0.13 a 9.24 ± 0.99 5.69 ± 1.19 a 169 ± 20.6 b 408 ± 81.4 a 28.2 ± 3.3 b 

B-NADc 0.78 ± 0.08 c 9.17 ± 0.92 7.57 ± 2.31 a 308 ± 36.8 a 609 ± 184 a 20.7 ± 3.42 b 

B-ADc-M 0.69 ± 0.06 c 8.93 ± 0.51 5.29 ± 0.72 a 154 ± 11.6 b 435 ± 79.2 a 18.1 ± 2.01 b 

B-ADc-H 1.41 ± 0.03 b 9.27 ± 0.36 7.11 ± 2.13 a 418 ± 7.86 a 482 ± 158 a 19.0 ± 1.82 b 

 

4.1.5. Conclusion 

The phytomanagement of contaminated sites has been considered as a promising option 

to prevent environmental risks and produce valuable biomass to generate economic 

opportunities. The use of leaching and extraction tests were used to investigate and predict PTE 

behavior in soil. The amendments did not reduce PTE mobility and distribution in the tested soils 

but it appeared that soil pH was a critical parameter that controlled metal availability. Our study 

highlighted the importance of maintaining a maximum soil pH of 8 to reduce PTE availability but 

such a measure can also impair micronutrients uptake such as Mn. A. sativa and B. rapa responded 

differently to metal exposure and soil physicochemical properties but pointed out the same soils 

as the most toxic. Among the field-contaminated soils, B-NADc and B-ADc-H from the site B 

appeared as the most toxic matrices for plants growth when considering all endpoints. Growth 

reduction occurred earlier in A. sativa than in B. rapa, which did not show visible toxicity 

symptoms. A. sativa was more sensitive than B. rapa for all endpoints whereas B. rapa showed a 

slight reduction of growth and pod production only at the end of the test. For these tested plants, 

long-term bioassays appeared to be more relevant than short-term bioassays since both species 

responded differently to soil physicochemical characteristics after their vegetative stage. In 

addition to Cd, Cu, Pb and Zn potential phytotoxicity, Mn deficiency appeared as the most 

importance cause of plant growth reduction. Chronic toxicity tests are relevant tools to assess soil 

quality. Because of the duration of the tests, they could be performed every 3 or 5 years.   
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Supplemental data 

Table S4. 1 : Seedling emergence rates of A. sativa and B. rapa expressed as a percentage of the mean 

emergence of control plants (LUFA). A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with 

inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and willows, B-ADc-M: moderately 

contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended soil + D. 

cespitosa and willows. No letter indicates no difference between the treatments (n= 4; α= 0.05). 

Species A-NI A-I B-NADc B-ADc-M B-ADc-H 

A. sativa 92 ± 0.16 92 ± 0.05 87 ± 0.16 82 ± 0.18 92 ± 0.10 

B. rapa 97 ± 0.06 103 ± 0.00 90 ± 0.26 97 ± 0.06 97 ± 0.06 

 

Table S4. 2 : Concentrations of PTE (mg kg-1 DW) in different soil fractions (0-20 cm) under different 

phytomanagement practices. A-NI: soil planted with non-inoculated poplars; A-I: soil planted with 

inoculated poplars; B-NADc: non-amended soil + D. cespitosa and willows, B-ADc-M: moderately 

contaminated amended soil + D. cespitosa and willows; B-ADc-H: highly contaminated amended soil + D. 

cespitosa and willows). Values are means ± SD (n=3). 

Site Fraction Treatment Cd Cu Pb Zn 

A 

Ca(NO3)2-extractable  
A-NI 0.009 ± 0.000 a 0.13 ± 0.11 0.007 ± 0.002 0.73 ± 0.06 

A-I 0.008 ± 0.000 b 0.06 ± 0.03 0.004 ± 0.001 0.62 ± 0.15 

F1 
A-NI 3.85 ± 0.20 1.93 ± 0.21 4.79 ± 1.23 722 ± 48.1 

A-I 4.26 ± 0.16 2.67 ± 0.33 5.64 ± 1.55 830 ± 101 

F2 
A-NI 4.37 ± 0.25 3.64 ± 1.70 92.5 ± 14.0 998 ± 41.7 

A-I 4.78 ± 0.34 8.76 ± 2.53 129 ± 15.1 1,129 ± 42.6 

F3 
A-NI 0.51 ± 0.02 59.4 ± 4.28 272 ± 26.2 332 ± 14.1 

A-I 0.60 ± 0.11 61.9 ± 3.95 300 ± 46.2 346 ± 45.7 

F4 
A-NI 0.64 ± 0.09 25.1 ± 4.23 73.3 ± 14.6 244 ± 82.9 

A-I 0.69 ± 0.22 23.5 ± 1.62 69.7 ± 3.31 225 ± 49.1 

B 

Ca(NO3)2-extractable 

B-NADc 0.003 ± 0.00 0.13 ± 0.14 0.007 ± 0.005 1.03 ± 0.12 

B-ADc-M 0.003 ± 0.00 0.17 ± 0.12 0.008 ± 0.004 0.47 ± 0.09 

B-ADc-H 0.006 ± 0.00 0.12 ± 0.13 0.008 ± 0.008 1.44 ± 0.19 

F1 

B-NADc 3.27 ± 0.05 2.31 ± 0.08 7.85 ± 0.20 2,410 ± 50.4 

B-ADc-M 2.00 ± 0.11 2.11 ± 0.28 6.58 ± 1.57 929 ± 39.8 

B-ADc-H 5.98 ± 0.25 4.31 ± 0.51 13.3 ± 2.55 3,945 ± 394 

F2 

B-NADc 4.01 ± 0.06 1.53 ± 0.27 72.0 ± 4.39 3,182 ± 81.1 

B-ADc-M 2.23 ± 0.06 1.53 ± 0.61 67.6 ± 6.18 968 ± 41 

B-ADc-H 6.53 ± 0.27 1.60 ± 0.61 74.7 ± 11.1 4,346 ± 172 

F3 

B-NADc 0.78 ± 0.05 50.7 ± 1.46 571 ± 10.6 952 ± 28.2 

B-ADc-M 0.34 ± 0.04 42.8 ± 1.28 273 ± 14.1 272 ± 29.0 

B-ADc-H 1.45 ± 0.14 88.4 ± 10.6 977 ± 86.1 1,812 ± 110 

F4 

B-NADc 0.74 ± 0.13 29.3 ± 4.05 233 ± 36.7 495 ± 39.6 

B-ADc-M 0.67 ± 0.11 25.4 ± 2.32 94.5 ± 6.67 223 ± 24.1 

B-ADc-H 0.71 ± 0.37 28.2 ± 11.8 332 ± 231 729 ± 480 

Fractions: F1: exchangeable; F2: reducible; F3: oxidizable; F4: residual.   
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Table S4. 3 : Significant correlations between soil Ca(NO3)2-extractable PTEs concentrations and plant 

responses at d 40 and d 54, for B. rapa and A. sativa, respectively (α= 0.01). 

 Ca(NO3)2-extractable concentration  Total concentration 

 Cd Cu Pb Zn Mn  Cd Cu Pb Zn Mn 

A. sativa            

Shoot dry mass d 14 0.95 -0.65 -0.32 Ns Ns  Ns Ns Ns Ns Ns 

Shoot dry mass d 54 0.72 -0.51 -0.52 -0.50 Ns  Ns -0.46 -0.60 -0.59 -0.69 

Shoot Cd concentrations (DW) 0.95 -0.85 -0.60 Ns Ns  Ns Ns Ns Ns -0.30 

Shoot Cu concentrations (DW) -0.39 Ns Ns Ns Ns  Ns Ns Ns Ns 0.38 

Shoot Pb concentrations (DW) -0.56 Ns Ns 0.46 Ns  Ns Ns 0.52 0.56 0.66 

Shoot Zn concentrations (DW) -0.45 Ns Ns 0.82 Ns  0.70 0.74 0.86 0.87 0.90 

Shoot Mn concentrations (DW) -0.39 Ns Ns Ns  Ns  Ns Ns Ns Ns Ns 

Number of spikelet 0.59 -0.40 -0.59 -0.77 -0.45  -0.63 -0.76 -0.85 -0.82 -0.85 

B. rapa            

Shoot dry mass d 14 0.84 -0.78 -0.61 Ns Ns  Ns Ns Ns Ns Ns 

Shoot dry mass d 40 0.78 Ns -0.22 -0.39 Ns  -0.23 -0.57 -0.56 -0.70 Ns 

Shoot Cd concentrations (DW) 0.99 -0.71 -0.45 Ns Ns  Ns -0.11 -0.20 -0.28 Ns 

Shoot Cu concentrations (DW) Ns Ns Ns 0.49 Ns  0.44 0.52 0.55 0.74 Ns 

Shoot Pb concentrations (DW) -0.57 Ns Ns 0.67 Ns  0.54 0.66 0.76 0.88 Ns 

Shoot Zn concentrations (DW) -0.26 Ns Ns 0.97 Ns  0.91 0.97 1 0.98 Ns 

Shoot Mn concentrations (DW) 0.84 -0.80 -0.80 -0.36 Ns  Ns -0.52 -0.53 -0.51 Ns 

Number of pods 0.43 Ns -0.54 -0.80 Ns  -0.71 -0.93 -0.89 -0.87 Ns 

Ns = Not significant  

 
 

Table S4. 4 : Significant correlations between shoot metal concentrations and plant responses at d 40 and 

d 54, for B. rapa and A. sativa, respectively (α= 0.01). 

 Cd Cu Pb Zn Mn 

A. sativa      

Shoot dry mass d 54 -0.48 -0.86 -0.73 -0.85 0.82 

Number of spikelet -0.43 -0.80 -0.72 -0.83 0.74 

B. rapa      

Shoot dry mass d 40 Ns Ns Ns Ns Ns 

Number of pods Ns Ns -0.63 -0.70 0.67 

Ns = Not significant  
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4.2. Résultats complémentaires : modélisation de la spéciation du Cd, 
Cu, Pb et Zn dans les sols 

4.2.1. Modélisation de la spéciation des métaux via le code géochimique 
ORCHESTRA  

Sur la base de données issues des tests de lixiviation, il est possible de déterminer la nature 

des phases solides réactives susceptibles de contrôler le relargage des EPT par l’utilisation de 

modèles géochimiques (Van der Sloot et al., 2005). Dans le cadre d’une évaluation des risques 

environnementaux, cette approche est de plus en plus utilisée pour déterminer la spéciation des 

EPT dans une matrice donnée (sols, sédiments, déchets, etc.) et prédire leur comportement 

géochimique sur le long terme (Achard, 2013; Di Bonito et al., 2018). Dans notre étude, la 

spéciation d’EPT dans les phases solides et liquides des échantillons de sol a été déterminée à 

l’aide du logiciel LeachXSTM (Energy Research Centre of the Netherlands and Vanderbilt 

University ; www.leachxs.org). Ce logiciel intègre le code géochimique ORCHESTRA (Objects 

Representing CHEmical Speciation and TRAnsport models) qui permet d’estimer la répartition 

des éléments entre différentes phases particulaires (matière organique particulaire ou MOP, 

oxydes/hydroxydes de Fe et Al, argiles, et carbonates) et la matière organique dissoute (MOD) 

(Meeussen, 2003). Les paramètres d’entrée et de sortie du modèle sont schématisés sur la Figure 

4. 4.  

 

Figure 4. 4 : Relation entre les données expérimentales des tests de lixiviation et d’extraction avec la 

modélisation de la spéciation des EPT. 

Il est supposé que tout le carbone organique dissous (COD) en solution est constitué de 20 

% d’acides humiques (AH) pour toute la gamme de pH  (Van der Sloot et al., 2005). Seuls les 

résultats concernant les échantillons de sol A-NI, A-I, B-NADc et B-ADc-H (voir paragraphe 4.1.3 

pour plus de détails) prélevés en février 2016 sur les deux sites A et B sont reportés. Cette étude 

http://www.leachxs.org/


 

130 
 

complémentaire devrait permettre d’appuyer les résultats obtenus précédemment et d’évaluer 

plus finement l’impact du phytomanagement sur le comportement géochimique des EPT. 

4.2.2. Acquisition des données d’entrée  

Les données d’entrée pour la modélisation de la spéciation des EPT dans les sols sont 

listées dans le Tableau 4. 1.  

Les minéraux susceptibles de précipiter avec les EPT ont été obtenus après un premier 

calcul des indices de saturation (IS) via le logiciel LeachXSTM (Tableau 4. 2 et Tableau 4. 3). Les 

minéraux ont été sélectionnés pour des IS compris entre -0,3 et 0,3 (valeurs par défaut).   

La quantité de MOP est calculée comme la somme des AH et AF extractibles.  Le mode 

opératoire qui a été suivi est celui préconisé par l’INRA de Versailles – Grignon ; l’expérience a été 

réalisée en collaboration avec l’équipe d’Isabelle Lamy (PESSAC). Il consiste à ajouter un volume 

de 30 mL de soude (0,5 M) à 7,5 g de sol sec broyé et tamisé à 2 mm pour séparer dans un 

premier temps les substances humiques (SH) en solution de l’humine (insoluble). Après 16 h 

d’agitation et centrifugation (12,000 tr/min pendant 10 min), le surnageant (SH) a été collecté. 

Une diminution du pH à 1,2 du surnageant avec HCl (6 N) a permis de séparer les AH qui 

précipitent à pH acide, des AF qui restent en solution quel que soit le pH. Les différentes 

fractions ont été séparées après 1 h de repos et centrifugation (12,000 tr/min pendant 10 min).  

Le dosage du carbone du premier extrait (SH) et du second extrait (AF) permettent de calculer 

les concentrations en AH (CAH = CSH – CAF). 
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Tableau 4. 1 : Données d'entrée pour la modélisation de la spéciation des EPT dans les échantillons de sol. 

Paramètres d’entrée Méthodes d’extraction et/ou d’analyse 

Concentrations totales en Al, As, Ba, Ca, Cd, Co, Cr, Cu, 

Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, P, Pb, Sb, Se, Si et Zn 

Extraction à l’acide fluorhydrique (voir paragraphe 

2.1.3.2) ; analyse par ICP-OES. 

Concentrations extractibles maximales en Al, As, Ba, Ca, 

Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, P, Pb, Sb, Se, Si et 

Zn.  

Essais de lixiviation à pH statique (voir paragraphe 

4.1.3.3.2) ; analyse par ICP-OES. 

Concentrations COD Essais de lixiviation à pH statique (voir paragraphe 

4.1.3.3.2) ; analyse au COT-mètre (TOC-VCSH, Shimadzu). 

Concentrations en anions : F-, Cl-, Br-, NO3-, PO43-et SO42-  Essais de lixiviation à pH statique (voir paragraphe 

4.1.3.3.2) ; dosage des anions dissous par 

chromatographie en phase liquide (ISO 10304-1, 2009). 

Concentrations en oxydes et hydroxydes de Fe et Al Extraction des oxydes et hydroxydes de Fe amorphe à 

l'acide ascorbique (ISO 12782-1, 2012) ; extraction des 

oxydes et hydroxydes de Fe cristallin au dithionite (ISO 

12782-2, 2012) ; extraction des oxydes et hydroxydes 

d’Al à l'acide oxalique et à l'oxalate d'ammonium (ISO 

12782-3, 2012) ; analyse par ICP-OES.  

Teneurs en argiles (< 2µm) NF X31-107 (2003)(Laboratoire de Touraine, France) 

COT  ISO 14235 (1998) (Laboratoire de Touraine, France) 

Concentrations totales en acides fulviques (AF) et 

acides humiques (AH) 

Extractions à la soude (NaOH) et à l’acide chlorhydrique 

(HCl) ; analyse au COT-mètre (TOC-VCSN, Shimadzu). 

Phases minéralogiques principales Diffraction des rayons X (Laboratoire LaSalle Beauvais – 

Esitpa) ; modélisation par ORCHESTRA (via LeachXSTM)  
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Tableau 4. 2 : Minéraux sélectionnés pour la modélisation de la spéciation des métaux avec le logiciel 

LeachXSTM pour chaque traitement (A-NI ; A-I) du site A.    

Minéral Log(K) Réaction 

A-NI   

Albite[low] 85,3 Albite[low] + 8 H2O -> 6 H+ + 1 Na+ + 3 H2SiO4-2 + 1 Al[OH]4- 

Analbite 84,4 Analbite + 8 H2O -> 6 H+ + 1 Na+ + 3 H2SiO4-2 + 1 Al[OH]4- 

BaCaSO4[75%Ba] 8,69 BaCaSO4[75%Ba] -> 0.75 Ba+2 + 0.25 Ca+2 + 1 SO4-2 

Barite 9,98 Barite -> 1 Ba+2 + 1 SO4-2 

Ca2Pb[PO4]2 36,9 Ca2Pb[PO4]2 -> 2 Ca+2 + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 

Ca3Pb2[PO4]3Cl 63,4 Ca3Pb2[PO4]3Cl -> 3 Ca+2 + 1 Cl- + 3 PO4-3 + 2 Pb+2 

Calcite -8,21 Calcite + 2 H+ -> 1 Ca+2 + 1 H2CO3 

CaPb4[PO4]3Cl 78,0 CaPb4[PO4]3Cl -> 1 Ca+2 + 1 Cl- + 3 PO4-3 + 4 Pb+2 

ClPyromorphite 84,4 ClPyromorphite -> 1 Cl- + 3 PO4-3 + 5 Pb+2 

Faustite 203,7 Faustite + 12 H2O -> 16 H+ + 4 PO4-3 + 1 Zn+2 + 6 Al[OH]4- 

Hxyapatite[4] 40,5 Hxyapatite[4] + 1 H+ -> 5 Ca+2 + 1 H2O + 3 PO4-3 

Illite[1] 116,3 Illite[1] + 11.2 H2O -> 8.2 H+ + 0.6 K+ + 0.25 Mg+2 + 3.5 H2SiO4-2 + 2.3 Al[OH]4- 

Kaolinite 83,5 Kaolinite + 7 H2O -> 6 H+ + 2 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- 

Laumontite 118,0 Laumontite + 8 H2O -> 1 Ca+2 + 4 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- + 8 H+ 

Montmorillonite 123,8 Montmorillonite + 10.96 H2O -> 8.58 H+ + 0.485 Mg+2 + 3.81 H2SiO4-2 + 0.22 
Fe[OH]4- + 1.71 Al[OH]4- 

Muscovite 120,9 Muscovite + 12 H2O -> 8 H+ + 1 K+ + 3 H2SiO4-2 + 3 Al[OH]4- 

Plgummite[2] 101,8 Plgummite[2] + 6 H2O -> 7 H+ + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 + 3 Al[OH]4- 

Plumbogummite 101,8 Plumbogummite + 6 H2O -> 7 H+ + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 + 3 Al[OH]4- 

A-I   

Albite[low] 85,3 Albite[low] + 8 H2O -> 6 H+ + 1 Na+ + 3 H2SiO4-2 + 1 Al[OH]4- 

Analbite 84,4 Analbite + 8 H2O -> 6 H+ + 1 Na+ + 3 H2SiO4-2 + 1 Al[OH]4- 

Analcime 59,5 Analcime + 5 H2O -> 1 Na+ + 2 H2SiO4-2 + 1 Al[OH]4- + 4 H+ 

Anorthite 63,8 Anorthite + 8 H2O -> 1 Ca+2 + 4 H+ + 2 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- 

BaCaSO4[75%Ba] 8,69 BaCaSO4[75%Ba] -> 0.75 Ba+2 + 0.25 Ca+2 + 1 SO4-2 

FCO3Apatite 94,4 FCO3Apatite + 2.4 H+ -> 9.316 Ca+2 + 2.48 F- + 1.2 H2CO3 + 0.144 Mg+2 + 0.36 Na+ + 
4.8 PO4-3 

Illite[1] 116,3 Illite[1] + 11.2 H2O -> 8.2 H+ + 0.6 K+ + 0.25 Mg+2 + 3.5 H2SiO4-2 + 2.3 Al[OH]4- 

Kaolinite 83,5 Kaolinite + 7 H2O -> 6 H+ + 2 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- 

Montmorillonite 123,8 Montmorillonite + 10.96 H2O -> 8.58 H+ + 0.485 Mg+2 + 3.81 H2SiO4-2 + 0.22 
Fe[OH]4- + 1.71 Al[OH]4- 

Muscovite 120,9 Muscovite + 12 H2O -> 8 H+ + 1 K+ + 3 H2SiO4-2 + 3 Al[OH]4- 

Plgummite[2] 101,8 Plgummite[2] + 6 H2O -> 7 H+ + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 + 3 Al[OH]4- 

Plumbogummite 101,8 Plumbogummite + 6 H2O -> 7 H+ + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 + 3 Al[OH]4- 

Wairakite 113,6 Wairakite + 10 H2O -> 1 Ca+2 + 4 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- + 8 H+ 
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Tableau 4. 3 : Minéraux sélectionnés pour la modélisation de la spéciation des métaux avec le logiciel Leach 

XS pour chaque traitement (B-NADc-B-ADc-M) du site B.    

Minéral Log(K) Réaction 

B-NADc   

BaCaSO4[75%Ba] 8,69 BaCaSO4[75%Ba] -> 0.75 Ba+2 + 0.25 Ca+2 + 1 SO4-2 

Barite 9,98 Barite -> 1 Ba+2 + 1 SO4-2 

Calcite -8,21 Calcite + 2 H+ -> 1 Ca+2 + 1 H2CO3 

Halloysite 80,2 Halloysite + 7 H2O -> 6 H+ + 2 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- 

Illite[1] 116,3 Illite[1] + 11.2 H2O -> 8.2 H+ + 0.6 K+ + 0.25 Mg+2 + 3.5 H2SiO4-2 + 2.3 Al[OH]4- 

Kaolinite 83,5 Kaolinite + 7 H2O -> 6 H+ + 2 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- 

Laumontite 118,0 Laumontite + 8 H2O -> 1 Ca+2 + 4 H2SiO4-2 + 2 Al[OH]4- + 8 H+ 

MnHPO4[C] 25,4 MnHPO4[C] -> 1 H+ + 1 Mn+2 + 1 PO4-3 

Montmorillonite 123,8 Montmorillonite + 10.96 H2O -> 8.58 H+ + 0.485 Mg+2 + 3.81 H2SiO4-2 + 0.22 
Fe[OH]4- + 1.71 Al[OH]4- 

Quartz 25,6 Quartz + 2 H2O -> 2 H+ + 1 H2SiO4-2 

B-ADc-M   

Albite[low] -2,59 Albite[low] + 4 H+ + 4 H2O -> 1 Al+3 + 3 H4SiO4 + 1 Na+ 

BaCaSO4[50%Ba] 7,41 BaCaSO4[50%Ba] -> 0.5 Ba+2 + 0.5 Ca+2 + 1 SO4-2 

BaCaSO4[75%Ba] 8,69 BaCaSO4[75%Ba] -> 0.75 Ba+2 + 0.25 Ca+2 + 1 SO4-2 

Barite 9,98 Barite -> 1 Ba+2 + 1 SO4-2 

Ca2Pb3[PO4]3Cl 70,9 Ca2Pb3[PO4]3Cl -> 2 Ca+2 + 1 Cl- + 3 PO4-3 + 3 Pb+2 

Ca3Pb2[PO4]3Cl 63,4 Ca3Pb2[PO4]3Cl -> 3 Ca+2 + 1 Cl- + 3 PO4-3 + 2 Pb+2 

Illite [1] -12,2 Illite[1] + 8 H+ + 2 H2O -> 2.3 Al+3 + 3.5 H4SiO4 + 0.6 K+ + 0.25 Mg+2 

Kaolinite -5,73 Kaolinite + 6 H+ -> 2 Al+3 + 1 H2O + 2 H4SiO4 

Laumontite -14,5 Laumontite + 8 H+ -> 2 Al+3 + 1 Ca+2 + 4 H4SiO4 

Montmorillonite -2,67 Montmorillonite + 6.76 H+ + 3.24 H2O -> 1.71 Al+3 + 0.22 Fe+3 + 3.81 H4SiO4 + 0.485 
Mg+2 

Plgummite[2] 32,8 Plgummite[2] + 5 H+ -> 3 Al+3 + 6 H2O + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 

Plumbogummite 32,8 Plumbogummite + 5 H+ -> 3 Al+3 + 6 H2O + 2 PO4-3 + 1 Pb+2 

 

4.2.3. Résultats  

Les valeurs des différents paramètres utilisés pour la modélisation de la spéciation des 

EPT dans les sols amendés (A-I et B-ADc-H) et non amendés (A-NI et B-NADc) sont présentées 

dans le Tableau 4. 4. Les analyses par DRX ont permis d’identifier la présence de quartz, de 

feldspaths, de calcite et de minéraux argileux dans tous les échantillons. La répartition du Cd, Cu, 

Pb et Zn entre les phases liquides et solides des sols est présentée dans les Figures 4.5 à 4.8. Pour 

chaque figure, le graphique de gauche représente la concentration extractible de l’élément en 

fonction du pH (résultats issus des tests de lixiviation). Sur la droite, le graphique représente les 

phases porteuses modélisées pour chaque EPT en fonction du pH. Dans la phase soluble, les 

éléments sont sous forme libre (« free ») ou associées au COD.  

Pour tous les sols amendés ou non, les résultats concernant le relargage du Cd et du Zn est 

difficilement prédictible (Figure 4. 5 et Figure 4. 8) comparé à celui du Cu et du Pb (Figure 4. 6 

et Figure 4. 7). Les points expérimentaux obtenus pour le Cu et le Pb sont en effet plus proches 
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des données modélisées sur la gamme de pH testée (de 2 à 12). Dans les conditions 

expérimentales, le relargage du Cd (Figure 4. 6) et du Zn (Figure 4. 8) est plus faible que les 

estimations ; certaines phases minérales contrôlant la solubilité de ces éléments n’ont donc pas 

été identifiées. Un paramétrage plus avancé du modèle est nécessaire pour réduire les incertitudes 

(ex. concentrations en carbone inorganique, sélection plus large de minéraux potentiellement 

présents).  

Selon les résultats de modélisation, le Cu est majoritairement associé à la MOP pour les 

valeurs de pH comprises entre 6 et 9 (Figure 4. 6). Il est entièrement solubilisé sous la forme Cu2+ 

aux valeurs de pH inférieures à 2 et supérieures à 12. En milieu alcalin pour des valeurs de pH 

comprises entre 8 et 10, une importante partie du Cu est complexée à la MOD, notamment sur les 

sols B-NADc et B-ADc-H. L’influence de l’amendement biologique n’est pas observable de manière 

significative sur le site A. Concernant le site B, les concentrations en Cu dans la phase soluble sont 

plus fortes pour le sol amendé B-ADc-H que pour le sol non amendé B-NADc à des valeurs de pH 

inférieures à 8. Le relargage est probablement dû à une contamination initialement plus forte dans 

les sols B-ADc-H que B-NADc.  

Le Pb est majoritairement associé aux oxydes de Fe, à la MOP et sous forme de phosphates 

de Pb (seulement pour les sols A-NI, A-I et B-ADc-H) à pH naturel (pH 8) (Figure 4. 7). Il se 

solubilise en milieu acide aux pH inférieurs à 6 et en milieu alcalin aux pH supérieurs à 7 pour les 

sols du site A et à 10 pour les sols du site B. Le Pb est entièrement solubilisé sous la forme Pb 2+ 

aux valeurs de pH inférieures à 3 et supérieures à 12. L’influence de l’amendement biologique 

n’est pas observable de manière significative sur le site A. Pour le site B, il semble que la présence 

de l’amendement contribue à la rétention du Pb sous forme de phosphates de Pb. Cependant, cette 

contribution reste faible par rapport à la rétention du Pb par les oxydes de Fe et la MO. 
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Tableau 4. 4 : Valeurs des paramètres d'entrée (en mg/kg MS) pour la modélisation de la spéciation des 

EPT. A-NI : sol planté avec des peupliers Skado non inoculés ; A-I : sol planté avec des peupliers Skado 

inoculés ; B-NADc : sol non amendé planté avec des saules Tordis, en présence de D. cespitosa ; B-ADc-H : 

sol amendé planté avec des saules Tordis, en présence de D. cespitosa. 

 Site A  Site B 

Paramètres A-NI A-I  B-NADc B-ADC-H 

Argiles  302237 300334  239206 266528 

COT  165015 173221  82055 127986 

AF  4976 3869  3348 4430 

AH  5087 3626  3635 4669 

Somme des oxydes et hydroxydes de Fe et Al  36401 36411  67250 82601 

COD  4890 5432  6683 8938 

Concentrations en éléments extractibles      

Al 2446 2694  3674 5121 

As 4,829 7,448  12,49 15,35 

Ba 182,3 222,3  179,5 301,4 

Ca 31942 28952  33771 39923 

Cd 6,555 7,298  5,453 10,87 

Co 982,9 1092  3,675 515,8 

Cr 4,316 4,831  8,326 15,93 

Cu 87,82 82,48  37,04 115,2 

Fe 2256 2877  2582 3481 

Mg 588,4 533,5  724,9 885,5 

Mn 627,6 673,4  660,2 903,0 

Mo 0,260 0,243  0,245 0,618 

Na 8626 15585  16198 12746 

Ni 499,5 530,3  12,25 292,7 

P 106,3 153,2  266,7 239,3 

Pb 147,6 183,1  402,9 692,9 

Sb 0,159 0,227  0,167 0,370 

Se 0,274 0,256  0,376 0,463 

Si 1532 1665  2678 2952 

Zn 2004 2215  6354 10604 

F- 99,74 108,7  149,8 247,4 

Cl- 82,89 380,7  90,68 92,98 

Br- 0,987 1,088  0,099 0,991 

NO3
- 173,7 271,9  231,8 433,6 

PO4
3-  169,8 170,1  483,5 408,1 

SO4
2- 95,98 105,7  125,3 172,3 
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Figure 4. 5 : Le graphique de gauche représente la concentration extractible du Cd en fonction du pH ; les 

points rouges représentent les concentrations mesurées expérimentalement et les pointillés rouges 

symbolisent les concentrations modélisées. Sur la droite, le graphique représente les phases porteuses 

modélisées du Cd en fonction du pH. Dans la phase soluble, les éléments sont sous forme libre (« free ») ou 

associées au COD.   
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Figure 4. 6 : Le graphique de gauche représente la concentration extractible du Cu en fonction du pH ; les 

points rouges représentent les concentrations mesurées expérimentalement et les pointillés rouges 

symbolisent les concentrations modélisées. Sur la droite, le graphique représente les phases porteuses 

modélisées du Cu en fonction du pH. Dans la phase soluble, les éléments sont sous forme libre (« free ») ou 

associées au COD.   
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Figure 4. 7 : Le graphique de gauche représente la concentration extractible du Pb en fonction du pH ; les 

points rouges représentent les concentrations mesurées expérimentalement et les pointillés rouges 

symbolisent les concentrations modélisées. Sur la droite, le graphique représente les phases porteuses 

modélisées du Pb en fonction du pH. Dans la phase soluble, les éléments sont sous forme libre (« free ») ou 

associées au COD.   
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Figure 4. 8 : Le graphique de gauche représente la concentration extractible du Zn en fonction du pH ; les 

points rouges représentent les concentrations mesurées expérimentalement et les pointillés rouges 

symbolisent les concentrations modélisées. Sur la droite, le graphique représente les phases porteuses 

modélisées du Zn en fonction du pH. Dans la phase soluble, les éléments sont sous forme libre (« free ») ou 

associées au COD.  
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CHAPITRE 5 : Impact du phytomanagement sur les 

communautés microbiennes associées aux racines 

ligneuses et à la rhizosphère 

Ce chapitre a été rédigé sous forme d’article. Cet article est en préparation et sera 

prochainement soumis dans un journal scientifique à comité de lecture.  

Les résultats présentés dans les chapitres 2 et 3 concernant le site A mettent en évidence 

une influence significative de l’inoculum mycorhizien sur la translocation du Cd, Cu, Pb et Zn dans 

les feuilles des peupliers. Cependant, la réduction des transferts s’est révélée variable selon les 

cultivars, les niveaux de contamination et les périodes de prélèvement. De plus, un accroissement 

significatif de la biomasse des peupliers Skado a été démontré sur les parcelles ayant reçu 

l’inoculum (Ciadamidaro et al., 2017). Sur le site B, l’apport de l’amendement minéral basique 

Optiscor® s’est révélé efficace pour réduire la fraction extractible du Pb dans le sol. Une réduction 

significative des transferts de Zn et de Pb dans les feuilles des saules Tordis a également été 

démontrée en présence de l’amendement.  

Les microorganismes associés aux cultures ligneuses au niveau de la rhizosphère peuvent 

jouer un rôle déterminant dans la mobilité des EPT dans sol, dans le transfert des EPT dans les 

parties aériennes des espèces végétales et plus largement dans les processus écologiques qui 

permettent la résilience des sols (Cabral et al., 2015; Cicatelli et al., 2014; Rajkumar et al., 2012). 

Peu d’informations existent concernant l’impact du phytomanagement in situ sur la structure et 

les fonctions des communautés microbiennes du sol. Une étude récente a démontré que la 

présence d’un couvert ligneux (peupliers cultivés en TCR) a eu un impact significatif sur la 

richesse et la diversité des communautés microbiennes (Foulon et al., 2016a). Afin de mesurer 

l’impact du phytomanagement sur les communautés bactériennes et fongiques associées aux 

arbres des sites A et B et à la rhizosphère, une technique innovante de séquençage à haut débit de 

l’ADN microbien (Miseq d’Illumina) a été utilisée. Sur la base des résultats présentés dans les 

chapitres précédents, des changements dans la richesse, la diversité et la composition des 

communautés microbiennes sont attendus, notamment en fonction des niveaux de contamination 

et des amendements.  

La richesse des communautés bactériennes a été plus affectée par les amendements que 

celle des communautés fongiques, dans le sol et dans les racines des peupliers et des saules. 

Cependant, un moindre impact des amendements sur la diversité des communautés bactériennes 

et fongiques a été observé. La composition des communautés bactériennes était similaire dans les 
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racines des peupliers et des saules, tout comme la composition des communautés bactériennes 

dans les sols associés aux deux espèces ligneuses. Ces résultats indiquent que ces communautés 

ne sont ni influencées par l’espèce cultivée, ni par la présence des amendements chimiques et 

biologiques. En revanche, l’étude des compositions des communautés fongiques dans les racines 

des saules a révélé un impact important du couvert végétal, qui semble avoir favorisé la classe des 

Sordariomycetes. De plus, la diminution de l’abondance des membres de la classe des 

Pezizomycetes en faveur des Sordariomycetes témoigne de l’impact des fortes concentrations en 

EPT dans le sol. 
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5.1. Article 4 : Microbial community diversity and composition in 
phytomanaged soils at field scale 

 

Phanthavongsa et al.    

5.1.1. Abstract 

The phytomanagement of metal-contaminated sites may enable soil resilience but little is 

known about its impact on soil microbial communities. The aim of this study was to investigate 

the effect of different phytomanagement options on microbial community structure and diversity 

in roots of poplars (site A) and willows (site B) as well as in the associated rhizosphere. Tree roots 

and soil samples were collected at the end of the 2nd and 3rd growing season of willows and 

poplars, respectively. Microbial community structure was determined via Illumina sequencing of 

bacterial 16S rRNA genes and fungal internal transcribed spacer (ITS) regions. Overall, the fungal 

communities were more affected by the phytomanagement options than the bacterial 

communities. The dominating bacterial species in soils (Proteobacteria, Actinobacteria, 

Acidobacteria) and roots (Proteobacteria, Actinobacteria) compartments were those already 

identified in contaminated, phytomanaged soils and poplar roots. The structure and composition 

of fungal communities were affected by tree species and soil treatments. The Agaricomycetes 

dominated in root poplar samples at site A. At the site B, the Pezizomycetes and Ascomycota OTUs 

dominated on untreated willow roots, whereas the presence of D. cespitosa or amendment 

strongly decrease the proportions of these root OTUs.  Although the plants that are introduced for 

site restoration are pre-selected for specific traits, in situ success of these plants likely depends on 

the recruitment of appropriate rhizosphere microorganisms from their new environment. 

Changing the abiotic or biotic environment of the initial microbial communities might have led to 

selective pressure, that may in return impact the final microbial assemblages.  

Keywords: Phytostabilization; Poplar; Willow; Trace element; Illumina MiSeq sequencing; 

Microbial diversity. 
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5.1.2. Introduction 

Aided phytostabilization is a risk-based management option that uses metal tolerant 

plants and amendments to reduce the mobility and availability of contaminants in soils (Mench et 

al., 2010; Vangronsveld et al., 2009). In recent years, plant biomass from phytotechnologies has 

been increasingly investigated to accurately evaluate the sustainability of such strategies, leading 

to the concept of phytomanagement (Bert et al., 2017a; Chalot et al., 2012; Ciadamidaro et al., 

2017; Conesa et al., 2012; Evangelou and Deram, 2014; Witters et al., 2012). The use of poplars 

and willows for energy purposes were particularly studied at field scale, on agronomic and risk 

management aspects (Enell et al., 2016; Foulon et al., 2016a; Kidd et al., 2015; Phanthavongsa et 

al., 2017).  

However, the re-establishment of belowground interactions is required to ensure a 

successful restoration and the creation of sustainable plant cover. The study of soil and root 

microbial communities has, within the past 5 years, relied on the emergence of high-throughput 

metabarcoding approaches based on 454 (Op De Beeck et al., 2015; Tedersoo et al., 2014), Ion 

Torrent (Zappelini et al., 2015) or Illumina MiSeq (Durand et al., 2018; Durand et al., 2017; Foulon 

et al., 2016a; Foulon et al., 2016b; Wu et al., 2015). These studies have revealed significant changes 

in microbial communities in the rhizosphere soils and plant roots and uncovered dominant 

species in the rhizosphere and the endosphere of tree species under contaminant stress (Azarbad 

et al., 2015; Bell et al., 2015; Yergeau et al., 2015; Zappelini et al., 2015). 

In particular, a recent study by Foulon et al. (2016a) revealed that poplar based-

phytomanagement of metal-contaminated sites greatly impacted microbial species richness and 

diversity. To enhance the potential of plants for the phytomanagement of contaminated soils, 

mycorrhizal fungi have been shown as relevant microorganisms to increase biomass production 

(Ciadamidaro et al., 2017; Cicatelli et al., 2014), improve water and nutrient acquisition (Cabral et 

al., 2015), limit PTE availability and translocation in harvestable parts (Cabral et al., 2015; Meier 

et al., 2012a; Rajkumar et al., 2012). However, the effects of mycorrhizal fungi at field scale appear 

to greatly depend on soil physicochemical properties, inocula, plant species and cultivars (Cabral 

et al., 2015; Phanthavongsa et al., 2017). Besides, mineral-based amendments can limit PTE 

mobility and availability in soil (Bert et al., 2009; Kumpiene et al., 2008; O’Day and Vlassopoulos, 

2010) but little is known about their effects on microbial communities at field scale. As soil 

microorganisms play a significant role in ecological processes (Conrad, 1996; Jeffries et al., 2003), 

there is a need to investigate possible changes in microbial communities in the rhizosphere under 

different phytomanagement options.  
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The present study aimed at investigating the influence of biological and mineral 

amendments on the diversity and composition of microbial communities at two phytomanaged 

sites located in northern France. Using Illumina MiSeq sequencing, we tested the hypothesis that 

both the inoculation of mycorrhizal fungi and incorporation of a basic mineral amendment 

enhanced microbial species richness and diversity.  

5.1.3. Material and methods  

5.1.3.1. Study sites 

The study was carried out on two field sites of 1 ha each established on a former dredged 

sediment disposal area (Fresnes-sur-Escaut, France). Different phytomanagement options were 

applied at both sites as summarized in Table 5. 1. The site A was established in April 2011 as 

described in Ciadamidaro et al. (2017) and Phanthavongsa et al. (2017). Briefly, the management 

option consisted of a short rotation coppice (SRC) of poplars (I-214 and Skado clones) inoculated 

with ecto- and endomycorrhizal fungi (26,000 propagules per tree) with the aim of limiting PTE 

transfers in the aboveground parts of the trees for bioenergy purposes. The site B was established 

in October 2011 as described in Kidd et al. (2015) and Phanthavongsa et al. (in prep.). At this site, 

the combination of a basic mineral amendments (Optiscor®; 9 t ha -1) and a perennial grass 

Deschampsia cespitosa aimed at reducing PTE mobility in soils. Two willow clones (Inger and  

Tordis) planted in very short rotation coppice (VSRC) were used for bioenergy purposes. Both 

sites were mainly and heterogeneously contaminated with Cd, Cu, Pb and Zn and presented 

similarities in texture, CaCO3, pH and total N (Table 5. 2). The site B contained higher proportions 

of organic matter and a higher C:N ratio close to those of forest soils (Baize, 2000a). In addition, 

higher total and Ca(NO3)2-extractable concentrations of PTEs were noticed at the site B. PTE 

concentrations for each plot are detailed in Table 5. 3.   

Table 5. 1 : Description of the phytomanagement options. 

Site Plant Amendment Abbreviation 

A 

SRC of poplars (I-214 and 
Skado) for biomass 
production  
Native colonizing plants  

Poplars inoculated with ecto- 
and endomycorrhizal fungi 

A-I-L, A-I-H 

None  
A-NI, A-NI-H 
 

B 

D. cespitosa 
VSRC of willows (Inger and 
Tordis) for biomass 
production 

Basic mineral amendment 
incorporated in soil 
(Optiscor®; 9 t ha-1) 

B-ADc-M, B-ADc-H  

None  B-NADc 
VSRC of willows (Inger and 
Tordis) for biomass 
production 

None B-NA 

SRC, short rotation coppice; VSRC, very short rotation coppice. Levels of contamination are based on total PTE 

concentrations: -L, low contamination; -M, moderate contamination; -H, high contamination.  
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Table 5. 2 : Soil physicochemical properties (0-20 cm) before the establishment of the sites (2011).   

Parameters Site A Site B 

Clay (%) 17 13 

Silt (%) 63 66 

Sand (%) 20 15 

CaCO3 (g kg-1) 40 ± 21 53 

pH (H2O) 7.6 ± 0.1 7.3 ± 0.1 

Total organic carbon (g kg-1) 33 ± 13 153 

N (g kg-1) 3.5 ± 1.2 4.9 

Organic matter (g kg-1) 57 ± 22 307 

C/N 9.2 ± 0.8 31 

CEC (cmol+ kg-1) 16 ± 28 24 

Total PTE concentration range (mg kg-1)   

Cd 0.46-67.1 6.3-15.6 

Cu 19.6-126 37.7-193 

Pb 40.5-8,154 146-1830 

Zn 79.0-2,710 372-12,800 

Ca(NO3)2-extractable PTE concentrations (µg kg-1) 

Cd <5-14.2 0.50-2.03 

Cu <15 29.2-90.3 

Pb <6 4.49-38.5 

Zn <60-770 151-742 
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Table 5. 3 : Total and Ca(NO3)2-extractable concentrations of PTEs in topsoil samples (0-20 cm) collected 

at the sites A and B before site preparation (2011).   

  Cd Cu Pb Zn 

Site Treatment Total PTE concentrations (mg kg-1) 

A 

A-NI-L 0.52 29.3 52.1 172 

A-I-L 0.49 27.8 47.0 137 

A-NI-M 60.1 101 390 2,023 

A-I-M 0.93 62.6 224 1,105 

B 

B-NA Nd Nd Nd Nd 

B-NADc Nd Nd Nd Nd 

B-ADc-M 7.33 ±0.74 78 ± 20.7 490 ± 192 2,857 ± 1,374 

B-ADc-H 12.0 ± 2.73 140 ± 28.9 1,428 ± 326 8,887 ± 2,282 

 UNT 6.52 65.4 335 1600 

  Ca(NO3)2-extractable PTE concentrations (µg kg-1) 

A 

A-NI-L <5 <15 <6 <60 

A-I-L <5 <15 <6 <60 

A-NI-M <5 <15 <6 278 

A-I-M <5 <15 <6 234 

B 

B-NA Nd Nd Nd Nd 

B-NADc Nd Nd Nd Nd 

B-ADc-M 1.08 ± 0.51 55.6 ± 23.5 9.02 ± 5.67 441 ± 206 

B-ADc-H 1.39 ± 0.43 57.3 ± 17.4 21.7 ± 9.01 564 ± 154 

 UNT <2 57.4 <2 312 

Levels of contamination are based on total PTE concentrations: -L, low contamination; -M, moderate contamination; -

H, high contamination. UNT, untreated soil and unplanted soil; Nd, not determined. 

 

5.1.3.2. Sampling procedure  

In September 2013, tree root and soil samplings were performed at the two field sites, in 

amended, non-amended and unplanted plots. After litter removal, the tree fine roots were 

collected from the upper 20 cm layer of soil, at 50 cm from poplar or willow trunks. For each tree, 

3 pseudo-replicates were sampled and mixed to obtain root composites (n= 5). At the same time, 

soil samples were collected below natural vegetation (untreated soil and unplanted soil: UNT) 

from the top 20 cm of soil (n= 5). Subsamples were stored at 4° C before DNA extraction. The roots 

were carefully washed with tap water to remove visible soil, washed with sterile deionized water 

tree times, and separated from the roots of other plant species by shape and color. The fine roots 

were then cut off and transferred to Eppendorf tubes and frozen at −20 °C.  

5.1.3.3. DNA isolation and amplification  

The total DNA was extracted from 500 mg of soil with a PowerSoil® DNA Isolation Kit 

(MO-BIO laboratories, Inc., Carlsbad, CA USA) according to the manufacturer's instructions. To 

isolate microbial DNA from the roots, plant cell lysis was first performed using 100 mg of 
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lyophilized root samples that were pulverized with 3-mm tungsten carbide beads (Qiagen S.A.S., 

Courtaboeuf, France) in a Mixer Mill for 3 min at 30 Hz (model MM400; Retsch Inc., Newtown, PA). 

A solution of hexadecyltrimethylammonium bromide (CTAB) was added to the mixture to 

enhance cell lysis (Durand et al., 2017). Root DNA was then extracted with a PowerSoil® DNA 

Isolation Kit according to the manufacturer's instructions. DNA quality was assessed by agarose 

gel electrophoresis (1%) and quantified with a fluorometer (Qubit® 3.0; Thermo Fisher Scientific 

Inc.). Equimolar DNA pools were created and adjusted to 10 ng/μl. The sequencing of the V3-V4 

domains of 16S rRNA genes and the fungal ITS1 was performed with an Illumina MiSeq platform 

(Microsynth AG, Switzerland). PCR amplifications were performed with the bacterial primers 

341F_ill (5′- CCT ACG GGN GGC WGC AG -3′) and 802R_ill (5′- GAC TAC HVG GGT ATC TAA TCC-

3′) and the fungal primers ITS1F (5′- CTT GGT CAT TTA GAG GAA GTA A-3′) and ITS2 (5′- GCT 

GCG TTC TTC ATC GAT GC -3′). 

5.1.3.4. Data analysis  

DNA sequence analyses were performed using the software Mothur (Schloss et al., 2009) 

and the PIPITS pipeline (Gweon et al., 2015) for 16S and internal transcribed spacer (ITS) 

sequences, respectively. The sequences were assigned to operational taxonomic units (OTU) at a 

97% similarity level. Taxonomic assignments were performed using the Greengenes database 

(DeSantis et al., 2006) for bacteria and the UNITE database (Kõljalg et al., 2013) for fungi. For 

comparisons between samples, data sets were normalized using mothur; for each sample, 3,461 

and 11,099 reads were randomly selected for bacteria and fungi, respectively. Rarefaction curves 

were obtained using the R package “vegan” (v 2.4-2) to evaluate the sequencing depth. Richness 

was estimated by calculating OTU richness and Chao estimator using Mothur calculators (Schloss 

et al., 2009). Diversity indices (Shannon index (H’) and the inverse of Simpson index (1/D)) were 

calculated using Mothur and Pielou’s evenness (J) was calculated using the following equation 

(McCune et al., 2002): J = H'/ln (S) where H' is the Shannon index and S is the observed number 

of OTUs in a sample. 

5.1.3.5. Statistical analysis  

All statistical analyses were performed using R software v. 3.3.3 (R Core Team, 2017). The 

normality of the data was assessed using the Shapiro test and Bartlett or Levene’s tests were used 

to verify the equality of variances between factor levels. Comparisons between the treatments 

were performed using the Kruskal-Wallis test at 0.05 significance level.  
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5.1.4. Results and discussion 

5.1.4.1. Microbial community richness and diversity 

The number of DNA sequences used for the microbial community analyses are presented 

in Table 5. 4. A total of 6,805 bacterial OTUs and 7,126 fungal OTUs were identified in soil and 

root samples after subsampling. All rarefaction curves tended to approach a saturation plateau, 

suggesting that the microbial communities were well represented (Figure 5. 1). Based on the 

richness values (observed and estimated) and diversity indices (Table 5. 5), the soil samples were 

markedly more enriched and diverse in fungal and bacterial OTUs than the tree root samples. 

These results were also observed in a previous study, where roots of poplars grown in SRC/VSRC 

were less enriched and less diverse in fungal and bacterial OTUs compared with the associated 

soils (Foulon et al., 2016a). Besides, the bacterial communities in Skado poplar roots and soils 

were more enriched and diverse in OTUs than those of Tordis willows whereas the differences 

were less pronounced regarding the fungal OTUs (Table 5. 5). 

Table 5. 4 : Number of raw and effective sequences obtained from 36 DNA root samples and 45 DNA soil 

samples. Values are means ± SD. 

  Bacterial communities  Fungal communities 

 Treatment Raw sequences Effective sequences  Raw sequences Effective sequences 

Root 

A-NI-L 10,213 ± 5,380 8,465 ± 4,452  74,297 ± 40,283 63,719 ± 34,831 

A-I-L 16,452 ± 5,435 13,075 ± 4,288  62,675 ± 7,148 52,407 ± 7,733 

A-NI-M 13,456 ± 2,695 11,533 ± 2,741  142,379 ± 72,273 117,676 ± 69,368 

A-I-M 17,349 ± 10,086 13,762 ± 8,312  102,900 ± 28,348 85,276 ± 20,291 

B-NA 25,549 ± 13,707 16,078 ± 8,906  75,302 ± 20,769 66,173 ± 17142 

B-NADc 16,235 ± 4,834 8,686 ± 2,330  65,771 ± 35,657 48,953 ± 30,042 

B-ADc-M 13,919 ± 3,734 8,586 ± 2,348  90,724 ± 12,520 51,505 ± 8,325 

B-ADc-H 13,658 ± 2,826 8,396 ± 1,741  97,637 ± 48,470 46,368 ± 29,861 

Soil 

A-NI-L 12,128 ± 9,414 12,122 ± 9,412  78,191 ± 28,907 77,337 ± 28,755 

A-I-L 10,391 ± 7,453 10,386 ± 7,453  76,669 ± 42,082 75,805 ± 41,652 

A-NI-M 10,055 ± 2,663 10,048 ± 2,663  91,426 ± 24,789 90,330 ± 24,798 

A-I-M 14,648 ± 7,635 14,637 ± 7,636  90,865 ± 41,598 88,616 ± 40,834 

B-NA 8,693 ± 2,064 8,659 ± 2,052  43,699 ± 17,762 43,064 ± 17,565 

B-NADc 14,142 ± 6,923 14,129 ± 6,915  65,308 ± 28,483 64,548 ± 27,978 

B-ADc-M 16,114 ± 6,403 16,096 ± 6,389  77,007 ± 35,584 76,440 ± 35,362 

B-ADc-H 22,164 ± 6,557 22,145 ± 6,545  57,483 ± 22,448 56,885 ± 22,233 

UNT 11,193 ± 7,063 11,186 ± 7,060  63,446 ± 16,231 61,934 ± 15,465 

Levels of contamination are based on total PTE concentrations: -L, low contamination; -M, moderate contamination; -

H, high contamination. UNT, untreated soil and unplanted soil; Nd, not determined. 
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Figure 5. 1 : Rarefaction curves for bacterial (A) and fungal (B) OTUs. 

Microbial communities were significantly less enriched in bacterial OTUs in roots of 

inoculated Skado poplars (Table 5. 5), regardless of the levels of PTE contamination (Table 5. 3). 

It is likely that the inoculation of poplars with mycorrhizal fungi affected the endogenous bacterial 

communities in roots. The inoculated poplars from the less contaminated plot (A-I-L) showed a 

lower bacterial diversity in roots, suggesting an interaction between the inoculated mycorrhizal 

fungi and the bacterial communities (Table 5. 5). The fungal diversity and richness in poplar roots 

were not significantly influenced by poplar inoculation, whereas they were strongly impacted 

(Table 5. 5) by the levels of PTEs in soils (Table 5. 3). Indeed, the diversity of fungal communities 

was reduced in the more contaminated areas (Table 5. 5). In the rhizosphere, the bacterial 

communities associated to inoculated poplars showed a higher richness in the plot A-I-M (Table 

5. 5), indicating a potential impact of mycorrhizal fungi on bacterial communities in the more 

polluted soils. Soil fungal community richness was not affected by the mycorrhizal inoculation, 

nor by the concentrations of PTEs in soils. 
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Concerning Tordis willows, roots and associated soils presented more bacterial OTUs in 

the amended plot B-ADc-M compared with the non-amended plot B-NADc, indicating a potential 

effect of Optiscor® (Table 5. 5). In addition, it seems that the high concentrations of PTEs 

decreased the bacterial OTU richness in willow roots in B-ADc-H. Soil fungal community richness 

was not affected by the amendment Optiscor®, nor the high concentrations of PTEs in soils 

whereas a higher diversity of fungal communities was noticed in the amended plots B-ADc-M and 

B-ADc-H.  

Most importantly, comparisons between the plots B-NA and B-NADc showed that the 

presence of the grass D. cespitosa in B-NADc significantly increased the fungal community richness 

and diversity in willow roots. In contrast, bacterial diversity in willow roots was lower in B-NADc. 

In the rhizosphere, D. cespitosa (in B-NADc) decreased the bacterial community richness and 

diversity, and to a lesser extent, the soil fungal community richness and diversity.   

 

 



 

 

Table 5. 5 : Richness and diversity indices of microbial communities based on the number of OTUs. Richness was calculated using the number of OTUs and Chao1 estimators. 

Values are means ± SD. Different letters indicate significant differences between the treatments in roots or soil (p< 0.05). 

    Bacterial communities  Fungal communities 

    Richness  Diversity  Richness  Diversity 

  Cultivar Site Plot Observed Estimated (Chao1)  H’ 1/D J   Observed Estimated (Chao1)  H’ 1/D J 

Root 
  

Skado 

A 

A-NI-L 915 ± 50.1 a 1,774 ± 100 a  5.64 ± 0.15 64.3 ± 16.7 0.83 ± 0.02  287 ± 63.1 a 469 ± 93.8 a  2.90 ± 0.52 ab 8.30 ± 2.72 ab  0.51 ± 0.08  

Skado A-I-L 810 ± 60.3 c 1,568 ± 98.3 b  5.33 ± 0.23 43.9 ± 11.6 0.80 ± 0.03  262 ± 44.8 ab 398 ± 52.2 ab  3.09 ± 0.44 a 10.6 ± 3.42 a 0.55 ± 0.06 

Skado A-NI-M 897 ± 52.2 ab 1,781 ± 114 a  5.60 ± 0.11 62.4 ± 12.4 0.82 ± 0.01  200 ± 49.9 bc 315 ± 86.3 bc  2.22 ± 0.56 bc 4.64 ± 2.8 b 0.42 ± 0.09 

Skado A-I-M 858 ± 12.9 bc 1,681 ± 47.1 a  5.56 ± 0.07 62.9 ± 8.84 0.82 ± 0.01  142 ± 33.5 c 250 ± 54.4 c  1.85 ± 0.75 c 4.03 ± 3.52 b 0.37 ± 0.13 

Tordis 

B 

B-NA 655 ± 52.5 B 1,296 ± 108 B  4.70 ± 0.21 AB 17.2 ± 4.22 A 0.72 ± 0.02 A  144 ± 27.6 B 228 ± 45.5 B  1.28 ± 0.60 C 2.12 ± 0.89 C 0.26 ± 0.12 C 

Tordis B-NADc 612 ± 62.6 B 1,258 ± 132 B  4.17 ± 0.37 C 9.64 ± 3.25 B 0.65 ± 0.05 B  215 ± 37.2 A 336 ± 69.6 A  2.52 ± 0.48 B 5.96 ± 3.35 B 0.47 ± 0.08 B 

Tordis B-ADc-M 761 ± 32.3 A 1,563 ± 56.1 A  4.86 ± 0.19 A 16.4 ± 4.43 A 0.73 ± 0.02 A  249 ± 34.4 A 376 ± 45.9 A  3.11 ± 0.51 A 10.9 ± 5.62 A 0.56 ± 0.08 A 

Tordis B-ADc-H 632 ± 20.4 B 1,262 ± 20.1 B   4.50 ± 0.21 BC 13.0 ± 4.12 AB 0.70 ± 0.03 AB   266 ± 0.71 A 389 ± 31.1 A   3.45 ± 0.18 A 13.6 ± 0.54 A 0.62 ± 0.03 A 

Soil 
  

Skado 

A 

A-NI-L 1,388 ± 30.1 b 2,657 ± 70.2 bcd  6.73 ± 0.04 b 529 ± 36.5 a 0.93 ± 0.00 ab  801 ± 54.9 a 1,153 ± 77.8  4.61 ± 0.31 29.7 ± 13.9 0.69 ± 0.04  

Skado A-I-L 1,407 ± 30.7 b 2,653 ± 116 cd  6.75 ± 0.04 b 533 ± 58.0 a 0.93 ± 0.00 ab  756 ± 76.5 abc 1,096 ± 125  4.59 ± 0.21 24.6 ± 6.00 0.69 ± 0.02 

Skado A-NI-M 1,395 ± 18.4 b 2,745 ± 67.3 ab  6.68 ± 0.03 c 426 ± 31.9 b 0.92 ± 0.00 c  771 ± 78.7 ab 1,075 ± 95.4  4.55 ± 0.40 29.4 ± 14.2 0.68 ± 0.05 

Skado A-I-M 1,454 ± 23.5 a 2,879 ± 69.4 a  6.75 ± 0.04 b 452 ± 37.4 b 0.93 ± 0.00 bc  767 ± 109 ab 1,055 ± 221  4.72 ± 0.08 29.4 ± 4.06 0.71 ± 0.02 

Tordis 

B 

B-NA 1,352 ± 15.2 c 2,628 ± 42.4 cd  6.57 ± 0.03 d 295 ± 22.5 c 0.91 ± 0.00 d  709 ± 86.7 abcd 962 ± 202  4.72 ± 0.29 36.4 ± 15.0 0.72 ± 0.04 

Tordis B-NADc 1,304 ± 17.0 e 2,510 ± 57.7 e  6.50 ± 0.04 e 286 ± 21.3 c 0.91 ± 0.00 d  652 ± 94.7 cd 942 ± 163  4.10 ± 0.56 20.1 ± 10.9 0.63 ± 0.08 

Tordis B-ADc-M 1,343 ± 11.0 cd 2,617 ± 25.9 d  6.56 ± 0.03 d 307 ± 20.4 c 0.91 ± 0.00 d  583 ± 115 d 851 ± 19.0  3.74 ± 0.91 16.3 ± 11.9 0.59 ± 0.13 

Tordis B-ADc-H 1,327 ± 16.9 d 2,591 ± 42.3 d  6.54 ± 0.03 d 298 ± 21.1 c 0.91 ± 0.00 d  678 ± 22.4 bcd 976 ± 34.9  4.28 ± 0.46 22.8 ± 10.1 0.66 ± 0.07 

None  UNT 1,458 ± 36.3 a 2,788 ± 186 abc   6.81 ± 0.04 a 577 ± 103 a 0.93 ± 0.01 a   761 ± 108 abc 1,064 ± 135   4.70 ± 0.41 37.5 ± 16.0 0.71 ± 0.05 

Diversity indices are indicated as follows: H’, Shannon index; 1/D, inverse Simpson index; J: Pielou’s evenness. Levels of contamination are based on total PTE concentrations: -L, low 

contamination; -M, moderate contamination; -H, high contamination. UNT, untreated soil and unplanted soil; Nd, not determined.
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5.1.4.2. Composition of the microbial communities  

DNA sequences from soil and root samples were associated with 30 bacterial and 7 fungal 

phyla (Figure 5. 2), 84 bacterial (Figure 5. 3) and 24 fungal classes (Figure 5. 4). Bacterial 

communities in root and soil samples were overall quite similar between poplars and willows, 

indicating that the composition of the bacterial communities was not influenced by the woody 

species (willow or poplar). Root bacterial communities were mostly dominated by Proteobacteria 

(44-74 %) and Actinobacteria (11-32 %) as reported in Foulon et al. (2016a) for poplars. In soil 

samples, bacterial communities were also dominated by Proteobacteria (30-37 %), Actinobacteria 

(9.6-21%), but Acidobacteria (11-15 %) and Planctomycetes (11-15%) accounted for significant 

proportions (Figure 5. 2A). Alphaproteobacteria was the most abundant bacterial class from the 

Proteobacteria phylum as the sequences accounted for 30-61 % and 12-19 % of the total 

sequences in roots and soils, respectively (Figure 5. 3). In poplar roots, the relative abundance of 

Alphaproteobacteria varied slightly between the treatments and levels of soil contamination. In 

contrast, Alphaproteobacteria were more abundant in willow roots and particularly in the most 

contaminated plot B-ADc-H, where the lowest proportion of Actinobacteria was found. Besides, 

the composition of bacterial communities was quite similar in all treated and untreated soils, 

indicating that bacterial communities were not affected by the biological and mineral 

amendments (Figure 5. 3). In addition to Alphaproteobacteria and Actinobacteria, soil bacterial 

communities included Betaproteobacteria (7-10%) and Planctomycetia (7-12%) in significant 

proportions. 

In soil and root samples, the fungal communities were dominated by Ascomycota (18-94 

% in roots and 27-49 % in soils) and/or Basidiomycota (0.8–65% in roots and 2-31 % in soil 

samples) (Figure 5. 2B). In addition, the Zygomycota phylum occurred in higher proportions in 

the soil samples (12-31 %) compared with the root samples. At the class level, Pezizomycetes (1.1-

88%) and Agaricomycetes (0.8-64%) dominated the root samples whereas Sordariomycetes (9.4-

29 %) and Agaricomycetes (1.5-31%) dominated the soil samples (Figure 5. 4). The relative 

abundance of Pezizomycetes was the highest in Tordis willow roots from the plot B-NA and 

seemed to decrease in presence of D. cespitosa and in the more contaminated areas. Conversely, 

the relative abundance of Sordariomycetes increased in Tordis roots in presence of D. cespitosa 

and in the more contaminated areas. These results suggest that the shifts in root fungal 

communities was induced by D. cespitosa and enhanced by the elevated levels of PTEs in soil. One 

can hypothesize that the high concentrations of PTEs in the plot B-ADc-H induced a toxicity, 

leading to a decrease of Pezizomycetes and their replacement by Sordariomycetes. In the 

rhizosphere, D. cespitosa had no clear effect on fungal communities (Figure 5. 4). However, the 
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proportion of Basidiomycota and Ascomycota was similar in the plots B-ADc-H and UNT, 

suggesting that soil conditions in B-ADc-H did not evolve like the other phytomanaged soils.   

 

Figure 5. 2 : Relative abundance of bacterial (A) and fungal phyla (B) identified in soils and roots of poplars 

and willows under different phytomanagement options. See Table 5. 1 for the abbreviations. “UNT” refers 

to the untreated and unplanted soil. 
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Figure 5. 3 : Relative abundance of bacterial classes identified in soils and roots of poplars and willows 

under different phytomanagement options. See Table 5. 1 for the abbreviations. “UNT” refers to the 

untreated and unplanted soil. 
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Figure 5. 4 : Relative abundance of fungal classes identified in soils and roots of poplars and willows 

under different phytomanagement options. See Table 5. 1 for the abbreviations. “UNT” refers to the 

untreated and unplanted soil. 
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5.1.5. Conclusion 

Overall, the fungal communities were more affected by the phytomanagement options 

than the bacterial communities. The dominating bacterial species in soils (Proteobacteria, 

Actinobacteria, Acidobacteria) and roots (Proteobacteria, Actinobacteria) compartments are 

those already identified in contaminated, phytomanaged soils and poplar roots (Durand et al., 

2018; Durand et al., 2017; Foulon et al., 2016a; Foulon et al., 2016b; Shakya et al., 2013). The 

presence of Planctomycetes in most root and soil samples at our site is however intriguing. 

Planctomycetes can be found in many different types of geographical regions and habitats, such 

as freshwater, saltwater, acid bog water, cattle manure, garbage dumps, and rice paddies. They 

have been rarely detected in soil samples, and at least never identified on our phytomanaged soils. 

The numerous Planctomycetes OTUs probably originated from the dredged sediments that have 

been loaded on the site. 

Conversely, the structure and composition of fungal communities were strongly affected 

by tree species and soil treatments. Although we have not yet examined into details the 

contribution of symbiotic (mycorrhizal) OTUs, the Agaricomycetes dominates in root poplar 

samples at site A, which are probably composed of symbiotic fungi (Durand et al., 2017; Foulon et 

al., 2016a; Foulon et al., 2016b). The Pezizomycetes and Ascomycota OTUs dominated on 

untreated willow (site B) roots, whereas the presence of D. cespitosa or amendment strongly 

decrease the proportions of these root OTUs.   

Although the plants that are introduced for site restoration are pre-selected for specific 

traits (e.g., PTE bioaccumulation or rapid growth in poor soils), in situ success of these plants likely 

depends on the recruitment of appropriate rhizosphere microorganisms from their new 

environment, as recently highlighted by Bell et al. (2015). Changing the abiotic or biotic 

environment of the initial microbial communities might led to selective pressure, that may in 

return impact the final microbial assemblages. This adaptation capacity might facilitate primary 

production in spite of the high PTE loads (Krpata et al., 2008). 
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DISCUSSION GENERALE  

Pour limiter la dispersion des contaminants dans l’environnement et valoriser 

économiquement le foncier, le phytomanagement (Bert et al., 2009; Chalot et al., 2012; Kidd et al., 

2015; Mench et al., 2010; Robinson et al., 2009) apparaît comme une voie de valorisation 

pertinente pour certains terrains de gestion de sédiments de curage, et notamment pour les plus 

anciens. Au niveau européen, la phytostabilisation (aidée) a fait l’objet de nombreux travaux de 

recherche et développement dans le cadre de la gestion des sites et sols pollués (Mench et al., 

2010; Mench et al., 2009; Vangronsveld et al., 2009). Cependant, la plupart des travaux ont été 

conduits en conditions contrôlées (chambre de culture, serre) et sur le court terme,  et ne 

permettent pas de démontrer la performance de la phytostabilisation (aidée) à plus grande 

échelle (Kidd et al., 2015). Les essais in situ à l’échelle de la parcelle ou du champ sont souvent 

focalisés sur la sélection d’espèces végétales les plus appropriées en matière de phytostabilisation 

et de productivité pour une valorisation économique ainsi que sur l’efficacité des amendements 

testés (Bert et al., 2012b; Lopareva-Pohu et al., 2011; Pourrut et al., 2011; Touceda-González et 

al., 2017). Pour connaître un déploiement plus conséquent, la phytostabilisation aidée de sites 

pollués doit également intégrer divers aspects pratiques, environnementaux et sociaux -

économiques (Cundy et al., 2013; Kidd et al., 2015). Dans ce cadre, mes travaux de thèse 

contribuent à alimenter les connaissances liées aux risques environnementaux via l’étude des 

transferts sol-plantes, des interactions avec les microorganismes associés, des expositions et à 

évaluer la performance de deux modalités de phytomanagement testées à grande échelle.  

Performance des plantes, biodiversité et services écosystémiques  

La diversité végétale est une composante importante du phytomanagement car les 

différents traits fonctionnels associés aux communautés végétales peuvent favoriser la stabilité et 

la résilience des sols (Evangelou and Deram, 2014; Faucon et al., 2017; Mitchell et al., 2000). 

Plusieurs études reposent sur l’identification et la sélection de plantes tolérantes aux conditions 

du milieu à restaurer (Bes et al., 2010; Pandey et al., 2015; Remon et al., 2005) mais très peu 

d’entre elles abordent de manière concrète les aspects relatifs à la diversité des plantes, à son 

évolution, à son rôle et aux risques associés au sein des sites phytomanagés. Le choix des espèces 

végétales doit être défini suivant l’usage des sites. Dans le cas d’une valorisation économique (ex. 

production de biomasse non alimentaire), les critères de rentabilité et de productivité orientent 

la sélection des espèces tandis que dans le cas d’une valorisation écologique du site (ex. 

aménagement paysager), la biodiversité peut constituer l’objectif principal à atteindre. Dans tous 

les cas, les risques de contamination de la chaîne alimentaire via les plantes sélectionnées ou 

colonisatrices doivent être évalués et suivis sur le long terme. Si nécessaire, des mesures de 
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gestions devront être proposés pour assurer la maîtrise des risques (Bert et al., 2017b; Bert et al., 

2012a). 

Après la mise en place des sites phytomanagés A et B, une végétation colonisatrice 

herbacée s’est progressivement installée de manière pérenne ou temporaire. Pour évaluer le rôle 

potentiel des espèces dominantes pour le phytomanagement, un inventaire floristique a été 

réalisé dans le cadre de ma thèse, soit 3 ou 4 ans après la mise en place des sites. Cet inventaire 

pourrait également contribuer à la sélection d’espèces pérennes tolérantes aux EPT (ex. Poacées) 

pour d’autres sites contaminés présentant des conditions pédoclimatiques comparables, et 

notamment dans les projets qui incluent la culture d’espèces ligneuses en TCR/TTCR.  

Sur le site A, près de 18 espèces végétales colonisatrices ont été identifiées sous 8 parcelles 

plantées avec les peupliers Skado et I-214. Le couvert herbacé était caractérisé par une dominance 

de l’espèce vivace et nitrophile Urtica dioïca (ortie). Afin d’évaluer son potentiel pour la 

végétalisation tout en maîtrisant les risques liés au transfert des EPT dans ses parties aériennes,  

différents paramètres ont été mesurés : taux de recouvrement, concentrations en EPT dans les 

parties aériennes et risques environnementaux associés. Les orties sont capables de former des 

colonies très denses sur des sols riches en azote (Taylor, 2009) mais son recouvrement sur 

l’ensemble du site était très hétérogène et plus éparse sous les peupliers Skado, où la luminosité 

était plus faible. Sous les peupliers Skado de parcelles fortement contaminées,  des concentrations 

élevées en Cd, Cu, Pb et Zn dans les parties aériennes de l’ortie ont été relevées, en comparaison 

avec des valeurs « ordinaires » (Bert et al., 2012b). Un risque environnemental lié à cette biomasse 

enrichie en ETP peut exister et des mesures de gestion seraient à envisager en cas de risque avéré. 

Il faut noter que ces résultats ne sont pas extrapolables à l’ensemble du site. Il aurait été 

intéressant de mesurer les concentrations en EPT dans l’ortie sous les peupliers I-214, où le 

recouvrement de l’ortie est plus dense, et selon un gradient de contamination en EPT pour évaluer 

la pertinence de la co-culture ortie/peupliers dans un objectif de phytomanagement. Dans des 

conditions plus favorables à l’ortie, la mise en œuvre d’un système agro-forestier sur site 

contaminé aux EPT peut être envisagée, combinant la production d’une espèce ligneuse à celle 

d’une espèce herbacée d’intérêt industriel (fibre).  Cette voie de valorisation est étudiée dans le 

cadre du projet PHYTOFIBER (ADEME-GRAINE) par le laboratoire Chrono-environnement. 

Les résultats de 5 années de suivi montrent que l’espèce herbacée D. cespitosa semée sur 

le site B est pertinente pour le phytomanagement de sites pollués aux EPT. Par le maintien d’un 

recouvrement dense de toutes les parcelles, D. cespitosa permet d’éviter le contact direct avec le 

sol et doit contribuer à la réduction de l’envol des particules contaminées. De plus, à l’exception 

du Zn, des concentrations faibles en Cd, Cu et Pb ont été mesurées dans ses parties aériennes  
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(Kabata-Pendias, 2010); le risque de contamination de la chaîne alimentaire via l’ingestion des 

tissus aériens de cette plante peut être écarté car le métabolisme du Zn est généralement bien 

régulé chez de nombreux animaux (European Commission, 2010). Des tontes régulières (2 fois 

par an) avaient été réalisées pour maintenir un couvert dense car l’absence d’entretien ne 

permettait pas de conserver l’espèce (Bert et al., 2012b). L’inventaire floristique a permis 

d’identifier près de 30 espèces tolérantes aux EPT sur l’ensemble du site, la majorité étant des 

espèces pérennes. L’analyse de quelques espèces colonisatrices prélevées sur les parcelles 

amendées (Symphytum officinale, Glechoma hederacea, Rubus caesius, U. dioïca, Carduus crispus et 

Arctium lappa) a montré que les concentrations en Cd, Pb et Cu chez la plupart de ces espèces 

n’excédaient pas les concentrations en EPT habituellement mesurées chez des plantes herbacées 

(Kabata-Pendias, 2010). L’espèce C. crispus s’était démarquée par de fortes concentrations en Cd 

dans ses parties aériennes. Des mesures de gestion devront être étudiées pour les plantes 

présentant un risque environnemental. De plus, une réduction importante des concentrations en 

Pb chez ces plantes colonisatrices a été mise en évidence en présence de D. cespitosa. Cette 

réduction des transferts pourraient être liée au système racinaire dense de D. cespitosa et à sa 

capacité à accumuler le Pb dans ses racines ou/et à la production de MO complexant le Pb qui 

rendrait le Pb moins biodisponible (Kucharski et al., 2005; Ma et al., 2016a). Par conséquent, le 

maintien des espèces colonisatrices non accumulatrices est envisageable pour améliorer les 

services écosystémiques du milieu grâce à une biodiversité plus riche. De plus, il faut souligner 

que l’entretien du couvert herbacé a fortement contribué à la diminution de la propagation de 

l’espèce invasive F. japonica qui était initialement présente sur le site. La présence des saules peut 

aussi expliquer la réduction de croissance de F. japonica, qui devient moins compétitrice lorsque 

la luminosité est plus faible. Sa propagation est donc moins probable sur le site A (Dommanget et 

al., 2015; Schnitzler and Muller, 1998). 

Cependant, nous avons mis en évidence une forte compétition entre D. cespitosa et les 

saules. En effet, sur les parcelles enherbées amendées ou non amendées, une forte réduction de la 

croissance et du taux de survie des deux cultivars a été observée sur 5 années de suivi. Plusieurs 

études permettent d’appuyer ces effets négatifs liés à une compétition interspécifique, qui affecte 

majoritairement les jeunes arbres (Albertsson et al., 2014a; Albertsson et al., 2014b; Collet et al., 

1999; Frochot et al., 1986). Ces études soulignent une compétition pour l’eau et les nutriments 

mais également la capacité de certaines espèces herbacées (ex. Deschampsia flexuosa L.) à 

diminuer la croissance des arbres par l’exsudation racinaire de substances allélopathiques 

(Albertsson et al., 2014a; Frochot et al., 1986). Il serait donc intéressant de mesurer l’ampleur de 

cette interaction allélopathique pour confirmer l’impact biochimique de D. cespitosa sur les saules. 

La co-culture en TCR/TTCR est également un facteur peu favorable à la croissance des saules car 
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leur densité reste inférieure à celle des espèces herbacées, et leur capacité à utiliser l’eau du sol 

peut ainsi se retrouver limitée (Albertsson et al., 2014b). La mesure du potentiel hydrique foliaire 

du saule Tordis sur une partie des parcelles amendées et non amendées en juillet 2015 (Annexe 

1) n’avait pas révélé de contrainte hydrique significative associée à la présence du couvert 

herbacé. Cependant, le potentiel hydrique des saules avait tendance à diminuer au cours de la 

journée en présence du couvert herbacé. Nos résultats auraient peut-être été plus significatifs sur 

les parcelles les plus contaminées, aux endroits où la mortalité des saules était la plus élevée. De 

plus, les saules avaient été soumis à une forte prédation de la part d’herbivores (chevreuils,  

lapins, chrysomèles) qui a certainement contribué à l’affaiblissement de leur développement, 

comme déjà rapporté dans une autre étude au champ avec les cultivars Inger et Tordis (Albertsson 

et al., 2014a). A notre connaissance, il n’existe pas d’étude mettant en évidence de telles 

interactions sur des sites contaminés phytomanagés. Dans un objectif de valorisation de la 

biomasse ligneuse en bois énergie, nos résultats montrent que la co-culture D. cespitosa/TTCR de 

saule est difficilement envisageable si les différentes interactions négatives évoquées ne sont pas 

limitées. Dans ce système de culture, la sélection des cultivars de saule devrait donc inclure des 

critères de résistance aux espèces herbacées et à l’herbivorie.  

Sur le site A, le faible recouvrement au sol des espèces herbacées peut non seulement 

s’expliquer par un manque de luminosité mais également par la présence de substances 

allélopathiques produites par les peupliers et présentes dans les feuilles (Kohli, 1998). Cette 

inhibition de la croissance des espèces herbacées pourrait ainsi avoir favorisé celle des arbres. Il 

faut également noter qu’aucune espèce herbacée n’avait été semée au moment de la plantat ion et 

qu’un débroussaillage avait été réalisé durant les deux premières années pour limiter une 

éventuelle compétition avec les peupliers. De plus, ces derniers se sont avérés très tolérants aux 

fortes concentrations d’EPT dans le sol ; pendant plus de 6 ans, le taux de survie des deux cultivars 

était proche de 100 % et aucun signe de toxicité n’a été observé. L’inoculation des peupliers par 

des champignons mycorhiziens a amélioré de façon significative leur croissance (Ciadamidaro et 

al., 2017). Cependant, comme chez les saules, des concentrations foliaires élevées en Cd et en Zn 

ont été mesurées chez les peupliers, comparées à celles mesurées dans les peupliers provenant 

de sols non contaminés (Madejón et al., 2004; Vandecasteele et al., 2003). Le risque 

environnemental est particulièrement élevé pour les feuilles de peupliers enrichies en Cd qui 

peuvent être toxiques pour les animaux et être transféré dans la chaîne alimentaire (Angelova et 

al., 2010; Kabata-Pendias, 2010). Pour éviter le retour au sol des EPT après la tombée des feuilles 

en automne, la gestion des feuilles s’avère indispensable.  Les teneurs en ETP dans les biomasses 

ligneuses (tronc, branches) valorisables sont en cours d’analyse au laboratoire Chrono -

environnement et devraient permettre de renseigner sur le risque lié à leur valorisation dans des 

filières énergétiques, par exemple. Par ailleurs, une autre espèce a été plantée en 2011 dans le 
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cadre du programme BIOFILTREE (l’aulne) sur le site A. Les mesures des teneurs en ETP dans ses 

feuilles permettent d’ores et déjà de confirmer son intérêt en phytomanagement comme espèce 

non accumulatrice de métaux (Ciadamidaro et al., résultats non publiés). Elle pourrait être une 

alternative intéressante à l’utilisation d’espèces accumulatrices de la famille des Salicacées.   

Les micro-organismes associés aux plantes jouent un rôle déterminant dans la mobilité 

des EPT dans sol, dans le transfert des EPT dans les parties aériennes des espèces végétales et 

plus largement dans les processus écologiques qui permettent la résilience des sols (Cabral et al., 

2015; Cicatelli et al., 2014; Rajkumar et al., 2012). Une étude récente a démontré que le 

phytomanagement basé sur l’utilisation du peuplier avait un impact significatif sur la richesse et 

la diversité des communautés microbiennes, et ces phénomènes s’étaient accompagnés d’une 

diminution des concentrations extractibles en Cd et Zn ainsi que d’une amélioration de la fertilité 

du sol (Foulon et al., 2016a). A notre connaissance, il n’existe pas d’étude rapportant l’effet 

d’amendements sur les structures et les fonctions des communautés microbiennes  de sites 

phytomanagés. Par l’utilisation de l’approche métabarcoding, nous avons exploré la richesse et la 

diversité des communautés microbiennes en présence et en absence d’amendements.  Cette 

approche ne permet pas de confirmer que les champignons mycorhiziens introduits sont 

effectivement présents sur les racines inoculées. En effet, il n’est à ce jour pas poss ible de suivre 

le devenir de souches introduites, et notamment parce que celles-ci ne sont pas caractérisées 

génétiquement. Les marqueurs génétiques étudiés à ce jour ne sont pas suffisamment 

discriminants pour différencier des espèces introduites de celles présentes sur le site d’étude. Des 

travaux sont en cours sur la possibilité d’utiliser des marqueurs génétiques plus stringents 

(marqueurs mitochondriaux) pour suivre le devenir d’isolats mycorhiziens au cours du temps.  

Nos résultats montrent que les amendements biologiques et chimiques ont très peu influencé la 

richesse, la diversité et la composition des communautés microbiennes dans les racines ligneuses 

et les sols associés. Néanmoins, l’étude de la composition des communautés fongiques dans les 

racines des saules a révélé un impact important du couvert végétal et de la pollution. Une étude 

plus approfondie devra être réalisée sur le rôle écologique des communautés fongiques 

dominantes identifiées sur les parcelles très polluées (Sordariomycetes) et présentant une 

couverture herbacée (Agaricomycetes).  
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Performance des amendements  

L’apport d’un consortium de champignons mycorhiziens  

Le rôle des champignons mycorhiziens dans la croissance, la tolérance et l’accumulation 

d’EPT dans les tissus des peupliers sur sols contaminés a souvent été démontré en pots dans des 

conditions contrôlées, mais rarement au champ (Baum et al., 2002; Cicatelli et al., 2014; Colpaert 

et al., 2011; Mrnka et al., 2012). En fonction des espèces végétales, les données de la littérature 

montrent des résultats contradictoires. En effet, les champignons mycorhiziens peuvent 

augmenter (Cicatelli et al., 2014; Sell et al., 2005) ou réduire (Bojarczuk and Kieliszewska-Rokicka, 

2010; Mrnka et al., 2012) le transfert des EPT vers les parties aériennes de leur plante hôte. Sur 

le site A, l’apport d’un consortium de champignons ecto- et endomycorhiziens lors de la plantation 

des peupliers en 2011, avait pour objectif, de par son effet « filtre biologique », de limiter le 

transfert des EPT vers les parties aériennes de leurs plantes hôtes et accroître leur productivité 

pour la production de bois énergie. En accord avec des études conduites en pots sur l’effet des 

mycorhizes chez les peupliers (Cicatelli et al., 2014; Salehi et al., 2016), l’inoculum mycorhizien 

testé in situ s’est montré efficace pour accroître de façon significative la productivité des peupliers 

Skado et I-214 (Ciadamidaro et al., 2017).  

Mes travaux de thèse ont permis de démontrer un effet positif de l’amendement biologique 

sur les transferts en EPT chez ces peupliers. Plus précisément, l’inoculation de champignons 

mycorhiziens a permis de réduire le transfert du Zn, Cu, Cr et Pb dans leurs feuilles, mais 

seulement chez le cultivar Skado dans les sols les plus contaminés, à  la fin de la 2ème saison de 

croissance en octobre 2012 (Phanthavongsa et al., 2017). Ces résultats pourraient être liés aux 

champignons mycorhiziens à arbuscules (CMA) qui sont capables d’immobiliser les EPT dans les 

sols très contaminés via la libération de glomalines (glycoprotéines) dans le sol (Audet and 

Charest, 2007; González-Chávez et al., 2004). Une augmentation des concentrations foliaires en 

EPT chez certains peupliers inoculés (I-214 ou Skado) a également été observée ; cette 

augmentation pourrait être liée à la présence de micro-organismes qui augmentent la 

biodisponibilité des EPT par la sécrétion d’acides organiques complexant à la fois les éléments 

essentiels et non essentiels (Rajkumar et al., 2012). Au cours de la 5ème saison de croissance des 

peupliers (juin 2015), le cultivar Skado inoculé a montré des concentrations foliaires plus élevées 

en Cd par rapport aux peupliers non inoculés sur les parcelles les plus contaminées tandis que les 

concentrations foliaires en Cu et Pb restaient moins élevées avec l’inoculation (Annexe 2). Chez 

les peupliers I-214 inoculés, une diminution significative des concentrations foliaires en Cd, Zn et 

Pb a été observée sur les parcelles les plus contaminées alors que les différences étaient moins 

contrastées à la fin de la 2ème saison de croissance. Il est cependant difficile de comparer ces 

variations dans les concentrations foliaires car les campagnes d’échantillonnage n’ont pas été 
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réalisées à la même saison (octobre 2012 / juin 2015). L’incidence de la date de prélèvement sur 

les teneurs en ETP dans les feuilles de peupliers a été mise en évidence dans une étude récente 

(Pottier et al., 2015). Aucune corrélation entre les concentrations extractibles en ETP dans le sol 

et leurs concentrations foliaires n’a pu être clairement établie du fait des interactions complexes 

entre les plantes et leurs micro-organismes associés. Les concentrations foliaires étaient plus 

fortes dans les parcelles riches en EPT et en nutriments, ce qui suggérait une influence importante 

des propriétés physico-chimiques des sols sur le comportement des peupliers inoculés ou non. 

Près de 5 ans après l’inoculation des peupliers, les résultats des tests de lixiviation, d’extraction 

séquentielle et de modélisation géochimique ont montré que la mobilité et la spéciation du Cd, Cu, 

Pb et Zn n’étaient pas influencées par l’amendement biologique. 

Les résultats obtenus in situ soulignent l’importance d’une caractérisation précise des 

propriétés physico-chimiques des sols pour optimiser la réduction des transferts. Afin de réduire 

les risques liés aux fortes concentrations en Cd et Zn dans les feuilles, de nouvelles souches 

fongiques et bactériennes  devraient être étudiées, car certaines souches bactériennes pourraient 

stimuler l’activité des champignons mycorhiziens (Labbé et al., 2014). Par ailleurs, les souches 

mycorhiziennes utilisées dans cette étude en 2011 étaient celles commercialisées par les sociétés 

Agronutrition et Symbiom, et n’avaient pas été sélectionnées spécifiquement pour leur caractère 

de tolérance aux EPT. Depuis, de nombreuses souches endo- et ectomycorhiziennes ont été isolées 

des sites d’étude dans le cadre du projet BIOFILTREE (Lacercat-Didier et al., 2016) et certaines 

souches caractérisées pour leur potentiel de phytostimulation (Berthelot et al, 2018, sous presse). 

Des essais de terrain pourraient dès lors être envisagés. 

L’amendement minéral basique Optiscor®  

L’incorporation d’un amendement minéral basique (TBS), dans un sol contaminé par les 

ETP a été testée dans des expérimentations en pot et sur le terrain. Un effet significatif sur le pH 

du sol avait été observé et il était attendu une immobilisation des ETP (notamment Cu, Cd et Zn) 

par des processus de précipitation et de complexation avec les constituants de l’amendement 

(Bert et al., 2012b; Le Forestier et al., 2017; Panfili et al., 2005). Par ces mécanismes, les études 

menées en pot et en parcelles avec un sédiment de curage excavé contaminé par Cd, Zn et Cu 

avaient en effet démontré que l’amendement TBS réduisait de façon significative les fractions en 

EPT extractibles en absence comme en présence de végétation (Bert et al., 2003; Bert et al., 2012b; 

Panfili et al., 2005). Ces mêmes études avaient de plus rapporté une diminution significative des 

concentrations foliaires en Zn et en Cd chez plusieurs espèces de poacées dont D. cespitosa (Bert 

et al., 2003; Bert et al., 2012b). 
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Sur le site B, testé en conditions réelles de terrain, l’amendement minéral basique 

(Optiscor®) proche dans sa composition du TBS testé dans les études citées précédemment a 

permis une augmentation significative du pH sur le court terme (Kidd et al., 2015). A l’échelle du 

champ, les fractions en ETP extractibles sous le couvert végétal étaient faibles par rapport aux 

concentrations totales mais aucune diminution significative n’a été observée pour le Cd, Cu et Zn. 

Au contraire, une augmentation des concentrations extractibles en Cd et en Zn avait été observée 

sous le couvert herbacé. Positivement corrélée avec une diminution de pH, l’augmentation de ces 

concentrations pourrait être attribuée à une acidification naturelle de la rhizosphère par des 

exsudats racinaires, et notamment par des acides organiques (Antoniadis et al., 2017; Kidd et al., 

2009). Les tests de lixiviation, réalisés 4 ans après l’incorporation de l’amendement dans le sol, 

ont confirmé l’influence majeure du pH sur la mobilité de ces deux éléments, quels que soient les 

traitements. De plus, aucun changement de spéciation n’a été relevé dans les sols, suggérant que 

l’amendement n’a pas eu d’effet sur le long terme. De même, l’amendement n’a eu aucun effet sur 

la spéciation et la mobilité du Cu. La réduction des fractions extractibles en Pb observée sur les 

parcelles amendées serait plutôt liée à la formation de composés stables avec la MO.  Il faut noter 

que la dose d’amendement épandue sur le site B était faible (0,2 % MS) par rapport aux doses 

utilisées dans d’autres études (1 % à 5 % MS) ayant montré des résultats significatifs (Bert et al., 

2012b; Le Forestier et al., 2017; Panfili et al., 2005). La dose d’amendement utilisée (0,2 % MS soit 

9 t/ha) résulte d’un compromis entre pratiques agricoles (1 à 1,5 t/ha), de la faisabilité technique 

de l’épandage (3 passages maximum de l’épandeur pour éviter le tassement du sol), des 

contraintes règlementaires (respect de la norme NF U44-001 (2009) qui impose des teneurs en 

éléments à ne pas dépasser, notamment en Cr), de la viabilité économique de l’opération, du 

développement des végétaux (optimum de croissance des saules pH < 8 ;  certains nutriments 

comme le Fe et le Mn deviennent moins disponibles à pH basique (Duc̆ic  and Polle, 2005; 

Morrissey and Guerinot, 2009)) et des résultats d’expérimentation en pot de détermination de 

l’effet d’un produit sur le pH d’un sol (NF EN 14984 (2006) ; méthode B).  

Sur les parcelles amendées et non amendées, les concentrations en EPT dans les parties 

aériennes de D. cespitosa sur les deux années de suivi (juin 2013 et 2016) étaient comparables à 

celles de plantes herbacées issues de sols non contaminés (Kabata-Pendias, 2010). Ces résultats, 

en accord avec des études réalisées à l’échelle de la parcelle (projet PHYTOSED) et du site (projet 

PHYTOSED 2), confirment le caractère tolérant et non accumulateur de D. cespitosa (Mehes-Smith 

and Nkongolo, 2015). L’analyse des concentrations en EPT dans les parties aériennes des espèces 

herbacées colonisatrices dominantes n’a pas permis de mettre en évidence un effet de 

l’Optiscor®. Concernant les saules, de fortes concentrations foliaires en Cd et Zn ont été mesurées 

sur toutes les parcelles amendées et non amendées 1 an et 3 ans après la plantation (juin 2013 et 

2015). Néanmoins, une diminution importante des concentrations foliaires en Cd, Pb et Zn entre 
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juin 2013 (projet PHYTOSED 2) et juin 2015 a été observée chez les deux cultivars, notamment 

sur les parcelles amendées. Les plus faibles concentrations foliaires en EPT mesurées en 2015 

peuvent être dues à un effet « dilution » avec la croissance des arbres (Mertens et al., 2006b) mais 

un effet amendement ne peut être écarté étant donné les fortes diminutions des concentrations 

en EPT comparées à celles des parcelles non amendées. Les cultivars commerciaux Inger et Tordis 

avaient été sélectionnés pour leur forte productivité et leur capacité à résister à la rouille. Même 

si de nombreuses espèces du genre Salix sont capables d’accumuler de fortes concentrations en 

EPT dans leurs parties aériennes (Van Slycken et al., 2013; Vandecasteele et al., 2003) une 

diminution des concentrations foliaires était attendue par l’immobilisation des EPT grâce à 

l’amendement. La dose épandue était peut-être insuffisante pour réduire la biodisponibilité des 

EPT dans le sol et les transferts vers les feuilles. A cette dose cependant, une diminution du taux 

de survie des saules avait été observée en présence de l’Optiscor®, suggérant que la modification 

de certaines conditions physico-chimiques (ex. pH) causée par l’amendement n’a pas été favorable 

à leur développement. 

Dans les conditions de mon étude, il n’a pas été possible de mettre en évidence l’effet de 

l’amendement sur la diminution de la mobilité des éléments traces, en particulier du Zn et du Cd, 

et sur la diminution des concentrations foliaires de la canche et des saules, malgré l’augmentation 

de pH constatée après l’épandage qui semblait suggérer l’efficacité court terme de l’amendement. 

Des concentrations extractibles faibles, une hétérogénéité forte de la pollution, des concentrations 

foliaires de la canche cespiteuse initiales faibles et un pouvoir tampon très fort du sédiment 

pourraient pour partie expliquer ce résultat. La recherche d’un amendement plus approprié qui 

conserve le pH actuel pour éviter la lixiviation des EPT peut être envisagée pour améliorer la 

croissance des saules et limiter le transfert des EPT dans leurs parties aériennes.  
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Evaluation de la qualité des sols  

Pour garantir le succès du phytomanagement à l’échelle du champ et sur le long terme, 

une évaluation basée sur les risques initiaux et résiduels est recommandée (Kumpiene et al., 2014; 

Quintela-Sabarís et al., 2017). Plusieurs méthodes chimiques et écotoxicologiques ont été 

proposées dans le cadre du projet européen GREENLAND,  qui s’est appuyé sur l’étude de 7 sites 

phytomanagés sur le long terme (Kumpiene et al., 2014). Les auteurs préconisent au minimum 

une estimation de la biodisponibilité des ETP par des extractions sélectives au nitrate 

d’ammonium NH4NO3 (1 M) en complément du test « Plantox » sur le haricot (Vangronsveld and 

Clijsters, 1992) qui comprend une mesure des activités enzymatiques liées au stress oxydant.  

Trois mois après la plantation des plançons de saule sur le site B, le taux de survie sur 

l’ensemble de la parcelle amendée avait été estimé à 99 %. La plupart des saules Inger et Tordis 

s’étaient bien développés mais certains d’entre eux ont commencé à présenter un feuillage 

chlorosé, surtout au niveau des zones les plus contaminées par les EPT (sur la base des 

concentrations totales). Ce phénomène s’est accentué au cours de l’été durant la première saison 

de croissance (présence de nécroses) mais n’avait pas affecté les saules des parcelles témoins (B-

NA) qui n’avaient pas été semées avec D. cespitosa (Phanthavongsa, 2012). Plusieurs hypothèses 

avaient alors été émises : compétition avec la canche pour l’eau et les nutriments, phytotoxicité 

du sol, faible activité biologique du sol (rapport C/N élevé) et remobilisation des EPT suite au 

travail du sol pendant la préparation du dispositif. Pour tester l’hypothèse d’une toxicité liée au 

sol contaminé, plusieurs essais écotoxicologiques ont été menés sur différents organismes 

terrestres tels que le test de germination avec Brassica rapa (ISO 11269-2, 2005) et le test 

d’évitement des vers avec Eisenia fetida (ISO 17512-1, 2008). Cependant, ces tests aigus n’avaient 

pas indiqué de toxicité vis-à-vis des organismes testés sur les échantillons de sol non amendés et 

amendés qui présentaient les plus fortes concentrations totales en Cd et Zn (Rousseaux, 2013). 

Dans le cadre du projet GREENLAND (2011-2014, FP7-KBBE‐266124, Gentle remediation of trace 

element contaminated land), plusieurs tests de toxicité aiguë conduits sur des échantillons de sol 

du site B n’avaient pas montré de phytotoxicité. Le test Plantox réalisé avec le haricot avait indiqué  

que le sol avant épandage de l’amendement était légèrement toxique tandis que le sol après 

épandage était non toxique, suggérant le succès de la phytostabilisation aidée.  Le test Plantox 

réalisé avec la laitue avait révélé une diminution significative de la biomasse de la laitue au bout 

de 48 jours sur des sols amendés alors que l’efficacité photosynthétique de la plante n’avait pas 

été impactée (Quintela-Sabarís et al., 2017). Les tests de toxicité aiguë sont réalisés sur une durée 

très courte par rapport au temps de génération de l'organisme et ne permettent pas de mettre en 

évidence les effets des polluants sur le long terme et à d’autres stades plus avancés du cycle de vie 

des organismes.  
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Les saules ayant présenté des chloroses et nécroses au bout de quelques mois, nous avons 

choisi de mettre en œuvre, dans le cadre de mon projet de thèse, un test de toxicité chronique 

normalisé (ISO 22030, 2011) qui semblait davantage approprié. En effet, les tests de toxicité 

chronique permettent de mettre en évidence des effets de polluants dans des conditions 

expérimentales plus proches de la réalité et prenant en compte des critères d'effets plus sensibles 

tel que la croissance ou la reproduction, et donc à plus long terme. Ce test de toxicité chronique 

permet d’étudier les effets des polluants entre le stade de germination et le stade de reproduction 

de deux plantes de physiologies différentes, Avena sativa (monocotylédone) et Brassica rapa CrGC 

syn. Rbr (dicotylédone). L’acquisition, le transport et l’accumulation des EPT chez les plantes 

dicotylédones et monocotylédones s’opèrent de manière différente chez les deux types de 

plantes ; à la différence des dicotylédones, les monocotylédones peuvent par exemple accroître la 

biodisponibilité du Fe, Zn, Cu et Cd par la sécrétion de phytosidérophores (Palmer and Guerinot, 

2009; Schenkeveld et al., 2014). Des différences au niveau de leur sensibilité à ces métaux 

pouvaient donc être attendues. A notre connaissance, ces tests n’ont jamais été mis en œuvre pour 

évaluer la performance du phytomanagement ; ils peuvent en effet être contraignants en termes 

de place, de suivi et de temps.  

Les tests chroniques réalisés dans le cadre de ma thèse ont permis de conclure à une 

toxicité de tous les sols testés provenant des sites phytomanagés A et B et confirment les résultats 

du test Plantox avec la laitue, réalisé précédemment sur le site B. Le site A n’avait pas fait l’objet 

d’étude écotoxicologique jusqu’alors. Cependant, ces résultats ne permettent pas de faire un lien 

direct avec les observations de terrain puisque l’espèce herbacée D. cespitosa (site B) et les 

peupliers (site A) ont présenté une croissance optimale depuis le début des expérimentations au 

champ et aucun signe de toxicité n’avait été relevé sur les espèces colonisatrices. Les essais ont 

démontré une sensibilité différente des deux espèces testées A. sativa et B. rapa, A. sativa ayant 

développé des symptômes de toxicité de manière plus précoce que B. rapa. L’utilisation de ces 

deux espèces dans les tests de toxicité chronique est donc pertinente pour évaluer la phytotoxicité 

des sols contaminés comme souligné dans l’étude de (Mondaca et al., 2017). Les sols les plus 

contaminés (B-ADc-H) se sont montrés plus toxiques vis-à-vis de la plante la plus sensible A. 

sativa ; ce résultat suggère donc que le sol amendé issu des parcelles les plus contaminées serait 

plus phytotoxique pour les saules que pour D. cespitosa. D’autres cultivars de saules, plus tolérants 

aux conditions du site B, auraient peut-être été plus pertinents sur les zones les plus polluées. Les 

tests réalisés ne permettent pas d’isoler les polluants comme facteurs uniques car les propriétés 

physico-chimiques des sols peuvent également influencer la croissance des plantes. En effet, 

l’analyse des concentrations en éléments traces et majeurs dans les parties aériennes d’A. sativa 

et B. rapa a montré une forte carence en Mn pouvant être liée au pH élevé des sols (Duc̆ic  and 
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Polle, 2005). Cette carence n’explique pas l’état des saules car ils n’ont pas montré de carence en 

Mn, mais plutôt un déséquilibre dans les concentrations en Fe et Mn (chapitre 3). Par ailleurs, au 

printemps 2017, un test réciproque a été mis en place avec les peupliers et les saules en présence 

ou en absence de D. cespitosa sur les sites A et B afin de voir si les peupliers pouvaient se 

développer sur le sol de la zone la plus contaminée du site B, et inversement si les saules pouvaient 

se développer sur le sol du site A.  

Nos résultats suggèrent que ces tests pourraient être efficacement mis en œuvre avant la 

mise en place des dispositifs de phytomanagement pour une sélection anticipée d’espèces 

végétales, les effets potentiellement toxiques de la matrice étant étudiés sur un cycle complet de 

croissance. En effet, si les tests révèlent une toxicité du sol aux derniers stades de croissance des 

plantes, la recherche de plantes plus tolérantes devra être envisagée tandis que l’absence de 

toxicité permettra une sélection plus large d’espèces. Pour évaluer l’efficacité du 

phytomanagement sur la qualité des sols, ces tests pourraient également être utilisés comme un 

outil de suivi sur le long terme.  

Afin de mieux caractériser les sols étudiés et de connaître les formes chimiques des 

métaux qui pourraient être responsables de la toxicité des sols, des extractions chimiques 

(sélectives et séquentielles), des tests de lixiviation à pH statique ainsi que la détermination de la 

spéciation du Cd, Cu, Pb et Zn par modélisation géochimique ont été réalisés. L’utilisation de ces 

différentes approches en complément des tests écotoxicologiques est à ce jour novatrice dans le 

domaine du phytomanagement. Pour tous les sols testés des sites A et B (amendés et non 

amendés), les extractions séquentielles ont démontré que le Cd et le Zn, fortement associés à la 

fraction échangeable, étaient plus mobilisables que le Cu et le Pb qui étaient majoritairement 

associés à la fraction oxydable. En complément, les résultats issus de la modélisation basée sur les 

tests de lixiviation devaient permettre de définir plus précisément les différentes formes 

chimiques des EPT. Les résultats concernant le Cd et le Zn n’étant pas fiables comparés aux 

données expérimentales, certains paramètres du modèle devront être affinés concernant les 

propriétés physico-chimiques des sols (ex. concentrations en carbone inorganique, sélection plus 

large de minéraux potentiellement présents). Néanmoins, les résultats de lixiviation ont montré 

que le relargage du Zn avait tendance à être plus important dans le sol le plus contaminé (B-ADc-

H) et non amendé (B-NADc) à pH naturel (pH 8). Les plus fortes concentrations en Zn extractibles 

dans ces sols pourraient avoir contribué à la diminution de croissance des plantes testés en 

laboratoire (A. sativa étant la plus impactée). En accord avec les résultats des extractions 

séquentielles, le Cu et le Pb sont apparus majoritairement associé à la MO d’après les sorties du 

modèle géochimique. Ces deux éléments ont en effet une forte affinité avec la MO, notamment avec 

les acides humiques (Centioli et al., 2008; Tack et al., 1996). Les concentrations en EPT relarguées 
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dans le sol étant minimales à pH 8, le maintien de ce pH est primordial pour éviter des risques de 

lixiviation importants. Cependant, les concentrations mesurées dans les lixiviats n’ont pas pu être 

comparées à celles issues de sols non contaminées. Il est possible que les concentrations lixiviées 

soient plus importantes que dans des sols non contaminés.  

Evaluation des risques environnementaux (ERE) 

Pour aller plus loin dans l’évaluation du potentiel des plantes sélectionnées et 

colonisatrices pour le phytomanagement, des calculs de risques environnementaux ont été 

réalisés selon deux approches différentes et complémentaires généralement utilisées par des 

bureaux d’études environnementalistes. Les quotients de risques (R) étaient basés sur une 

méthode classique de calcul (R = PEC/PNEC) et sur l’utilisation du logiciel TerraSysMC (Sanexen 

Services Environnementaux inc.) qui est peu ou pas utilisé par la communauté scientifique. A ce 

jour, il existe très peu d’études sur les risques environnementaux associés aux plantes utilisées en 

phytomanagement (Enell et al., 2016). Nos résultats montrent que, contrairement aux espèces 

herbacées (D. cespitosa et espèces colonisatrices), les feuilles des Salicacées enrichies en Cd et en 

Zn peuvent effectivement conduire à une contamination de la chaîne alimentaire. Cependant, les 

paramètres utilisés dans les calculs de risques se placent dans un scénario majorant et ne reflètent 

pas forcément la réalité. Le régime alimentaire des animaux considérés était par exemple très 

limité (D. cespitosa ou U. dioïca et feuilles et/ou écorces de saules ou feuilles de peuplier). Cette 

étude préliminaire pourrait être affinée avec l’approche « triade », plus intégrative, qui se base sur 

une batterie de mesures chimiques, écotoxicologiques et écologiques (Enell et al., 2016; Jensen 

and Pedersen, 2006). De plus, l’ERE pourrait également constituer un outil d’aide à la décision 

pertinent et opérationnel car les données générées pourraient permettre la sélection des 

meilleurs cultivars selon leur capacité à accumuler les EPT.  
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CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES 

Le suivi de ces deux essais de phytomanagement sur un ancien terrain de gestion de 

sédiments de curage pollués par des métaux et métalloïdes constitue une des rares études 

conduites en conditions réelles et sur le long terme. Nous avons relevé une forte complexité des 

interactions entre les EPT, les plantes et leurs micro-organismes associés du fait de nombreux 

facteurs biotiques (compétition interspécifique, prédation) et abiotiques (contamination multiple 

des sols, hétérogénéité spatiale de la contamination). Mes travaux de thèse ont permis de révéler 

le potentiel de certaines combinaisons de plantes et d’amendements testées in situ mais aussi 

leurs limites. L’utilisation de champignons mycorhiziens pour réduire le transfert d’EPT dans les 

parties aériennes des peupliers s’est montrée plus efficace dans les zones les plus contaminées. 

Cependant les effets de cet amendement biologique étaient également variables selon la période 

étudiée et selon les cultivars. Les mécanismes liés aux effets de cet amendement n’ont pas pu être 

éclairés par la détermination de la mobilité et la spéciation des EPT dans le sol. L’étude des 

molécules produites par les réseaux mycéliens ou les plantes hôtes (métallothionéine, glomaline, 

etc.) pourrait permettre de mieux appréhender les mécanismes. Les résultats étant seulement 

basés sur 8 parcelles, il sera intéressant d’étudier les effets de l’inoculation à une échelle plus 

globale, après la récolte de tous les arbres. Même si la plantation des peupliers est un succès du 

fait de leur forte tolérance aux EPT, le faible taux de recouvrement du sol par la végétation 

colonisatrice peut conduire à la dispersion des contaminants dans l’environnement (envol des 

particules de sol, lixiviation). L’ouverture du milieu arboré par la réduction des  cycles de rotation 

pourrait favoriser le développement des espèces herbacées ; cette solution pourrait être 

envisagée si elle n’affecte pas la rentabilité de la production de biomasse.   

Sur le long terme, l’amendement minéral basique Optiscor® incorporé dans le sol n’a pas 

permis de modifier la spéciation des métaux ni de diminuer leur mobilité au niveau de la 

rhizosphère des saules. Néanmoins, nous avons confirmé la pertinence de l’espèce herbacée 

D. cespitosa pour le phytomanagement de sites pollués aux EPT. Le maintien d’espèces herbacées 

colonisatrices est envisageable mais leur suivi sur le long terme est nécessaire po ur éviter le 

développement d’espèces accumulatrices d’EPT qui peuvent représenter un risque 

environnemental. La diminution de la croissance et du taux de survie des saules qui ont été 

observés pendant les 5 années de suivi peut constituer un frein à la valorisation de la biomasse 

ligneuse. Plusieurs facteurs ont pu être mis en évidence dont la phytotoxicité du sol, une 

compétition avec le couvert herbacé et des déséquilibres nutritionnels certainement provoqués 

par l’absorption de fortes concentrations en EPT. Pour optimiser la croissance et la productivité 
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des plantes utilisées en phytomanagement, l’étude des interactions entre les plantes herbacées et 

les arbres est donc primordiale.  

Pour évaluer l’efficacité du phytomanagement de manière plus globale, une des 

perspectives de mes travaux de thèse serait d’étudier les bénéfices économiques de la valorisation 

potentielle de la biomasse ligneuse dans différentes filières. Cela nécessite la prise en compte de 

la durée totale de la culture. Les feuilles des saules et des peupliers, enrichies en Cd et en Zn, 

devraient également faire l’objet de mesures de gestion pour réduire les risques 

environnementaux. L’utilisation des feuilles d’arbres en chimie verte est envisageable ; selon les 

premiers résultats obtenus à partir des feuilles de saules récoltées sur le terrain, l’extraction du 

Zn pourrait servir à la fabrication d’éco-catalyseurs (Projet ANR-PHYTOCHEM). Par ailleurs, la 

valorisation de la biomasse herbacée (D. cespitosa et plantes colonisatrices) pourrait apporter des 

bénéfices économiques supplémentaires. Pour les plantes enrichies en Zn, leur utilisation pour la 

fabrication de compléments alimentaires pour les animaux d’élevage peut être une filière de 

valorisation pertinente. La présence et la dominance de l’ortie sous couvert du clone de peuplier 

I-214 sur le site A, de même que sur d’autres sites étudiés dans le cadre du projet BIOFILTREE, 

permet d’envisager la mise en œuvre d’un système agro-forestier sur site contaminé aux EPT, 

combinant la production d’une espèce ligneuse à celle d’une espèce herbacée d’intérêt industriel 

(fibre).  

Mes travaux de thèse ont permis de capitaliser des connaissances sur le 

phytomanagement d’un ancien terrain de gestion de sédiments contaminés par le Zn, Cd, Cu et Pb.   

Les connaissances acquises illustrent la complexité des interactions liées aux facteurs 

environnementaux. Il sera nécessaire d’approfondir les études technico-économiques en 

intégrant à la fois les itinéraires techniques et les filières de valorisation de la biomasse pour 

définir les meilleures options possibles pour ce terrain.  Certaines modalités testées pourraient 

être extrapolées à d’autres anciens terrains de gestion gérés par VNF, voire à d’autres sols pollués  

en fonction des usages futurs.  
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ANNEXES  

Annexe 1 : Potentiel hydrique foliaire de base (Ψb) et minimum (Ψm) mesuré chez les saules 

Tordis le 8 juillet 2015. Les mesures ont été réalisées dans les parcelles amendées et non 

amendées, en présence (+) ou en absence (-) de l’espèce herbacée D. cespitosa. Les barres d’erreur 

indiquent l’écart-type (n= 5). Aucune différence significative n’a été observée entre les 

traitements (p < 0,05). 
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Annexe 2 : Concentrations moyennes en EPT (mg/kg MS) mesurées en juin 2015 dans les feuilles 

de peupliers inoculés (I) ou non (NI), plantés sur des sols peu contaminés (FL) ou très contaminés 

(FH). Les barres d’erreur indiquent l’erreur standard (n= 10). Les lignes rouges en pointillées 

représentent les concentrations foliaires moyennes « ordinaires » chez des peupliers issus de sols 

non contaminés (Madejón et al., 2004 ; Vandecasteele et al., 2003). Pour chaque cultivar, des 

différentes lettres indiquent des différences significatives entre les traitements (p < 0,05).   
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Résumé : Le phytomanagement est un mode de gestion de sites 
et sols pollués émergent qui inclut la valorisation de la 
biomasse produite. Pour alimenter les retours d’expérience en 
conditions réelles et sur le long terme, deux essais de 
phytomanagement de 1 ha chacun (sites A et B) ont été mis en 
place à Fresnes-sur-Escaut (Hauts-de-France) en 2011/2012 
sur un terrain de gestion de sédiments de curage contaminés  
par des éléments potentiellement toxiques ou EPT (Cd, Cu, Pb 
et Zn). Dans ce contexte, les travaux de thèse réalisés sur ces 
sites avaient pour objectifs d’étudier : (1) la dynamique et la 
performance des espèces végétales sélectionnées  
(Deschampsia cespitosa, peupliers Skado et I-214, saule Tordis 
et Inger), des plantes colonisatrices et envahissantes, (2) l’effet 
des amendements (inoculum de champignons mycorhiziens, 
amendement minéral basique) sur la mobilité des EPT dans le 
sol, sur l’accumulation des EPT dans les parties aériennes des  
plantes et impact sur la diversité microbienne des sols et des  
racines ligneuses. 
L’efficacité de l’espèce herbacée D. cespitosa pour le 
phytomanagement du site B a été démontrée. Tolérante aux 
conditions du site, cette plante a présenté de faibles 
concentrations en Cd, Cu et Pb dans ses parties aériennes et a 
formé un couvert dense et pérenne. La végétalisation du site A 
par des plantes colonisatrices était hétérogène avec une 
dominance de l’espèce Urtica dioïca.  

Sur les parcelles amendées et non amendées, les 
concentrations mesurées chez U. dioïca étaient plus élevées en 
Cd, Pb, Cu et Zn comparées aux mêmes plantes issues de sols 
non contaminés. Selon les calculs préliminaires de risques  
basés sur les concentrations mesurées dans les plantes  
herbacées enrichies en Cd et Zn, les risques liés à leur ingestion 
par les herbivores se sont avérés négligeables.  
Concernant les saules et les peupliers dédiés à la production 
d’énergie, de fortes concentrations en Cd et en Zn ont été 
mesurées dans les feuilles quels que soient les amendements .  
Ces feuilles peuvent représenter un risque pour les herbivores .  
Contrairement aux peupliers très tolérants aux conditions du 
milieu, une réduction de la croissance et du taux de survie des  
saules a été mesurée sur les parcelles amendées et non 
amendées en présence de D. cespitosa, liée à une forte 
compétition souterraine avec D. cespitosa. L’utilisation de tests  
écotoxicologiques a permis d’identifier d’autres facteurs dont 
la phytotoxicité du sol. Par ailleurs, aucun effet des  
amendements biologiques et chimiques n’a été observé sur la 
mobilité et la spéciation des EPT après 4 ou 5 années de 
phytomanagement. Leur effet sur le transfert des EPT était très  
variable en fonction des espèces, des niveaux de pollution et du 
temps. L’étude des communautés microbiennes dans les 
racines ligneuses a révélé un impact de la végétation herbacée 
et de la pollution mais aucun effet lié aux amendements n’a été 
observé. 

 

 

Study of two phytomanagement options tested at a dredged-sediment disposal site contaminated with 
metals and metalloids  

Keywords: aided phytostabilization, poplar, willow, Deschampsia cespitosa, plant colonists, microorganisms. 

Abstract: Phytomanagement is an emerging approach that 
includes plant biomass valorization for the management of 
polluted soils and sites. To evaluate the long-term 
performance of this strategy at field scale, two phytomanaged 
sites of 1 ha each (sites A and B) were implanted in Fresnes -
sur-Escaut (Hauts-de-France) in 2011/2012 at a dredged-
sediment disposal site contaminated with potentially toxic 
elements or PTE (Cd, Cu, Pb et Zn). The thesis work is based on 
the study of the two sites with the following objectives: (1) 
study the dynamics of selected plants (Deschampsia cespitosa,  
Skado and I-214 poplars, Tordis and Inger willows), colonizing 
plants and invaders, (2) study the efficiency of amendments  
(mycorrhizal fungi inoculum, basic mineral amendment) on 
sediment PTE mobility, on aerial plant parts PTE accumulation 
and on the microbial diversity in soils and tree roots.  
The efficiency of the grass D. cespitosa for phytomanagement 
at the site B has been highlighted. The plant was tolerant to the 
site conditions, had low concentrations of Cd, Cu and Pb in 
shoots and formed a dense and perennial plant cover. At the 
site A, the herbaceous plant cover formed by plant colonists 
was heterogenous with a dominance of the species Urtica 
dioïca.  
 

In amended and non-amended plots, U. dioïca showed higher 
concentrations of Cd, Cu, Pb and Zn than the same plants from 
uncontaminated soils. According to risk calculations based on 
Cd and Zn concentrations, there was no risk related to the 
ingestion of these herbaceous plants by herbivorous animals.  
Concerning poplars and willows dedicated to energy  
production, high Cd and Zn concentrations were found in their 
leaves regardless of the amendments. These leaves may pose 
a risk for herbivorous animals. Unlike poplars which were very  
tolerant to the site conditions, willows showed a reduction of 
growth and survival rate in the amended and non-amended 
plots sown with D. cespitosa, because of belowground 
competition with D. cespitosa. Ecotoxicological tests reveal ed 
that soil phytotoxicity was also responsible of the willow 
growth reduction. Besides, the biological and chemical  
amendments had no significant effect on PTE mobility and 
speciation in soils after 4 or 5 years of phytomanagemen t.  
Their effects on PTE transfers in plants varied depending on 
the species, levels of pollution and time. The study of microbial  
communities in tree roots revealed that the herbaceous cover 
and soil pollution had a significant impact on microbial  
composition whereas the amendments did not affect the 
microbial communities. 

 

 


