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Evaluation des effets de l’azote et des herbicides sur les indicateurs qualitatifs du sol 

dans des agrosystèmes contrastés 

 

Elodie NIVELLE, 2017 

 

  

 L’utilisation des fertilisants azotés et des herbicides de synthèse est aujourd’hui nécessaire pour 

assurer la productivité des systèmes de culture et répondre à la demande alimentaire d’une population 

mondiale en croissance démographique. Cependant, les effets potentiels de ces produits de synthèse sur 

les propriétés édaphiques et aériennes des agrosystèmes ont été décrits comme dépendants de 

l’environnement physico-chimique et biologique du sol sur lequel ils sont appliqués. En particulier, il 

semblerait que les sols non perturbés et sous couverture végétale permanente, caractérisés par des 

propriétés édaphiques très différenciées des sols gérés sous labour conventionnel, puissent modifier les 

effets non ciblés de certains herbicides. Plusieurs expérimentations au champ ainsi que deux études en 

conditions contrôlées ont permis de mettre en évidence que les systèmes gérés en semis-direct sous 

couverture végétale permanente étaient associés à une augmentation des teneurs en carbone et azote 

organique, des activités fonctionnelles microbiennes, de l’abondance en spores de champignons 

mycorhiziens arbusculaires, et de la colonisation racinaire du maïs par les champignons mycorhiziens. 

Deuxièmement, la fertilisation azotée a induit des effets négatifs sur certains indicateurs biologiques du 

sol comme l’activité de deshydrogénase alors qu’elle a permis d’augmenter la productivité végétale et 

le taux de survie larvaire de certains parasites aériens des cultures. Troisièmement, le glyphosate, un 

herbicide total, a augmenté le temps de dégradation des substrats organiques, et n'a pas eu d'effet sur 

l’activité des champignons mycorhiziens lorsqu'il était appliqué seul ; par contre l'application d'azote en 

combinaison avec le glyphosate sur un sol fertilisé depuis 6 ans a entraîné une diminution du taux de 

colonisation du haricot par les champignons mycorhiziens. Les engrais azotés appliqués sur le long 

terme sont donc capables de modifier les effets non ciblés du glyphosate. Enfin, le S-Metolachlore, un 

herbicide sélectif, a augmenté la teneur en nitrates des sols cultivés en semis-direct, sans affecter ceux 

gérés en labour annuel, et a également augmenté la teneur en ammonium des turricules de vers de terre 

des sols conduits en semis-direct sous couvert et fertilisés en azote de synthèse depuis 6 ans. Nous 

concluons que ce sont essentiellement les combinaisons de pratiques qui sont responsables des effets 

des herbicides sur les propriétés édaphiques et aériennes dans les agrosystèmes. 

 

Mots-clés : Indicateurs de la qualité du sol – Carbone et azote du sol – Réponse microbienne – 

Désherbage chimique – Fertilisation azotée – Travail du sol – Couverts végétaux 
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Assessing the effects of nitrogen and herbicides on soil quality indicators in contrasted 

agrosystems 

 

Elodie NIVELLE, 2017 

 

 

 Nowadays, the use of synthetic nitrogen fertilizers and herbicides is required to ensure cropping 

systems productivity and meet the demand for food of a growing population. However, the potential 

effects of these synthetic products on agrosystem’s below- and above-ground properties have been 

described to be dependent of soil physicochemical and biological characteristics on which they are 

applied. Especially, it seems that soils under no-till and continuous cover-cropping, characterized by 

contrasted edaphic properties as compared to soils managed under annual plowing, may change the non-

target effects of certain herbicides. Several field experiments, as well as two mesocosm studies, 

evidenced that cropping systems conducted under no-till with continuous cover-cropping were 

associated to increased organic carbon and nitrogen contents, microbial functional activities, arbuscular 

mycorrhizal fungi (AMF) spore density, and maize root colonization by AMF. Secondly, nitrogen 

fertilization induced negative effects on soil biological indicators such as dehydrogenase activity while 

it improved plant productivity and nymph survival of certain above-ground pests. Thirdly, glyphosate, 

a total herbicide, increased degradation time of organic substrates, while it did not change AMF activity 

when applied alone. However, the combinaison of glyphosate plus nitrogen fertilization in a soil 

fertilized over a 6-year period led to a decreased root colonization of bean by AMF. Thus, the long term 

nitrogen fertilization is capable to change the non-target effects of glyphosate. Finally, S-Metolachlor, 

a selective herbicide, increased nitrate content of soils subjected to no-till, while those conducted under 

annual plowing revealed no effect, and increased ammonium content of earthworm casts in soils 

managed under no-till with cover crops and nitrogen fertilization for 6 years. We conclude that the 

effects of herbicides on agrosystem’s above- and below-ground properties are mainly due to the 

combination with other agricultural practices such as nitrogen fertilization. 

 
Keywords: Soil quality indicators – Soil carbon and nitrogen – Microbial response – Herbicide 

application – Nitrogen Fertilization – Tillage – Cover crops 
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Avant-propos 
 

Le financement ministériel 
 Chaque année, le Ministère attribue à l’école doctorale des allocations de recherche pour 

financer un contrat doctoral de trois ans. Les allocations sont attribuées par l’école doctorale à des 

étudiants suite à un concours et après examen de leurs dossiers. Ces étudiants ont préalablement postulé 

pour un sujet de thèse predéfini se déroulant la plupart du temps dans une équipe d’accueil universitaire.  

Le but étant de se consacrer pleinement aux travaux de recherche pour la préparation de la thèse. C’est 

à partir de ce financement que j’ai pu réaliser mes travaux de recherches. Mon sujet de thèse était le 

suivant : « Impact des pratiques culturales innovantes sur la biodiversité édaphique et ses 

conséquences qualitative et quantitative sur la productivité des agrosystèmes ». L’unité Ecologie 

et DYnamique des Systèmes ANthropisés (EDYSAN), dirigée par Mr Guillaume DECOCQ, a été mon 

unité d’accueil et c’est plus particulièrement dans les locaux de l’équipe d’Agroécologie, 

Ecophysiologie et Biologie intégrative (AEB) que j’ai réalisé mes travaux. Mr Thierry TETU et Mr 

Edmundo NAVA-SAUCEDO étaient les deux porteurs du sujet de thèse, et sont devenus mes deux 

directeurs de thèse. Pour finir, le financement de mes travaux de recherche était soutenu en grande partie 

par le programme de recherche privé VEGESOL décrit ci-après. 

Le programme de recherche VEGESOL 

 Le programme de recherche « VEGESOL » a été pensé, au cours de l’année 2008, suite à une 

réflexion commune autour de la nécessité de développer une agriculture responsable alliant, durabilité 

et productivité. Ce projet a été permis par un partenariat public/privé entre l’unité de recherche 

EDYSAN de l’Université de Picardie Jules Verne, dirigée par Guillaume DECOCQ et les financements 

privés des groupes Bonduelle, représenté par Jean Bernard Bonduelle et SYNGENTA, représenté par 

Gerard Thomas. La responsabilité scientifique du projet a été confiée à Thierry Tetu, initiateur du 

programme. Cette collaboration a permis d’étendre le projet VEGESOL sur huit campagnes agricoles 

(2010-2018).  

La mise en place, en 2010, d’une plateforme expérimentale au lieu-dit La Woestyne, située à Renescure 

(59) signait le début du projet VEGESOL. Cette plateforme a été initiée sur un champ de 7 ha 

appartenant à l’entreprise BONDUELLE, et qui était initialement cultivé en culture de blé. Dans le but 

d’étudier l’impact environnemental, agronomique, et économique de systèmes de culture 

contrastés, le champ a été découpé en huit lignes correspondant à la rotation culturale de 8 cultures 

principales : haricot-vert, blé, betterave, lin, blé, maïs, pois, blé. Ces lignes ont elles mêmes été divisées 

en blocs (21 x 28 m) caractérisés par des pratiques culturales contrastées : 1/ travail du sol : travail 

conventionnel (labour : « CT »), absence de travail du sol (semis-direct : « NT ») ; 2/ doses d’intrants 

azotés : dose conventionnelle selon la méthode du bilan (« NX »), dose conventionnelle réduite de 25 
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% (« NX-25 »), sans ajout d’intrant (« N0 ») ; 3/ couverts végétaux en inter-culture : couverts enrichis 

en légumineuses (« lcc »), couverts non enrichis en légumineuses (« cc »), absence de couverts végétaux 

(« bf »). Le cahier des charges initialement mis en place permettait de mesurer annuellement les teneurs 

en carbone organique total et en azote total du sol et des plantes principales ou d’inter-culture pour 

chacun des systèmes de culture et pour chaque rotation. Suite à des résultats encourageants et, à 

l’initiative de Thierry Tetu, d’autres analyses complétaires ont été réalisées sur la plateforme et ont 

permis l’acquisition d’un certain nombre de résultats et à la publication de ces résultats dans des revues 

à comité de lecture. De plus, cette dynamique à permis également la mise en place d’un nouveau 

programme annexe : le programme PHYTOSOL, né grâce à un financement de SYNGENTA.  

Le programme PHYTOSOL 

Le programme de recherche « PHYTOSOL » a été pensé, au cours de l’année 2011, suite à une 

réflexion entre le groupe SYNGENTA, dirigé par Gérard THOMAS, le directeur de l’unité de recherche 

EDYSAN, Guillaume DECOCQ et Thierry TETU, responsable du programme VEGESOL. La parcelle 

expérimentale de la Woestyne, servant au programme VEGESOL, a été utilisée pour la mise en place 

du dispositif du programme PHYTOSOL. Ce dispositif consiste à la mise en place de bougies poreuses 

céramiques (lysimètres), placées à 50 cm de profondeur sous la zone de prospection racinaire, sur des 

micro-parcelles avec des gestions culturales différentes : 1/ labour avec couverts végétaux en inter-

culture ; 2/ labour sans couverts végétaux ; 3/ semis-direct avec couverts végétaux. Ces trois pratiques 

culturales étaient également subdivisées en 3 modalités d’intrants azotés : 1/ NX (dose 

conventionnelle) ; 2/ NX-25 (dose d’azote NX réduite de 25 %) ; 3/ N0 (absence d’intrants azotés de 

synthèse). Les prélèvements d’eau sont réalisés deux fois par an en hiver et au printemps.  

L’impact environnemental est mesuré au travers des analyses de la teneur en substances actives 

phytosanitaires et métabolites de dégradation dans l’eau libre du sol (récoltée à partir des lysimètres). 

Les molécules concernées sont toutes présentes dans des produits phytosanitaires de la gamme Syngenta 

et ont été utilisées au moins une fois pour les cultures en place sur les micro-parcelles choisies. Ainsi, 

le S-métolachlore (herbicide ici maïs et betterave) et ses métabolites majeurs ont été utilisés sur maïs en 

juin 2011 et en juin 2012. Le thiaméthoxam (insecticide ici en traitement de semences de maïs et pois) 

et ses produits de dégradation ont été utilisés lors des semis de maïs en mai 2011 et 2012. Le pinoxaden 

(herbicide ici en sortie d’hiver des blés) avec ses métabolites ont été utilisés en mars 2012 et en mai 

2013. Enfin, les métabolites anioniques de dégradation du chlorothalonil (fongicide ici sur blés) ont été 

concernés par des applications sur blé au printemps 2012 et 2010/2013. Au total, 12 molécules sont 

donc recherchées dans l’eau du sol. Dans le cadre du projet, aucun calcul de flux de molécules dans le 

sol n’a été calculé et seules des concentrations dans l’eau du sol ont été dosées. 
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Objectifs de la thèse 

 
 Les travaux présentés dans ce manuscrit sont en lien direct et indirect avec les deux programmes 

VEGESOL et PHYTOSOL. Ces programmes ont pour but d’étudier les effets de la gestion des pratiques 

agricoles sur la qualité/santé des sols en lien avec la productivité durable des agrosystèmes du Nord de 

la France. Ces régions, fortement industrialisées, pratiquent une agriculture dite « intensive » avec une 

utilisation accrue de la mécanisation, des fertilisants et des produits phytosanitaires. Afin de minimiser 

l’impact de l’agriculture intensive sur la qualité des sols et de l’environnement et pouvoir produire 

durablement, des leaders dans les domaines de l’agroalimentaire, des produits phytosanitaires mais aussi 

des agriculteurs s’interessent de plus en plus aux pratiques de gestion agricole durables. C’est dans ce 

contexte que j’ai réalisé mon travail de thèse dont les objectifs étaient axés principalement sur les effets 

comparatifs de différentes pratiques agricoles intensives et durables sur des indicateurs de la qualité des 

sols et la productivité végétale. Il était aussi question de savoir si la combinaison des pratiques agricoles 

pouvait affecter le comportement des herbicides sur les indicateurs qualitatifs et d’évaluer l’utilité 

potentielle des interactions trophiques dans l’amélioration de la performance des agrosystèmes. 

  

Pour cela, nous avons en premier lieu étudié dans des conditions contrôlées en mésocosme les 

effets de la fertilisation azotée minérale de long terme et d’un herbicide total (le glyphosate) sur quelques 

indicateurs physico-chimiques et biologiques de la qualité du sol, ainsi que sur la productivité végétale 

et les relations trophiques entre le sol, la plante et les herbivores phytophages (2 publications 

scientifiques). Puis, nous avons étudié dans des conditions au champ les effets de trois types de pratiques 

agricoles : le travail du sol, la fertilisation azotée et la couverture végétale sur certains des indicateurs 

édaphiques de la qualité du sol (2 publications scientifiques). Enfin, nous nous sommes attachés à 

évaluer, au champ, les effets d’un herbicide sélectif (le S-metolachlore) sur des indicateurs édaphiques 

de la qualité des sols et la productivité végétale dans des systèmes de gestion agricole différenciés (1 

publication scientifique). Le chapitre I est une synthèse bibliographique des connaissances actuelles sur 

les thématiques abordées dans les différents articles présentés dans les chapitres II, III, et IV. Le chapitre 

V est une discussion générale. 

 

1. La gestion de deux intrants de synthèse : l’azote de synthèse et le glyphosate. Quels 

effets ont ils sur la santé des sols, la productivité végétale et quelles sont les interactions 

trophiques impactées ? 

 Dans le chapitre II, nous avons cherché à étudier les effets de deux intrants de synthèse sur 

certains indicateurs clés de la qualité du sol dans des conditions contrôlées. Les intrants de synthèse 

choisis étaient i. Le glyphosate est un herbicide non sélectif qui est le plus utilisé en agriculture à 
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l’échelle mondiale ; ii. La fertilisation azotée de synthèse, utilisée par les agriculteurs dans la plupart 

des grandes cultures. Pour cela, nous avons fait deux études distinctes en mésocosme. La première étude 

(partie 1) permettait d’évaluer si l’historique de fertilisation azotée pouvait affecter les réponses 

microbiennes à court terme et le contenu en éléments nutritifs lorsque le sol était soumis à différentes 

concentrations de glyphosate. La deuxième étude (partie 2) a permis d’affiner les investigations en 

évaluant les systèmes tri-trophiques sol, plante, ravageur aérien. Cette deuxième étude a donc permis 

d’évaluer les effets de l'application simultanée du glyphosate et de la fertilisation azotée sur les facteurs 

édaphiques, la productivité végétale et les conséquences sur les relations de type « bottom-up » entre les 

milieux souterrain et aérien. Ce chapitre est basé sur la mise en place de deux premières études dites 

« fondamentales » puisqu’elles nous ont permis de mettre en évidence les indicateurs physico-chimiques 

et biologiques sensibles aux pratiques agricoles tout en nous affranchissant des contraintes liés aux 

études applicatives menées en conditions de plein champ.  

 

2. La gestion de trois pratiques culturales : le travail du sol, les couverts végétaux et la 

fertilisation azotée. Quels effets ont-ils sur les indicateurs qualitatifs du sol ? 

Dans le chapitre III, nous avons cherché à comparer les effets de des pratiques culturales sur 

certains indicateurs édaphiques de la qualité du sol en conditions de plein champ. Dans la première étude 

(partie 1), deux pratiques culturales étaient sélectionnées : 1. Le travail du sol (labour versus semis-

direct) ; 2. La fertilisation azotée minérale (sol fertilisé conventionnellement versus sol non fertilisé). 

Dans la deuxième étude (partie 2), trois  Les pratiques culturales étaient combinées : 1. le travail du sol 

(labour vs semis-direct) ; 2. Les couverts végétaux en inter-culture (sol nu vs sol enrichi en légumineuses 

vs sol enrichi en non légumineuses) ; 3. La fertilisation azotée (sol fertilisé conventionnellement vs sol 

non fertilisé). Les indicateurs qualitatifs sélectionnés pour ces deux études étaient les spores de 

mycorhizes, les activités enzymatiques du sol, les profils physiologiques des communautés bactériennes 

bactériennes, les teneurs en carbone, azote et phosphore du sol. Ce chapitre se fonde sur la mise en place 

d’une première étude applicative au champ. Elle a permis notamment de déterminer les effets de la 

fertilisation azotée sur certains des indicateurs édaphiques de qualité des sols, sélectionnés à partir du 

chapitre précédant, dans des agrosystèmes différenciés. Cette étude applicative nous a permis de prendre 

en compte l’influence des variations pédoclimatiques dans la sensibilité des indicateurs édaphiques mais 

aussi de comparer les pratiques culturales en fonction de leurs effets négatifs sur la qualité du sol.  

 

3. Le devenir d’un herbicide, le S-metolachlore, dans des agrosystèmes différenciés par le 

mode de travail du sol et le régime de fertilisation azotée. Effets de l’association des 

pratiques culturales sur les indicateurs qualitatifs du sol, la productivité végétale et leurs 

interactions. 
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Dans le chapitre IV, nous avons cherché à comparer les effets d’un herbicide sélectif sur certains 

indicateurs édaphiques de la qualité du sol et la productivité végétale dans des conditions au champ. 

Pour cela, une étude expérimentale a permis de mettre en évidence les effets de deux apports de S-

Metolachlore sur les indicateurs qualitatifs du sol étaient différents selon le type de gestion agricole, et 

quelles étaient les répercussions sur la productivité végétale. Le choix de l’herbicide sélectif (S-

Metolachlore) s’est fait en fonction des programmes classiques réalisés par les agriculteurs en condition 

réelle. Le S-Metolachlore est un herbicide sélectif du maïs (Zea mays) et c’est pourquoi nous l’avons 

sélectionné pour cette étude. 

En ajoutant le S-Metolachlore dans cette étude, nous avons pu mettre en évidence les 

interactions entre les pratiques culturales et leurs effets synergiques, neutres ou négatifs sur la qualité 

biologique du sol, la productivité végétale et les interactions sol-plante. Cette étude vient compléter les 

précédents chapitres (II et III) en apportant une réponse plus globale dans des conditions de plein champ. 

D’une façon globale, nous mettons en évidence que ce sont essentiellement les synergies ou 

antagonismes de combinaisons de pratiques culturales qui, via des modifications des indicateurs 

qualitatifs du sol, modifient les impacts initiaux des herbicides dans les agrosystèmes.  
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Introduction générale 

 
 L’histoire de l’agriculture est fondée sur des évolutions, révolutions qui remontent au 

paléolithique (Fig. 1).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. Frise chronologique des évolutions, révolutions agricoles depuis le paléolithique jusqu’à nos jours (E. NIVELLE). 
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La première évolution majeure dans l’histoire de l’agriculture est la « révolution néolithique » 

qui se traduit par une transition de l’Homme nomade et prédateur avec une économie fondée sur la 

chasse, la pêche et la cueillette à l’Homme sédentaire et producteur avec une économie fondée sur la 

domestication des animaux, le semis et la sélection des espèces cultivées. Le préhistorien Jacques 

Cauvin (1998) définit cette révolution comme le "début des premières manipulations par notre espèce 

de son milieu naturel", auparavant, l’impact anthropique était limité et le problème de durabilité pour 

les premiers chasseurs-cueilleurs n’existait pas. A ce propos et en se fondant sur les travaux de Gordon 

Childe (1930), Callens (1998) écrit que cette révolution du néolithique était avant tout climatique, en 

lien avec la dernière grande période glacière, et Cauvin (1998) d’ajouter : « le passage à l’agriculture 

n’était pas, à ses débuts, une réponse à un état de pénurie ». 

La seconde évolution de l’agriculture date de l’époque antique pendant laquelle l’Homme utilise des 

outils dans le but de faciliter son travail dans les champs. Par exemple, certaines civilisations ont mis au 

point les techniques d’irrigation, qui consistent à apporter de l’eau des fleuves ou des crues sur un terrain 

cultivé, pendant que d’autres civilisations ont mis au point la technique d’arairage, qui consiste à 

préparer le sol aux semis à l’aide d’un soc en bois ou en fer (ébauche de la charrue). Par ailleurs, cette 

dernière technique a rapidement évoluée en étant complété par un semoir qui permis d’augmenter de 

moitié les rendements céréaliers par rapport aux semis à la volée. De plus, l’agriculture de l’antiquité a 

été marquée par la première dégradation des milieux naturels avec l’utilisation de l’incendie volontaire 

permettant de défricher les sols (Amouretti et Comet, 1993). Dès l’Antiquité, l’homme est déjà confronté 

aux conséquences de la pression qu’il exerce sur la nature et l’augmentation croissante de sa population.  

En Europe, le moyen-âge marque une nouvelle évolution car elle entraîne de nombreuses innovations 

dans le domaine agricole dont l’une des plus importantes est la charrue. Elle permet dès le VIIIe siècle 

la mise en culture des sols lourds et argileux de l’Europe du Nord. La charrue est un outil lourd qui 

nécessite des attelages de bœufs puis de chevaux permettant progressivement d’alléger le travail du 

paysan. D’autres innovations viendront compléter cette révolution agricole médiévale. Par exemple, le 

fumier des animaux était utilisé pour amender les champs et la herse, qui ne servait jusqu’alors qu’à 

désherber, était utilisée pour recouvrir les semis. De plus, l’assolement triennal est mis en place afin 

d’associer la culture des céréales et l’élevage des bovins (Duby, 1962). L’historien Jacques Heers (1965) 

souligne une amélioration des conditions de vie des paysans avec une alimentation relativement riche et 

variée dans les campagnes médiévales d’Occident. Cependant, si le développement de la métallurgie 

permet d’améliorer considérablement l’équipement agricole, elle entraîne également le développement 

de techniques « non durables » avec l’utilisation de matériaux non renouvelables (Baddache, 2010). 

Les catastrophes naturelles du moyen-âge entraîneront l’adoption de premières mesures en faveur de 

l’environnement comme la protection des forêts par Philippe VI de Valois en 1346. Mais c’est seulement 

à partir de 1650, que débute en Europe une nouvelle évolution agricole basée sur l’apparition de travaux 
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pionniers en agronomie favorisant un nouveau mode de production. En effet, des visionnaires 

agronomes comme par exemple Olivier de Serres, qui publie un essai en 1599 « Théatre d’Agriculture 

et Mesnage des Champs » inspiré de ses propres expérimentations et dans lequel il préconise la 

suppression de la jachère et son remplacement par un semis de légumineuses comme la luzerne, plante 

riche en azote qui restaure la fertilité des sols et permet d’alimenter le bétail. Cependant l’historien 

Jacques Heers (1965) écrivait que ce progrès agronomique n’était pas linéaire avec une situation 

alimentaire pour les paysans qui continuait à se déteriorer.  

Selon un article de l’Encyclopédie « Botanique », écrit en 1751, les innovations techniques basées sur 

la « mécanique du laboureur » n’ont fait aucun progrès jusqu’au début du XVIIIe siècle. Il faut attendre 

le Siècle des Lumières pour voir une nouvelle évolution agricole, avec la volonté d’améliorer 

l’agriculture en faisant usage de la science. Ainsi, en 1757, la première société royale d’agriculture, du 

commerce et des arts est fondée par les Etats de Bretagne avec l’émergence de nouveaux auteurs qui 

ambitionnent d’améliorer l’agriculture par la recherche en s’appuyant à la fois sur l’étude des 

phénomènes naturels et le savoir faire pratique et technique des paysans (Denis, 1994). Une concurrence 

se met alors en place entre chimistes (Home, 1757; Fourcroy, 1782) et naturalistes (Linne, 1751; 

Daubenton, 1751) afin de s’accaparer cette nouvelle discipline. 

Cela marque un tournant dans la révolution industrielle du XIXe siècle avec le développement de 

nouveaux domaines agricoles comme l’économie, la chimie ou encore la botanique. Ainsi, dans la 

continuité des travaux des naturalistes, se développe la stratégie de l’acclimatation des espèces 

étrangères intéressantes économiquement et la création de nouvelles « variétés » qui aboutiront 

finalement aux résultats des travaux des sélectionneurs. Certains chimistes de ce même siècle, Davy 

(1814), Liebig (1846), ou encore Basset (1858), affirment que les sciences agricoles doivent avoir 

recours aux sciences chimiques, accompagnant ainsi le développement de l’industrie et du commerce 

des engrais. A l’inverse Chaptal (1823), pense que les lois chimiques qui régissent l’inerte doivent être 

séparées des lois vitales qui régissent le vivant, autorisant une certaine autonomie de la science de 

l’agriculture par rapport à la chimie. Pendant ces mêmes années, en 1876, une circulaire adressée aux 

préfets a été introduite par le ministère de l’Agriculture, elle stipule : « l’introduction d’un matériel 

perfectionné dans une ferme (…) est véritablement une œuvre de progrès et d’humanité et c’est ce but 

que le Gouvernement de la République s’attache à poursuivre ». L’introduction de la mécanisation, voit 

le nombre de paysans diminuer alors que la taille des exploitations tend à augmenter. Ce phénomène est 

permis par l’apparition de la motorisation avec l’introduction de la moissonneuse en France par Mc 

Cormick (1851), puis des premiers tracteurs à moteur à explosion (1875). 

La révolution industrielle a permis le développement de la mécanisation et l’utilisation des engrais, puis 

au XXe siècle c’est le développement des pesticides de synthèse qui débute (Zeidler, 1874; Muller, 

1939), profitant du développement de la chimie organique et de la recherche sur les armes chimiques 
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pendant la première guerre mondiale. Ces innovations techniques et chimiques permettent aux 

campagnes d’accéder à l’autosuffisance alimentaire tout en limitant la pénurie de main-d’œuvre, attirée 

en ville par la révolution industrielle (Lefebure & Baraton, 2006). La mécanisation, l’utilisation des 

engrais et des pesticides deviennent une des priorités du plan Monnet. Se mettent en place alors les 

groupes internationaux qui approvisionnent les nouvelles coopératives, elles-mêmes soutenues par les 

banques. Pour répondre à la demande grandissante, l’informatique et la technologie s’accaparent une 

partie du marché agricole. L’ensemble de cette révolution a conduit à la fois à l’augmentation très 

importante des gains de productivité mais aussi à la dégradation des sols et de la biodiversité (Fig. 2). 

Avec l’utilisation massive des ressources fossiles qui va de paire avec la dégradation de l’environnement 

et l’épuisement des ressources naturelles, le XXIe siècle ouvre une nouvelle ère évolutionnaire que l’on 

pourrait qualifier de révolution agro-écologique.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. Evolution des rendements (en quintaux/ ha) de 1800 à 2005 en fonction du développement de la mécanisation et de 

l’agrochimie (issue de Abecassis & Bergez, 2009). 

L’agriculture, par l’intensification des modes de production alimentaire, a donc favorisé la 

croissance des populations humaines depuis le néolithique, il y a 10 000 ans, mais a aussi transformé 

les écosystèmes de la planète avec la surexploitation des terres et l’utilisation massive d’intrants et de 

pesticides. En effet, les scientifiques ont mis en évidence que ce mode de production intensive a mis en 

péril la biodiversité et la santé humaine, en étant responsable à la fois de la pollution des sols, des nappes 

phréatiques et des cours d’eau souterrains ainsi que de la désertification des sols (Robertson et al., 2000; 

Horrigan et al., 2002; Beaudoin et al., 2005). Compte tenu de l’accroissement démographique actuel et 

futur et des conséquences de l’agriculture intensive sur l’environnement et le réchauffement climatique, 

le défi d’aujourd’hui et de demain consiste et consistera à adopter des nouvelles stratégies de gestion 

agricole plus durables. Les pratiques culturales, telles que le travail du sol, les couverts végétaux en 

inter-culture, la fertilisation ou encore les pesticides, font partie intégrante des décisions de gestion que 

les chercheurs et agriculteurs doivent intégrer dans le but de conserver les sols et protéger 
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l’environnement et la santé humaine. Selon Lal et al. (2011), il est impératif de mettre l’accent sur la 

façon dont les décisions peuvent contribuer à l’atténuation et à l’adaptation au changement climatique 

en utilisant des pratiques durables. Ces pratiques permettront à la fois de réduire l’érosion des sols, de 

limiter la perte de biodiversité et de contribuer au maintien de la santé du sol et de la productivité 

végétale. Ce sont les choix des pratiques culturales, qui, en maximisant la production agricole tout en 

minimisant les effets sur la qualité des sols et de l’eau, qui permettront aux systèmes agricoles d’être 

plus durables et assureront la sécurité alimentaire. 

Nombre de chercheurs, dont Pankhurst et al. (1997), ont montré il y a une vingtaine d’années des liens 

directs entre les activités de gestion anthropique et la durabilité des systèmes en lien avec les 

changements climatiques, les ressources en eau, en sol et les impacts potentiels sur la production et la 

sécurité alimentaire (Godfrey et al., 2010). Quinn (1993) a montré que les problèmes de durabilité sont 

le résultat de l’abandon des principes écologiques pour nourrir les Hommes qui se considèrent non 

soumis aux lois de la nature. Aujourd’hui la Science doit être au service de l’humanité et des 

écosystèmes dont elle dépend (Doran & Safley, 1997). Le sol est une ressource vivante dont « l’état de 

santé » est crucial à la fois pour la production des denrées alimentaires et pour l’équilibre et les services 

des écosystèmes (Doran et al., 1996). La qualité des sols détermine la durabilité des systèmes agricoles 

(Acton & Gregorich, 1995), la qualité de l’environnement (Pierzynski et al., 1994), la santé des plantes, 

des animaux et des Hommes (Habern, 1992), ainsi que la résilience des systèmes (i.e. sensibilité des 

agrosystèmes à des contraintes extérieures, principalement d’origine anthropique, et l’aptitude de ces 

agrosystèmes à retourner à l’état initial). La santé des sols peut être définie selon sa capacité de 

fonctionner dans le temps. La gestion de l’utilisation des terres, par la mise en place de pratiques 

culturales intensives, influence les services écosystémiques du sol et donc sa capacité à produire 

durablement. La prise en compte d’approches pour évaluer la qualité et la santé du sol par la 

détermination de bio-indicateurs a permis et permettra aux chercheurs d’orienter les agriculteurs vers la 

mise en place de pratiques culturales durables. En d’autres termes, les décisions de gestion et 

d’utilisation des terres qui pèsent sur la santé des sols doivent être prises en s’appuyant sur différents 

indicateurs souterrains et aériens, qui réalisent des fonctions multiples dans les sols, et non sur des 

indicateurs uniques, qui réalisent des fonctions uniques, comme la productivité des cultures. 

Dans ce manuscrit, je commencerai par un premier chapitre qui présentera sous la forme d’un 

état de l’art : 1/ la gestion des pratiques culturales permettant de restaurer la qualité et d’atténuer, voire 

stopper, la dégradation des sols ; 2/ le choix des indicateurs édaphiques et aériens qui réalisent de 

multiples fonctions dans les sols et permettent d’évaluer sa qualité ; 3/ Les effets des pratiques culturales 

sur les indicateurs édaphiques et 4/ Les conséquences de ces effets sur les indicateurs aériens. Le 

deuxième chapitre présentera une étude menée dans des conditions contrôlées, en mésocosme et sera 

divisée en deux sous-parties. La première sous-partie de ce chapitre consistera à évaluer le rôle de la 
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fertilisation azotée sur les effets non ciblés du glyphosate sur les indicateurs édaphiques. La seconde 

sous-partie de ce chapitre permettra à la fois d’identifier les effets de la gestion du glyphosate et de la 

fertilisation azotée sur les indicateurs édaphiques, aériens et leurs interactions respectives. Le troisième 

et le quatrième chapitre seront consacrés à des études de terrain. Le troisième chapitre sera focalisé sur 

les combinaisons des pratiques culturales : le travail du sol, les couverts végétaux et la fertilisation 

azotée et leurs effets sur les indicateurs édaphiques : les spores de mycorhizes, la réponse fonctionnelle 

des communautés microbiennes, le carbone, l’azote et le phosphore du sol. Le quatrième chapitre sera 

consacré à l’étude de trois pratiques culturales : le travail du sol, la fertilisation azotée et l’herbicide S-

metolachlore, ainsi que leurs effets sur les indicateurs édaphiques, aériens et leurs interactions. Pour 

finir, le chapitre cinq sera une discussion des résultats obtenus, et abordera les perspectives issues de 

l’ensemble de ces études (Fig. 3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3. Schématisation des effets (rectangle du haut) de quatre pratiques de gestion agricoles (A. travail du sol, B. 

couverts végétaux d’inter-culture, C. fertilisation azotée, D. herbicides) pouvant influencer les fonctions 

physicochimiques et biologiques (rectangle du bas) dans les agrosystèmes. 
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CHAPITRE I.  

 

SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 
 

 

 

 

 

 

 

 

« Notre agriculture n’arrivera à tout son développement que 

guidée, conseillée par la science ; c’est à celle-ci de marcher en 

avant, de surmonter les obstacles, d’aplanir la voie et de la rendre 

d’un parcours assez facile pour que l’on n’hésite pas à l’y suivre: 

trouver, répandre, appliquer, telle est la devise du savant qui se 

voue aux études agronomiques. »  

 

Pierre Paul Déhérain, agronome français, 1874 
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Chapitre I. Synthèse bibliographique 

 
1. La gestion des pratiques culturales pour atténuer la dégradation des sols, restaurer leur 

qualité et limiter les pollutions environnementales  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fig. 4. Schéma illustrant les différents compartiments de l’agrosystème abordés au cours de la thèse. Les pratiques 

culturales. Cf. Figure 3 page 22. 

 La qualité d’un sol est requise pour la production durable des cultures alimentaires destinées à 

nourrir une population humaine qui devrait atteindre les 10 milliards en 2050 (INED, 2015 ; Glenn et 

al., 2014). Pendant des siècles et plus particulièrement pendant la période industrielle, les Hommes ont 

exploité le sol sans penser aux conséquences environnementales et humaines. En effet, les Hommes ont 

souvent réduit la définition du sol à un simple support physique inerte. Mais en réalité, le sol régit 

diverses fonctions éco-systémiques essentielles telles que la décomposition, la transformation des 

déchets organiques, la médiation des cycles nutritifs et influence des populations d’organismes qui en 

dépendent (Singh & Ryan, 2015). Le sol n’est donc pas un support inerte, il est la base d’un cycle de 

vie sur notre planète (Soltner, 1972). Pourtant, l’expansion et l’intensification de la culture sont parmi 

les changements mondiaux prédominants de ce siècle (Matson et al., 1997). L’intensification de 

l’agriculture par les systèmes intensifs du labour, l’absence de couverts végétaux et l’ajout de produits 

chimiques a causé à la fois l’érosion du sol à grande échelle (Govers et al., 1996) et la perte de carbone 

dans les sols (Khan et al., 2007) mais a aussi contribué à modifier les interactions biotiques et les modes 

de disponibilité des ressources dans les écosystèmes (Matson et al., 1997). L’utilisation de stratégies de 

gestion écologiques peut accroître la durabilité de la production agricole, l’objectif  de ces gestions étant 

de restaurer la qualité des sols pour en atténuer sa dégradation. Alors que les rendements des cultures 

ont été l’objectif prioritaire dans le passé, c’est aujourd’hui la durabilité des systèmes qui est devenue 

l’objectif prioritaire face à la sensibilisation de l’accroissement démographique et au potentiel limité des 

terres à produire toujours plus (Singh & Ryan, 2015). Dans cette partie, nous allons présenter les 

principales pratiques culturales qui ont été expérimentées au travers ma thèse. 
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 1.1. Gestion du travail du sol et des couverts végétaux pour atténuer l’érosion et 

 stocker le carbone organique des sols  

Travail du sol. La dégradation des sols et la diminution de la productivité constituent une 

menace pour la durabilité agricole (Lal, 1993). Les méthodes de travail du sol et de couverture végétale 

font partie intégrante de la gestion agronomique. Elles permettent de savoir si elles affectent l’utilisation 

durable des ressources du sol par leur influence sur la stabilité, la résilience et la qualité du sol. La 

stabilité du sol désigne sa capacité à « subir » des changements sous des perturbations naturelles ou 

anthropiques. La résilience du sol se réfère à la capacité du sol à restaurer ses processus biologiques et 

écologiques après une perturbation (Lal, 1997). Le concept de qualité du sol a été suggéré par plusieurs 

auteurs (Karlen et al., 1994b) comme un outil d'évaluation de la durabilité à long terme des pratiques 

agricoles.  

De plus, l’accélération du réchauffement climatique est aujourd’hui considérée comme une menace pour 

nos sociétés et les sociétés futures. C’est un problème majeur dont les causes premières sont liées aux 

activités anthropiques. Or, de nombreux chercheurs ont mis en évidence que l’intensification de 

l’agriculture était un facteur important pouvant influencer à la fois les émissions de gaz à effet de serre 

et le stockage de carbone dans les sols (Metherell et al., 1995). Une stratégie importante consiste à 

restaurer les terres dégradées par l’érosion et à trouver des pratiques écologiquement intensives pour la 

production agricole permettant d’atténuer l’effet de serre et de stocker le carbone dans les sols (Lal, 

1993, 1997) (Fig. 5). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5. Interactions entre la dégradation, la résilience et la qualité du sol influencées par les méthodes de travail du sol 

et de couverture végétale (modifié à partir de Lal, 1997).  
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La diminution de la teneur en matière organique (MO) due à la minéralisation importante se 

produisant dans les sols labourés affecte négativement la qualité du sol en réduisant les taux 

d'infiltration, les capacités de rétention d'eau, des nutriments, et le biotope du sol (Van Oost et al., 2000). 

En effet, si la gestion du sol par l’utilisation de la charrue a permis de limiter le développement des 

adventices et d’améliorer la production agricole, elle a également entraîné la dégradation des sols, et ce 

de façon encore plus forte qu’elle était associée à l’usage de la herse rotative et de l’émiettement 

important qu’elle induit sur la structure du sol. Ainsi, l'érosion des sols entraîne une réduction de la 

productivité (Verity & Anderson, 1990) et des dommages écologiques significatifs en épuisant la 

biodiversité édaphique (Lal, 1991). Des études récentes ont rapporté que l’érosion par le labour est au 

moins aussi importante que l’érosion hydrique (Montgomory, 2007) entraînant une perte des sols. Afin 

de réduire l’érosion des sols, des pratiques alternatives ont été mis en place comme le travail minimal 

ou l’absence de travail du sol (semis-direct). Ces pratiques permettent de laisser au moins 30 % des 

résidus de culture sur le sol et permettaient d’augmenter à la fois les teneurs en MO dans les horizons 

surfaciques mais aussi les teneurs en nutriments (azote, phosphore, cations échangeables) (Lal, 1976). 

De plus, les parcelles non labourées présentaient des taux d’infiltration supérieurs limitant ainsi le 

ruissellement, ainsi qu’une réduction de la formation de croûte de battance. Ces pratiques ont donc été 

décrites comme favorables pour réduire le taux d’érosion dans les sols comparativement au travail 

profond faisant usage de la charrue (Lal, 1976 ; Montgomory, 2007). Néanmoins, les bénéfices proposés 

par l’agriculture de conservation des sols dépendent du délai depuis lequel l’usage du labour annuel 

dans la rotation a été abandonné. En effet, la mise en place des améliorations structurales et des réseaux 

biologiques repose sur l’absence de perturbation majeure sur le long terme. Cependant, les systèmes de 

culture sans labour ne permettant pas de déstructurer annuellement les sols, ils sont sujets à la 

compaction générée par le traffic du matériel de semis et de récolte en surface. 

A cet égard, la gestion des ressources du sol et particulièrement celle du carbone organique total 

du sol (COT) ou matière organique (MO) a été montrée comme extrêmement importante (Matson et al., 

1997). La perte de MO avec l’utilisation du travail intensif, par le biais du labour, est l’une des 

conséquences de dégradation du sol. Pourtant, la MO est une composante essentielle de la qualité du sol 

puisqu’elle fournit le substrat organique et permet la libération des nutriments essentiels pour la 

croissance végétale et la biodiversité du sol. De plus, la MO joue un rôle critique dans le maintien de la 

structure du sol et sa capacité à retenir l’eau du sol et à limiter l’érosion (Matson et al., 1997). Des études 

menées sur le long terme ont montré que les pratiques conventionnelles entraînaient une diminution des 

stocks de carbone dans les sols alors que l’absence de travail du sol entraînait une modification de la 

répartition du C organique avec des niveaux plus élevés dans la couche supérieure du sol (Chan et al., 

1992 ; Metherell et al., 1995 ; Melero et al., 2006 ; Dimassi et al., 2013). Dans la zone tempérée, les 

pertes de matière organique sont les plus rapides au cours des 25 premières années de mise en culture, 
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avec des pertes de 50% du C d’origine. La réduction du C organique peut s’accompagner de pertes 

significatives en N total, en calcium (Ca) échangeable et en magnésium (Mg) et réduire l'activité 

biologique et la stabilité des agrégats (Chan et al., 1992). 

Cependant, les pertes de C du sol peuvent être compensées par l’augmentation des résidus de 

culture et l’utilisation de pratiques moins intensives comme le semis-direct (Fig. 6). Si le semis-direct 

n’augmente pas toujours la teneur en C dans les sols dans les horizons profond (0-50cm), la plupart des 

chercheurs ont montré une augmentation du C dans les horizons surfaciques (0-5cm) (Metherell et al., 

1995). En raison de l’absence de perturbation du sol, de l’apport de résidus de culture dans les horizons 

surfaciques, la gestion à partir de l’absence de travail du sol par l’utilisation du semis-direct semble être 

une stratégie adaptée pour restaurer la fertilité des sols. De nombreuses études ont montré que le semis-

direct sous couvert végétal permettait de conserver et/ou restaurer la qualité du sol (Arshad et al., 1990 ; 

Karlen et al., 1994a, 1994b ; Aziz et al., 2013), avec des gains potentiels de l’ordre de + 1 % de la teneur 

intitiale en MO annuellement. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6. Simulation des changementd des teneurs en carbone total du sol (0-20cm) selon les pratiques agricoles dans une 

région des Etats-Unis cultivée avec du maïs (modifié à partir de Donigian et al., 1994). La période à laquelle la 

concentration en carbone du sol est de 53 % correspond à l’adaoption d’une réduction du travail du sol. 

 

Couverts végétaux. Des études ont souligné l’importance de l’association de pratiques de 

gestion agricoles dans le but d’accroître la restauration de la qualité des sols et d’atténuer leur 

dégradation. Ainsi, la présence d’un couvert végétal en inter-culture et l’absence de travail du sol sont 

deux gestions agricoles qui ont été décrites comme durables car elles permettent d’améliorer la fertilité 

du sol et d’accroître son potentiel à représenter un puits de dioxyde de carbone atmosphérique (Matson 

et al., 1997). Les couverts végétaux en inter-culture constituent également une ressource importante 

pour le sol. La gestion des résidus, la quantité et la qualité de la biomasse appliquée au sol (i.e. processus 

discontinu de fourniture organique en surface), ainsi que la rhizodéposition (i.e. processus continu 
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d’exsudation de substances organiques par les racines des plantes) ont un impact significatif sur la 

qualité et la résilience des sols, la productivité agronomique et les émissions de gaz à effet de serre des 

sols dans l'atmosphère (Matson et al., 1997). La gestion des résidus de culture permet non seulement 

d’améliorer l’infiltration de l’eau mais aide aussi à stabiliser le sol à partir du développement d’un 

système racinaire efficace (Curran, 2006). Le choix des espèces contribue également à améliorer la 

fertilité des sols et à diminuer les externalités négatives (i.e. contaminations environnementales). Par 

exemple, des études ont montré que l’utilisation d’espèces végétales comme la moutarde ou le radis 

(famille des Brassicaceae) sont capables de piéger les nitrates anioniques du sol. Ainsi, leur utilisation 

comme couvert végétal entre deux cultures principales permet de limiter la lixiviation des nitrates qui 

ne sont pas retenus par le complexe argilo-humique (CAH) lui aussi électronégatif, et donc de diminuer 

la contamination des eaux souterraines (Curran, 2006). De même, des études ont montré que l’utilisation 

d’espèces végétales comme le trèfle ou la vesce (famille des Fabaceae) en inter-culture permettait de 

fixer, en association avec des bactéries fixatrices (famille des Rhizobiaceae), l’azote atmosphérique. 

Une fois restituées au sol, ces plantes fourniront un surplus en azote et autres nutriments pour les cultures 

principales, limitant ainsi en contrepartie l’utilisation des engrais azotés de synthèse qui sont source de 

pollution environnementale (Dabney et al., 2001 ; Heckman et al., 2009 ; Brust, 2010 ; Mbuthia et al., 

2015). En plus de limiter la pollution, les cultures de couverture présentent de nombreux autres 

avantages par rapport à un sol non couvert entre deux cultures principales. A titre d’exemple, elles 

permettent de contrôler l’érosion du sol en fournissant une protection au sol et en réduisant l’impact des 

gouttes de pluie sur les agrégats en surface du sol, ainsi que les processus de ruissellement. Aussi, de 

nombreux chercheurs ont montré que les cultures de couverture permettaient d’augmenter le taux de 

MO dans les sols et donc permettaient d’accroître le potentiel de séquestration du carbone (Kern & 

Johnson, 1993). Il a été montré que l’augmentation de MO et les apports de nutriments (azote, 

phosphore, potassium) dans les parcelles gérées avec amendements organiques améliore la stabilité des 

agrégats du sol lorsque les résidus végétaux se dégradent comparativement à des parcelles gérées 

essentiellement par l’apport d’engrais minéraux (Mader et al., 2002 ; Mbuthia et al., 2015). La stabilité 

des agrégats contribue à une plus grande perméabilité et aération du sol, mais permet aussi d’augmenter 

la capacité d’absorption et de rétention de l’eau, la capacité d’échange avec les cations favorisant ainsi 

l’émergence et la croissance des cultures (Curran, 2006). Enfin les cultures de couverture, en améliorant 

les propriétés physico-chimiques du sol, comme la stabilité des agrégats, la teneur en COT, la capacité 

d’échange cationique (CEC), et l’infiltration de l’eau, favorisent le développement de certains 

organismes bénéfiques du sol (biomasse microbienne, vers de terre) (Dabney et al., 2001 ; Mader et al., 

2002). Certains de ces organismes sont capables de dégrader rapidement les couverts végétaux frais 

permettant ainsi d’améliorer le recyclage de la MO et accroître la disponibilité en éléments nutritifs 

(Fontaine et al., 2003). Par exemple, une étude réalisée par Galvez et al. (1995) a mis en évidence que 
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les cultures de couverture telles que les légumineuses et les graminées pouvaient augmenter 

l’inoculation naturelle des sols en champignons mycorhiziens. 

Cependant, de nombreuses études ont mis en évidence qu’une mauvaise gestion des cultures de 

couverture peut éclipser ses avantages. Par exemple, les cultures de couverture, lorsqu’elles sont 

positionnées en association avec les cultures principales, peuvent agir comme des adventices en générant 

des concurrences pour la lumière, l’humidité, les nutriments et l’espace (Kandel et al, 1997) et si elles 

sont mal gérées, les applications d’herbicides peuvent augmenter (Griffin et Dabney, 1990). Elles 

peuvent également entraîner des problèmes parasitaires en abritant des insectes ou des nématodes 

vecteurs de maladies racinaires ou foliaires (Snod-grass et al., 1984). Ainsi, c’est le choix dans la gestion 

des cultures de couverture par les agriculteurs qui permettra d’améliorer la qualité du sol et de l’eau. 

C’est pourquoi de nombreuses recherches s’accordent à dire qu’une compréhension des agrosystèmes, 

dans leur ensemble est essentielle à la détermination de systèmes agricoles efficaces (Mader et al., 2002). 

Ainsi, la gestion des résidus de récolte, favorisant l’accumulation du C et de l’N dans les sols, doit être 

associée à des pratiques durables, comme le travail minimal du sol mais aussi une diminution des apports 

de produits de synthèse (intrants, pesticides) afin de limiter la dégradation des sols et de sa biodiversité, 

la pollution environnementale, et de favoriser le stockage du carbone dans les sols. 

 

 1.2. Gestion des intrants de synthèse pour améliorer la santé du sol et limiter les 

 contaminations environnementales. 

 Les engrais azotés. Historiquement, le développement des civilisations allait de paire avec la 

fertilité des sols qui était capable de fournir suffisamment d’éléments nutritifs aux plantes afin de 

satisfaire la demande alimentaire (Singh & Ryan, 2015). Mais au cours du dernier siècle, c’est le 

quadruplement de la population mondiale qui a entrainé un changement dans la gestion des sols et des 

cultures, avec une augmentation des interventions anthropiques afin d’accentuer l’exportation par les 

rendements dans les agrosystèmes (Lal & Stewart, 2010). L’utilisation des engrais minéraux 

commerciaux a été le principal facteur d’augmentation de la productivité végétale (hors légumineuses), 

permettant d’assurer la sécurité alimentaire mondiale jusqu’à présent (Singh & Ryan, 2015). Plus de 7 

milliards de personnes vivent aujourd'hui grâce à l'augmentation de la production végétale dépendante 

de l'utilisation d'engrais azotés issus du procédé Haber-Bosch développé au début des années 1900 

(Erisman et al., 2008). La consommation mondiale totale d’engrais a atteint 178,9 Millions de tonnes 

(Mt), dont l’azote détient la part de marché la plus importante car c’est l’élément le plus déterminant 

pour augmenter les rendements dans les grandes cultures (Singh & Ryan, 2015) (Fig. 7).  Dans ce 

contexte et pour déterminer des modes de gestion durables maintenant la qualité du sol et de 

l’environnement, de nombreuses études ont étudié la manière dont les intrants azotés peuvent affecter 

les propriétés édaphiques. 



 

 

 

 

32 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 7. Consommation annuelle mondiale d’azote (N), phosphore (P2O5), potassium (K20) dans les intrants de synthèse 

(issue de : IFA, 2015). 

 

Il est aujourd’hui bien connu qu’une fertilisation déséquilibrée conduit à la dégradation du sol due à une 

potentielle réduction de la biomasse racinaire, de la teneur en MO des sols, entraînant ainsi une réduction 

de la structure des sols et par conséquent une réduction des rendements des cultures. Egalement, 

l’application de quantités d’engrais nutritifs supérieure aux besoins de la culture pour une croissance 

optimale peut nuire à la qualité du sol que ce soit d’un point de vue physico-chimique (MO, 

acidification) mais aussi biologique (Singh & Ryan, 2015).  

Dans un premier temps nous parlerons des effets des intrants azotés sur la physique des sols. 

Des études ont montré que la perte en MO du sol, indicateur clé de la santé des sols, était du aux intrants 

azotés (Recous et al., 1995 ; Khan et al., 2007 ; Mulvaney et al., 2009). En effet, l’application d’engrais 

azotés peut affecter la MO des sols soit en l’augmentant par l’intermédiaire de la croissance des plantes 

et donc de la biomasse de la litière ; soit en la diminuant par le biais des transformations microbiennes 

de la litière et des formes endogènes de C organique (Recous et al., 1995). Des études menées sur le 

long terme ont donc voulu savoir si l'utilisation des engrais azotés synthétiques entraînait un déclin de 

la MO dans les sols mais les réponses obtenues restaient contradictoires. D’un côté, Khan et al. (2007) 

ainsi que Mulvaney et al., (2009) ont montré que  l’application continue d’engrais N entraînait une perte 

nette d’N et de C organique dans les sols. Parallèlement, Glendining & Powlson (1995) ont montré 

l’inverse, avec une augmentation de la teneur en N organique du sol suite aux applications d’intrants 

azotés sur le long terme. Afin de répondre à cette controverse, Ladha et al. (2011) ont recueilli des 

données provenant de 114 expériences à long terme localisées partout dans le monde et ont conclu que 

l'approche suivie par Khan et al. (2007) et Mulvaney et al. (2009) ne tenait pas compte des changements 

dans le temps du C et de l’N organique, lorsque aucun engrais n'avait été appliqué. Plus récemment 

Geisseler & Scow (2014) et Körschens et al. (2013) ont constaté que, sur des expériences long-terme et 

à travers le monde, l'utilisation adéquate et équilibrée des engrais minéraux entraînait une augmentation 

de la MO du sol par rapport aux parcelles ne recevant pas d'engrais. Cependant, même si le phénomène 

des pertes de C et N du sol n’est pas généralisable, il n’en demeure pas moins que la gestion intensive 
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du sol, caractérisée par une forte utilisation des engrais azotés et une exportation importante de biomasse 

aérienne, peut conduire à un déclin de la MO du sol, entraînant un déclin de son fonctionnement et de 

la productivité des cultures (Mulvaney et al., 2009). Ainsi c’est la gestion de l’N endogène du sol qui 

peut dicter l’efficacité de l’apport des engrais azotés ainsi que les quantités de C et d’N pouvant être 

perdues du système sol/plante.  

De même, il a été montré que les transformations de l’N dans le sol pouvaient engendrer une 

acidification locale lorsque le pouvoir tampon du sol, c’est à dire sa capacité à résister à des variations 

acido-basiques, était faible. Ainsi, selon le climat, le pouvoir tampon du sol, mais aussi la forme de 

l’intrant azoté ajoutée, les apports d’engrais azotés peuvent avoir un effet néfaste sur la qualité chimique 

du sol (Guo et al., 2010). En effet, au cours du processus d’acidification, les sols libèrent des cations 

basiques (calcium (Ca) et magnésium (Mg)) qui au fil du temps vont s’épuiser et permettront la 

libération de l’aluminium (Al3+) en provenance des minéraux du sol à des concentrations souvent 

toxiques pour les plantes (Mossor-Pietraszewska, 2001). De plus, l’acidification du sol conduit 

indirectement à une plus faible immobilisation de l’N par les bactéries du sol (Venterea et al., 2004), 

entraine un changement dans la structure des communautés microbiennes impactant les mécanismes 

d’évolution des MO du sol (décomposition et minéralisation de la MO, recyclage des éléments nutritifs) 

(Velthof et al., 2011) et pour finir, peut conduire à une augmentation des émissions de gaz à effet de 

serre (oxydes d’N NOx, N2O, NH3) (Denman et al., 2007). Enfin, une application d’engrais N à des 

quantités supérieures aux besoins des cultures peut entraîner la lixiviation des nitrates et des cations (Ca, 

Mg) vers les eaux souterraines, les lacs et les rivières conduisant à une pollution des eaux. 

Les pollutions atmosphériques du sol et des eaux peuvent avoir un impact négatif sur les 

écosystèmes terrestres et entraîner la réduction à la fois de la biodiversité végétale (Galloway et al., 

2003) et de la biodiversité microbiennes et animales des sols (Schimel et al., 2005). En effet, le concept 

de santé des sols prend en compte le biote du sol mais aussi les interactions biotiques qui s’y produisent. 

Des recherches ont montré que des quantités excessives d’engrais peuvent nuire à la santé des sols en 

affectant l’intégrité des communautés biologiques des sols (Hartmann et al., 2015). L’N est au même 

titre que le C un des principaux facteurs limitant de l’activité microbienne (Schimel et al., 2005 ; 

Kuzyakov & Xu, 2013). Même si les apports d’intrants azotés peuvent venir équilibrer les pertes 

« naturelles » de l’N endogène et permettre de satisfaire la capacité fonctionnelle du système sol, la 

surconsommation des engrais azotés affectera les communautés biologiques du sol en endommageant 

leurs habitats et leurs fonctions (He et al., 2012 ; Hartmann et al., 2015 ; Verzeaux et al., 2016). 

Pour atténuer les effets néfastes des engrais azotés sur le sol, l’adoption d’autres pratiques de 

gestion doit être engagée. Ainsi, la diminution de l’utilisation des engrais azotés, adaptée aux besoins 

de la culture, peut être objectivée en remplaçant progressivement l’utilisation des engrais de synthèse 

par de l’N biologique issu de différents processus écologiques de type mutualistes (e.g. fixation 
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symbiotique, endophytes diazotrophes, mycorhizes) ou individuels (e.g. fixation libre), et en adoptant 

simultanément des pratiques de perturbation minimale du sol pour améliorer sa santé et limiter les 

contaminations environnementales. 

 Les pesticides. Ils regroupent différentes préparations phytosanitaires destinées à lutter contre 

des organismes jugés nuisibles. Parmi ces préparations, les insecticides ont fait leur apparition dans les 

années 1960 dans la plupart des pays technologiquement avancés, suivis par les fongicides et les 

herbicides dans les années 1970-80 (Aktar et al., 2009). Le marché des pesticides a connu un essor 

considérable, notamment en agriculture, tant les bénéfices étaient nombreux. A titre d’exemple, le 

contrôle des ravageurs et des adventices a permis de limiter les pertes de rendements et a ainsi contribué 

à améliorer la productivité agricole pour un ensemble de cultures alimentaires (blé, maïs, orge, betterave, 

riz…) (Warren, 1998 ; Behera & Singh, 1999) mais a aussi bénéficié à l’agriculteur en dégageant des 

marges économiques supplémentaires (Webster et al., 1999). Pourtant, malgré leurs avantages, 

l’utilisation massive des pesticides à entraîné des conséquences sur la santé de l’Homme et de son 

environnement (Savonen, 1997 ; Kole et al., 2001). La pollution par les pesticides a été principalement 

perçue au travers sa présence dans les eaux et les denrées alimentaires avec la mise en place de normes 

visant à déterminer les teneurs maximales de résidus dans les aliments mais aussi dans les eaux 

souterraines (CEE, 1976 ; CEE, 1980 ; Barriuso et al., 1996). Pour les sols, il n’existe pas de normes à 

proprement parler mais uniquement des valeurs guides pour la gestion des sites contaminés (Gourdon 

et al., 1994). Pourtant la pollution des sols est une réalité qui peut affecter leur utilisation durablement. 

Les activités agricoles, mais aussi la gestion paysagère des villes et villages, ou encore le jardinage, font 

partie des sources principales entraînant la contamination des sols par les polluants organiques. 

Le devenir dans le sol d’un pesticide est un paramètre très important car, outre sa toxicité propre, qui 

dépend de sa concentration et de la nature de la cible, sa rétention par le sol et sa persistance sont des 

facteurs qui conditionnent le caractère polluant (Barriuso et al., 1996a). Selon Calvet (1989), la rétention 

d’une molécule organique par le sol dépend des interactions avec les constituants organiques et 

minéraux des sols ; et selon Fournier et al. (1997), la persistance d’un polluant est la résultante d’un 

ensemble de processus de dissipation, physico-chimiques et biologiques. La prévision des risques de 

pollution dépend donc de ces deux facteurs qui dépendent de la durée de demi-vie et du coefficient 

d’adsorption des pesticides permettant de les classer par rapport à leur caractère polluant (Jury et al., 

1987). D’une manière générale, moins un produit est mobile dans le sol, moins il représentera de risque 

de pollution des nappes. De même, plus un produit est persistant plus il aura la possibilité de contaminer 

son environnement.  
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Fig. 8. Estimation des risques potentiels de contamination des nappes par lixiviation des pesticides à l’aide d’un modèle 

numérique simple pour une situation pédo-climatique donnée. Le niveau de risque élevé correspond à des 

résultats simulant un transfert d’au moins 0,1 % de la quantité appliquée à plus de 3 mètres de profondeur (issu de 

Barriuso et al., 1996a). 

 

La figure 8 modélise le risque de pollution, faible ou élevé, basé sur les propriétés des sols (densité, 

porosité, teneur en MO, drainage…) (Jury et al., 1987). Le devenir des pesticides dans les sols dépend 

donc de la rétention et de la persistance des pesticides mais aussi du sol lui même. En effet après un 

apport de molécules pesticides sur un sol, ces dernières se retrouvent dans les trois fractions (solide, 

liquide, gazeuse) que composent le sol et leur devenir dépend des constances d’équilibre (adsorption, 

désorption et volatilisation) contrôlées par l’état de ces trois fractions, mais aussi des conditions pédo-

climatiques (Barriuso et al., 1996b). La phase solide contribue à adsorber et désorber le pesticide et va 

permettre la formation de « résidus facilement dégradables » jusqu’à la formation de « résidus liés ». 

Dans le cas des « résidus facilement dégradables », ils peuvent se retrouver rapidement dans les phases 

liquide et gazeuse du sol, et constituent par ce biais la part du polluant disponible. Cette part disponible 

peut être dégradée par les microorganismes du sol et/ou par les phénomènes physico-chimiques 

(photolyse, catalyse, hydrolyse…). L’apparition de métabolites entraîne un changement de la structure 

chimique du pesticide et conduit à une modification de leur toxicité et leur comportement (Benoit, 1994). 

De plus, les pesticides non dégradés et/ou leurs métabolites peuvent être entraînés en profondeur 

contribuant alors à la contamination des eaux profondes (Barriuso et al., 1994a). Dans le cas des 

« résidus liés » dans les sols, les taux peuvent atteindre jusqu’à 90 % des quantités initialement 

appliquées (Calderbank, 1989). Ces « résidus liés » peuvent être considérés comme un processus de 

dissipation contribuant à l’élimination du pesticide. Pourtant, selon une étude réalisée par Barriuso et 

al., (1994b), la nature de la MO du sol impliquée dans la formation de ces « résidus liés » va conditionner 

le devenir mobile et dégradable de ces résidus. Certaines expériences ont montré que les « résidus liés » 

pouvaient être remobilisés par la flore ou la faune du sol ou par des modifications physico-chimiques 
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(Demon, 1994). Dans le cas des produits phytosanitaires appliqués au sol, la disponibilité du pesticide 

va conditionner son absorption par des organismes vivants, étape qui conditionne son efficacité 

phytosanitaire (Barriuso et al., 1996a). A l’inverse, la dispersion des polluants par le ruissellement, la 

lixiviation, ou la volatilisation, est responsable de la contamination de l’environnement (Fig. 9). 

De nombreuses recherches ont montré que selon le produit et la concentration utilisés, les 

pesticides peuvent non seulement contaminer l’environnement mais aussi entraîner une perte de la 

fertilité des sols (Frankenberger et al., 1991 ; Fabra et al., 1997 ; Aktar et al., 2009). En effet, il a été 

montré que l’utilisation répétée et accrue de plusieurs produits chimiques sur le sol conduisait à une 

perte d’organismes bénéfiques qui, à terme, pourrait se solder par une diminution du recyclage des 

nutriments du sol dont les plantes dépendent (Martens & Bremner, 1993 ; Savonen, 1997 ; Pell et al., 

1998 ; Zabaloy et al., 2008 ; Cycon et al., 2013 ; Mukherjee et al., 2016). La plupart des pesticides 

utilisés en agriculture sont donc néfastes pour les organismes non cibles, que ce soit les microorganismes 

impliqués dans les cycles biogéochimiques comme vu précédemment, mais aussi pour des organismes 

bénéfiques pour les plantes (vers de terre, insectes pollinisateurs) (Pimentel, 1995 ; Romeis et al., 2008 ; 

Pelosi et al., 2014) ainsi que pour les algues, les poissons, les oiseaux et autres espèces sauvages qui se 

trouvent à proximité des champs traités (Ambrosie et al., 1978  ; Little, 1990 ; Shafiei & Costa, 1990 ; 

Aktar et al., 2009). En plus d’avoir contaminé l’ensemble des compartiments que sont l’eau, 

l’atmosphère, le sol, dans le monde entier, la plupart des pesticides ont été jugés comme néfastes pour 

la santé humaine (World health organization Genève, 1990 ; Margni et al., 2002 ; Aktar et al., 2009) 

même si il existe des difficultés à évaluer complètement les risques pour la santé humaine qui dépendent 

d’un grand nombre de variables (e.g. sexe, âge, statut social (Aktar et al., 2009)). Aujourd’hui, l’impact 

économique des pesticides sur les espèces non visées (y compris les humains) a été estimé à 8 milliards 

de dollars par an dans les pays en développement (Aktar et al., 2009). 

 Des études ont été réalisées dans l’objectif de déterminer les effets de chaque produit individuel 

sur le sol et son environnement selon des conditions pédoclimatiques précises. La plupart des 

conclusions s’entendent à dire qu’il est essentiel d’adopter des pratiques de gestion durables tant sur le 

plan des pesticides que pour d’autres pratiques culturales. Les indicateurs « clés de voûte » qui jouent 

un rôle dans la fertilité et la santé du sol et qui sont sensibles aux pratiques de gestion agricole doivent 

faire partie intégrante de la recherche scientifique qui vise à déterminer quelles sont les gestions 

agricoles durables à adopter pour atténuer la dégradation des sols, restaurer leur qualité, et limiter les 

pollutions environnementales. 
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Fig. 9. Processus impliqués dans le devenir des pesticides dans les sols conditionnant leur disponibilité et par conséquent 

conditionnant leur caractère polluant (modifié à partir de Barriuso et al., 1996a). Le rectangle en pointillé vert est 

un grossissement entre les phases solide et liquide du sol. Il conceptualise l’évolution des différentes formes du 

pesticide dans le sol et explique la diminution de la disponibilité au cours du temps de par l’augmentation de la 

stabilisation des résidus de plus en plus difficilement extractibles (modifiée à partir de Barriuso, 1994a). 

  

 

2. Evaluation de la qualité et de la santé des sols par l’utilisation des indicateurs physico-

chimiques et biologiques sensibles à la gestion des pratiques culturales. 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 10. Schéma illustrant les différents compartiments de l’agrosystème abordés au cours de la thèse. Les indicateurs 

qualitatifs soutrerrains et aériens. Cf. Figure 3 page 22. 

 La notion de qualité des sols est étroitement liée aux intérêts des Hommes (Mamy, 1993). Elle 

se définie comme les propriétés mesurables des sols qui influent sur leur capacité à produire des cultures 

ou des fonctions environnementales (Acton & Padbury, 1993). Les attributs des sols sont utiles pour 
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définir les critères de qualité des sols et servir d'indicateurs de changement de qualité. Les indicateurs 

des sols les plus sensibles à la gestion sont les plus souhaitables car ils sont souvent affectés par les 

processus de dégradation des sols (Arshad & Coen, 1992). Sous l’influence des pratiques culturales, la 

notion de qualité biologique des sols peut évoluer dans le temps (Boiffin & Monnier, 1989). L’évolution 

rapide des techniques de production énoncée ci dessus renvoie à la question des conséquences qu’ont 

ces pratiques agricoles sur la qualité et donc la santé de sols. L’appréciation de la qualité biologique des 

sols et de son évolution, sous l’influence des pratiques de gestion agricole, impose de mettre en place 

des indicateurs biologiques suivant une démarche scientifique rigoureuse (Chaussod, 1996). Le 

fonctionnement global du sol fait intervenir de nombreux paramètres d’ordre physique (texture, 

structure…), chimique (pH, teneur en MO, humidité, teneurs en composés minéraux…) et biologique 

qui agissent en interaction. Dans cette partie, nous allons nous focaliser sur la description des indicateurs 

physiques, chimiques et biologiques, aux niveaux édaphiques et aériens, qui ont été utilisés pour 

répondre aux objectifs de ma thèse. Ces indicateurs sur la qualité et la santé des sols ont été choisis afin 

de répondre à la question suivante : quels indicateurs permettent d’évaluer les effets des pratiques 

culturales sur la durabilité des agrosystèmes ? Ces indicateurs sont nécessaires afin de pouvoir suivre 

l’évolution des correctives requises dans les programmes de gestion des sols (Arshad & Coen, 1992) et 

doivent décrire les principaux processus écologiques dans le sol et s'assurer que les mesures effectuées 

reflètent les conditions telles qu'elles existent sur le terrain (Doran & Safley, 1997). Ils devraient se 

rapporter aux fonctions majeures de l'écosystème telles que les cycles biogéochimiques du C, de l’N et 

du P (Visser & Parkinson, 1992) et être des variables qui assurent des fonctions éco-systémiques. 

Comme l’étude réalisée par Arshad & Coen (1992), ce manuscrit examine les principaux paramètres 

physico-chimiques et biologiques qui peuvent servir d’indicateurs d’une modification de la qualité du 

sol dans des conditions agroclimatiques particulières  

 

2.1. Les indicateurs physico-chimiques jouent un rôle dans les transformations des 

 éléments nutritifs  

Les éléments nutritifs dans les sols sont primordiaux pour la productivité des cultures. En 

agriculture, les flux des éléments nutritifs sont dépendants des pratiques culturales en lien avec les 

restitutions et les exportations de matières minérales et organiques. La plante dépend à la fois des 

macronutriments, nécessaires en grandes quantités (C, H, O, N, P, K, S, Ca, Mg) mais aussi des 

oligoéléments, nécessaires en petites quantités (Mo, B, Cl, Cu, Zn, Mn, Fe). Selon l’espèce végétale, les 

besoins pour ces nutriments seront différents et les propriétés physico-chimiques du sol joueront 

également un rôle dans leur biodisponibilité. Les nutriments dans le sol peuvent donc être un facteur 

limitant pour la croissance optimale des plantes, une quantité inférieure ou supérieure aux besoins de la 



 

 

 

 

39 

plante pouvant être préjudiciable. En effet, selon la « loi de Liebig » le niveau de croissance de la plante 

est limité par le facteur le plus limitant dans le sol (Fig. 11). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 11. « Loi du minimum » énoncée par Liebig pour la croissance des plantes pouvant être illustrée par un baril sur 

lequel chaque planche de bois représente un nutriment nécessaire pour la croissance des plantes. Dans ce cas, 

le soufre (S) est le nutriment le plus limitant (adaptée du ministère de l’agriculture, Saskatchewan, Canada).  

 

Ainsi, le principal défi agro-écologique repose sur la gestion optimale des nutriments dans le 

sol qui doit prendre en compte différents indicateurs physico-chimiques permettant de maintenir des 

rendements suffisants tout en atténuant les impacts sur la qualité du sol et de l’environnement. En effet, 

selon Schoenholte et al. (2000), le concept de la qualité des sols doit comprendre l'évaluation des 

propriétés et des processus du sol c’est à dire la capacité du sol à fonctionner efficacement en tant que 

composante d'un écosystème sain. C’est pourquoi, le choix des indicateurs physico-chimiques comme 

indicateurs de la qualité des sols doit dépendre de leur sensibilité aux changements induit dans la gestion 

agricole et être facilement mesurables (Schoenholte et al., 2000).  

 

CEC, pH, aération/humidité. La capacité d’échange cationique (CEC) se définie comme le 

nombre de sites d’échanges cationiques sur le CAH. Le CAH va dépendre de la quantité et du type 

d’argile présent dans les sols, du taux de MO ainsi que de la quantité d’oxydes de Fe, Al et Mn. Plus la 

CEC est élevée, plus le sol sera capable d’adsorber et de désorber les cations selon les besoins des 

plantes limitant ainsi les effets toxiques ou délétères d’un excès ou d’un manque d’éléments nutritifs 

cationiques. Les sols ayant une faible CEC sont plus vulnérables à la lixiviation des cations nutritifs 

augmentant les répercussions environnementales poteneielles (Lal, 1999 ; Lal, 2015). Le potentiel 

hydrogène (pH) joue également un rôle dans le maintien de la CEC des sols (Ross et al., 1991). Ces 

deux paramètres peuvent également être des indicateurs des effets des pratiques sur l’activité biologique 

des sols, certains processus microbiens étant affectés par des changements de pH ou de CEC (Smith & 

Doran, 1996). 

Le pH est une mesure de l’acidité du sol. Plus un sol est acide et plus la concentration en ions 

H+ est élevée dans la solution du sol. A l’inverse, un sol à forte concentration en ions OH- est caractérisé 
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comme un sol alcalin. Les ions hydrogène ont la particularité d’être adsorbés sur le CAH conduisant à 

une diminution de la capacité du sol à adsorber d’autres nutriments essentiels à la croissance des plantes 

ou à la stabilité structurale. Les ions hydrogène participent à de nombreuses réactions de précipitation 

et de dissolution. Par conséquent, ils jouent un rôle important dans la solubilité des nutriments, et sont 

donc par ce biais impliqués dans la nutrition et la croissance et rendement des cultures (Smith & Doran, 

1996 ; Cardoso et al., 2013). Les pH plus acides sont généralement associés à une majorité d’activités 

fongiques tandis que les pH neutres à basiques faciliteront les activités bactériennes dans les sols. Il a 

été montré que des pH neutres ont une plus grande capacité à rendre disponibles les éléments nutritifs 

dans les sols (FAO, 2011).  

L’aération est également un facteur clé qui affecte directement la qualité des sols puisqu’elle joue un 

rôle dans la disponibilité de nombreux nutriments dont le C, l’N, le S, le Mn et le Fe (Lee et al., 1996 ; 

Tan et al., 2005 ; Silva et al., 2011). Les agrégats du sol sont directement corrélés avec l’aération et la 

perméabilité du sol. De même, la MO et les fonctions biologiques façonnent la structure physique du 

sol et par conséquent, ils façonnent les processus d’infiltration de l’eau en lien avec le régime 

pluviométrique. En outre, ces processus sont fondamentaux pour l’approvisionnement en eau et en 

nutriments dans le sol (Cardoso et al., 2013). Etant donné que la teneur en eau disponible est un facteur 

déterminant de l’activité microbienne et de la croissance racinaire dans le sol, les propriétés physiques 

du sol affectant la disponibilité de l’eau et l’aération des sols affecteront également les microorganismes 

et les plantes (Geisseler et al., 2011). Ainsi, la diminution de l’activité microbienne du sol due à des 

limitations en eau peut conduire à des pertes de fonctionnalités du sol (synthèse et minéralisation de la 

MO, recyclage des éléments nutritifs) (Cardoso et al., 2013). Néanmoins, les effets d’un manque 

d’aération des sols sur les microorganismes dépendent de leur groupe métabolique. Un sol suffisamment 

aéré va favoriser les activités aérobies des bactéries mais aussi les champignons du sol (Cardoso et al., 

2013). A l’inverse, un sol compacté ou engorgé en eau va favoriser les activités bactériennes anaérobies 

qui utilisent comme énergie alternative non plus l’oxygène du sol mais les ions nitrates ou sulfates. La 

compaction du sol est connue pour induire une diminution de la diversité et des activités microbiennes 

entraînant une diminution du recyclage des nutriments et de la croissance racinaire (Dick et al., 1988 ; 

Lee et al., 1996) La modification de l’aération des sols peut également affecter les cycles du C et de l’N 

(Tan et al., 2005). Les processus de dénitrification étant essentiellement anaérobies, un sol compacté 

peut également favoriser une perte d’N dans les sols et entraîner une augmentation des contaminations 

atmosphériques par la formation des gaz produits par ces activités (Jensen et al., 1996 ; Silva et al., 

2011). 

Turnover du C, de l’N et du P. Le cycle des nutriments joue un rôle crucial à la fois dans le 

renouvellement des éléments nutritifs, indispensables à la croissance des plantes, mais aussi dans le 
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contrôle des pollutions environnementales. En agriculture, le cycle des nutriments est basé sur les 

apports des matières organiques et/ou minérales, les pertes liées aux récoltes, à la transformation des 

éléments en gaz atmosphériques et la lixiviation et/ou au ruissellement de ces éléments vers les cours 

d’eau. Parmi ces cycles, ceux du C, de l’N et du P sont les plus étudiés en agriculture car le turn-over 

de ces éléments est l’un des piliers qui permet de déterminer la qualité des sols.  

Des études ont montré que le turn-over du C influençait à la fois les changements climatiques et la 

sécurité alimentaire (Schlesinger & Andrews, 2000 ; Lal, 2004). C’est pourquoi dans le cadre d’une 

gestion agricole durable il est primordial de s’intéresser à ces éléments. La gestion de pratiques agricoles 

durables (Cf partie 1.) permet d’augmenter le taux de séquestration du carbone organique dans les sols 

compensant ainsi la perte du C par les émissions de combustions fossiles (Lal, 2004 ; Lal et al., 2011). 

Le turn-over du C organique du sol représente un équilibre entre les pertes et les gains de C dans les 

agrosystèmes. La conversion des sols « naturels » pour l’agriculture entraîne une diminution du pool de 

C organique pouvant aller jusqu’à 60% dans les climats tempérés et peut entraîner une dégradation de 

la qualité des sols et une diminution de la productivité lorsque les sorties de C sont supérieures aux 

entrées (Lal, 2004 ; Lal et al., 2011). La figure 12 illustre le turn-over du C dans un sol agricole. Les 

taux de séquestration du C dépendent non seulement des pratiques de gestion et du climat (Hutchinson 

et al., 2007 ; Lugato et al., 2015) mais aussi des propriétés physico-chimiques et biologiques qui vont 

contribuer à la séquestration du C en MO stable (Lal, 2008 ; Schmidt et al., 2011). Le temps de 

séquestration du C dépend de l’équilibre entre la minéralisation et le stockage des composés carbonés 

qui se réalisent par le biais des activités biologiques du sol dépendantes du C pour leur métabolisme.  

Le piégeage des composés carbonés est également dépendant de la texture du sol et de sa capacité 

d’échanges des nutriments entre la solution du sol, les agrégats solides et les racines des plantes (Cf : 

rectangle en pointillés rouge sur la fig. 12) afin de limiter les pertes de C soluble dans les eaux. 

L’appauvrissement du stock de C dans la zone racinaire a été montré comme défavorable pour la 

productivité et la qualité environnementale. En ce qui concerne la productivité, le C organique du sol 

est nécessaire pour retenir l’eau et les nutriments, fournir de l’énergie aux microorganismes du sol et 

réduire le risque d’érosion en améliorant la structure des sols (Lal, 2004). Pour ce qui est de la qualité 

environnementale, le C organique du sol joue un rôle de filtre et permet de réduire les contaminations 

par les polluants. La stratégie de gestion du C est donc cruciale car elle permet d’augmenter la qualité 

des sols par la séquestration du C favorisant la plus forte productivité à l’échelle mondiale tout en 

atténuant l’impact de l’agriculture dans le réchauffement climatique. 
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Fig. 12. Cycle du carbone en lien avec le climat, la gestion des pratiques culturales et les propriétés physico-chimiques 

et biologiques du sol (modifiée à partir de ademe). Le carré pointillé rouge représente une portion du sol ou les ions 

nutritifs se déplacent entre la solution du sol et les racines des plantes et sont adsorbés ou désorbés à partir des 

agrégats solides du sol (transformée à partir de Schimel & Schaeffer, 2012). 

 

 

La gestion du C n’est pas la seule à être impliquée dans la séquestration du carbone. Schelesinger 

& Andrews (2000) ont montré que l’augmentation de la fixation d’azote (N) à partir de l’atmosphère 

pouvait conduire à séquestrer le C dans les sols. En effet, les apports organiques et minéraux influencent 

les activités biologiques du sol impliquées à la fois dans le stockage et le déstockage de C du sol. Pour 

répondre à leurs besoins énergétiques, les microorganismes ont un régime contrôlé par le ratio C:N des 

matières métabolisées. Par conséquent, si le ratio C:N des apports organiques est proche du besoin des 

microorganismes, ces derniers pourront s’autosatisfaire de la composition qualitative de ce substrat. A 

l’inverse, un apport de MO avec un ratio C:N supérieur aux besoins énergétiques des microorganismes 

peut conduire à l’immobilisation de l’N environnant, réquisitioné pour équilibrer le C:N métabolique 

des microorganismes qui le dégradent (exemple : pailles d’avoine et de blé avec un C:N élevé) (Magdoff 

& van Es, 2001 ; Hoorman & Islam, 2010). Au contraire, l’apport d’une MO caractérisée par un C:N 

inférieur aux besoins des microorganismes (exemple : luzerne jeune avec un C:N bas) conduit à la 

minéralisation nette de l’N organique contenu dans les MO anciennes et entraîne un déstockage de C et 

une perte d’N par volatilisation et lessivage des nitrates (Magdoff & Van Es, 2001 ; Hoorman & Islam, 

2010). En conséquence, le taux de minéralisation de la matière organique récalcitrante peut dépendre en 

grande partie de la disponibilité en matière organique labile, influençant les émissions de CO2 des 

écosystèmes terrestres (Guenet et al., 2010). Plusieurs études ont montré que les apports de MO labile 

(C:N faible) avaient tendance à modifier, et plus généralement à augmenter, le taux de minéralisation 
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des MO plus récalcitrantes (C:N élevé), on parle de priming effect (Kuzyakov et al., 2000). L’N est donc 

un indicateur clé pour la qualité des sols puisqu’il est en lien direct avec le C des sols (McGill & Coll, 

1981), et qu’il contribue à la dynamique des populations microbiennes des sols tout en étant directement 

impliqué dans la croissance des plantes en agriculture.  

Le cycle de l’N présenté sur la figure 13A montre les différentes transformations qui s’opèrent 

dans les sols cultivés. D’une part, la productivité des cultures est liée soit aux principales fonctions 

microbiennes de l’azote (e.g. minéralisation des MO, fixation de l’azote atmosphérique, mycorhizes, 

endophytes diazotrophes) soit à l’apport d’N minéral via la fertilisation azotée, ou encore via 

l’absorption d’N organique par les plantes (Nasholm et al., 2009). D’autre part, les contaminations 

atmosphériques et souterraines sont liées aux processus de nitrifications, dénitrifications et à la 

lixiviation des nitrates (Fig. 13A). Les principaux processus de transformation de l’azote sont réalisés 

par les microorganismes du sol. Tout d’abord, la minéralisation microbienne des protéines dans les 

agrosystèmes permet de mobiliser l’azote organique dans la biomasse microbienne du sol (Ladd & 

Butler, 1972). La fixation de l’azote est effectuée par de nombreux groupes microbiens et permet 

d’évaluer les effets de la gestion culturale sur leur diversité et leur activité. La présence de certains 

groupes spécialisés dans les transformations de l’azote (comme les diazotrophes, les nitrificateurs…) 

est indispensable dans la gestion de la qualité des sols car ils permettent d’augmenter les échanges 

d’azote entre le sol et les plantes et participent ainsi à augmenter la productivité (Schloter et al., 2003). 

La mesure de la nitrification dans les sols permet de déterminer l’oxydation chimiolithotrophique de 

l’ammonium en nitrites puis en nitrates. Cette mesure est essentielle puisque les nitrates jouent un rôle 

central dans le turn-over de l’N.  En effet, les nitrates sont essentiels pour les besoins énergétiques des 

plantes et des microorganismes qui peuvent rentrer en compétition pour cet élément (Kuzyakov & Xu, 

2013). 

Le phosphore (P) est un macronutriment qui est requis par les cultures et peut constituer un 

apport supplémentaire en agriculture au travers l’application de fertilisants phosphorés. La figure 11B 

illustre le turn-over du P dans les sols agricoles. L’application des engrais minéraux peut constituer la 

principale source de pollution environnementale car la forme immédiatement disponible du P peut être 

lixiviée et contaminer les eaux souterraines. La plante n’est pas capable d’adsorber le P organique et 

dépend donc des transformations physico-chimiques et biologiques pour assurer ses fonctions vitales 

dépendantes du P. Les transformations principales du P dans les sols sont la minéralisation, 

l’immobilisation, l’adsorption, la désorption, la dissolution et la précipitation (Frossard et al., 2000). La 

récolte des cultures ou la lixiviation constituent une perte importante du P présent dans les sols et 

peuvent entraîner une perturbation des écosystèmes (Letkeman et al., 1996). De plus, le P est fortement 

retenu par les sols riches en Ca, Mg, Fe ou Al. La partie labile du P constitue donc la principale source 
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nutritive pour les plantes mais elle est aussi plus facilement perdue par lixiviation. La teneur en P 

assimilable constitue donc un indicateur essentiel de la qualité des sols puisqu’il permet de mesurer la 

quantité de P pouvant être soit disponible pour les racines des plantes soit perdue. 

  Les indicateurs physico-chimiques du sol sont en interaction directe avec les indicateurs 

biologiques. En effet, nous venons de montrer que les approvisionnements nutritifs, nécessaires à la 

croissance des plantes et à l’atténuation des pollutions environnementales, dépendent de l’état physico-

chimiques du sol (CEC, pH, aération) et du turn-over des éléments biogéochimiques (C, N, P). Or ces 

indicateurs dépendent eux-mêmes des activités biologiques pour fonctionner (Schoenholtz et al., 2000 ; 

Baretta et al., 2010). Nous allons donc évaluer certains indicateurs biologiques qui participent à 

l’évaluation de la qualité du sol. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 13. Cycles de (A) l’azote et (B) du phosphore qui participent aux gains ou pertes en terme de fertilité du sol et de 

contaminations environnementales (modifiée à partir de Espinoza et al. et van Groenigen et al., 2015). 

 

 

2.2. Les indicateurs biologiques jouent un rôle dans la santé des sols et la 

 productivité végétale 

Les interactions entre les plantes et les activités microbiennes sont à la base de tous les 

écosystèmes et ont des conséquences sur le fonctionnement et la qualité des sols agricoles (Schloter et 

al., 2003). Les indicateurs biologiques évoluent rapidement en fonction de la gestion des pratiques 

culturales et sont donc très utilisés dans la recherche scientifique afin d’évaluer les effets des pratiques 

sur la qualité du sol et de l’environnement. La figure 14 montre que les propriétés physico-chimiques 

du sol, les plantes, la microfaune et la faune du sol sont en interaction. De nombreuses substances 

organiques (sécrétions, mucilages, gels microbiens, lysats cellulaires…), produites par les organismes 

du sol, permettent de façonner la structure physique du sol et favorisent le recyclage et la disponibilité 

des nutriments (Schjønning et al., 2004). D’autre part, les phytophages ou parasites des cultures peuvent 

également être des indicateurs indirects de l’état de santé des sols puisqu’ils fournissent des informations 
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sur le potentiel de productivité des cultures et la capacité des plantes et du sol à lutter contre ces 

ravageurs. Dans cette partie, nous présenterons les principaux indicateurs biologiques qui jouent un rôle 

dans la santé des sols et la productivité végétale et qui ont été utilisés pour répondre aux objectifs de la 

thèse. 

 

Les enzymes du sol. La mesure des activités enzymatiques permet de mettre en évidence l’état 

de fonctionnement d’un sol. Les enzymes du sol ont été montrées comme des indicateurs utiles pour 

déterminer la qualité des sols en raison de leur fonctions biochimiques dans le processus global de 

décomposition de la MO (Sinsabaugh et al., 1993, 2005). En effet la figure 14A montre que les activités 

enzymatiques sont nécessaires aux processus de vie des microorganismes du sol, à la stabilisation de la 

structure du sol, à la décomposition des déchets organiques, à la formation de la MO et au cycle des 

nutriments (Dick et al., 1994). Ces enzymes sont constamment synthétisées, accumulées, inactivées 

et/ou décomposées dans le sol jouant ainsi un rôle important dans le recyclage des nutriments essentiels 

en agriculture (Dick, 1997 ; Makoi & Ndakidemi, 2008). Plus particulièrement, certaines de ces 

enzymes sont plus sensibles à la gestion agricole des sols (perturbation des écosystèmes, pratiques 

agricoles, pollution xénobiotique) (Utobo & Tewari, 2014) et peuvent ainsi conduire à une modification 

des processus métaboliques du sol. Dick (1997) a montré qu’une bonne compréhension du rôle de ces 

activités enzymatiques du sol dans l’écosystème permettait une évaluation biologique intégrée des sols. 

C’est pourquoi, afin de mieux comprendre les rôles de l’activité et de l’efficacité de ces enzymes, trois 

enzymes dans les sols ont été étudiées pour diagnostiquer la qualité du sol.  

La dehydrogenase (DH) a été choisie car c’est un bio-indicateur sensible qui a été décrit comme 

étant lié à la qualité et à la fertilité des sols. La DH est une enzyme intracellulaire qui reflète une activité 

microbienne globale contrairement aux enzymes extracellulaires qui sont elles rapidement minéralisées, 

adsorbées par les argiles ou immobilisées par les humus (Das et Varma, 2011). L’activité DH est donc 

une mesure liée à des changements quantitatifs dans les populations de microorganismes car elle est liée 

à la fois au métabolisme respiratoire de l’azote ainsi qu’au cycle citrate réalisés par tous les 

microorganismes vivants (Wolinska & Stepniewska, 2012). En effet, l’enzyme DH est connue pour 

oxyder la MO du sol en transférant les protons et les électrons des substrats aux accepteurs. Ces 

processus font partis des voies de respiration des microorganismes du sol et sont liés indirectement aux 

conditions d’aération/humidité du sol (Doelman & Haanstra, 1979). Les activités DH peuvent donc 

servir comme mesure des activités oxydantes microbiennes du sol (Trevors, 1984).  

Comme la DH est liée aux cellules vivantes bactériennes, son activité peut être affectée par la gestion 

des sols (Wolinska & Stepniewska, 2012). La mesure de DH permet donc aux chercheurs de mieux 

comprendre l’effet des pratiques agricoles, comme l’utilisation de la charrue, de l’azote ou encore des 

pesticides, sur la santé des sols (Walls-Thumma, 2000). Plusieurs études ont montré que selon le type 



 

 

 

 

46 

de gestions agricole, l’activité de DH sera plus ou moins élevée. Par exemple, Baruah & Mishra (1986) 

ont montré qu’il y avait une plus grande activité DH dans les sols avec des faibles concentrations en 

pesticides. De même, un sol engorgé en eau et pauvre en carbone organique total (COT) entraînait une 

diminution des activités DH comparativement aux sols plus aérés avec de plus fortes teneurs en COT 

(Wolinska & Stepniewska, 2012). L’activité de DH est donc un indicateur clé de la santé des sols qui 

doit être utilisé comme outil de diagnostic pour évaluer l’effet des pratiques de gestion agricole.  

La phosphatase (PAS) est également un indicateur biologique important dans la gestion de la 

qualité des sols. En effet, l’activité PAS permet d’hydrolyser et de libérer le phosphore organique, 

contribuant ainsi à la nutrition des plantes et des microbes du sol (Quiquampoix & Mousain, 2005). Les 

champignons, les bactéries mais aussi les plantes peuvent libérer ces enzymes (Tarafdar & Chhonkar, 

1978). En agriculture, ces enzymes contribuent au recyclage du phosphore et sont corrélées au stress et 

à la croissance des plantes (Speir & Ross, 1978). Des études ont montré que les plantes ont développé 

des adaptations morphologiques et enzymatiques pour tolérer une faible disponibilité en phosphate en 

lien avec la sécrétion des enzymes PAS (Versaw & Harrison, 2002 ; Utobo & Tewari, 2014). Tout 

comme la DH, les activités PAS permettent de rendre compte de l’état de santé du sol car elles sont liées 

aux propriétés intrinsèques du sol qui permettent une croissance optimale des plantes. Par exemple, des 

corrélations ont été montrées entre ces enzymes et les propriétés du sol comme le pH, l’N total, la teneur 

en P organique et l’argile (Turner & Haygarth, 2005).  

Les pratiques de gestions agricoles vont donc influencer la présence de ces enzymes (Ndakidemi, 2006). 

Par exemple, Li et al. (2004) ont montré que la présence de légumineuses entraînait une augmentation 

des enzymes phosphatases comparativement aux céréales. Egalement, il a été montré que l’apport 

organique au sol contribuait à augmenter les activités PAS (Aon & Colaneri, 2001). Globalement, une 

étude réalisée par Ndakidemi (2006) a mis en avant que les pratiques de gestion qui induisent un stress 

de P dans la rhizosphère pouvait affecter la sécrétion des enzymes PAS. Etant donnée que les activités 

PAS régulent l’absorption des nutriments et la croissance des plantes, leur mesure demeure essentielle 

pour évaluer l’influence des pratiques agricoles sur la qualité des sols.  

L’uréase (URE) est une enzyme responsable à la fois de l’hydrolyse des engrais uréique 

appliqués au sol en NH3 et CO2 et de l’augmentation du pH du sol (Andrews et al., 1989, 2001). Cela 

entraîne une perte d’N dans l’atmosphère par la volatilisation du gaz NH3 (Simpson & Freney, 1988). 

Sa mesure pour déterminer la qualité d’un sol et de son environnement est donc essentielle puisqu’elle 

joue un rôle direct dans le cycle de l’N.  

De plus, l’activité de l’URE étant liée, entre autres, à l’application d’engrais uréiques, sa mesure 

constitue un indicateur pertinant de l’évaluation de la performance de transformation des engrais. En 

effet, l’urée est la principale source d’N pour de nombreuses cultures (riz, maïs…) (Buresh et al., 1988) 
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mais son efficacité a été montrée comme étant relativement faible en raison de l’activité URE qui 

entraîne une perte importante d’N dans l’atmosphère par volatilisation (Simpson & Freney, 1988). C’est 

pourquoi, Rotini (1935) a montré que la mesure des activités URE permettait de réguler les apports de 

l’N aux plantes. D’autre part, les propriétés du sol doivent également être prises en considération 

puisqu’elles affectent la stabilité de ces enzymes. Par exemple, une augmentation de la stabililité de 

l’URE a été trouvée lorsque les sols étaient riches en MO (Burns, 1986). La température élevée ou la 

concentration en polluants est également un facteur qui influence positivement l’activité uréasique 

(Kissel & Cabrera, 1988 ; Yang et al., 2006). Afin de limiter la volatilisation de l’N et améliorer la 

qualité du sol et la productivité végétale, la mesure des activités URE est nécessaire (Makoi & 

Ndakidemi, 2008). Tout comme la DH et PAS, les activités URE sont donc des bio-indicateurs essentiels 

dans la gestion des pratiques culturales agricoles. 

 Profit physiologique au niveau communautaire (CLPP). A l’image des enzymes du sol, les 

CLPP permettent de rendre compte de l’état qualitatif d’un sol puisqu’ils reflètent les activités 

fonctionnelles microbiennes de dégradation du carbone des sols (Fig. 14B). La mesure de ces activités 

permet d’évaluer la capacité d’un sol à dégrader certains substrats carbonés, par un assemblage de 

bactéries hétérotrophes (Govaerts et al., 2007). Le maintien de ces communautés bactériennes est 

fondamental pour une gestion agricole durable (Insam, 2001) car elles fournissent des informations sur 

la diversité et les activités fonctionnelles des sols qui dépendent de la structure de la communauté (White 

& MacNaughton, 1997). Giller et al. (1997) ont donc admis que la mesure directe de la diversité 

fonctionnelle des communautés microbiennes permettait de fournir des informations supplémentaires 

sur le fonctionnement d’un sol et indirectement sur sa qualité. La mesure permet de déterminer l’aptitude 

des populations microbiennes d’un sol à utiliser rapidement les substrats carbonés dans le temps 

(Govaerts et al., 2007). Cela permet de donner des informations qualitatives sur les fonctions 

métaboliques potentielles des bactéries aérobies hétérotrophes cultivables des sols (Arias et al., 2005).  

La gestion agricole des sols a été décrite comme influençant les processus microbiens du sol donnant 

lieu à des modifications dans les cycles nutritifs. La mesure des CLPP fournit donc un renseignement 

sur la capacité de résilience des communautés face aux stress induits par ces pratiques (Kandeler et al., 

1999 ; Marx et al., 2001). Par exemple, l’absence de couvert végétal, la monoculture et la pratique du 

labour affectent négativement les activités (Mangalassery et al., 2015 ; Nivelle et al., 2016) et la diversité 

fonctionnelle microbienne (Mader et al., 2002) pouvant conduire indirectement à une diminution de la 

qualité des sols (Kennedy & Smith, 1995 ; Moore et al., 2007 ; Gonzalez-Chavez et al., 2010).  

 Les champignons mycorhiziens. Ce sont des biotrophes obligatoires qui dépendent d’un hôte 

végétal pour leur nutrition carbonée et pour accomplir leur cycle de développement. Le cycle de 

développement des champignons mycorhiziens a lieu au niveau de la rhizosphère (Fig. 14) et débute 
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sous forme de spores constituant la forme de conservation du champignon dans le sol. Suivant les 

conditions du sol, les spores peuvent germer en absence de plantes hôtes (Smith & Read, 2008). La 

germination se poursuit avec la croissance d’un tube germinatif, puis d’hyphes. Lorsque le champignon 

rencontre une plante partenaire, les hyphes vont se ramifier pour créer la symbiose avec les cellules 

rhizodermiques en formant un appressorium. La croissance du mycélium intra-racinaire est 

essentiellement inter-cellulaire et se poursuit jusqu’aux cellules corticales à l’intérieur desquelles le 

champignon forme des structures appelées arbuscules (Bonfante & Perotto, 1995), qui sont des hyphes 

hyper-remifiées. Ce compartiment forme le symbiosome, qui donne lieu à des échanges entre la plante 

fournissant les substances carbonées au champignon qui, en retour, fournit le phosphore et l’N (Hamel, 

2004) et la protège contre certains pathogènes (Harrier & Watson, 2004) (Fig. 14C). Les champignons 

mycorhiziens forment une association mutualiste avec la plupart des plantes cultivées (Strullu et al., 

1991 ; Smith & Read, 1997) et leur association permet d’augmenter considérablement le volume de sol 

exploité par les racines, améliorant ainsi leur nutrition (Smith & Read, 1997). La quantification des 

spores permet d’évaluer le potentiel de colonisation d’un sol ou encore le niveau de diversité des 

mycorhizes (Abbott & Robson, 1991 ; Veresoglou et al., 2012). De nombreuses études ont mis en 

évidence les relations multi-trophiques que pouvaient exercer les champignons mycorhiziens avec 

d’autres indicateurs biologiques. Par exemple, ils peuvent être corrélés à l’activité PAS puisque les 

champignons mycorhiziens sont capables d’utiliser l’N contenu dans les acides aminés et de libérer les 

ions P de la MO à partir de la production d’enzymes phosphatases (Hamel, 2004). Aussi, cette dernière 

étude a montré que les champignons mycorhiziens avaient le potentiel d’influencer la composition et la 

fonction des communautés microbiennes du sol (Hamel, 2004). Pour finir,  leur présence a été décrite 

comme améliorant la résistance aux insectes phytophages (pucerons par exemple) (Gange & West, 

1994) et protégeant contre certains pathogènes racinaires (Aguilar et al., 2004). Les champignons 

mycorhiziens sont donc des indicateurs de la qualité des sols puisqu’ils participent activement aux 

recyclages des éléments nutritifs, via une implication indirecte dans la décomposition de la MO, et 

améliorent la nutrition des cultures colonisées (Verzeaux et al., 2016).  

Plusieurs pratiques de gestion affectent leur développement, leur diversité et leur composition dans les 

sols agricoles (Jensa et al., 2006). La rotation des cultures, le travail du sol, l’application des pesticides 

et la fertilisation font parties des pratiques ayant un fort impact sur ces champignons du sol (Jensa et al., 

2006 ; Verzeaux et al., 2016). Par exemple, des études ont montré que les herbicides comme l’oryzaline, 

la trefluraline inhibaient la croissance de certaines espèces de champignons mycorhiziens (Kelley & 

South, 1978 ; Aktar et al., 2009) et l’oxadiazon réduisait le nombre de spores fongiques mycorhiziennes 

(Moorman, 1989 ; Aktar et al., 2009). De même, des études réalisées en laboratoire ont montré que le 

glyphosate pouvait être toxique pour ces champignons à des concentrations inférieurs à celles trouvées 

dans les sols après des applications conventionnelles (Estok et al., 1989 ; Aktar et al., 2009). Pour 
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concevoir des systèmes de gestion agricole durables, il est nécessaire de mesurer ce bio-indicateur qui 

permet de donner un état des lieux qualitatif et productif du sol notamment dans les systèmes à faibles 

apports d’intrants dans lesquels leur présence contribue à augmenter significativement les rendements 

des cultures (Ryan & Graham, 2002). 

Les vers de terre. Comme le montre la figure 12, la structure d’un sol cultivé résulte en la formation de 

nombreux « points chauds » (« hotspots ») favorables aux activités biologiques. Parmi ces « points 

chauds », la drilosphère représente la sphère biogénique du sol créée par les vers de terre (Brown et al., 

2000). Ces derniers jouent un rôle indéniable dans la dynamique du sol et sa capacité à être fertile. En 

effet, les vers de terre sont avant tout des décomposeurs, ils contribuent donc à la décomposition ou 

humification de la MO et à la formation des agrégats du sol participant ainsi à la régulation de la structure 

et des propriétés physico-chimiques des sols (Lavelle et al., 1992 ; Lemtiri et al., 2013). En plus de 

structurer le sol, les vers de terre participent au turn-over des éléments nutritifs tels que le C (Curry et 

al., 2007), l’N (Lavelle et al., 1992) et le P (Chapuis-Lardy et al., 1998). Par exemple, comme le montre 

la figure 14D, en interaction avec les communautés microbiennes et les propriétés intrinsèques du sol, 

ils participent à la minéralisation de l’azote à partir de la décomposition de la MO (Butenschoen et al., 

2009). Selon le groupe écologique du vers de terre, la minéralisation de la MO est différente. Les 

anéciques incorporent la MO fraîche de la litière dans les horizons sous-jacents du sol (Bossuyt et al., 

2006). Les endogés consomment la MO humifiée contenue dans les horizons superficiels du sol et à 

proximité directe des activités rhizosphériques. Les épigés sont capables d’ingurgiter de grandes 

quantités de terre de la litière et contribuent à modifier les communautés microbiennes des sols qui 

transitent dans le tube digestif (Lukkari et al., 2006). A partir de cette consommation épigénique les vers 

de terre acquièrent une plus grande capacité enzymatique (Curry et al., 2007), nécessaire à de nombreux 

processus physico-chimiques des sols (comme indiqué dans la partie ci dessus sur les enzymes du sol). 

Leurs productions (déjections, mucus) contribuent également à enrichir le sol (Lemtiri et al., 2013). En 

effet, leurs déjections (turricules) contenant de nombreuses communautés microbiennes et des éléments 

organiques et minéraux permettent à la fois la formation des agrégats et représentent une source 

nutritionnelle pour les plantes ou les microorganismes. Leurs mucus associés à l’excrétion de l’eau dans 

l’intestin permettent d’améliorer les activités microbiennes du sol (Barois, 1986). Enfin, leurs activités 

permettent la formation de nombreuses galeries dans les horizons du sol (bioturbation) favorisant 

l’agrégation et l’aération du sol, la redistribution de la MO dans les horizons du sol, les flux d’éléments 

nutritifs et d’eau ainsi que le développement des racines (Barré et al., 2009). Il existe donc des 

interactions importantes entre les vers de terre, les microorganismes et les activités enzymatiques du sol 

favorisant la dynamique de dégradation ou d’humification des MO (Garcia et al., 1992 ; Zhang et al., 

2000) et la disponibilité des éléments nutritifs pour les plantes (Ortiz-Ceballos et al., 2007). Les vers de 

terre sont donc des bio-indicateurs de la qualité des sols et de la productivité végétale. Cependant, leur 
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présence peut également avoir un effet sur la production de gaz à effet de serre tel que l’oxyde nitreux 

(N2O) (Rizhiya et al., 2007). En effet, l’intestin des vers de terre peut fournir des conditions idéales pour 

les microorganismes dénitrificateurs produisant le N2O (Horn et al., 2003). Pour déterminer le rôle des 

vers de terre dans la durabilité des agrosystèmes, il faut prendre en considération les processus par 

lesquels les vers de terre augmentent ou diminuent le stockage des matières organiques et influencent 

l’absorption des nutriments par les cultures (Lemtiri et al., 2013).  

La gestion des pratiques culturales fait partie intégrante des processus pouvant influencer la dynamique 

des vers de terre dans le sol et peut être déterminante sur les fonctions assurées par les vers de terre dans 

la qualité et la productivité des sols agricoles. En effet, de nombreuses études ont montré que certaines 

pratiques agricoles comme le labour, le drainage, l’utilisation des engrais et des pesticides et la rotation 

des cultures pouvaient influencer la biomasse et les activités des vers de terre (Edwards et al., 1996 ; 

Gaupp-Berghausen et al., 2015 ; Johnston et al., 2015). De nombreux facteurs environnementaux ainsi 

que les caractéristiques propres du sol interagissent avec les pratiques et, conditionnent la capacité des 

vers de terre à exercer des fonctions vitales pour la qualité et la productivité de sols (Johnston et al., 

2015), ou au contraire à augmenter les flux de gaz à effet de serre dans l’atmosphère (Lemtiri et al., 

2013). Par exemple, la pratique du labour a été montrée comme plus défavorable pour les populations 

d’anéciques que pour les populations d’endogés (Edwards, 1984). Eriksen-Hamel et al. (2009) ont 

montré que, dans les agrosystèmes frais et humides, le travail du sol pouvait induire un impact négatif 

important sur les populations et la biomasse des vers de terre. A l’inverse, l’apport de MO au sol a été 

montré comme bénéfique pour les vers de terre et les interactions qu’ils ont avec les communautés 

microbiennes (Kirchner et al., 1993). Ces interactions ont engendré une augmentation des flux de CO2 

associée à une perte plus importante en C gazeux dans l’atmosphère et à une augmentation de la 

disponibilité de l’N dans les sols pouvant conduire à une plus forte dénitrification (Lemtiri et al., 2013). 

Par conséquent, les changements dans les activités de la communauté des vers de terre à la suite des 

pratiques agricoles peuvent être utilisés comme des indicateurs de la qualité du sol et de la productivité 

des agrosystèmes. 

Les herbivores. Contrairement aux indicateurs donnés précédemment, les herbivores ne sont pas des 

indicateurs directs mais indirects de la qualité du sol. En effet, les ravageurs herbivores conduisent à 

amener la plante à mobiliser des ressources, y compris sur des tissus éloignés des sites d’attaque (Orians 

et al., 2011). La plupart des réponses systémiques sont médiées par des signaux de longue distance, elles 

peuvent donc traverser les parties aériennes de la plante et changer l’état de résistance des racines (Heil 

& Ton, 2008). Ainsi, lorsque la plante est attaquée au niveau aérien, elle peut monopoliser des ressources 

au niveau du sol. Dans un contexte agronomique, des études ont montré que les herbivores peuvent avoir 

des effets délétères importants sur la croissance, la reproduction et même la survie des plantes et la 

conséquence est une diminution des rendements des cultures (Gange, 1990, Strauss & Zangrel 2002). 
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Cependant, la co-évolution entre les plantes et les herbivores a permis la mise en place de mécanismes 

internes et externes de compensation entraînant des modifications à la fois du métabolisme des plantes 

et de l'environnement végétal favorables à la croissance et au rendement des plantes malgré les dégâts 

occasionnés par les phytophages (McNaughton, 1983 ; War et al., 2012). Les interactions directes et 

indirectes entre les herbivores et les plantes sont donc essentielles pour comprendre les mécanismes 

écologiques mis en place par les plantes au niveau du sol pour lutter contre ces organismes nuisibles 

(Johnson et al., 2009 ; McKenzie et al., 2013). Des études ont montré que les facteurs de stress 

environnementaux (par exemples : sécheresse, CO2, T°C) peuvent modifier les interactions trophiques 

(Johnson et al., 2016). 

Cependant, ces facteurs ne sont pas les seuls à pouvoir modifier les interactions plante/puceron. En effet, 

les traits physiques, chimiques et biologiques d’une plante influencent également les interactions 

herbivore-plante (Awmack & Leather, 2002 ; Mace & Mills, 2015) et par conséquent influencent les 

performances des herbivores (taux de croissance, survie larvaire, fécondité) (Awmack & Leather, 2002 ; 

Zehnder & Hunter, 2008). Par exemple et même si cette réponse n’est pas généralisable, DeLucia et al. 

(2012) ont montré que la modification des teneurs en C:N des plantes pouvaient affecter la performance 

des herbivores. Ainsi, une augmentation du rapport C:N induit une diminution de la qualité des plantes 

hôtes pour les herbivores (Dader et al., 2016) et diminue ainsi l’appétence de l’herbivore pour ces 

plantes. Par conséquent, la disponibilité des éléments nutritifs du sol permettra d’améliorer la croissance 

et donc la qualité des plantes (métabolites primaires, C, N…) (Meyer & Root, 1996), et pourra conduire 

à une augmentation de l’abondance des herbivores (Zehnder & Hunter, 2008). 

D’une autre manière, la pression des herbivores sur les plantes peut entraîner un changement dans la 

qualité des plantes hôtes et affecter plus généralement les interactions écologiques (Awmack & Leather, 

2002). Ainsi, des études ont conclu que le biota du sol était intimement lié aux communautés végétales 

par l’herbivorie (Sylvain & Wall, 2011). Les interactions multi-trophiques « bottom-up » entre les 

organismes édaphiques et aériens sont cruciales car elles façonnent la structure et la diversité des 

communautés naturelles (Van der Putten et al., 2001) et participent à améliorer la qualité des sols et à 

renforcer la croissance et la défense des plantes (Gange et al., 1999 ; Kabouw et al., 2011 ; Altieri et al., 

2012). Par exemple, des études ont montré que la symbiose entre les plantes et les champignons 

mycorhiziens arbusculaires (AMF) du sol pouvait induire des interactions avec d’autres organismes du 

sol (champignons pathogènes, collemboles, champignons saprophytes) (Tiunov & Scheu, 2005) mais 

aussi avec des organismes aériens tels que les pucerons (Gange et al., 2001). Les organismes du sol 

peuvent être soit bénéfiques, soit nuisibles à la plante et aux herbivores aériens associés. En agissant sur 

la biodégradation des nutriments, les organismes du sol peuvent accroître la qualité des tissus végétaux 

et donc l'aptitude des herbivores en surface (Eisenhauer et al., 2010). 
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Fig. 14. Contributions directes ou indirectes des organismes édaphiques et aériens à la formation des agrégats du sol 

par association des particules minérales et de la matière organique sous l’action combinée de la production 

des exsudats racinaires des plantes (au centre) et de (A) la production d’enzymes intra et extra cellulaires dans 

le sol (modifié à partir de Gianfreda & Rao, 2014) ; (B) la dégradation des composés carbonés et la production 

des exopolysaccharides par les communautés bactériennes du sol ; (C) la production de glomaline par les 
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champignons mycorhiziens du sol ; (D) le tract intestinal des vers de terre et (E) la nutrition sur les feuilles des 

plantes par les herbivores aériens (modifié à partir de Guerrieri & Digilio, 2003). Sur la gauche de la figure sont 

représentés les points chauds du sol (détritusphère, rhizosphère, biopores, agrégatusphère) liés aux activités 

biologiques du sol (modifié à partir de Kuzyakov & Blagodatskaya, 2015). Au milieu de la figure sont représentés 

les interactions tritrophiques entre le sol, la plante et les herbivores aériens : 1. Attaque par les herbivores ; 2. Voie 

de signalisation des plantes ; 3. La plante alloue de l’énergie par la sécrétion de substances racinaires pour assurer sa 

défense via les ressources édaphiques 4. Certains indicateurs biologiques contribuent à assurer directement ou 

indirectement la défense et la croissance des plantes. La réciproque est possible aussi : 1’. Les indicateurs biologiques 

(par exemple : les spores du sol) peuvent influencer sur le potentiel de colonisation des champignons mycorhiziens ; 

2’. Les champignons mycorhiziens affectent la qualité des plantes hôtes ; 3’. Une modification des signaux à lieu 

vers les parties aériennes de la plante ; 4’. Le changement qualitatif des plantes entraîne une modification du 

comportement physiologique des herbivores. 

  

Une étude réalisée par Kabouw et al. (2011) a montré que le développement de la population de pucerons 

peut être stimulé par les microorganismes du sol conduisant, selon la composition de la communauté du 

sol, à un changement dans les interactions entre les plantes et les animaux. La figure 12  illustre les 

interactions complexes qui peuvent avoir lieu entre le milieu aérien et souterrain, interactions qui sont 

médiées par la plante. Par exemple, la figure 14E représente un puceron en train de se nourrir du 

phloème d’une plante. Cette plante est elle même implantée dans un sol au sein duquel de nombreuses 

activités et échanges souterrains peuvent se produire (Fig. 14A, B, C et D). Ainsi, des études ont montré 

que la nutrition des pucerons (Fig. 14E) pouvait influencer directement la colonisation des AMF sur 

leur plante hôte (Fig. 14C) (Gange et al., 1999 ) car les racines des plantes sont impliquées dans la 

dynamique entre la plante et les herbivores aériens (Kaplan et al., 2008). Réciproquement, des études 

ont montré que l’infection des plantes par les AMF peut avoir une cascade d’effets sur la chaîne 

alimentaire et les niveaux trophiques supérieurs (Gange et al., 2003). Les excrétions racinaires sont la 

voie d’entrée des mécanismes de défense des plantes puisqu’elles permettent la mise en place de 

symbiose et sont impliquées dans la tolérance des plante aux herbivores de surface (van der Putten et 

al., 2001). En conclusion, Yang et al. (2011) ont montré que la présence des herbivores en surface 

pouvait donc être un indicateur important de la qualité des sols car ils sont directement reliés à la 

dynamique des communautés édaphiques. 

Comme pour les autres indicateurs de la qualité du sol, les pratiques culturales peuvent influencer la 

présence des herbivores en agriculture. Par exemple, les applications des engrais azotés et d’herbicides 

ont augmenté la présence des herbivores (Cisneros & Godfrey, 2001 ; Zehnder & Hunter, 2008) et 

modifié les interactions bottom-up (entraînant une modification des cycles biogéochimiques et 

biologiques du sol (Birkhofer et al., 2008)). Cette modification à été jugée néfaste pour la qualité du sol 

et l’environnement même si les rendements des cultures sont restés supérieurs dans ces sols 

comparativement aux sols non traités (Birkhofer et al., 2008). De même, la gestion de la santé des sols 

peut réduire la sensibilité des plantes aux phytophages, directement par médiation phytosanitaire, et 
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indirectement via des interactions entre la biodiversité aérienne et la biodiversité souterraine (Altieri et 

al., 2012). 

 Dans un contexte de développement durable en agriculture, il est donc important de considérer 

un ensemble de propriétés physico-chimiques et biologiques comme indicateurs de la qualité du sol et 

de l’environnement. Même si certaines pratiques de gestion agricole conduisent à améliorer certains 

indicateurs de la qualité des sols, elles peuvent aussi à court ou moyen terme entraîner une diminution 

des rendements des cultures au travers les effets délétères potentiels des engrais minéraux et des 

pesticides. En raison de la dépendance de l’humanité aux productions végétales, des études reliant les 

communautés biotiques du sol et la productivité végétale sont nécessaires pour assurer la durabilité des 

agrosystèmes à long terme et limiter les contaminations environnementales (Sylvain & Wall, 2011). 

 

3. Interactions trophiques entre les biotes souterrains et aériens.  Quels sont les effets de 

la gestion des pratiques culturales sur ces interactions écologiques ?  

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

Fig. 15. Schéma illustrant les différents compartiments de l’agrosystème abordés au cours de la thèse. Les relations 

trophiques. Cf. Figure 3 page 22. 

 Les compartiments aériens et souterrains influencent les processus microbiens dans les 

agrosystèmes (Wardle, 2002). Les plantes en tant que producteurs fournissent le carbone organique 

permettant le fonctionnement des organismes souterrains tels que les décomposeurs et les organismes 

associés aux racines (rhyzophages, pathogènes, mutualistes symbiotiques). De la même façon, certains 

organismes souterrains régulent directement ou indirectement la croissance des plantes et la composition 

de la communauté en déterminant l’offre et la qualité des éléments nutritifs disponibles (Wardle et al., 

2004). Tout d’abord, l’évolution à permis aux racines des plantes et aux microbes du sol de créer de 

nombreuses interactions bénéfiques permettant l’acquisition énergétique réciproque de carbone par les 

microbes et d’azote par les plantes (Moore et al., 2003). D’autre part, il est bien connu que les 
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organismes du sol sont quantitativement et qualitativement sensibles à la MO (Swift et al., 1979 ; Moore 

et al., 2003). Les espèces végétales influencent donc la composition des communautés microbiennes 

autour de leurs racines (Yeates, 1999). Par exemple, la composition de la communauté végétale peut 

influencer spécifiquement plusieurs composantes du biote des décomposeurs (bactéries, champignons, 

nématodes, acariens, vers de terre) (Wardle et al., 2004). Cependant, les plantes ne sont pas les seules à 

influencer les interactions aériennes et souterraines. En effet, la prédation au sein de la rhizosphère a été 

décrite comme infuençant la disponibilité des nutriments, la productivité végétale et la dynamique de la 

communauté aérienne (Moore et al., 2003). Les prédateurs peuvent ainsi modifier les interactions 

« bottom-up » de manière positive ou négative. Par exemple, les prédateurs peuvent favoriser la 

croissance des plantes et influencer la dynamique d’autres espèces conduisant à une stabilisation des 

écosystèmes. Au contraire, les prédateurs peuvent, en régulant leurs proies, modifier la libération de 

nutriments conduisant à une diminution de la productivité des plantes (Moore et al., 2003). 

En prenant en compte un système plus global, Hamilton & Frank (2001) ont montré que les interactions 

trophiques aériennes ont des effets indirects sur le biote du sol en affectant les ressources que les plantes 

produisent. Par exemple, à court terme, l’herbivorie foliaire peut provoquer une libération accrue de 

carbone dans la rhizosphère, ce qui peut affecter positivement les activités microbiennes et conduire à 

une augmentation de la disponibilité en azote de la plante. A plus long terme, les herbivores peuvent 

affecter positivement (par augmentation de la matière organique labile dans les sols) ou négativement 

(par la production induite de défenses secondaires et la prédominance d’espèces végétales réduisant la 

qualité de la litière) l’accès aux ressources pour les microorganismes du sol (Stark et al., 2003). En 

revanche, des études ont montré que des groupes plus intimement liés aux racines des plantes, telles que 

les champignons mycorhiziens, peuvent être altérés par la bioagression foliaire. Ce phénomène peut 

s’expliquer par une réduction de l’allocation du C vers les racines (Gehring & Whitham, 1994). 

Réciproquement, les organismes souterrains peuvent influencer la structure de la communauté aérienne 

et cette régulation a été largement documentée (Fig. 16). Elle peut être néfaste pour la croissance des 

plantes ; par exemple la présence de parasites ou herbivores racinaires entraîne une diminution du C et 

des éléments nutritifs dans les tissus végétaux et diminue également la capacité d’absorption des racines, 

réduisant la croissance des plantes (Bever et al., 1997). Au contraire, la régulation par la présence 

d’organismes symbiotiques peut être positive ; par exemple, la présence de champignons mycorhiziens 

peut induire une augmentation des allocations des ressources nutritives pour la plante (Smith & Read, 

1997). Des études ont montré que lorsque le développement de la macrofaune est défavorisé dans les 

sols, la décomposition de la MO par la biomasse microbienne est altérée, conduisant à une augmentation 

des graminées par rapport aux autres espèces végétales (Bradford et al., 2002). Les vers de terre 

induisent également des modifications sur la croissance végétale car ils sont impliqués dans le transport 

de propagules mycorhizogènes et de graines de plantes (Toyota & Kimura, 1994), mais également au 
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travers la mobilisation des nutriments et l’absorption racinaire, affectant indirectmeent les parasites 

herbivors aériens. Par exemple, Scheu et al. (1999) ont montré que la performance des pucerons 

phytophages était supérieure lorsque les plantes hôtes étaient cultivées en présence de vers de terre (Fig. 

16). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 16. Les communautés en surface sont affectées à la fois par les conséquences directes et indirectes des organismes 

de la chaine alimentaire du sol. A droite : les activités d'alimentation dans le réseau trophique à partir des détritus 

(flèches blanches fines) stimulent le renouvellement des nutriments (flèche rouge épaisse), l'acquisition des 

nutriments des plantes et la performance des plantes (a) et influencent ainsi indirectement les herbivores aériens (b1). 

A gauche : le biote édaphique exerce des effets directs sur les plantes en se nourrissant de racines et en formant des 

relations antagonistes ou mutualistes avec leurs plantes hôtes (mycorhizes, faunes rhizophages, pathogènes). Ces 

interactions directes avec les plantes influent non seulement sur la performance des plantes hôtes elles-mêmes, mais 

aussi sur celle des herbivores (b2) et potentiellement leurs prédateurs. De plus, le réseau alimentaire du sol peut 

contrôler le développement des communautés végétales qui se succèdent à la fois directement (c2) et indirectement 

(c1), et ces changements peuvent influencer le biota du sol (issue de Wardle et al., 2004). 

 

Malgré ces interactions entre les espaces aériens et souterrains, les traits éco-physiologiques (croissance, 

allocation du carbone, concentrations nutritives foliaires…) des espèces végétales adaptées aux 

conditions pédologiques seront différents de celles non adaptées et détermineront en grande partie les 

interactions qui en découlent. Par exemple des espèces adaptées à des conditions fertiles peuvent 

supporter un plus fort taux d’herbivorie avec plus de 50 % de la productivité primaire nette (PPN) 

retournée au sol en tant que MO labile. Alors que dans des conditions stériles, presque 100 % de la PPN 

des plantes retournera au sol sous forme de MO récalcitrante (Wardle et al., 2004). De plus il est admis 

que des sols fertiles hébergent des réseaux trophiques de décomposeurs plus larges comprenant 

microflore, microfaune et vers de terre alors que les sols stériles seront dominés par les champignons et 

les arthropodes. Même si la séquestration du C apparaît comme bénéfique pour la régulation climatique, 

il existe un paradoxe entre un sol fertile qui soutient d’avantage les cycles nutritifs rapides avec une 

faible accumulation nette de carbone dans le sol et priviligie une plus forte croissance du végétal, par 
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rapport à un sol moins fertile qui favorise des cycles nutritifs plus lents dans lesquels les nutriments sont 

conservés et la séquestration du C serait accrue (Wardle, 2002). De même, un autre paradoxe a été 

montré dans des recherches antérieures : la biodiversité des sols n’est pas forcément la source d’un 

accroissement de la productivité végétale. En outre, les effets de la diversité des décomposeurs ne sont 

pas forcément positifs pour la productivité végétale bien que le statut nutritif peut-être un facteur 

détermiannt. Par exemple, Alphei et al. (1996) ont montré que l’ajout de vers de terre peut induire une 

diminution de la croissance des plantes en présence d’autres organismes comme les nématodes. En 

revanche, Jonsson et al. (2001) ont montré que la diversité accrue de champignons ectomycorhiziens 

favorisait la productivité des semis dans les sols peu fertiles. Ainsi, il semblerait que les effets de la 

biodiversité des sols sur la productivité végétale puissent être positifs, neutres, ou négatifs et dépendent 

à la fois des conditions de fertilité des sols mais également des conditions climatiques (Wardle, 2002 ; 

Wardle et al., 2004). Les phénomènes de changements climatiques affectent le biote du sol et les 

interactions trophiques qui en découlent. Ainsi, des changements dans les quantités et qualités des MO 

issus des plantes ont été montrés (Jackson et al., 2002). Les pratiques culturales affectent les paramètres 

édaphiques et/ou aériens et donc peuvent avoir une forte influence sur les interactions aériennes et 

souterraines. Cependant, les liens qui peuvent exister entre gestion des sols et interactions trophiques 

sont encore mal compris et des études supplémentaires doivent être réalisées pour améliorer l’efficacité 

des interventions humaines en agriculture et générer des efforts pour restaurer ou conserver la qualité 

des sols et de l’environnement. 

 De manière simplifiée, la rhizosphère est le lieu d’échange privilégié des interactions entre le 

biote souterrain et aérien. La complexité provient des réseaux alimentaires qui s’y développent à partir 

des exsudats racinaires sécrétés par les racines. En effet, Moore et al. (1988) ont montré que les racines 

vivantes ou les détritus forment la base d’un canal énergétique constitué à la fois par des insectes, des 

nématodes mais aussi par des microbes du sol. Selon la constitution des biotes autour de ces canaux, la 

disponibilité des nutriments pour les plantes peut être affectée. Par exemple, un canal énergétique 

constitué majoritairement par des bactéries permettra un turn-over rapide des nutriments dans les sols 

alors qu’un canal dominé par les champignons entraînera un turn-over plus lent (Coleman et al., 1983). 

La dominance de certaines espèces et la force des liens energétiques qui en découlent sont fortement 

influencées par les perturbations du sol dont les pratiques culturales sont à l’origine. Par exemple, un 

ratio C:N élevé (e.g. l’apport de paille en semis direct) peut entraîner une dominance des espèces 

fongiques alors que les espèces bactériennes seront privilégiées dans les sols avec des ratios C:N plus 

bas (e.g. couverts végétaux enrichis en légumineuses). Aussi, des perturbations qui modifient l’azote 

disponible dans les sols (e.g. la fertilisation azotée) peuvent altérer la structure du sol induisant des 

modifications dans la prédominance soit des champignons soit des bactéries. Par exemple, des taux de 

décomposition accélérés de l’azote conduiront à une prédominance des bactéries au détriment de 
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certaines espèces fongiques (Doles, 2000). Les interactions trophiques qui ont lieu au sein de la 

rhizosphère, en modifiant la biodisponibilité des nutriments dans le sol, peuvent affecter les interactions 

trophiques de type top-down et bottom-up, et donc affecter la productivité végétale. A titre d’exemple, 

une racine qui croît va libérer des exsudats riches en carbone qui vont stimuler la croissance microbienne 

et attirer les prédateurs (Moore et al., 2003). Cela permet la libération importante d’azote disponible 

pour la plante. Les interactions mutualistes directes symbiotiques font donc partie intégrante de la 

rhizospère et sont des indicateurs clés à prendre en compte dans la perturbation des sols. De même, les 

prédateurs dans le sol sont également de bons indicateurs de la structure des intéractions trophiques 

faisant suite à une perturbation. Selon les applications ou non de fertilisation azotée, les herbivoves 

aériens vont se nourrir de manière sélective sur les plantes en fonction de la concentration d’azote et/ou 

de composés carbonés dans le feuillage (Koricheva et al., 2000). De même, la présence de certains 

organismes édaphiques comme les vers de terre peut être bénéfique pour certains organismes aériens 

tels que les pucerons (Scheu et al., 1999). La pratique du labour en ayant un effet négatif sur les 

communautés de vers de terre peut donc influencer négativement les interactions trophiques. De 

nombreux chercheurs ont donc montré que le biote du sol peut affecter la dynamique des éléments 

nutritifs, la croissance des plantes et la chaîne alimentaire aérienne en conséquence. Toute perturbation 

occasionnée par une pratique culturale peut donc avoir des effets sur la disponibilité des nutriments et 

donc modifier la minéralisation des nutriments par les communautés microbiennes édaphiques, la 

croissance des prédateurs et les interactions trophiques « bottom-up ». En plus de connaître les effets 

des pratiques culturales sur les indicateurs de la qualité des sols, il est donc également indispensable de 

déterminer les effets de ces mêmes pratiques sur les interactions trophiques aériennes et souterraines. 

Cela permettra de déterminer les pratiques agricoles qui permettent le maintien d’un équilibre 

écologique favorisant à la fois la disponibilité des nutriments et la stabilisation des réseaux alimentaires 

dans les agrosystèmes. 
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CHAPITRE II.  
 

EFFETS DE LA GESTION DE LA FERTILISATION 

AZOTEE ET DU GLYPHOSATE SUR LES 

PARAMETRES EDAPHIQUES ET AERIENS ET SUR 

LES INTERACTIONS TROPHIQUES AERIENNES ET 

SOUTERRAINES 
 

 

 

 

 

 

 

 

« Tous les écosystèmes terrestres se composent de composantes 

situées au-dessus et sous le sol qui interagissent pour influencer les 

processus et les propriétés au niveau de la communauté et de 

l'écosystème. »  

 

David A. Wardle, 2004
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Partie 1. Article 1. L’historique de la fertilisation azotée 

affecte-t-il, à court terme, les réponses microbiennes et les 

teneurs en nutriments dans les sols soumis à différentes 

concentrations en glyphosate ?  

 
 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 17. Effets de la gestion de deux intrants agrochimiques : l’azote de synthèse et le glyphosate sur les indicateurs 

édaphiques de la qualité de sols. Cf. Figure 3 page 22. 
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Abstract 

The use of nitrogen (N) fertilizer and glyphosate-based herbicides is increasing worldwide, with 

agriculture holding the largest market share. The agronomic and socioeconomic utilities of glyphosate 

are well established; however, our knowledge of the potential effects of glyphosate applied in the 

presence or absence of long-term N fertilization on microbial functional activities and the availability 

of soil nutrients remains limited. Using an ex situ approach with soils that did (N+) or did not (N0) 

receive synthetic N fertilization for 6 years, we assessed the impact of different rates (no glyphosate, 

CK; field rate, FR; 100 × field rate, 100FR) of glyphosate application on biological and chemical 

parameters. We observed that, after immediate application (1 day), the highest dose of glyphosate 

(100FR) negatively affected the alkaline phosphatase (AlP) activity in soils without N fertilization 

history and decreased the cation exchange capacity (CEC) in N0 compared to CK and FR treatments 

with N+. Conversely, the 100FR application increased nitrate (NO3
-) and available phosphorus (PO4

3-) 

regardless of N fertilization history. Then, after 8 and 15 days, the N+\100FR and N+\FR treatments 

exhibited the lowest values for dehydrogenase (DH) and AlP activities, respectively, while urease (URE) 

activity was mainly affected by N fertilization. After 15 days and irrespective of N fertilization history, 

the FR glyphosate application negatively affected the degradation of carbon substrates by microbial 

communities (expressed as the average well color development, AWCD). By contrast, the 100FR 

treatment positively affected AWCD, increasing PO4
3- by 5 and 16% and NO3

- by 126 and 119% in the 

N+ and N0 treatments, respectively. In addition, the 100FR treatment resulted in an increase in the 

average net nitrification rate. Principal component analysis revealed that the 100FR glyphosate 

treatment selected microbial communities that were able to metabolize amine substrates. 

Overall, the lack of N fertilization in the 6 past years combined with the highest glyphosate application 

rate (100FR) induced the highest values of AWCD, functional diversity, NO3
-, PO4

3- and nitrification. 

We concluded that the intensive use of N fertilization for 6 years may change the non-target effects of 

glyphosate application on enzyme activities. The functional activities, nitrification and nutrient contents 

were increased by glyphosate only when applied at 100 times the field application rate. 

 

1. Introduction 

Recently, studies revealed that microbial communities may provide many benefits to crops throughout 

their growth [1,2]. However, such potential agroecosystem services can be disturbed by several 

management practices such as herbicide [3] and fertilizer [4,5] applications in intensive agriculture. 

Consequently, microbial responses to various soil management systems and subsequent effects on 

nutrient cycling are currently under investigation.  

 One of the most studied cultural practices is nitrogen (N) fertilization, which has been shown to 

induce several shifts in microbial community composition and activity over short [6-9] and long-term 
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periods [10-12]. In general, N fertilization may reduce pH and urease, dehydrogenase and phosphatase 

activities, as well as microbial functional [13] and taxonomic diversity [9,11,12]. More precisely, 

ammonia-oxidizing archaea and bacteria can be negatively affected by N fertilization [14]. However, 

the consequences on N-cycling processes remain unclear since N fertilization has been reported to 

increase [12] and decrease [13] nitrification capacity. Such potential effects on nitrification are thus 

confusing since increased microbial activity may be beneficial (through greater availability of nutrients) 

or detrimental (through competition for nutrients with microbial populations) for plant growth [15]. 

Another crop management practice broadly studied is the use of herbicides, among which glyphosate is 

the most widespread herbicide worldwide [16]. The high popularity of glyphosate is related more to its 

selective utilization in transgenic glyphosate-resistant crops [17,18] than to its use as a complete 

herbicide between two main crops (e.g., in Europe where transgenic plants are not authorized). However, 

it is well known that glyphosate applications may increase yields by up to 30% in many European 

systems [19]. Furthermore, its replacement by plowing and other mechanical tillage operations is 

unfavorable for conserving soil microbial functional activity [8,20,21] or the greenhouse gases 

emissions budget [22]. However, the use of glyphosate for weed control in intensive agriculture is 

currently under debate due to its potential consequences on human health [23,24], but it has also been 

revealed that this herbicide may induce several non-target effects on earthworms [25] and the activities 

of several enzymes [26]. Overall, the potential impacts of glyphosate on soil microbiota and microbial 

processes remain unclear, with contrasting results. Indeed, glyphosate has been shown to induce minor 

or no effects on soil respiration, microbial biomass, and microbial community structure and functions, 

even when applied at higher doses than recommended field rates [27-31]. In parallel, stimulatory effects 

of microbial functional responses following glyphosate application were reported by Zabaloy et al. [29], 

Gomez et al. [30], Haney et al. [32] and Lane et al. [33].  

 Nevertheless, to our knowledge, the interaction between soil nitrogen management history and 

glyphosate applications has never been studied. To fill this knowledge gap, a laboratory experiment was 

designed to subject soil cores to three rates of glyphosate: a field rate (FR) to simulate the normal 

agricultural use of glyphosate, 100 times the field rate (100FR) to simulate the chemical spills that occur 

frequently in the fields or urban green spaces and a control (CK) without glyphosate. These three doses 

were chosen to determine if the microbial and chemical responses of soils treated with the field rate of 

glyphosate was closer to untreated or to heavily contaminated soils. Soil was sampled in a designated 

field station where the soil had been subjected to a 6-year crop rotation with (N+) or without (N0) N 

fertilizer. Soil microbial activities, functional diversity, nitrification, and nutrient availability were 

measured three times (1, 8 and 15 days (d)) following glyphosate application. 

 

2. Materials and methods 
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2.1. Soil sampling 

Sampling was conducted in November 2015 within the experimental site “La Woestyne” in Northern 

France (50°44'N, 2°22'E, 40 m above sea level). The owner of the land “Bonduelle company” gave 

permission to conduct the study on this site. The field studies did not involve endangered or protected 

species. Prior to 2010, the field was prepared using a chisel plough and rotary power system, fertilized 

conventionally, and cultivated with wheat (Triticum aestivum). In 2010, winter cover crops were seeded 

directly, and the experimental field was split into two N fertilization regimes (without (N0) or with (N+) 

N fertilizer). The crop rotation included green pea (Pisum sativum L.), maize (Zea mays L.), wheat 

(Triticum aestivum L.), flax (Linum usitatissimum L.), beet (Beta vulgaris L.) and wheat. The N0 plot 

measured 7 × 8 m while the N+ plot measured 14 × 8 m. A 7-m wide corridor separated the N0 and N+ 

plots to avoid N contamination. The N+ regime was determined according to the N budget method 

[34], and the fertilizer consisted of 50% urea, 25% ammonia and 25% nitrate. Since 2010, 650 kg N ha-

1 have been added to the N+ plot, and the N0 plot has not been fertilized. Neither potassium-phosphate 

nor other elements were applied throughout the field experiment. The soil is classified as a silty clay 

loam with the following properties: 66% silt, 22% clay, 11% sand, 22.5 g kg-1 organic matter, 0.13 g kg-

1 available phosphorus, 13.1 g kg-1 organic C, 1.48 g kg-1 total N, 11.7 cmol kg-1 of cation exchange 

capacity and a pH of 6.28. Fifty 20-cm depth soil cores were sampled in each plot by using a 7-cm 

diameter auger. Soils were then mixed and sieved through a 2-mm mesh. A sub-section was then 

separated for chemical analyses, which were performed before beginning the laboratory experiment 

(T0). 

 

2.2. Establishment of the laboratory incubation 

A 15-day laboratory incubation was carried out to assess the effects of glyphosate application on the 

dynamics of chemical elements and microbial activities in soil without nitrogen fertilizer (N0) and in 

soil to which nitrogen fertilizer was applied over a period of 6 years (N+). Six replicate pots were used 

for each treatment combination (N0\CK, N+\CK, N0\FR, N+\FR, N0\100FR, N+\100FR), and all of 

them were completely randomized. For the incubation experiment, 1600 g of fresh homogenized soil at 

75-80% water holding capacity (WHC) were placed into plastic pots (2.2 L). Glyphosate, in the 

isopropylamine salt form, was then added on plant-free soils at the following rates: control (CK) and 

two different doses: 0.96 mg active ingredient per kg-1 soil dry weight (a.i./dw; FR) and 96 mg kg-1 soil 

(a.i/dw; 100FR), prepared with deionized water. FR corresponds to the conventional recommended field 

application dose (720 g active ingredient ha-1, [28,30]) for soil with a bulk density of 1.45 g cm-3. The 

100FR treatment corresponds to 100 times the recommended field rate. CK received equal to the amount 

of deionized water added to the glyphosate treatments. The pots were incubated in a dark room at 22 ± 

1°C for 15 days. Throughout the incubation period, the water content was held constant through weekly 
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water addition. After 1, 8 and 15 days of incubation, 150 g of fresh samples were collected from the 

pots and divided into two parts: the first part was stored at 4°C for Biolog® and chemical analyses, and 

the second part was stored at -20°C for enzyme activity measurements. The moisture content, pH, cation 

exchange capacity (CEC), total organic carbon (TOC), total nitrogen (TN), extractable nitrates (NO3
-), 

available phosphorus (PO4
3-), microbial enzyme activities (dehydrogenase (DH), alkaline phosphatase 

(AlP) and urease (URE)) and Community Level Physiological Profiles (CLPP) were measured. 

 

2.3. Microbial analyses 

2.3.1. Determination of enzyme activities.  

Dehydrogenase activity (DH) based on the reduction of the 2,3,5 triphenyltetrazoliumchloride (TTC) to 

triphenyl tetrazolium formazan (TPF) was determined according to Casida [35] with some modifications 

[8]. Soil samples prepared with CaCO3 (100: 1 fresh mass ratio) were mixed both in a 2,3,5-

triphenyltetrazoliumchloride (TTC) solution (3%) and in a deionized water and then incubated at 37°C 

for 24h in a dark room. After incubation, TPF was extracted with a solution of pure methanol. After 

filtration, TPF concentrations were determined by spectrophotometry at 485 nm. Alkaline phosphatase 

activity (AlP) was determined according to the method described by Tabatabai and Bremner [36]. Fresh 

soil samples were pre-incubated at 27ÊC for 48 h. After pre-incubation, deionized water was added to 

soil samples (1:1 mass ratio) and mixed. A part of soil samples was used and substrate p- nitrophenyl 

phosphate solution (pNPP, 1%) and borate buffer (pH 9) were added. After incubation at 37°C for 1 h, 

CaCl2 (0.5 N) and NaOH (1 N) were added to stop the reaction. Finally, all samples were centrifuged 

at 10 000 g for 5 min. The released p-nitrophenol (pNP) was measured at 405 nm. Urease activity (URE) 

was determined using the method of Alef and Nannipieri [37]. A mixture of fresh soil with urea solution 

(79.9 mM) (1:0.5 fresh mass ratio) was incubated at 37°C for 2 h before adding KCl (2.0 M). After 30 

min of agitation, the suspension was filtered. To 1 ml of filtrate were added 9 ml deionized water, 2 ml 

sodium dichloroisocyanurate (0.1%) and 5 ml of a mixture of 1.06 M sodium salicylate/ 0.3M sodium 

hydroxide/deionized water (1: 3/ 1:3/ 1: 3, vol/ vol/ vol). After decanting for 30 min at room temperature 

and in a dark chamber, ammonium was measured at 690 nm. 

 

2.3.2. Community level of physiological profiles. 

CLPP were assessed using Biolog Eco-PlatesTM (BIOLOG, Hayward, USA) as described by Govaerts 

et al. [38]. The analysis of CLPP was completed within 24 hours after sampling. Briefly, 10 g of fresh 

soil samples were shaken for 60 min with 90 ml of sterilized saline solution (0.85% NaCl, w/v) and 

brought to a 10−3 final dilution. Each well of the Biolog EcoPlates was inoculated with 150 μl in two 

replicates by extract. The plates were incubated at 25°C in the dark for 196 h and read at 590 nm every 

24 h. Data recorded at the exponential phase (120 h) were used to calculate the average well color 
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development (AWCD) following Eq (1) and Shannon index (H’) following Eq (2). AWCD and H’ 

represent the soil catabolic potential and diversity respectively. 

AWCD=ΣODi/31              (1) 

Where, ODi is the optical density value from each well after subtracting both the value at day 0, to 

eliminate background color generated by substrates and the bacterial suspension, and the value of the 

blank (water). 

H’=-ΣPi x ln(Pi)                (2) 

Where, Pi is the ratio of the activity on each substrate (ODi) to the sum of activities on all substrates 

ΣODi using an optical density (OD) of 0.25 as threshold for positive responses [39]. 

 

2.4. Chemical analyses 

Moisture was measured after drying samples at 105°C for 24 h. The pH measurements were performed 

after shaking the dried soil with deionized water (1:5 dry mass ratio) for 45 min. The mixture was then 

left for 5 min and the pH recorded using a pH meter FE20-FiveEasyTM (Mettler Toledo, Switzerland). 

CEC was quantified by shaking the soil samples for 1 h with a solution of cobaltihexamine chloride 

(1.66 mol L-1) (1:10 mass ratio) [40]. After filtration, optic density was measured at two wavelengths 

(475 and 380 nm) using an Eon spectrophotometer (BioTek Instruments Inc., USA). For TOC, TN and 

PO4
3-, sieved soil was oven-dried at 45°C for 48 h and finely ground by using a ball-mill (Retsch, 

MM400). TOC and TN were analyzed using a CN elemental analyzer (Flash EA 1112, Thermo Electron, 

Germany). Since analyses performed before the experiment setup revealed that the soil was free of 

carbonate, the soil total C was assumed to be equal to the TOC. The NO3
- content of the soils was 

determined by extracting the soil samples with 2MKCl (1:5 fresh mass ratio) for 1 h on a rotary shaker. 

The extracts were centrifuged 10 min at 1800 x g and supernatants were analyzed by continuous flow 

analytical system (Alpkem flow solution IV power base, OI Analytical, USA). Taking the NO3-N 

contents (NO3
-) before the incubation (T0) as baselines, the net nitrification rate (NIT) was calculated 

as fallows (Eq 3): 

NIT= (Nt - N0)/t                (3) 

Where, N0 and Nt are the NO3-N (including NO2-N) contents in the soil at time 0 and t days after 

incubation [41]. 

The PO4
3- content was determined by extracting the soil samples with 0.5 M NaHCO3 pH 8.5 (1:20 dry 

mass ratio) and was measured in the extract by colorimetric method at 882 nm [42]. 

 

2.5. Data analysis 

All statistical analyses were performed using R software v. 3.1.2 (R Development Core Team, 

http://www.R-project.org, 2014). In figures and tables, differences between treatments at each 
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incubation time were performed by one-way analysis of variance (ANOVA) and a post-hoc Tukey HSD-

test was used to determine the significant differences among treatments (p<0.05). ANOVA and Tuckey 

tests were performed by using the agricolae package [43]. When Bartlett and Shapiro tests revealed a 

lack of homoscedasticity or normality of a data set, a nonparametric Kruskall-Wallis test followed by a 

Conover post-hoc test (p< 0.05) were performed by using the PMCMR package [44]. Values given in 

figures and tables correspond to the average of 6 data (n = 6) ± standard error (S.E).  

 Soil chemical and microbial properties data were analyzed by using a two-way ANOVA with 

(i) incubation times or fertilizer-N application and (ii) herbicide application as factors. Principal 

Component Analyses (PCA) were performed using vegan package [45]. For statistical analyses, the 31 

substrates of Biolog EcoPlates were grouped into six substrate groups, (a) phosphate carbon, (b) amines, 

(c) amino acids, (d) polymers, (e) carboxylic acids, and (f) carbohydrates. These groups of carbon 

sources data were subjected to PCA to reduce complex multidimensional data and allow a more 

straightforward interpretation of results. A second PCA was performed to establish relationships among 

soils subjected to different treatments and multiple chemical and biological variables analyzed. 

 

3. Results 

3.1. Effects of N fertilization and glyphosate on soil enzyme activities 

On the first day following glyphosate application, the highest dose (100FR; 100 times the conventional 

field application rate) decreased alkaline phosphatase (AlP) activity (d1, 100FR, Fig 1B) in unfertilized 

soil (N0), but no effects were observed for dehydrogenase (DH), and urease (URE) (Fig 1A and 1C). In 

parallel, soils that received N fertilization for 6 years before the beginning of the experiment exhibited 

lower DH (black histograms, Fig 1A) and higher AlP (black histograms, Fig 1B) values compared to 

unfertilized soils, irrespective of the herbicide rate.  

 After 8 days, the DH and AlP activities in the unfertilized soils that received the FR and 100FR 

glyphosate application did not differ from the control (CK), while in the fertilized soils, AlP decreased 

significantly in response to the FR application (Fig 1A and 1B). URE activity increased in unfertilized 

soils and decreased in fertilized soils in response to the 100FR application compared with CK. The 

unfertilized soils had significantly higher URE values than fertilized soils, irrespective of glyphosate 

application (Fig 1C).  

 After 15 days, the DH activity was similar to that measured at 8 days (Fig 1A), and the AlP 

values were significantly lower in the FR treatment with N fertilization compared to all other treatments 

(Fig 1B) revealing a combined effect of nitrogen management history and glyphosate application. The 

URE activity was not affected by glyphosate application but increased significantly in fertilized soils 

compared to unfertilized soils, irrespective of the glyphosate application rate (Fig 1C). 
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Fig 1. Enzyme activities of (A) dehydrogenase, (B) alkaline phosphatase and (C) urease in glyphosate-free and 

glyphosate-treated soils under two N fertilization histories. Different letters denote significant differences according to 

Tukey HSD test (P < 0.05) among all fertilization and herbicide application treatments at each incubation time (1, 8, 15 days). 

CK: glyphosate-free, FR: field rate, 100FR: 100 × field rate, N+: N-fertilized for 6 years, N0: unfertilized for 6 years. 
 

 

3.2. Effect of N fertilization and glyphosate on C source utilization 

After 1 day, no effect was observed on the microbial functional activities (AWCD) or the microbial 

functional diversity (Shannon index, H') in the N0 and N+ soils (Fig 2A and 2B, respectively) except 

for a decrease in the AWCD in the fertilized soil that received the 100FR application compared with the 

unfertilized and glyphosate-untreated soil (Fig 2A). After 8 days of incubation, glyphosate applications 

(FR and 100FR) significantly increased the AWCD in N+ soils compared to untreated soil (CK), while 

only the high glyphosate rate (100FR) significantly increased the AWCD in N0 soils. The highest 

AWCD values were measured in the unfertilized (N0) soil that received the 100FR glyphosate 

application (Fig 2A). In N+ soils, the lack of glyphosate (CK) resulted in the lowest values for both 

microbial functional activity (AWCD) and diversity (H') (Fig 2A and 2B). 

 Conversely, 15 days following herbicide application, the FR application led to lower values of 

AWCD in both N+ and N0 soils (Fig 2A) and had a negative effect on the Shannon diversity index (H') 

of the N0 soils. The diversity index did not differ significantly between the untreated and 100FR-treated 

soils. We also noted that the diversity index was higher in N0 soils following the 100FR glyphosate 

application compared with the other treatments except the control (CK) (Fig 2B). 
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Fig 2. Values of (A) average well color development and (B) Shannon diversity index H' of culturable microbial 

communities on BIOLOG ecoplates of glyphosate-free and glyphosate-treated soils under two N fertilization histories. 

Different letters denote significant differences according to Tukey HSD test (P < 0.05) among all fertilization and herbicide 

treatments at each incubation time (1, 8, 15 days). CK: glyphosate-free, FR: field rate, 100FR: 100 × field rate, N+: N-fertilized 

for 6 years, N0: unfertilized for 6 years. 

 

Principal component analysis (PCA) was conducted using the 6 groups in which the 31 carbon substrates 

of Biolog EcoPlatesTM (Biolog Inc., Hayward, CA, USA) were grouped (Fig 3). The first PCA axis 

(PC1, proportion of variance explained: 41.3%) was characterized by a gradient of increasing 

amino/carboxylic acids and decreasing carbohydrates and phosphate carbon. The second axis (PC2, 

21.9%) was characterized by a gradient of increasing amines and decreasing polymers. It should be 

noted that initially (day 1), the different treatments were combined and correlated with axis 1 (negative 

scores). The microbial communities that were present in these soils preferentially degraded the 

carbohydrates and phosphate-carbon sources. 

 From day 8, a differentiation of the microbial communities was observed between the 

treatments. The 100FR glyphosate application generated positive scores for N0 soils on axis 1 and for 

N+ soils on axis 2. Generally, the addition of high concentration of glyphosate to soils fertilized or no 

with nitrogen correlated with amine-degrading microbial communities in these soils. In soils that 
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received synthetic N for 6-years but no glyphosate, a positive correlation was observed for microbial 

communities that degrade amino acids and carboxylic acids.  

 After 15 days of incubation, the microbial communities in the N+ soil with a high concentration 

of glyphosate degraded more amines, similar to the microbial communities in the N0 soils. By contrast, 

after 8 days, the microbial communities in the untreated CK and FR soils preferentially degraded 

polymers (mainly negative scores on axis 1). After 15 days, these communities preferentially degraded 

polymers (negative scores on axis 1) and amino and carboxylic acids (positive scores on axis 2). The 

low dose of glyphosate (FR) did not induce changes in the substrate degradation pattern by 

microorganisms compared with untreated soil (CK), irrespective of the N fertilization history. 

 

Fig 3. Principal component analysis based on the data of the carbon substrates groups from Biolog EcoPlates at each 

incubation time (1, 8, 15 days). N+\CK: fertilized soils and glyphosate-free (black circles), N+\FR: fertilized soils and field 
application rate of glyphosate (black triangles), N+\100FR: fertilized soils and 100 times the field application rate of glyphosate 

(black squares), N0\CK: unfertilized soils and glyphosate-free (white circles), N0\FR: unfertilized soils and field application 

rate of glyphosate (white triangles), N0\100FR: unfertilized soils and 100 times the field application rate of glyphosate (white 

squares). 

 

3.3. Effects of N fertilization and glyphosate on soil chemical parameters 

Table 1 reports the pH, soil TOC, TN, C:N, and CEC values of soils from the different treatments. 

Significant differences were observed on the first day following glyphosate application for TOC and 

CEC. Although no effect related to glyphosate treatment was observed between the N0 and N+ soils, 

we noted significantly higher TOC values for N0 in the glyphosate-treated soils (FR and 100FR) 
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compared to untreated N+ soil (CK). Conversely, a significant decrease in CEC was observed for the 

N0 soil treated with 100FR glyphosate compared with untreated N+ soil (CK) or soil that received the 

FR glyphosate application.  

 During the incubation, the available phosphorus (PO4
3-) contents increased by 16 and 7% after 

1 day, 8 and 9% after 8 days, and 5 and 13% after 15 days in the N+ and N0 soils, respectively, in 

response to the 100FR glyphosate treatment compared to the untreated soil (CK) (Table 1). Overall, the 

100FR glyphosate treatment applied to the N0 soil (100FR/N0) resulted in the highest PO4
3- content on 

day 1 compared to the other treatments, except for the N0 untreated soil (N0/CK), and on day 8 

compared to the N+ soil with FR and without glyphosate (N+/FR and N+/CK). After 15 days, the 100FR 

glyphosate application resulted in the highest PO4
3- content in the N+ and N0 soils compared to the other 

treatments. Similar trends were observed for the nitrate (NO3
-) content (Table 1). The nitrate content 

increased in the soils treated with glyphosate (FR, 100FR) compared to the untreated soil (CK) for the 

three incubation times. After day 1 and in comparison to the untreated soil (CK), we noted an increase 

in soil NO3
- of 14 and 33% for N+ and N0, respectively, in response to the FR glyphosate treatment, 

and of 31 and 53% for N+ and N0, respectively, in response to the 100FR glyphosate treatment. After 

8 and 15 days, the values in the FR treatments were similar to those in the CK treatment. By contrast, 

the nitrates levels following the 100FR glyphosate application were significantly increased by 158 and 

125% after 8 days and by 126 and 119% after 15 days in the N+ and N0 soils, respectively. Overall, 

from 1 to 8 days following glyphosate application, the 100FR glyphosate treatment significantly 

increased the NO3
- content compared to the other treatments.  

 

Table 1. Soil chemical properties measured at each incubation time (1, 8, 15 days) under two N fertilization histories 

and three doses of glyphosate application. 

Parameter N fertilization 
Glyphosate 

dose 
Incubation time (days) 

   1 8 15 

Moisture (%) 

N+ 

CK 17.89 ± 0.24 18.34 ± 0.78 17.21 ± 0.33 

FR 18.60 ± 0.42 17.82 ± 0.24 17.80 ± 0.23 

100FR 18.28 ± 0.12 17.38 ± 0.13 17.70 ± 0.17 

N0 

CK 19.11 ± 0.61 17.03 ± 1.16 17.83 ± 0.16 

FR 18.66 ± 0.24 18.48 ± 0.21 18.12 ± 0.17 

100FR 18.34 ± 0.15 18.50 ± 0.18 17.59 ± 0.24 

pH 

N+ 

CK 6.81 ± 0.07 6.89 ± 0.05 6.95 ± 0.05 

FR 6.91 ± 0.05 6.88 ± 0.04 6.93 ± 0.01 

100FR 6.93 ± 0.03 6.30 ± 0.02 6.91 ± 0.02 

N0 

CK 6.82 ± 0.07 6.89 ± 0.03 6.96 ± 0.03 

FR 6.87 ± 0.08 6.88 ± 0.04 6.98 ± 0.02 

100FR 6.86 ± 0.05 6.83 ± 0.03 6.97 ± 0.03 
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TOC 

(mg kg
-1

) 

N+ 

CK 11.33 ± 0.28
b
 12.05 ± 0.22 12.83 ± 0.13 

FR 11.00 ± 0.30
ab

 12.81 ± 0.63 13.00 ± 0.35 

100FR 11.84 ± 0.22
ab

 13.65 ± 1.23 12.74 ± 0.28 

N0 

CK 12.19 ± 0.17
ab

 12.94 ± 0.61 13.26 ± 0.28 

FR 12.71 ± 0.47
a
 12.74 ± 0.23 13.61 ± 0.33 

100FR 12.76 ± 0.38
a
 12.43 ± 0.29 13.35 ± 0.28 

TN 

(mg kg
-1

) 

N+ 

CK 1.17 ± 0.03 1.24 ± 0.03 1.33 ± 0.03 

FR 1.22 ± 0.03 1.25 ± 0.02 1.39 ± 0.02 

100FR 1.25 ± 0.07 1.21 ± 0.03 1.31 ± 0.02 

N0 

CK 1.18 ± 0.02 1.17 ± 0.01 1.38 ± 0.04 

FR 1.20 ± 0.02 1.22 ± 0.03 1.42 ± 0.02 

100FR 1.27 ± 0.07 1.20 ± 0.02 1.44 ± 0.05 

Soil C:N 

N+ 

CK 9.68 ± 0.12 9.91 ± 0.14 9.63 ± 0.22 

FR 9.87 ± 0.24 10.26 ± 0.49 9.39 ± 0.32 

100FR 9.57 ± 0.30 11.23 ± 0.78 9.73 ± 0.07 

N0 

CK 10.32 ± 0.11 11.02 ± 0.47 9.63 ± 0.12 

FR 10.60 ± 0.43 10.42 ± 0.11 9.59 ± 0.11 

100FR 10.10 ± 0.39 10.36 ± 0.21 9.32 ± 0.28 

CEC 

(cmol kg
-1

) 

N+ 

CK 14.20 ± 0.43
a
 11.08 ± 0.17 11.29 ± 0.32 

FR 13.05 ± 0.72
a
 10.67 ± 0.34 11.16 ± 0.41 

100FR 12.14 ± 0.77
ab

 10.91 ± 0.24 11.49 ± 0.32 

N0 

CK 12.66 ± 0.44
ab

 10.54 ± 0.30 10.48 ± 0.43 

FR 12.64 ± 0.39
ab

 11.15 ± 0.30 10.45 ± 0.29 

100FR 10.44 ± 0.34
b
 11.37 ± 0.41 10.63 ± 0.35 

NO3
- 

(mg kg
-1

) 

N+ 

CK 5.50 ± 0.57b 7.04 ± 0.31b 8.23 ± 0.75b 

FR 6.29 ± 0.30b 7.16 ± 0.75b 8.34 ± 0.22b 

100FR 7.21 ± 0.40ab 18.14 ± 1.13a 18.62 ± 1.14a 

N0 

CK 5.53 ± 0.14b 8.23 ± 0.80b 10.15 ± 0.59b 

FR 7.35 ± 0.43ab 7.87 ± 0.67b 10.05 ± 0.19b 

100FR 8.50 ± 0.65a 18.51 ± 0.91a 22.27 ± 1.18a 

PO4
3- 

(mg kg
-1

) 

N+ 

CK 44.31 ± 1.09b 40.95 ± 1.11b 44.73 ± 0.65b 

FR 46.07 ± 0.39b 41.88 ± 1.51b 43.12 ± 0.48b 

100FR 51.47 ± 1.44a 44.40 ± 0.54ab 46.98 ± 0.94a 

N0 

CK 48.24 ± 1.32ab 43.87 ± 1.59ab 45.98 ± 0.34b 

FR 44.47 ± 0.85b 44.22 ± 0.99ab 46.75 ± 0.43ab 

100FR 51.82 ± 0.59a 47.67 ± 1.56a 52.14 ± 1.41a 

Mean values ± standard error of six replicates. Different letters indicate signi®cant differences among treatments at P < 0.05. 

TOC: total organic carbon, TN: total nitrogen, CEC: cation exchange capacity, NO3
-: nitrates, PO4

3-: available phosphorus, N+: 

fertilized soils, N0: unfertilized soils, CK: glyphosate free, FR: recommended ®eld rate of glyphosate application, 100FR: 100 
times the ®eld rate of glyphosate application. 
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 The average net nitrification rate differed among the six soil treatments (Fig 4). Application of 

the glyphosate FR to unfertilized soils increased the average net nitrification rate compared to N+ soils 

not treated with glyphosate. The 100FR glyphosate application rate strongly increased the average net 

nitrification rate (which reached 1.5 mg N kg-1 soil in the N0 soils) compared to other treatments, 

irrespective of N fertilization. 

 

3.4. Combined interpretation of the soil properties analyzed 

Table 2 shows the significant interactions (determined using two-way ANOVA) between the herbicide 

rate and incubation time for NO3
-, CEC, AWCD, AlP activity, and H' in unfertilized soils (N0) and for 

NO3
-, AWCD, and AlP and URE activities in fertilized soils (N+). Significant interactions between 

herbicide and fertilization were also found for AlP activity only. The incubation period was the factor 

that most strongly impacted the microbial measurements. The highest dose of glyphosate (100FR) 

affected NO3
-, PO4

3-, AWCD and DH in both fertilized and unfertilized soils and AlP activity in fertilized 

soils only; the N fertilization history affected PO4
3-, CEC, and DH and URE activities. 

 

Fig 4. Average net nitrification rate in glyphosate-free and glyphosate-treated soils under two fertilization histories over 

a 15-days incubation period at 22°C. Different letters indicate a significant difference according to Tukey HSD test (P < 

0.05). CK: glyphosate-free, FR: field rate, 100FR: 100 × field rate, N+: N-fertilized for 6 years, N0: unfertilized for 6 years. 
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Table 2. Analysis of variance for soil (microbial and chemical) properties as affected by herbicide (H), incubation time 

(T) or fertilizer (F) and their interactions (H × T or H × F). 

 NO3
- PO4

3- TOC TN Soil C:N CEC DH AlP URE AWCD H' 

Non-fertilized 

soils 
           

H <0.001*** <0.001*** 0.307 0.137 0.985 0.079 <0.001*** 0.0774 0.519 <0.001*** 0.057 

 54 % 66 % 4.9 % 6.1 % 11 % 9.3 % 56 % 36 % 11 % 41 % 19 % 

T <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** 0.011* <0.001*** <0.001*** 

 30 % 23 % 76 % 93 % 81 % 45 % 24 % 38 % 47 % 18 % 39 % 

H x T <0.001*** 0.402 0.861 0.308 0.492 <0.001*** 0.318 0.015* 0.867 <0.001*** <0.001*** 

 16 % 11 % 19 % 0.7 % 8.6 % 45 % 19 % 26 % 41 % 41 % 42 % 

Fertilized 

soils 
           

H <0.001*** <0.001*** 0.299 0.372 0.352 0.173 0.006** <0.001*** 0.149 <0.001*** 0.969 

 56 % 44 % 16 % 6.0 % 12 % 8.0 % 33 % 18 % 5.0 % 23 % 0.35 % 

T <0.001*** <0.001*** 0.013* <0.001*** 0.008** <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** <0.001*** 0.027* 

 24 % 46 % 64 % 81 % 59 % 78 % 52 % 67 % 78 % 14 % 43 % 

H x T <0.001*** 0.111 0.580 0.378 0.278 0.170 0.271 <0.001*** 0.022* <0.001*** 0.055 

 19 % 10 % 19 % 13 % 29 % 14 % 15 % 15 % 17 % 62 % 56 % 

Treatments            

H <0.001*** <0.001*** 0.317 0.337 0.337 0.157 <0.001*** 0.075 0.702 <0.001*** 0.121 

 97 % 75 % 34 % 58 % 0.21 % 34 % 51 % 22 % 7.0 % 83 % 37 % 

F 0.075 <0.001*** 0.071 0.531 0.531 0.014* <0.001*** 0.164 0.018* 0.056 0.098 

 2.8 % 23 % 48 % 11 % 29 % 56 % 48 % 8.2 % 55 % 9.0 % 24 % 

H x F 0.911 0.567 0.535 0.528 0.528 0.568 0.725 <0.001*** 0.137 0.223 0.104 

 0.2 % 1.7 % 18 % 34 % 70 % 10 % 1.0 % 69 % 38 % 8.0 % 39 % 

Asterisks represent significance level according to ANOVA (*P < 0.05, **P < 0.01 and ***P < 0.001). 

The relative percentage of variance explained for each of the factors and their interactions are shown in italics below the P 

values. TOC: total organic carbon, TN: total nitrogen, CEC: cation exchange capacity, DH: dehydrogenase activity, AlP: 

alkaline phosphatase activity, URE: urease activity, AWCD: average well color development, H': Shannon index. 
 

 

 PCA, performed to highlight links between soil properties, microbial community indices and 

treatments, indicated that two components accounted for 37.9% of the total variance (Fig 5). The first 

axis (PC1, proportion of variance explained: 20.2%) was positively correlated with TOC, TN, pH and 

was negatively correlated with CEC, moisture, and AIP activities (Fig 5). The second axis (PC2, 17.7%) 

was positively correlated with AWCD, C:N and was negatively correlated with DH activity. On day 1, 

samples were gradually separated on PC1: the most negatively correlated with PC1 were CK followed 

by FR, irrespective of N fertilization history, and then the fertilized soils subjected to the 100FR 
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treatment (soils were characterized by high values of CEC and AlP). Additionally, unfertilized soil 

subjected to the 100FR treatment was positively correlated with PC1 and PC2 and was characterized by 

high values of PO4
3-, TOC, AWCD, and soil C:N. On day 8, the responses were similar, depending 

mainly on glyphosate concentration, regardless of N fertilization history. The CK and FR soil samples 

were negatively correlated with PC1 and were characterized by high values of CEC and AlP and 

URE activities, while the 100FR samples were positively correlated with PC2 and were characterized 

by high values of AWCD, H', C:N, and PO4
3-. Finally, on day 15, the CK and FR samples were positively 

correlated with PC1 and negatively correlated with PC2 and were characterized by high values of DH 

activity, pH and TN. On the contrary, the 100FR samples were positively correlated with both PC1 and 

PC2 and were characterized by high values of PO4
3-, NIT, NO3

- and TOC.  

 

 

Fig 5. Principal component analysis based on correlations between soil microbial and chemical parameters at each 

incubation time (1, 8, 15 days). N+\CK: fertilized soils and glyphosate-free (black circles), N+\FR: fertilized soils and field 

application rate of glyphosate (black triangles), N+\100FR: fertilized soils and 100 times the field application rate of glyphosate 
(black squares), N0\CK: unfertilized soils and glyphosate-free (white circles), N0\FR: unfertilized soils and field application 

rate of glyphosate (white triangles), N0\100FR: unfertilized soils and 100 times the field application rate of glyphosate (white 

squares), DH: dehydrogenase activity, AlP: alkaline phosphatase activity, URE: urease activity, AWCD: average well color 

development, H': Shannon index, CEC: cation exchange capacity, TOC: total carbon organic, TN: total nitrogen, Soil.C.N: soil 
C:N ratio, pH: hydrogen potential, PO4: available phosphorus content, NO3: nitrate content, NIT: average net nitrification rate, 

Moisture: soil moisture. 
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4. Discussion 

Although N fertilization is used to increase the soil inorganic N content, glyphosate is not used for this 

purpose. However, the latter may induce non-target effects on microbial activities, leading to increased 

nutrient contents. Moreover, N fertilization history may affect these non- target effects of glyphosate 

through previous modification of microbial communities. In the present study, we determined the effect 

of increasing the rate of glyphosate applied to unfertilized soil and soil that was fertilized over a 6-year 

period. These effects were measured through soil chemical (i.e., pH, moisture, NIT, CEC, NO3
-, PO4

3-, 

TOC, TN, soil C:N), and biological parameters involved in biogeochemical cycles (i.e., DH: overall soil 

biological activity involved in nutrient cycling; AlP: enzyme activity involved in the soil P cycle; URE: 

enzyme activity involved in soil N cycling; AWCD: metabolic potential of soils, involved in nutrients 

cycling, and H': functional diversity of the soil microbial community). The study was conducted ex situ 

to compare the short-term effect of a control (without glyphosate) and two glyphosate rates (0.96 mg 

kg-1, 96 mg kg-1) applied to soils that did or did not receive N fertilizer for 6 years. To summarize the 

results obtained, a conceptual figure displays the effects of all the 6 combined treatments on soil 

biological and chemical parameters (Fig 6). 

 

 

Fig 6. Summary of the measured effects of glyphosate application / nitrogen history combinations on soil biological and 
chemical parameters at 15 days following glyphosate application in the laboratory incubation. Effects of treatments on 

variables are coloured by green as positive, and red as negative while the absence of clear effect was coloured by blue. DH: 

dehydrogenase activity, AlP: alkaline phosphatase activity, URE: urease activity, AWCD: average well color development, H': 

Shannon index, PO4: available phosphorus content, NO3: nitrate content, NIT: average net nitrification rate. 
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4.1. Nitrogen fertilization and glyphosate modify soil enzyme activities 

Soil enzymes have been reported as relevant soil quality indicators and described as "biological 

fingerprints" to assess the process-level impacts of natural and anthropogenic activities on soils [46]. 

Among the three enzyme (DH, AlP, URE) activities tested, DH was the most sensitive to N fertilization 

history and glyphosate application rate. For example, the average application of 110 kg N ha-1 year-1 

resulted in a significant decrease in enzyme activities compared to unfertilized soils. This is consistent 

with several studies that reported decreased DH under high N fertilizer concentrations (130 to 505 kg N 

ha-1 year-1), using different forms (anhydrous ammonia and urea) and applied under different climates 

(semi-arid sub-tropical, semi-arid and subtropical monsoon) [13,47,48]. The 100FR glyphosate 

application led to decreased DH activity from 15 days of incubation, regardless N fertilization history. 

However, the treatment with the normal field application rate of glyphosate (FR: 0.96 mg a.i ha-1) did 

not change the DH activity compared with the control. These results are consistent with Bennicelli et al. 

[49], who showed that both 1 and 10 mg kg-1 of glyphosate added to soils caused a decrease in DH 

activity that depended on the dose. However, these results are not consistent with Accinelli et al. [50], 

who reported stimulatory effects of glyphosate on DH activity at concentrations of 20-200 mg a.i. kg-1 

soil. An explanation for this discrepancy was provided by Zabaloy et al. [29], who reported that changes 

in DH activities following the addition of high glyphosate doses (150 mg a.i kg-1) may depend on the 

history of herbicide application. However, N fertilization history did not significantly change the 

glyphosate application effects on DH activity, but we showed that lower DH values were measured in 

fertilized soil that received the high rate of glyphosate, indicating an interaction between nitrogen and 

glyphosate at a high glyphosate dose. By contrast, higher DH values were obtained in unfertilized soil 

at the normal glyphosate rate (0.96 mg kg-1) or in the absence of glyphosate. These results indicate that 

the combination of N fertilization and high dose of glyphosate application (i.e. N+\100FR) altered the 

DH activity, a relevant indicator of total microbial activity in soil [51]. Moreover, DH activity is used 

as a sensitive indicator for N flow and C use efficiency in agroecosystems [13,47] as well as in the 

utilization of soil O2 and terminal electron acceptors [52]. 

 Similar to DH, herbicides may interact with other enzymes such as AlP or URE, through links 

with active protein groups. The consequences of inhibiting AlP and URE activities include the decreased 

transformation of urea into CO2 and NH3 and a decrease in the release of PO4
3- originating from organic 

P decomposition, which impacts soil fertility. The present study revealed that N fertilization induced 

noticeable effects on URE activity at 8 days (significant decrease with N fertilization) and 15 days 

(significant increase with N fertilization), while there was no effect of N fertilization history on AlP 

from 8 days following glyphosate application. These results are consistent with the study of Shen et al. 

[13], who revealed variations in URE activity over different times of sampling under high N conditions. 
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Past studies suggested that urea added at high application rates may be used as substrate by the URE 

enzyme and improve its activity but also revealed that changes in soil physico-chemical properties such 

as humus and clay contents, pH, or salinity could inhibit its activity [53,54]. The shift observed between 

8 and 15 days following glyphosate application might be induced by product-feedback inhibition of 

enzyme activities because of the presence of a high amount of N and P [55] induced by increased 

microbial growth and activity due to optimal development in the laboratory incubation (22°C and 

constant moisture). Indeed, we showed that both N and P contents were affected by incubation time, 

with increased values between 8 and 15 days. 

 AlP activity was impacted by the glyphosate rate, N fertilization and incubation time. One day 

following glyphosate application, AlP activity was higher in fertilized soils. However, high levels of 

mineral N may inhibit AlP activity [13,56]. AlP decreased in N0 soil from 1 to 8 days following the 

highest dose of glyphosate application but did not change when the herbicide was applied at the field 

rate (FR). However, in the N+ soil, AlP decreased from 8 to 15 days following the FR glyphosate 

application. The combination of the low dose of glyphosate and the N fertilization history may represent 

potential sources of nutrients for microorganisms and may affect the biosynthesis mechanisms of 

enzymes by induction or repression phenomena [57]. By contrast, glyphosate applied to unfertilized 

soils or glyphosate applied at the high rate did not decrease AlP activity compared with the control. 

Overall, the results obtained in the present study are consistent with Floch et al. [26], who revealed that 

URE and AlP activities yielded less insight due to their fluctuations over time and their low detection 

rates.  

 

4.2. Glyphosate application rate modifies soil functional responses, nitrification and nutrient contents 

The effects of glyphosate may be suitably assessed by testing the ability of microbial communities to 

degrade the 31 carbon substrates included in Biolog EcoPlates. The results obtained in the present study 

revealed that glyphosate has a strong dose-dependent effect on heterotrophic communities, leading to 

the modification of the overall degradation activity expressed by the average well color development 

(AWCD). At low dose (0.96 mg kg-1) and after 15 days of incubation, AWCD was lower in all soil 

samples regardless of N fertilization history. By contrast, the high dose of glyphosate (96 mg kg-1, 

100FR) significantly increased AWCD values at 8 and mainly 15 days following application. Similarly, 

[34] reported that high doses (50 mg kg-1) of glyphosate increased AWCD 7 days after application. 

Other studies have also reported this dose-dependent response of microbial communities, also called 

“hormesis” [16]: at low dose, a stress response of sensitive microbial species may be observed, due to 

the “energy drain” and sarcosine catabolism (an intermediate in glyphosate degradation). Similarly, the 

decrease in AWCD in response to the FR glyphosate application may increase the residence time of soil 

carbon substrates, which are thus degraded more slowly. By contrast, the application of high glyphosate 
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led to increased microbial activities from 8 days in comparison with the other soils (i.e., CK and FR) 

because fast-growing heterotrophic bacteria were adapted to utilize it as a C nutrient source [31,58,59]. 

This energy gained by microorganisms was limited by N availability, while P does not constrain 

microbial activity [31]. Thus, we expected a higher degradation activity in fertilized soils with 

glyphosate addition. Unexpectedly, N fertilization did not stimulate microbial degradation activity in 

the presence of glyphosate. Contrariwise, we showed that the highest glyphosate dose applied to 

unfertilized soil led to the highest values of functional diversity compared with fertilized soil, suggesting 

a better degradation of C sources as a result of a wider range of microbial functions. After 15 days 

following glyphosate application, the lack of a significant difference between fertilized and unfertilized 

soils could be due to the chemical status (pH, TOC, TN, soil C:N, CEC, NO3
-, PO4

3-), which was similar, 

suggesting that N fertilization history did not change the soil physicochemical properties before 

glyphosate application. Thus, glyphosate has a short-term effect on microorganisms that degrade C 

sources, which is greater than the long-term effect of N fertilization. On the other hand, C derived from 

glyphosate degradation is not the only source of interest in the herbicide since it contains other major 

elements potentially used as a nutrient source by microorganisms. Busse et al. [27] reported that C, N 

and P atoms, which comprise the glyphosate molecule, may be readily available to microorganisms that 

are capable to degrade these molecules. 

 The principal component analysis (PCA) performed (Fig 3) on the biological substrate groups 

revealed a higher degradation of amines in soil treated with the high glyphosate rate, especially without 

N fertilization. Muñoz-leoz et al., [3] suggested that SO4
2- from NPK fertilizers could reduce the 

microbial use of ethofumesate as an S source. Based on a similar approach, we suggest that the N 

contained in urea fertilizer used in the present study could reduce the microbial use of glyphosate 

isopropylamine salts as an N source in N-fertilized soils treated with 100FR glyphosate. Secondly, the 

AWCD increased and more precisely, amine degradation was positively correlated with the PO4
3- and 

N-NO3- available forms, suggesting that glyphosate may be used as a P and N source by microorganisms 

able to achieve biological cleavage. These results are supported by previous studies, which stated that 

glyphosate was mainly used as a P than as an N or C source [15]. Van Eerd et al. [60] revealed that 

several gram-negative and gram-positive bacterial strains may use glyphosate-P, Sumalan et al. [59] 

stated that glyphosate could represent an additional source of C, N or P for microbial communities and 

Klimek-Ochab et al. [61] reported that glyphosate could be used as an N source by some fungal genera. 

In our study, we show that the high dose of herbicide application stimulated the activity of microbial 

communities (AWCD, Fig 2), which were able to degrade more amines (Fig 3).  

 Additionally, several studies revealed that the soil NO3
- concentration and nitrification rate 

could be used as suitable indicators of disturbance in N transformations [41,62]. Thereby, in our study, 

both higher N-NO3 concentrations and higher average net nitrification rates measured in the soil that 
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received the high glyphosate treatment could be partly attributed to the deleterious effect of the herbicide 

on sensitive strains or to the oxidation of ammonium by surviving nitrifying bacteria (e.g., 

Nitrosomonas, Nitrobacter). Our results are consistent with studies of Munson et al. [63] and Vitousek 

and Matson [64], who showed a large increase in nitrification, N mineralization and potential nitrate 

losses due to reduced immobilization of N by microorganisms following herbicide application. We 

suggest that increased N availability is potentially involved in greater nutrient uptake by plants, thus 

generating a paradox in the use of herbicide application which, in parallel to represent environmental 

concerns (especially safety concerns), may also induce a specific N supply contributing to plant 

productivity. 

 

5. Conclusions 

From our 15-day laboratory experiment, performed to elucidate the effects of glyphosate application on 

soil microbial responses and nutrient content under two levels of historic N fertilization, we conclude 

that: 1) The normal concentration of glyphosate that is used by farmers in the field (FR, 0.96 mg kg-1) 

induced a decrease in the functional microbial activity, suggesting low degradation of carbon substrates 

(potentially leading to reduced losses of C stocks by mineralization); 2) when applied to unfertilized 

soils, the FR dose of glyphosate decreased also soil functional diversity H', while only phosphatase 

activity was decreased by FR dose in soils fertilized over 6 years; 3) a 100-fold increase in the glyphosate 

rate (96 mg kg-1) changed the bacterial community responses, resulting in increased release of nutrients 

from 8 to 15 days following application; 4) the application of glyphosate to soil that received nitrogen 

fertilization for 6 years was deleterious for enzyme activities, but this depended on the dose and the 

incubation time; 5) the application of glyphosate to soils that did not receive nitrogen fertilizer increased 

soil NO3
- and PO4

3- contents through a probable action on the communities that degraded the herbicide; 

and 6) the long term application of nitrogen fertilization positively affected urease activity. We secondly 

conclude that microbial and chemical responses of soils treated with the field rate of glyphosate 

application resemble to the response of untreated soils, and is, by against, strongly different to highly 

contaminated soils (100FR dose). However, our laboratory incubation being performed on plant-free 

soils, the extrapolation for glyphosate use in the field remains limited since herbicide application on 

living roots prospected soils could lead to different data. There is thus an urgent need to set up 

experiments assessing the field impacts of glyphosate herbicide on soil microflora. 
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Partie 2. Article 2. Effets de l’application du glyphosate et de 

la fertilisation azotée sur les facteurs édaphiques et aériens et 

les conséquences sur les interactions aériennes et souterraines.  

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 18. Effets de la gestion de deux produits agrochimiques : l’azote de synthèse et le glyphosate sur les indicateurs 

édaphiques qualitatifs, la productivité végétale et les interactions trophiques. Cf. Figure 3 page 22. 

Article n°2 (en revision) 
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Abstract 

 The application of nitrogen (N) and herbicides are commonly used to fertilize crops and protect 

them against weed development, but are also considered as soil and environment pollutants. Even so, 

the individual and combined non-target effects of N fertilizers and herbicides on multitrophic 

interactions within agrosystems are not well known. From soil samples collected in the field, we 

examined the effects of the direct application of glyphosate and/or N fertilization on microbial activities 

and soil nutrient status. In addition, we investigated the increase in biomass and, nutrient acquisition of 

the bean (Phaseolus vulgaris) and the consequences of the applications of N and glyphosate on the 

performance of the herbivore aphid (Aphis fabae). From soils that did (N+) or did not receive (N0) 

synthetic N fertilization over a 6-year period, we assessed the effects of glyphosate (CK, without 

glyphosate; FR, field rate of glyphosate) and N fertilization (N+, with N fertilization; N0, without N 

fertilization) applications in a mesocosm experiment for 75-days. Following the 75 day treatment, the 

biological and physiological consequences, both belowground and aboveground were determined. The 

growth of arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) and dehydrogenase activity, were negatively affected 

following N+ fertilization and the application of the FR of glyphosate, whilst in the absence of 

glyphosate, alkaline phosphatase (AIP) activity was reduced. Functional microbial responses were 

unaffected by both N or glyphosate, even when applied in combination. Conversely, the N fertilization 

significantly increased the nitrate content (NO3
-) in the CK soils and the total N in the FR soils, compared 

to CK\N0 and FR\N0 soils. The combined effects of glyphosate and nitrogen fertilization (FR\N+) 

significantly decreased the soil C:N ratio, but significantly increased nitrification compared to CK\N0 

and FR\N0 soils. The FR\N+ treatments positively affected plant performance, improving the total 

chlorophyll, sucrose, ammonium, amino acid content, and pod biomass, compared to the CK\N0 and 

FR\N0 soils. Unlike glyphosate, which did not appear to exert an effect when applied alone or in 

combination, N fertilization significantly increased aphid nymph survival. The non-metric 

multidimensional scale allowed us to establish belowground and aboveground interactions with 

glyphosate and N fertilization. We conclude that glyphosate and N fertilization have negative effects on 

soil microflora and potential pests, but do not necessarily affect belowground and aboveground 

interactions, and may offer equal or superior benefits to crop productivity. 

 

Keywords: Nitrogen Fertilization; Glyphosate Herbicide; Enzyme Activities; Arbuscular Mycorrhizal 

Fungi; Soil Nutrients; Plant Performance; Aphid Nymph Survival 

 

1. Introduction 

Within a framework focused on sustainable agriculture, linking belowground and aboveground 

organisms in agrosystems and their response to high anthropic pressure induced by agricultural practices 
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is a major concern. Recently, profound effects of belowground communities on aboveground insects 

through plant-mediated interactions have been highlighted (Bardgett and Wardle, 2010). Among the 

most commonly applied inputs within agrosystems are fertilizers and herbicides. Many studies report 

their intentional and unintended effects on trophic interactions at the aerial and soil levels within 

agrosystems (Birkhofer et al., 2008). 

Mineral fertilizers, especially nitrogen (N), have been a major contributor to the impressive crop 

yield increases realized since the 1950s (Robertson and Vitousek, 2009). N may also be considered as a 

limiting factor for the growth of both plant and soil organisms (Mattson, 1980), including belowground 

microbial communities (Demoling et al., 2007) and the N content of a plant is one of the characteristics 

that is vitally important to herbivores (Mattson, 1980) in terrestrial ecosystems. In a similar manner to 

mineral fertilizers, pesticides may induce changes in belowground communities, modifying crop 

nutrient acquisition and thus relationships between plants and aboveground communities through a 

bottom-up effect (Saska et al., 2016).  

Glyphosate (N-phosphonomethylglycine) is a systematic non-selective herbicide, which is the 

most widely used in the world to control weeds in crops (Helander et al., 2012). Glyphosate acts by 

inhibiting the activity of 5-enolpyruvylshikimate-3-phosphate synthase (EPSPS), an enzyme found in 

plants, bacteria and fungi (Padgette et al., 1995), some of  which play key roles in soil nutrient cycling 

(Feng et al., 2005). Glyphosate has been shown to be rapidly decomposed by microorganisms in soil 

(Giesy et al., 2000) and risks of glyphosate toxicity to non-target organisms are controversial. 

Degradation of glyphosate depends on the composition and properties of the soil (Gimsing et al., 2007), 

climate conditions (Helander et al., 2012), and management practices of phosphate fertilizers (Bott et 

al., 2011). The primary product formed from glyphosate metabolism is aminomethylphosphonic acid 

(AMPA) which has great environmental persistence and mobility in soil (Kjaer et al., 2005), and is also 

toxic to non-target organisms (Damin and Trivelin, 2011).  

Soil processes related to phosphorus (P), carbon (C) and N cycles and soil quality indicators 

such as arbuscular mycorrhizal fungi (AMF), community-level physiological profiles (CLPP), alkaline 

phosphatase (AlP) and dehydrogenase (DH) activities, have been found to be very sensitive to the 

presence of agrochemicals (Ahtiainen et al., 2003; Goverde et al., 2000).  

AMF are obligate symbionts, often working in cooperation, based on the exchange of C from 

the plant and P delivered by the fungi (Smith and Smith, 2011). AMF may be able to modulate the 

resilience of ecosystems to abiotic stresses such as nutrient deficiency, drought (Garrido et al., 2010), 

and biotic stresses such as plant herbivores (Shah et al., 2008; Koricheva et al., 2009). AMF are thus 

important ecosystem drivers (Veresoglou et al., 2012) that can improve plant growth, N uptake 

(Verzeaux et al., 2016), and P uptake (Goverde et al., 2000). Recent studies have shown conflicting 

results about the effect of glyphosate on AMF root colonization, ranging from increases to decreases or 
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neutral effects (Malty et al., 2006; Ronco et al., 2008; Druille et al., 2013). Overall, glyphosate and N 

fertilization can affect soil microbial activities (such as AMF growth and colonization), which are known 

to create changes in foliar chemistry (increased plant P content, but reduced N) and may thus influence 

plant-herbivore interactions (Wurst et al., 2004).  

In addition, studies have shown that interactions between belowground microbial activity and 

aboveground herbivore performance can occur (Tao and Hunter, 2012). Short-term changes in the 

nutrient quality of crop plants induced by the application of fertilizers can influence herbivore 

populations (Garratt et al., 2010; Tao and Hunter, 2012), and changing the ratio of macronutrients in 

plants can affect herbivore feeding and performance (Sterner and Elser, 2002). Indirectly, colonization 

by AMF positively (Gange et al., 1999) or negatively (Koricheva et al., 2009) affects herbivore 

performances, depending on both the herbivore and fungal species present.  

A variety of carbon-containing compounds including accumulated herbicides are available for 

soil microorganisms, thus influencing the transformations of plant nutrients in the soil (Das et al., 2003). 

The community level physiological profile (CLPP) has been used in a variety of environments to assess 

the catabolic capacities among microbial communities (Lowit et al., 2000; Gomez et al., 2004). The 

responses of the CLPP and some soil enzymes can vary widely depending on the level of N fertilization. 

For example, several researchers have shown that high levels of N fertilization increased (Olander and 

Vitousek, 2000; Kalembasa and Symanowicz, 2012), or decreased (Shen et al., 2010; Kalembasa and 

Symanowicz, 2012) both DH and AlP activities and microbial functional diversity (Sarathchan et al., 

2001). Additionally, optimum applications of N fertilizer had a neutral effect on microbial functional 

activities (Lupwayi et al., 2012). 

The potential perturbation of soil microbial communities and their processes has attracted 

interest because of the mode of action of glyphosate (Carlisle and Trevors, 1988). Glyphosate having a 

low C:N ratio (3:1), the excessive organic N compared to microbial demand may be readily mineralized 

by heterotrophic microorganisms, thus enhancing microbial activity (Haney et al., 2000). However 

glyphosate can be toxic for microorganisms, such as certain strains of nitrogen-fixing bacteria (Damin 

and Trivelin, 2011). It has been shown that glyphosate has no significant effect on soil microbial activity 

at the recommended field rate as compared to a 100 fold higher dose (Ratcliff et al., 2006). Moreover, 

glyphosate is traditionally considered to be a herbicide with relatively low ecological and toxicological 

side effects on terrestrial ecosystems (Giesy et al., 2000) but the impact of the application of glyphosate-

based herbicides on insect herbivores, such as aphids, has been studied only rarely (Saska et al., 2016). 

Inputs are often studied separately in agrosystems without considering whether they can act 

individually or together. In addition, studies have mainly focused on the effects of inputs either on the 

belowground or aboveground compartment (Barnard et al., 2006). The objective of this study was to 

assess the individual and combined effects of N fertilization and glyphosate applications on 



 

 

 

 

109 

belowground  and aboveground parameters of plants grown under  laboratory conditions. Using this 

approach, we hypothesize that: 1) N fertilization and treatment with glyphosate can have synergistic 

and/or antagonistic effects on certain soil microbial activities (e.g. AMF, CLPP, soil enzymes) and the 

nutrient status of the soil: 2) The changes in belowground microbial activities may modulate both plant 

nutrient acquisition, plant biomass, and the performance of aboveground herbivores through bottom-up 

processes. 

 

2. Materials and Methods 

 2.1. Field experiment and soil sampling 

 Sampling was conducted in November 2015. The soil was collected from the experimental site 

“La Woestyne” in Northern France (50°44’N, 2°22’E, 40 m above sea level). Prior to the establishment 

of the experiment in 2010, the field was prepared using a chisel plough and a rotary power system, 

fertilized conventionally, and cultivated with wheat (Triticum aestivum L.). In 2010, winter cover crops 

(including Vicia sativa, Vicia faba, Trifolium alexandrinum, Phacelia tanacetifolia, Avena sativa and 

Linum usitatissimum) were sown directly, and the experimental field was split into two N fertilization 

regimes (without or with N fertilizer). Between 2010 and 2015, the crop rotation in each plot included 

green pea (Pisum sativum L.), maize (Zea mays L.), wheat (Triticum aestivum L.), flax (Linum 

usitatissimum L.), beet (Beta vulgaris L.) and wheat. All crops were sown by using a no-till system and 

following a winter cover crop except wheat, which was sown directly after the maize harvest. The plot 

without N measured 7 × 8 m while the plot with N measured 14 × 8 m. A 7-m wide corridor separated 

the two plots to avoid N contamination. N fertilization in the field was determined according to the N 

budget method (Machet et al., 1990), and the fertilizer used consisted of 50 % urea, 25 % ammonia and 

25 % nitrate. Since 2010, a cumulative amount of 650 kg N ha-1 was added to the plot with N, while the 

plot without N was not fertilized. Since the beginning of the experiment, both plots were frequently 

treated with glyphosate applications for weed control. The soil is classified as a silt loam with the 

following properties: 66.8 % silt, 21.2 % clay, 12 % sand. Fifty 20-cm depth soil cores were randomly 

sampled in each plot by using a 7-cm diameter auger. Fresh soils sampled in each plot were mixed and 

sieved through a 5-mm mesh. A sub-sample was then separated out, air-dried and sieved (2 mm) for 

chemical analyses, which were performed before the beginning of the mesocosm experiment (T0). 

 

 2.2. Establishment of the mesocosm experiment  

 A 75-day mesocosm experiment was carried out to assess the aboveground and belowground 

effects of glyphosate and N fertilization applications on soil nutrients content, microbial activities in the 

soil, plant performance (Phaseolus vulgaris), and aphid nymph survival (Aphis fabae) in soil without 

(N0) or with nitrogen fertilizer (N+). For the mesocosm experiment, 1600 g of fresh homogenized soil 
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with a 75-80 % water holding capacity (WHC) was placed into plastic pots (2.2 L volume, 15.5 cm 

high). The 12 pots were completely randomized, and three replicates were used for each treatment 

combination. At T0, glyphosate, in the isopropylamine salt form, was applied to the soil surface in the 

following doses: zero control (CK) and 0.96 mg active ingredient per kg dry weight soil (a.i./dw; FR), 

prepared with deionized water. FR corresponds to the conventional recommended field application rate 

(720 g active ingredient ha-1) for soil with a bulk density of 1.45 g cm-3. CK received equal to the amount 

of deionized water added to the glyphosate treatments. The pots were incubated in a dark room at 22 ± 

1°C for 15 days. At T7 (7 days) and T14 (14 days), 150 g of fresh soil samples were manually collected 

from throughout the pots for chemical analysis (Supplementary Fig. 1). At T15 following glyphosate 

application and just before sowing of the beans, 798.75 mg KNO3 kg-1 of soil were applied in the liquid 

form in the N+ pots. Phaseolus vulgaris seeds were sown on day T15 and  a long cycle of light (16 h 

light at 380 µmol m-2 s-1) was set up to reproduce summer days. Watering was adjusted to water uptake 

by the plants to ensure similar moisture conditions in microcosms with fast growing plants. At T75, 

aphids, plants (including root system), and soils were collected. From each replicated pot, the living 

aphids were put into Eppendorf tubes and frozen. The root system was kept intact as much as possible. 

Plant roots and plant aboveground biomass were weighed and dried separately before the measurement 

of C and N contents. The central leaf of the intermediate stage from each plant was stored at – 80 °C in 

the dark until biochemical analyses (chlorophyll, sugars, starch, ammonium and total amino acids). The 

soil samples were kept at 4°C one week prior to analysis. The moisture content, pH, total organic carbon 

(TOC), total nitrogen (TN), extractable inorganic N (NO3
-), available phosphorus (PO4

3-), cation 

exchange capacity (CEC), and microbial enzyme activities (dehydrogenase (DH), alkaline phosphatase 

(AlP), and Community Level Physiological Profiles (CLPP)) of the soil were measured. 

 

2.3. Measurements of plant parameters 

  2.3.1. Percentage of root colonization  

The AMF colonization of the beans was monitored in 30 root subsamples of 1 cm length per 

plant and the roots were stained with trypan blue according to Koske and Gemma (1989). Mycorrhizal 

infection was quantified using the method of McGonigle et al. (1990), with 150 intersections counted 

for each sample. 

  2.3.2. Analyses of aboveground biomass 

 The aboveground biomass was collected manually from each pot. The leaf samples were 

immediately stored at – 80 °C in the dark until analysis, and then the leaf metabolites were extracted by 

mashing with liquid nitrogen and divided with three analytical replicates. Chlorophyll of leaves was 

extracted in the dark with 3 mL of acetone (80 %) at 0°C. The chlorophyll content was calculated using 

spectrophotometric measurements (Eon spectrophotometer, BioTek Instruments Inc., USA) at 
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wavelengths of 470, 645, and 663 nm. Acetone (80%) was used as a control and shown as 1 mg of 

chlorophyll per 1 g of fresh leaves. The method to determine the starch, and sugar contents was based 

on that described by Ni et al. (2009), with some modifications. Total starch in each sample was 

quantified using 30 µL of the insoluble carbohydrate fraction using a kit from Boehringer Mannheim 

(R-Biopharm, Darmstadt, Germany). To quantify soluble sugars, amino acids, and starch, about 100 mg 

of leaves were extracted with 80 % ethanol (v/v) (2 hours, 4°C, with agitation), and centrifuged at 12.000 

g (2 min, 4 °C). The supernatant was extracted and then a second and third extraction were carried out 

on the pellet with 60 % ethanol and water (2h, 4°C, with agitation), respectively. After centrifugation, 

the combined supernatants that included all the soluble molecules were collected for quantification of 

total soluble and reducing sugars, and stored at – 20 °C for amino acid and ammonium determinations. 

The sugar concentrations were determined enzymatically using the D-Glucose/D-fructose/Sucrose kit 

(R Biopharm, Mannheim, Germany; Bergmeyer, 1974) and were expressed as mg of sugar per g of dry 

leaves. The total amino acids were determined using the method described by Rosen (1957). The 

precipitates were stored at –20 °C before the determinations of starch.  The starch content was measured 

by drying the pellet at 100 °C to remove the residual ethanol and placed in water at 100 °C to release 

enzymes, amylose and amylopectin. The starch concentration was determined enzymatically using -

amylase and amyloglucosidase with acetate buffer according to the published protocol of Smith and 

Zeeman (2006). The fresh biomass was weighed and a representative subsamples was dried at 65°C for 

96 hrs to determine the dry matter content. Metabolite concentrations were calculated on the basis of 

dry weight.  

 Freeze-dried, above-ground biomass samples were ground to a powder and approximately 1 mg 

was weighed into tin capsules. C and N were measured using an elemental analyser (Flash EA 1112, 

Thermo Electron, Germany). 

 

2.4. Measurements of soil parameters 

 2.4.1. Chemical analyses 

 Soils were passed through a 2 mm sieve and oven-dried at 45°C for 48 hrs. Moisture was 

measured after drying samples at 105°C for 24 hrs. The pH was measured after shaking the dried soil 

with deionized water (1:5 dry mass ratio) for 45 min. The mixture was then left for 5 min and the pH 

was recorded using a FE20-FiveEasyTM pH meter (Mettler Toledo, Switzerland). CEC was quantified 

by shaking the soil samples for 1 h with a solution of hexammine cobalt chloride (1.66 mol L-1) (1:10 

mass ratio) (Ciesielski et al., 1997). After filtration, absorbance was measured at two wavelengths (475 

and 380 nm) using an Eon spectrophotometer (BioTek Instruments Inc., USA). For TOC, TN and PO4
3-

, sieved soil was finely ground by using a ball-mill (Retsch, MM400). TOC and TN was analyzed using 

a CN elemental analyzer (Flash EA 1112, Thermo Electron, Germany). Since initial analyses revealed 
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that the soil was free of carbonate, the soil total C was assumed to be equal to the TOC. The NO3
- content 

of the soils was determined by extracting the soil samples with 2 M KCl (1:5 fresh mass ratio) for 1 h 

on a rotary shaker. The extracts were centrifuged for 10 min at 4000 rpm and the supernatants were 

analyzed by a continuous flow analytical system (Alpkem flow solution IV power base, OI Analytical, 

USA). Taking the NO3-N contents (NO3
-) before the incubation (T0) as baselines, the net nitrification 

rate (NIT) was calculated as follows (Eq. 1):  

NIT = (Nt - N0)/t                 (1)  

where, N0 and Nt are the NO3
-N (including NO2

-N) contents of the soil at time 0 and t after incubation 

(Man and Zucong, 2009). 

 The PO4
3- content was determined by extracting the soil samples with 0.5 M NaHCO3 pH 8.5 

(1:20 dry mass ratio) and was measured in the extract using the colorimetric method at 882 nm (Olsen 

et al., 1954). 

 The analysis of glyphosate and AMPA (aminomethylphosponic acid - the major degradation 

product of glyphosate) concentrations in soils was performed by Eurofins laboratories (France, 

www.eurofins.fr/env) using liquid chromatography coupled to tandem mass spectrometry. 

  2.4.2 Microbial analyses 

   2.4.2.1. Determination of enzyme activities 

Dehydrogenase activity (DH) based on the reduction of the 2,3,5-triphenyltetrazoliumchloride 

(TTC) to triphenyl tetrazolium formazan (TPF) was determined according to the method initially 

described by Casida (1964) with some modifications (Nivelle et al., 2016). Soil samples prepared with 

CaCO3 (100:1 fresh mass ratio) were mixed both in a 2,3,5-triphenyltetrazoliumchloride (TTC) solution 

(3 %) and in deionized water, and then incubated at 37°C for 24 hrs in a dark room. After incubation, 

TPF was extracted with a solution of pure methanol. After filtration, TPF concentrations were 

determined by spectrophotometry at 485 nm. Alkaline phosphatase activity (AlP) was determined 

according to the method described by Tabatabai and Bremner (1964). Fresh soil samples were pre-

incubated at 27 °C for 48 hrs. After pre-incubation, deionized water was added to soil samples (1:1 mass 

ratio) and mixed. A part of the soil samples was used, and substrate p-nitrophenyl phosphate solution 

(pNPP, 1 %) and borate buffer (pH 9) were added. After incubation at 37°C for 1 hr, CaCl2 (0.5 N) and 

NaOH (1 N) were added to stop the reaction. Finally, all samples were centrifuged at 10.000 g for 5 

min. The released p-nitrophenol (p-NP) was measured at 405 nm. 

   2.4.2.2. Community level of physiological profiles 

 CLPP were assessed using Biolog EcoPlatesTM (BIOLOG, Hayward, USA) as described by 

Govaerts et al. (2007). The analysis of CLPP was started within 24 hours after sampling. Briefly, 10 g 

of fresh soil samples were shaken for 60 min with 90 mL of sterilized saline solution (0.85 % NaCl, 

w/v) and brought to a 10-3 final dilution. Each well of the Biolog EcoPlates was inoculated with 150 µL 
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from each extraction that included three replicates. The plates were incubated at 25°C in the dark for 

196 hrs and read at 590 nm every 24 hrs. Data recorded at the exponential phase (120 hrs) were used to 

calculate the average well color development (AWCD) and Shannon index (H’). AWCD and H’ 

represent the soil functional activity and diversity respectively. 

 

 2.5. Measurements of aphid parameters 

 A colony of Aphis fabae was initiated from a single apterous parthenogenetic female (provided 

in 2016 by the National Agricultural Research Institute of Colmar, France). The insects were maintained 

on faba bean (Vicia faba) inside ventilated plastic cages (360 x 240 x 110 mm) in growth chambers 

under controlled conditions (20 ± 1°C, 60 ± 5% relative humidity, and a 16L:8D photoperiod at 2 klux) 

to induce parthenogenesis. Twenty-four hours before the start of the aphid experiment, adult aphids 

were placed on Vicia faba leaves in 9 cm diameter Petri dishes containing agar. At T68 (week 10), nine 

aphid nymphs of A. fabae of less than 12 hours taken from the aphid culture were enclosed in 7 small 

clip cages (made from ventilated 3.5 cm diameter Petri dishes, attached to either side of a hair clip) 

placed on intermediately-aged leaves of each P. vulgaris plant. Every 24 hrs, the number of living and 

dead aphids were counted during one week. At T75 (week 11), the living aphids were collected, stored 

at -80°C and then lyophilized for C and N analyses (Flash EA 1112, Thermo Electron, Germany). 

 

2.6. Data analysis 

All statistical analyses were performed using R software v. 3.1.2 (R Development Core Team, 

http://www.R-project.org, 2014). For statistical analyses, the 31 Biolog substrates were both non-

grouped into AWCD and H’ and grouped into (1) phosphate carbon (2) amines, (3) amino acids, (4) 

polymers, (5) carboxylic acids, and (6) carbohydrates. In figures and tables, differences between 

treatments were performed by a non-parametric Kruskal-Wallis test followed by a Conover post-hoc 

test (p< 0.05). Tests were performed using the PMCMR package (Pohlert et al., 2016). A Tukey test 

was performed using the “agricolae” package (Mendiburu, 2016). Values presented in figures and tables 

correspond to the average of three data (n = 3) ± standard error (S.E). The Cox model was used to 

compare the effects of treatments on the survival rate of aphid nymphs (Aphis fabae), depending on the 

number of days following bean (Phaseolus vulgaris) infestation, according to an ANOVA test. Values 

are means (n=162). 

Correlations between environmental variables (soil parameters), plant and aphid performances 

were computed using Spearman's rank correlation coefficient (“Hmisc” package). A non-metric 

multidimensional scaling (NMDS) of the plot × plant and aphid responses matrix was employed to 

visualize the differences in the performance of the plant and aphid performances among treatments, in 

addition to the Bray-Curtis distance and the “vegan” package in R. To see how these compositional 
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differences were related to environmental variables, the significant impacting variables were 

subsequently fitted onto the NMDS ordination using the ‘envfit’ function in the “vegan” package 

(Oksanen et al., 2016). Soil, plant and aphid parameter data were analyzed using a two-way ANOVA 

with (i) glyphosate and (ii) fertilizer as factors. 

 

3. Results 

3.1. Negative effects of glyphosate and/or N fertilisation on soil enzymes and arbuscular 

 mycorrhizal fungi 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig.1. After 11 weeks (T75), effects of the glyphosate and nitrogen fertilizer applications on (A) percentage of root length 

colonized by arbuscular mycorrhizal fungi of soil collected from mesocosms without (control, CK) or with (field rate, 

FR) glyphosate herbicide and without (N-) or with (N+) nitrogen fertilizer application (inset shows a common bean root 

colonized (left photo) or not (right photo) by arbuscular mycorrhizal fungi), soil  (B) dehydrogenase activity and, (C) 

alkaline phosphatase activity. Vertical bar represent mean values (n=3) ± SE. The vertical bars with different lower-case 

letters are significantly different from each other at p < 0.05 according to Conover test posthoc. 
 

Soil enzyme activities and AMF were significantly affected by the different treatments (Fig. 1). 

For the field application rate of glyphosate (FR), we observed a significant increase (p = 0.038) in the 

percentage of root length colonized by AMF following growth of the bean plants in nitrogen-free soil 

(FR/N0), compared to the root length colonized following growth in fertilized (FR/N+) soil (Fig. 1A). 

There was a significant increase (p = 0.040) in the DH activity determined in untreated soil (CK/N0) 

compared to the activity in N fertilized soil, which had not been treated with glyphosate (CK/N+) 
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(Fig.1B) . There was  a significant increase (p = 0.024) in AlP activity determined in non-fertilized soils 

that had received a FR dose of glyphosate, compared to N fertilized soils, irrespective of whether  

glyphosate had been applied. Also AlP activity was significantly greater in non-fertilized soils, which 

had not received treatment with glyphosate (CK/N0), compared to soils receiving both N fertilization 

and glyphosate (FR/N+) (Fig, 1C). 

There was no effect of the different treatments on functional responses (AWCD, p = 0.48; H’, 

p = 0.37) (data not shown). 

 

3.2. Positive effects of glyphosate and/or N fertilisation on soil nutrient content, bean growth, 

and nutrient status of plant 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. (A) Total nitrogen content, (B) ratio soil C:N, (C) nitrate content and (D) average nitrification rate measured in 

soils collected from mesocosms without (control, CK) or with (field rate, FR) glyphosate herbicide and without (N-) or 
with (N+) nitrogen fertilizer application. Vertical bar represent mean values (n=3) ± SE. The vertical bars with different 

lower-case letters are significantly different from each other at p < 0.05 according to Conover test posthoc.  

 

 There were significantly higher levels of total nitrogen (TN) (p = 0.015) in soils receiving both 

fertilizer and glyphosate (FR/N+) compared to non-fertilized (N0) soils irrespective of whether  

glyphosate  had been applied (CK or FR), and higher levels of N in  CK/N+ soils compared with FR/N0 

soils (Fig.2A). Fig. 2B shows exactly the inverse of Fig. 2A concerning the C:N ratio (p = 0.014). There 

were significantly higher levels of nitrate (p = 0.024) in soils that had been fertilized with N (CK/N+ 
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and FR/N+), as compared to unfertilized soils (CK/N0 and FR/N0) (Fig.2C). There was  a significant 

increase (p = 0.024) in the average net nitrification rate in fertilized soils (N+) compared to non-fertilized 

soils (N0), irrespective of whether glyphosate had been applied (CK or FR) (Fig.2D).  

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3. Total chlorophyll content (Chlorophyll a + b; mg g-1 FW) (B) amino acids, (C) ammonium, (D) sucrose, and (E) 

pod biomass measured in common bean collected from mesocosms without (control, CK) or with (field rate, FR) 
glyphosate herbicide and without (N-) or with (N+) nitrogen fertilizer application. Vertical bar represent mean values 

(n=3) ± SE. The vertical bars with different lower-case letters are significantly different from each other at p < 0.05 according 

to Conover test posthoc. Inset shows two bean leaves with more (right photo) or less (left photo) of total chlorophyll content 

pigments. 

 

 Overall, plants that received both glyphosate and N fertilizer had significantly higher levels of 

total chlorophyll (Fig. 3A, p = 0.022), amino acids (Fig. 3B, p = 0.025), and ammonium (Fig. 3C, p = 

0.033) compared to non-fertilized (N0) plants without or with the application of glyphosate (CK or FR). 
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Significantly higher levels of sucrose (Fig. 3D, p = 0.047) were found in plants that had received the N+ 

treatments (CK/N+ and FR/N+) compared to plants that did not receive either fertilization or glyphosate 

(CK/N0). Higher dry weights of bean pods were harvested from plants that had received nitrogen 

fertilization (CK/N+ and FR/N+) compared to non-fertilized plants (CK/N0 and FR/N0). 

 

 3.3. Positive effects of N fertilisation on survival rate of nymphs  

 The Cox model showed the significant difference between N0 and N+ fertilization (p = 0.008) 

(Fig. 4). The results showed no significant effect of glyphosate alone (p = 0.820) nor of a coupled effect 

of glyphosate and N fertilizer (p = 0.750) on the survival of the nymph aphids. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4. Effect of glyphosate and/or N fertilisation on survival rate of aphid (Aphis fabae) nymph depending on the 

number of days following bean infestation of (Phaseolus vulgaris). In legend: black full line: CK\N+: without glyphosate\ 

with nitrogen fertilisation; Red full line: CK\N0: without glyphosate\ without nitrogen fertilisation; Black dotted line: FR\N+: 

with glyphosate\ with nitrogen fertilisation; Red dotted line: FR\N0: with glyphosate\ without nitrogen fertilisation. 

 

 3.4. Linking above-ground and below-ground interactions  
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Significant effects of glyphosate were found on the C:N ratio of the soil, the TN, and the 

ammonium content of the leaves (Table 1). Similarly, values of NIT, AlP, DH, C:N ratio of the soil, 

TN, CEC, NO3
- and all above-ground parameters were significantly affected by N fertilization. Finally, 

significant effects of glyphosate and N fertilizer were determined on the microbial degradation of 

carboxylic acids, C:N ratio of the soil, TN, and AMF. 

Overall, DH was positively correlated with AlP (r² = 0.70, p < 0.01) and C:N in soil (r² = 0.75, 

p < 0.01), and negatively correlated with NO3
- (r² = -0.90, p < 0.001), NIT (r² = -0.89, p < 0.001), sucrose 

content (r² = -0.74, p < 0.01), and nymph survival (r² = -0.77, p < 0.01), while AlP was negatively 

correlated with pod biomass (r² = -0.77, p < 0.01), starch (r² = -0.68, p < 0.05), chlorophyll (r² = -0.71, 

p < 0.01), ammonium (r² = -0.72, p < 0.01), and amino acid content (r² = -0.71, p < 0.01) of plants (data 

not shown). Consistently, CEC was negatively correlated with AWCD (r² = -0.66, p < 0.05) and with 

the carboxylic acid degradation (r² = -0.67, p < 0.05), whilst amine degradation was positively correlated 

with TOC (r² = 0.75, p < 0.01). H’ was negatively correlated with total sugars (r² = -0.66, p < 0.05) and 

sucrose content (r² = -0.71, p < 0.01). TOC was only positively correlated with plant C (r² = 0.68, p < 

0.05), aboveground biomass (r² = 0.69, p < 0.01), root biomass (r² = 0.65, p < 0.05), and total biomass 

(r² = 0.67, p < 0.05). Nitrate content, nitrification rate, and total nitrogen were positively correlated with 

plant nutrient status (plant C, plant N, sucrose, ammonium, amino acids) and yield of plant (pod biomass, 

aboveground biomass, root biomass), and negatively correlated with the C:N ratio in both the plant and 

the soil. The survival of aphid nymphs was positively correlated with NO3
- (r² = 0.75, p < 0.01), NIT (r² 

= 0.73, p < 0.01), and negatively correlated with DH activities (r² = -0.77, p < 0.01). 

 The NMDS showed that only nitrogen fertilization had an overall effect on all parameters 

(p=0.003). Specifically, the N fertilized soils irrespective of the glyphosate treatments (CK/N+ and 

FR/N+) were characterized by an increase in the aboveground yield of the beans (total biomass, above-

ground biomass, and pod biomass), and the concentrations of some plant nutrients (total sugar, starch, 

sucrose, chlorophyll, ammonium, amino acids, plant nitrogen, and plant carbon) and of nymph survival. 

In contrast, CK\N0 and FR/N0 were strongly separated from other treatments, and were characterized 

by an increase in root biomass, photosynthesis, plant and aphid C:N ratio. The first axis clearly divided 

N0 and N+ treated soils, probably initially due to the different responses of plants, AMF, and aphids 

between these treatments, and secondly due to a positive correlation with AlP (p < 0.05) activity, DH 

activity, soil C:N ratio (p < 0.01). Conversely, N+ treatment was correlated positively with TN and NO3
- 

content (p < 0.01) (Fig. 5). 
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Fig. 5. NMDS diagram defined by the first two axes showing the ordination of the 12 plots (4 treatments × 3 replicates) 

and 20 plant and aphid parameters. Only environmental variables significantly fitting onto NMDS axes are shown (p<0.05). 

NYMPH. SURV: survival rate of nymph aphid; TOTAL.SUG: leaf total sugar content; STARCH: leaf starch content; SAC: 
leaf sucrose content; CHLOROPHYLL: leaf chlorophyll content; AMMONIUM: leaf ammonium content; AA: leaf amino acid 

content; POD.BIOMASS: plant pod biomass; PLANT.C: plant carbon content; PLANT.N: plant nitrogen content; 

TOTAL.BIOMASS: plant total biomass; AG.BIOMASS: plant aboveground  biomass; ROOT.BIOMASS: plant root biomass; 

PHOTOSYN: plant photosynthesis; PLANT.C.N: ratio plant C:N; GLUC: leaf glucose content; RED.SUG: leaf reducing 
sugars content; FRUCT: leaf fructose content; C.N.APHIS: aphid ratio C:N; NO3: soil nitrate content; TN: soil total nitrogen; 

DH: soil dehydrogenase activity; AlP: soil alkaline phosphatase activity; Soil.C.N: ratio soil C:N. CK\N+: without 

glyphosate\with nitrogen fertilisation; CK\N0: without glyphosate\without nitrogen fertilisation; FR\N+: with glyphosate\ with 

nitrogen fertilisation; FR\N0: with glyphosate\without nitrogen fertilisation. 

 

4. Discussion 

 Overall, the results show that in soils that have not been subjected to N fertilization, there were 

increases in microbial activities, regardless of the application of glyphosate. However when N 

fertilization and glyphosate were combined, there was a reduced effect on belowground activities. 

Conversely, in soils that had been fertilized with N, there was an increase in the nitrogen nutrients in the 

soil, the primary metabolites of the plants and also the survival of the aphid larvae. Glyphosate combined 
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with N fertilization had a neutral or synergistic effect on the wide range of belowground and 

aboveground parameters discussed below. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6. The two rectangles summarize the effects of glyphosate and/or nitrogen fertilisation on soil, plant and aphid 
parameters. The square in the bottom center of the figure represents the links between the aboveground and belowground 

interaction: (0) no correlation; (+) positive correlation; (-) negative correlation. In legend: the color pictograms representing 

personages and plants symbolize the treatments as follow: yellow color: glyphosate, green color: nitrogen fertilisation, pink  

color: water. Abbreviations in figure: P: Phosphorus, C: carbon, N: nitrogen, C/N -: low C:N ratio, C/N +: high C:N ratio, C/N 
++: highest C:N ratio, AMF: Arbuscular Mycorrhizal Fungi. 

 

4.1. Effects of chemical inputs on below- and above-ground parameters 

 4.1.1. Effects of nitrogen fertilisation 

As shown in Table 1 and Fig. 1, nitrogen (N) fertilization did not affect AMF. These results 

disagree with other studies which have shown that N fertilization can reduce root colonization by AMF 

(Egerton-Warburton and Allen, 2000; Verzeaux et al., 2016), but this depends on several factors 

especially host specificity, and soil N:P ratio (Johnson et al., 2003). By contrast, soil enzyme activities 

(dehydrogenase (DH) and alkaline phosphatase (AlP)) were negatively affected by N fertilization. In 

agreement with other research, N fertilization has been shown to inhibit both the DH activity (Shen et 

al., 2010) and the AlP activity (Ajwa et al., 1999; Shen et al., 2010; Kalembasa and Symanowicz, 2012). 



 

 

 

 

121 

These results suggest that these two enzymes can be used as indicators of ecological changes caused by 

N fertilization and management practices, as supported by research by Ajwa et al. (1999). 

 

Table 1. Analysis of variance for soil (microbial and chemical), plant and aphid properties as affected 

by glyphosate (G), or fertilizer (F) and their interactions (G × F). 

Stars represent significance level according to ANOVA (*p < 0.05, **p < 0.01 and ***p < 0.001). NIT: average nitrification 

rate, AlP: alkaline phosphatase activity, DH: dehydrogenase activity, CARB. ACIDS: microbial degradation of carboxylic 

acids, SOIL C:N: ratio soil C:N, TN: total nitrogen, CEC: cation exchange capacity, NO3-: soil nitrate content, AMF: 

arbuscular mycorrhizal fungi, NYMPH SURV: survival rate of nymph aphid, T. BIOM: plant total biomass,  AA: leaf amino 

acid content,  AMMONIUM: leaf ammonium content, STARCH: leaf starch content, T.SUGARS: leaf total sugar content, 

SAC: leaf sucrose content, CHL: leaf chlorophyll content, PLANTC:N: ratio plant C:N, PLANT N: plant nitrogen content, 

PLANT C: plant carbon content. 

 

This study demonstrated the positive effect of N fertilization on nitrification, soil nutrient 

content such as nitrates (NO3
-), total nitrogen (TN) (Fig. 2), plant nutrient status (amino acids, total 

sugars, sucrose, chlorophyll, plant carbon (C), plant N, starch, ammonium), and plant yield (total 

biomass, pod biomass, aboveground biomass) (Fig. 3). The increase in nutrient levels in leaves by the 

addition of nitrogen may increase carbon flow to the roots and promote chemoorganotrophs capable of 

degrading the organic matter of the soils (Moreira and Siqueira, 2006). In addition, N fertilization 

stimulated an increase in the NO3 content of the soil, which has been shown to be a major pathway of 

N nutrition for soybeans (Nelson et al., 1984).  

There was a positive effect of N fertilization on the survival of aphid nymphs (Fig. 4). These 

results are consistent with some studies showing that the response of aphids to an increase in N was 

positive. Other studies are consistent with our results and have shown that N fertilizer use can have an 

impact on insect populations directly through at least two pathways in crop plants: nutritional status and 

 BELOW-GROUND PARAMETERS 

Treat-

ments 
NIT AlP DH 

CARB. 

ACIDS 
SOIL C:N TN CEC NO3 AMF    

G 0.385 0.838 0.943 0.984 
0.0290 

* 

0.000449 

*** 
0.0771 0.358 0.728    

F 
5.67.10-7 

*** 

0.000323 

*** 

0.00195 

** 
0.681 

1.04*10-6 

*** 

1.04*10-6 

*** 

0.0453 

* 

1.95*10-5 

*** 
0.712    

 G * F 0.415 0.052 0.303 
0.0234 

* 

0.00196 

** 

0.000345 

*** 
0.152 0.152 

0.00651 

** 
   

ABOVE-GROUND PARAMETERS 

 
NYMPH 

SURV 
T. BIOM 

POD 

BIOM 
AA 

AMMO-

NIUM 
STARCH 

T. 

SUGARS 
SAC CHL. 

PLANT 

C:N 

PLANT 

N 

PLANT 

C 

G 0.760 0.669 0.968 0.345 
0.0267 

* 
0.0722 0.154 0.280 0.246 0.267 0.423 0.575 

F 
0.0453 

* 

0.0297 

* 

0.00114 

** 

5.11*10-5 

*** 

0.00272 

** 

0.0183 

* 

0.0342 

* 

0.044 

* 

0.000152 

*** 

0.00162 

** 

0.00930 

** 

0.0177 

* 

G * F 0.139 0.304 0.815 0.339 0.469 0.0871 0.571 0.505 0.692 0.940 0.432 0.330 
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plant defense. An improved nutritional status of plants can enhance insect population growth (Awmack 

and Leather, 2002) because N is a macronutrient known to be limiting for phytophagous insects 

(Behmer, 2009). 

4.1.2. Effects of glyphosate 

After 11 weeks (T75), AMF, which are ecologically and physiologically important to many 

plant communities, were not affected by the application of glyphosate (Table 1). These results are 

inconsistent with Druille et al. (2013) who have shown that individually, glyphosate can reduce root 

colonization by AMF. These contrary results can be explained by several factors including application 

rates, growth stage of the crop and application site of glyphosate (Malty et al., 2006). Indeed Druille et 

al., 2013 have shown that the direct application of glyphosate at the field rate to the soil results in a 

lower reduction of the arbuscules compared to an indirect application of glyphosate to the foliage of 

plants, and it is the direct application that was carried out in this study. These results also show that 

glyphosate applied alone had no effect on plant C metabolites, thus limiting the potential of modifying 

plant-fungal communication. In addition, enzymatic activities were not affected by the application of 

glyphosate. In agreement with other studies, we suggest that the field rate used is insufficient to have an 

effect on the activities of DH and AlP (Ratcliff et al., 2006). 

The application of glyphosate affected the TN content and the C:N ratio of the soil, as well as 

the ammonium (NH4
+) content of the plants (Table 1). Glyphosate can affect processes of the N cycle 

that are mediated by the microbiota and can change the metabolism of N inside the plant, depending on 

the transformations of nitrogen by soil microbes (Grossbard, 1985; Haney et al., 2002). For instance, it 

was shown that the herbicide ammonium glufosinate inhibits the incorporation of NH4
+ in organic 

compounds and causes a build-up of ammonium content in plant tissue. A part of the accumulated NH4
+ 

can be exuded through the roots (Damin and Trivelin, 2011). Our results agree with the literature, which 

is why we suggest that glyphosate increased the TN content of the soil leading to a decrease of the 

incorporation of NH4
+-N into amino acids in the plant tissues. Then, a greater exudation of this ion by 

the roots may decrease the soil C:N ratio. The overall decrease in TN and TOC (total organic carbon) 

observed in the Supplementary Fig. 1 between 14 and 75 days following herbicide application may be 

explained by an increased mineralization of organic material under high temperature and frequent soil 

humidification in the mesocosm (Mikha et al., 2005; Fontaine et al., 2011). 

There was no effect of glyphosate on biomass and yield of beans and on aphid performance. 

Our results are in disagreement with other studies (Lipok, 2009; Saska et al., 2016). Indeed, Lipok 

(2009) reported that Aphis fabae reproduction was reduced when aphids were reared on plants (Faba 

bean) sprayed by the field dose of glyphosate, indicating systemic effects of the herbicides on the aphids. 

The previous disagreements may be explained by the contrasted glyphosate application patterns. In our 

study, glyphosate has been applied to the soil 75 days before aphid performance measurements. 
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Therefore, the available literature does not provide sufficient data for understanding the indirect 

consequences of glyphosate on pests.  

4.1.3. Combined effects of nitrogen and glyphosate 

The combined applications of N fertilizer and glyphosate inhibited only AMF, but also increased 

the microbial degradation of carboxylic acids. Our results therefore suggest that the combination of N 

and glyphosate, as well as the inhibition of the phosphatase alkaline activity, may lead to a reduction in 

the percentage of arbuscules, the main place for nutrient exchanges with the host plant (Smith and 

Gianinazzi-Pearson, 1988) and may impact upon plant community function as well (Hayman, 1982). 

The stabilization of phosphorus levels and the increase of total nitrogen and nitrates under glyphosate 

plus N fertilization indicates an imbalance between nitrogen and soil phosphorus, two important 

elements controlling the AMF community response (Egerton-Warburton and Allen, 2007).  

To summarize (Fig. 6), the combination of agrochemicals can have antagonistic, neutral or 

synergistic effects on the belowground and aboveground parameters. Indeed, the results show that N 

fertilizer plus glyphosate can have an antagonistic effect on AMF, AlP and the soil ratio C:N; a neutral 

effect on DH activity , NO3 content, nitrification and sucrose content and a synergistic effect on TN, 

total chlorophyll, amino acids, ammonium and pod biomass. The interactions between the belowground 

and aboveground parameters are discussed in the following section. Changes in belowground microbial 

activities may modulate both plant nutrient acquisition, plant biomass, and the performance of 

aboveground herbivores through bottom-up processes (Fig. 6). 

 

4.2. Belowground and aboveground linkages with nitrogen fertilization and glyphosate 

 applications 

  4.2.1. Interactions between soil and plant physiology 

 The correlations between all parameters (data not shown) and NMDS (Fig. 5) highlight the 

important contribution of a N fertilizer compared to the contribution of glyphosate on certain soil 

variables (TN, NO3, C:N ratio) as well as on soil enzyme activities (DH and AlP) and the differentiated 

consequences that this may have on the performance of plants. 

 The Fig. 2, Fig. 3, and Fig. 5 show that the addition of N fertilizer led, after 11 weeks (T75), to 

a significant increase in the levels of soil TN, NO3, and nitrification rates. These increases stimulated a 

greater synthesis of nutrients (sucrose, starch, amino acids, chlorophyll, and ammonium) required for 

plant growth and biomass (aboveground, pod) production. In parallel with our results, Winter and Rostàs 

(2010) showed that photosynthetic efficiency, leaf N, and soluble protein content were significantly 

decreased in N deficient plants, whereas root biomass was increased. Streeter (1972) showed that the 

activity of nitrate reductase increased during the pod-filling stages in connection with an increase of 

nitrate in the soil. In the N+ treated plants, NO3- assimilation has constituted an important role in N 
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nutrition by providing the N complement required by plant growth. Our results suggest that the increase 

in TN in fertilized soils is derived from the assimilation and metabolism of N into the microbial biomass 

(Kuzyakov and Xu, 2013). 

 Interestingly, Fig. 5 showed that the absence of N fertilization led to increased enzyme activities 

(DH and AlP) and to an increase in the C:N ratio, parameters negatively correlated with nitrate levels, 

soil nitrification and certain physiological traits of the plant (pod biomass, amino acids, chlorophyll, and 

ammonium). These results are in agreement with Akmal (2012) who showed that enzymatic activities 

were negatively correlated with nitrate levels in soil. Moreover, it has been shown that a decrease in the 

levels of inorganic N in soils may lead to greater interspecific competition between soil microorganisms 

and plant roots (Kuzyakov and Zu, 2013), thus reducing the accessibility of plants to nutrient resources. 

In agreement with other studies, we showed that the increase in the C:N ratio could improve enzyme 

activities and promote nutrient retention, and thus reduces the availability of N for the plant (Heijboer 

et al., 2016), because C availability is known as a limiting factor for microbial growth (Wardle, 1992). 

Ajwa et al. (1999) showed a link between the activities of DH and the C input via root mass, which 

could be at the origin of the improvement of the microbial activities. Our results partially corroborate 

the study of Ajwa et al. (1999), as the data show a positive correlation between amine degradation by 

microorganisms and root biomass (Fig.5; r² = 0.61). In addition, the absence of N fertilizer allowed for 

an expansion of the plant root system and an increase in the enzyme activities. 

 In connection with a study carried out by Kalembasa and Symanowicz (2012), we suggest that 

the high values of biochemical indicators (enzymes activities, AMF) in soils having received a very low 

dose of N input (N0) may have maintained the trophic balance between microbial activities (soil 

enzymes, AMF) and plant roots. In the long term this balance could be favorable to the ecological 

stability of unfertilized agrosystems.  

 We can note that the low dose of glyphosate added more than 90-days before the final 

measurements did not induce major significant differences between the different treatments. Even if we 

accept that the addition of glyphosate to unfertilized soils can promote the synthesis of some carbon-

rich sugars (glucose, fructose) and chlorophyll, it is detrimental for other nutrients rich in nitrogen 

(amino acids, ammonium) and thus contributes to a significant loss of bean biomass (Roth, 2009; Zilli 

et al., 2009). These authors have demonstrated that glyphosate application has been shown to strongly 

reduce root nodulation and thus nitrogen acquisition of the bean plant. Contrary to our hypotheses, we 

have seen no positive effect of microbial activities (DH, AlP, AMF, CLPP) on plant nutrient acquisition, 

plant biomass, or soil N content. 

 

  4.2.2. Interactions between soil, plant physiology and aphid performance 
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N fertilization alone or with glyphosate lead to an increase in soil nutrient content and the 

immediate availability of nitrate for plants. The consequences were a decrease in microbial activities 

and an increase in aerial biomass and primary plant metabolites suggesting an increase in appetence and 

therefore pressure of herbivores. Numerous studies have shown that mycorrhizal fungi associated with 

plants may alter above-ground interactions between plants and herbivores (Vanette & Rasmann, 2012). 

In our study, the reduction in the amount of AMF did not affect the performance of the aphids but N 

fertilization altered the plant-aphid relationship independent of any indirect consequences on AMFs. 

Our results are consistent with Koschier et al. (2007), who showed that cucumber root colonization by 

AMF did not affect host acceptance and development of another piercing/sucking insect, the thrips 

species Frankliniella occidentalis.  

The data presented in Fig. 5 show the interactions between plant physiology and nymph 

survival. Compared to unfertilized pots, the increase of soil TN and nitrification of the soil, as well as 

increased plant nutrient status in fertilized pots led to enhanced nymph survival. Other research has 

agreed with our results, as Mahdavi-Arab et al. (2014) found that aphid performance increased with 

higher plant biomass and depended upon plant growth conditions, while Bogaert et al. (2016) reported 

that N fertilization was related to increased aphid performance through improvement of plant nutrient 

status. The nutrient status can be related to the availability of dietary N (free amino acids) in the phloem, 

a limiting factor for aphids growth and reproduction (Dixon 1998). 

The result presented here show a bottom-up effect,  as the increase in the C:N ratio of the soil 

is itself correlated with the increase in the C:N ratios of the plant and of the aphids. Thus limiting N in 

the soil (high C:N) may limit the acquisition and remobilization of N in the plant and the aphid that 

feeds on it (high C:N). Indeed, improved plant nutritional quality such as increased leaf N content (i.e. 

decreased C:N ratio) has been reported to induce higher herbivore development (Awmack and Leather, 

2002; Zehnder and Hunter, 2008) and population growth rate (Gratton and Denno, 2003). 

Thus, our results confirmed that N fertilization plays a central role in bottom-up relationships 

by creating an imbalance between the C and N levels of soil, which is  detrimental to soil enzyme 

activities, but does not lead to a decrease in the performance of plants and aphids. There is no evidence 

of a link between soil enzyme activity and, subsequent aphid performance. 

 

5. Conclusion 

 In agriculture, crop productivity enhancement through the use of synthetic fertilizers and 

pesticides has often been over-emphasized, neglecting the potential services ensured by  bottom-up 

interactions from the soil. In the present study, we have observed: (1) no effects of N fertilization on 

belowground microbial parameters such as soil functional activity (AWCD), functional diversity (H’ 

index; (2) negative effects on enzyme activities (DH, AlP) and AMF, with neutral and antagonist effects 
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when N fertilization were applied in combination with glyphosate. Conversely, our results demonstrated 

increased levels of belowground (total nitrogen, nitrate content) and aboveground (plant metabolites, 

yield and nymph survival of the herbivorous Aphis fabae) following N application to the soil, with 

neutral or synergetic effects when N was applied in combination with glyphosate. Thus, it seems that 

there exists both belowground and aboveground linkages between nitrogen fertilization and glyphosate 

applications. The diversity of organic inputs through mixed cover crop residues and the improvement 

of AMF cycle through the supply of permanent living roots must be assessed in further research to 

develop new agricultural practices that prevent soils from deleterious effects of intensive chemical 

inputs. 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Supplementary Fig. 1: Environmental soil before and after the application of glyphosate and nitrogen fertilizer (Black 

round and solid line: CK\N+, without herbicide \ with N fertilisation; Black square and dashed line: FR\N+, with herbicide \ 

with N fertilisation; White round and solid line: CK\N-, without herbicide \ without N fertilisation; White square and dashed 

line: FR\N-, with herbicide \ without N fertilisation). (A) total organic carbon, (B) total nitrogen, (C) available phosphorus 

content, (D) nitrate content and (E) potential hydrogen (N=3, mean±SE). Orange band marks period of herbicide 

application; green band marks period of N fertilizer application; Yellow star marks the date of sowing.  
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Supplementary Fig. 2: Concentrations of glyphosate and aminomethylphosphonic acid (AMPA) measured in soils 

collected from mesocosms without (control, CK) or with (field rate, FR) glyphosate herbicide and without (N-) or with 
(N+) nitrogen fertilizer application. These analyses were performed at the four times of growth in the mesocosm: 0, 7, 14 

and 75 days. 
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Résumé des principaux résultats du chapitre II. 

 

 Les points forts de l’article 1 sont : 

1. Le glyphosate appliqué à la dose au champ diminue la réponse fonctionnelle 

microbienne conduisant à augmenter le temps de dégradation des résidus organiques. 

2. L’application de 100 fois la dose au champ de glyphosate stimule les réponses 

fonctionnelles microbiennes et augmente la teneur en nutriments du sol, indépendamment 

de l’historique de fertilisation azotée.  

3. L’historique de fertilisation azotée modifie les effets du glyphosate sur les enzymes du 

sol. 

 

 Les points forts de l’article 2 sont : 

1. La fertilisation azotée diminue les activités enzymatiques du sol bien qu’elle augmente 

la nitrification, la teneur en nutriments dans le sol et la plante et les performances des 

pucerons.  

2. La combinaison du glyphosate et de la fertilisation azotée a des effets synergiques sur 

la teneur en azote organique du sol, la teneur en ammonium dans les feuilles et le 

rendement des haricots. 

3. La combinaison glyphosate plus fertilisation azotée inhibe le potentiel de colonisation 

des champignons mycorhiziens. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 19. Schéma récapitulatif qui illustre les grandes tendances des effets des pratiques agricoles sur les indicateurs 

mesurés pour les articles 1 et 2 de la thèse. En gris : pas d’effet par rapport au témoin N0/CK (absence de 

fertilisation azotée, abscence de glyphosate) ; rouge clair : effet négatif léger par rapport au témoin ; rouge : effet 

négatif significatif par rapport au témoin ; vert clair : effet positif léger par rapport au témoin ; vert : effet négatif 

significatif par rapport au témoin. DH : déshydrogénase ; AlP : phosphatase alcaline ; URE : uréase ; AWCD : 
activités fonctionnelle microbienne ; H’ : diversité fonctionnelle microbienne ; PO4 : teneur en phosphore 

assimilable; NO3 : teneur en nitrates; NIT : nitrification sol ; AMF : champignons mycorhiziens ; TN : azote total 

sol ; PLANTE : teneurs en éléments nutritifs du haricot ; PUCERON : survie larvaire Aphis fabae.
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CHAPITRE III.  

 

EFFETS DE LA GESTION DU TRAVAIL DU SOL, DES 

COUVERTS VEGETAUX ET DE LA FERTILISATION 

AZOTEE SUR LA REPONSE FONCTIONNELLE 

MICROBIENNE EDAPHIQUE 
 

 

 

 

 

 

 

 

« L’agroécologie est pour nous bien plus qu’une simple alternative 

agronomique. Elle est liée à une dimension profonde du respect de 

la vie sous toutes ses formes et doit permettre d’instaurer une vision 

différente de la vie en conciliant nécessités vitales et sauvegarde du 

vivant pour aujourd’hui et les générations futures. »  

 

Pierre Rabhi, agriculteur, écrivain et penseur français, 2007 
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Partie 1. Article 3. L'abondance de spores de champignons 

mycorhiziens arbusculaires est favorisée par 6 années de non-

labour et est corrélée avec les paramètres environnementaux 

dans un sol limono-argileux 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 20. Effets de la gestion de deux pratiques culturales, le travail du sol et la fertilisation azotée sur les indicateurs 

qualitatifs du sol. Cf. Figure 3 page 22. 
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Abstract: Arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) play major roles in nutrient acquisition by crops and 

are key actors of agroecosystems productivity. However, agricultural practices can have deleterious 

effects on plant–fungi symbiosis establishment in soils, thus inhibiting its potential benefits on plant 

growth and development. Therefore, we have studied the impact of different soil management 

techniques, including conventional moldboard ploughing and no-till under an optimal nitrogen (N) 

fertilization regime and in the absence of N fertilization, on AMF spore density and soil chemical, 

physical, and biological indicators in the top 20 cm of the soil horizon. A field experiment conducted 

over six years revealed that AMF spore density was significantly lower under conventional tillage (CT) 

combined with intensive synthetic N fertilization. Under no-till (NT) conditions, the density of AMF 

spore was at least two-fold higher, even under intensive N fertilization conditions. We also observed 

that there were positive correlations between spore density, soil dehydrogenase enzyme activity, and 

soil penetration resistance and negative correlations with soil phosphorus and mineral N contents. 

Therefore, soil dehydrogenase activity and soil penetration resistance can be considered as good 

indicators of soil quality in agrosystems. Furthermore, the high nitrate content of ploughed soils appears 

to be detrimental both for the dehydrogenase enzyme activity and the production of AMF spores. It can 

be concluded that no-till, by preventing soil from structural and chemical disturbances, is a farming 

system that preserves the entire fungal life cycle and as such the production of viable spores of AMF, 

even under intensive N fertilization. 

Keywords: tillage; nitrogen fertilization; arbuscular mycorrhizal fungi; spore density; microbial activity 

 

1. Introduction 

 
 Symbiosis between arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) and plants arose on earth more than 

400 million years ago [1]. The roots of the majority of land plant species are colonized by these fungi, 

extending the prospecting capacity of plants into the surrounding soil through mycorrhizosphere (a 

network formed by root-like extensions of the fungi known as hyphae), where the fungal spores are also 

formed [2]. It is commonly accepted that AMF develop obligate symbioses with at least 65% of vascular 

plants [3], including a large number of cereals grain crops and legumes, thus increasing their ability to 

acquire nutrients. However, AMF are particularly sensitive to physical, chemical, and biological 

disturbances caused by human activities that limit their establishment in agrosystems. Although it has 

been shown that tillage (through aggregate disruption [4]) and N fertilization can reduce the colonization 

of crops by arbuscular mycorrhizal fungi [5–7], our knowledge of the factors that determine the 

successful establishment of an AMF symbiosis remains limited. Spore density of AMF together with 

the level of hyphal growth and branching are critical for successful root colonization [6,8]. The density 

of spores has been defined as an early and useful indicator of AMF colonization potential [9]. Spore 
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density determines the capability of AMF to resist ecological and physical disturbances, such as periods 

during which suitable host plants are not present or following intensive tillage, as they both limit the 

ability of AMF to colonize the subsequent cultivated crops [10]. In addition, among AMF species, there 

are different levels of tolerance to the disruption of hyphae resulting from tillage [11]. Inoculation with 

AMF spores has recently been shown to increase plant growth [12] and the expression of nitrate and 

phosphate transporter genes in wheat roots [13]. Moreover, inoculation can be used to offset tillage 

effects on the number of indigenous spores. However, there is still a paucity of knowledge concerning 

the potential ecological impact resulting from propagule inoculation [6], as such methods could increase 

the competition between inoculated fungi and previously established indigenous AMF communities 

[14]. Therefore, the implementation of alternative farming practices that promote natural production of 

viable AMF spores, and thus the occurrence of an efficient symbiosis with crop plants, needs to be 

studied further. The aim of this study was to evaluate the impact of alternative farming practices on 

AMF spore density in order to propose if such practices could be a way to increase root mycorrhizal 

colonization and thus crop mineral nutrient use efficiency in the context of agricultural sustainability. 

 

2. Results and Discussion 

 

 Monitoring the effects of contrasting agrosystems, both in terms of mineral fertilization and 

tillage practices on AMF development could lead to a better understanding of such an important 

biological process and improve soil fertility. In the present work, the effect of tillage under zero or 

optimal N fertilization on AMF spore density was investigated over a six-year period. Moreover, we 

have examined if there was any relationship between the AMF spore density and soil chemical as well 

as biological parameters. 

 When multiple comparisons were performed using the Conover post-hoc tests, soil DH activity 

was significantly higher (35%) in the absence of tillage and N fertilization (Table 1). In ploughed soils, 

the concentration of PO4
3- was also slightly higher, but only in the absence of N fertilization. We also 

observed that both plant NO3
- and soil soluble NO3

- contents were approximately 3- and 2-fold higher, 

respectively, in ploughed soils as compared to those managed under no-till (NT) conditions, irrespective 

of the N fertilization regime. The higher NO3
- content found in the water collected from lysimeters 

suggests that inorganic N availability for microorganisms was higher in ploughed soils during the inter 

cropping period. The lower soil NO3
- content in the NT plots could result from a greater uptake by soil 

microorganisms. Moreover, it has been shown that substantial amounts of soil inorganic N can be taken 

up by microorganisms [15] and that NT enhances microbial biomass as compared to conventional tillage 

(CT) [16]. Another hypothesis is that increased mineralization of soil organic matter pools, caused by 

the annual moldboard ploughing [17,18], leads to an accumulation of NO3
- in CT plots. However, the 
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DH enzyme activity, which reflects the metabolic state of microorganisms in soils [19], was higher in 

NT and N0 plots as compared to those that were ploughed or fertilized. The finding that NT-N0 soils, 

characterized by the lowest concentration of nutrients (i.e., available phosphorus and nitrate), are also 

the most microbiologically active is supported by the results obtained by Nivelle et al. [20], and is 

consistent with those obtained by Das et al. [21], who also observed that the DH enzyme activity was 

approximately twice as high under NT than under CT conditions. 

 The highest value of penetration resistance (SPR) was obtained under NT conditions in N-

fertilized soils (1.265 MPa), while the lowest value was found in ploughed soils without N fertilization 

(0.57 MPa) (Table 1). Such a result is not surprising as the upper soil layer under NT conditions is more 

compact [22], while annual moldboard ploughing destroys soil structure by mechanical aggregate 

disruption [4]. In contrast, annual moldboard ploughing could cause a strong subsoil compaction through 

the formation of a plough pan at a depth of 25–30 cm [23,24]. Such a soil compaction is a major 

agronomic concern that is detrimental for root system growth, soil aeration, and water infiltration. 

However, in our study, values for SPR at the 0–20 cm depth soil horizon under NT are not a problem 

from an agronomic point of view, as they do not reach levels that could limit crop production potential 

[25]. One can also hypothesize that the increased SPR induced by N fertilization in NT soils could be 

due either to chemically induced changes in soil physical properties or to changes in root development 

under low or high N fertilization inputs. 

 

Table 1. Impact of tillage and nitrogen fertilization on the biological, chemical, and physical parameters of soil at a 

depth of 0–20 cm. 

 

In H: Values of the Kruskal-Wallis test with its probability in brackets. Different letters a, b and c indicate significant differences between 

treatments according to the Conover post-hoc test (P < 0.05), following a significant Kruskal-Wallis test. NS = not significant. CT: conventional 

tillage; NT: no-till; NX: with mineral N fertilization; N0: without N fertilization. NS: not significant. DH: dehydrogenase activity, NO3
-s: 

nitrates extracted from soil, NO3
- w: nitrates analyzed in soil solution, PO4

3-: available phosphorus, TN: total nitrogen, TOC: total organic 

carbon, C:N ratio: carbon to nitrogen ratio, SPR: soil penetration resistance. Values correspond to the mean ± standard error of soil parameters 

among the four treatments. 

 

 Spore density was approximately two-fold higher (p < 0.01) after six years of experimentation 

under NT conditions irrespective of the N fertilization regime (Figure 1A). In contrast, under 

conventional ploughing less AMF spores were present in the soil, notably when mineral N fertilization 

occurred. It has already been shown that both spore density and AMF colonization are representative 

markers of the effect of tillage on AMF biological activity. For example, in comparison to CT, NT had 
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a positive impact on both AMF colonization of wheat roots [7] and AMF spore density [26]. The lower 

density of AMF spores in CT treatments could be explained by hyphal networks disturbance resulting 

from ploughing [26]. However, Hu et al. [27] did not find any impact of tillage on AMF spore density 

in a sandy-loam soil in a temperate monsoon climate, which could be due to specific physical 

characteristics of such type of soil. In agreement with our results, Curaqueo et al. [28] showed that there 

was a larger density of AMF spores after six years of experimentation under NT conditions as compared 

to CT. However, after four additional years of NT, Curaqueo et al. [28] observed a reduction in the 

density of spores, likely due to instability of the favorable soil characteristics when NT was extended. 

Moreover, the results of Curaqueo et al. [28] were obtained under a continuous durum wheat–maize 

rotation, without any cover crop between the two main crops and with a cultivation system based on the 

use of intensive urea and triple super phosphate fertilization. It is therefore difficult to compare 

Curaqueo et al. results [28] with those obtained in the present investigation since we used cover crops 

as a healthier agronomic practice instead of fertilizer application. Indeed, it has been observed that the 

addition of mineral P fertilizers usually decreases the densities of AMF spores and hyphae under 

different soil and climatic conditions [29,30]. In the present study, cover crops containing leguminous 

species were cultivated between the main crops during winter periods. Therefore, cultivating mixtures 

of cover crops including leguminous species, which are known to be effective AMF hosts within the 

tripartite symbiosis with rhizobia [31,32], appears to be beneficial for a more efficient fungal 

colonization. 

 We observed a significant decrease of spore density in CT under high N fertilization conditions. 

In the present study, N fertilization consisted in the application of urea, ammonium, and nitrate. Cornejo 

et al. [33] emphasized the importance of the type of applied fertilizer on spore density in an andosol, 

since the authors observed that, compared to an ammonium-based fertilization, there were more spores 

of Glomus etunicatum in soils fertilized with NO3
-. In our study, we can only speculate that the frequent 

application of urea and ammonium in CT-NX plots may induce deleterious effects on the AMF life 

cycle, thus limiting the density of viable spores. Such a result is consistent with the findings of 

Bhadalung et al. [34], Egerton-Warburton and Allen [35], and Mbuthia et al. [36], who showed that the 

use of ammonium sulfate plus triple superphosphate or ammonium nitrate caused a decrease in the total 

density of AMF spores and in the level of expression of AMF biomarkers. This decrease is probably 

due to a lower root colonization of potential hosts throughout the crop rotation. However, in our study, 

the lack of difference between N0 and NX plots in terms of spore density under NT conditions (Figure 

1A) indicates that the detrimental effect of N fertilization on AMF spore density is somehow buffered 

by the better soil quality over the six-year period.  

 Further analysis of the data showed that the AMF spore density was positively correlated with 

soil penetration resistance (ρ = 0.69) and DH activity (ρ = 0.62) and was negatively correlated with the 



 

 

 

 

141 

nitrate content of the soil (ρ = -0.62) or the nitrate content present in the soil solution (ρ = -0.76) (Figure 

1B). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. (A) Average number of spores per 100 g of soil ± standard error in each of the four treatments. Letters indicate 

differences among treatments according to a Conover post-hoc test (P < 0.05) following a significant Kruskal-Wallis test (P < 

0.01). (B) Spearman correlations between measured parameters. Values of Spearman correlations are colored by blue as 

positive, red as negative, and yellow as neutral. Numbers in the squares are correlation coefficients. Factor map of the 

individuals (C) and variables (D) as obtained by principal component analysis based on spore density, dehydrogenase activity, 

soil penetration resistance and nutrient content. The green circle (-----) groups samples collected in no-tilled soils while brown 

circles (-----) group samples collected in ploughed soils. CT-N0: conventional tillage without nitrogen fertilization, CT-NX: 

conventional tillage with nitrogen fertilization, NT-N0: no-till without nitrogen fertilization, NT-NX: no-till with nitrogen 

fertilization, spores: spore density, DH: dehydrogenase activity, SPR: soil penetration resistance, NO3w: NO3
--N content 

measured from soil solution collected in lysimeters, NO3s: NO3
--N content extracted from soil samples, PO4: soil available 

phosphorus, TN: soil total nitrogen, TOC: soil total organic carbon, C.N: soil carbon:nitrogen ratio. 

 

 The results of the correlation studies are further supported by the principal component analysis 

(PCA) on which the first axis (36.5% of explained variance) clearly separated ploughed soils from those 

managed under NT (Figure 1C). Interestingly, in NT-managed soils, there was a high DH, SPR, and 

spore density, irrespective of the N fertilization regime. In contrast, annually ploughed soils were 
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characterized by a high phosphate and nitrate content (Figure 1D). Although a positive correlation 

between AMF spore density and alkaline phosphatase activity has already been reported in the literature 

[27], such a positive correlation has never been described for soil DH activity. Nevertheless, the finding 

that a decrease in AMF spore density is associated with soils exhibiting the lowest value of DH activity 

(i.e., CT-NX) is not surprising because both parameters are known to be disrupted by intensive tillage 

and high levels of inorganic N [17]. In contrast, the negative correlation found between spore density 

and both soil and water NO3
- content has already been observed by Egerton-Warburton and Allen [35]. 

These authors observed that an anthropogenic N deposition gradient, characterized by increased 

concentrations of soil NO3
-, led to a significant reduction in AMF spore density. Additionally, Egerton-

Warburton et al. [37] reported that the decrease in AMF productivity in N-fertilized soils was associated 

with an enrichment in inorganic P and a lower inorganic N/P ratio. However, in the present study, 

performed over six years without any addition of inorganic P, we showed that neither nitrate 

concentration nor the inorganic N/P ratio were related to the fertilizer management regime (Table 1). 

We therefore suggest that, among the tested soil parameters, CT, by strongly and permanently modifying 

both the soil physicochemical properties and the microbial response, is the main driver causing the 

decrease in AMF spore density. Such a decrease is even more important under optimal N fertilizer input. 

 

3. Materials and Methods 

 

3.1. Site Description and Experimental Design 

 The field experiment was conducted at the La Woestyne experimental site, in Northern France 

(50°44’ N, 2°22’ E, 40 m above sea level). The average annual air temperature and total rainfall were 

10.5 °C and 675 mm, respectively, with amounts of rainfall relatively homogeneous across the four 

seasons, these values being considered as normal for the region. The silty loam soil particle size 

composition was as follows: 66.7% silt, 21.2% clay, and 12% sand. The soil pH of 6.7 was homogeneous 

in the entire field.  

 Prior to the establishment of the field experiment in 2010, the field was managed with chisel 

ploughing and a rotary power system. In order to study the effect of tillage and N fertilization on the 

density of arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) spores in soils, the experimental field was split into four 

replicated plots placed randomly for each of the four treatments making 16 plots in total. The four 

different treatments consisted of conventional tillage (CT) with nitrogen (CT-NX) or without nitrogen 

(CT-N0) fertilization and no-till (NT) with nitrogen (NT-NX) or without nitrogen (NT-N0) fertilization. 

Each experiment plot measured 2 m x 2 m and was separated from other plots by 3-m-wide corridors. 

The crop rotation before the sampling date consisted of wheat (Triticum aestivum L.) in 2011, bean 

(Phaseolus vulgaris L.) in 2012, wheat in 2013, green peas (Pisum sativum L.) in 2014, and maize (Zea 



 

 

 

 

143 

mays L.) in 2015 for the entire field. As maize was grown for silage, all the aboveground material was 

removed from the field. Bean and pea haulm as well as wheat straw, were mechanically ground and 

returned to the soil. In the whole field, winter cover crops were cultivated each year between the growing 

seasons of the major crops except in 2013 before wheat. The cover crop mixture was composed of 60 

seeds m-2 of oats (Avena sativa L.), 200 seeds m-2 of phacelia (Phacelia tanacetifolia Benth.), 80 seeds 

m-2 of flax (Linum usitatissimum L.), 50 seeds m-2 of vetch (Vicia sativa L.), 30 seeds m-2 of faba bean 

(Vicia faba L.), and 400 seeds m-2 of Egyptian clover (Trifolium alexandrinum L.). All cover crop seeds 

were mixed and simultaneously sown in line using a conventional seeder. Each year, cover crops were 

sown immediately after the harvest of the previous crop and were terminated by grinding following a 

frost period. Before the main crops were sown, cover crop residues were buried by annual conventional 

moldboard ploughing to a depth of 30 cm in CT plots and left on the soil surface in NT plots. In the NX 

plots, wheat received 160 kg of N ha-1 in 2011 and 2013, bean received 80 kg of N ha-1 in 2012 and 

maize received 108 kg of N ha-1 in 2015 (50% urea, 25% ammonium, 25% nitrate). In 2014, green peas 

did not receive any N fertilization in NX plots in accordance with European policies. The amount of N 

fertilizer applied under NX conditions was determined according to the N budget method [38]. The N0 

plots were not fertilized with N for the whole 6 years of the experiment. Apart from N, no additional 

fertilizer was added to the experimental fields. 

 

3.2. Sample Collection and Analyzes 

 In April 2016 (6 years after the beginning of the different soil management practices) during the 

intercropping period (before sowing of the subsequent main crop), three 0–20-cm-deep soil cores were 

randomly collected using an auger 5 cm in diameter from each of the 16 plots. In each of the four 

replicated plots for each of the four treatments, the three soil cores were pooled to form a single sample. 

The pooled soil samples were then homogenized and sieved using a 2 mm mesh. 

 Plant-available nitrate (NO3
-) was extracted from 20 g of fresh soil with 100 mL of 2 M KCl. 

After shaking for 1 h, the extracts were centrifuged for 10min at 4000 rpm, and the supernatants were 

analyzed by using anAlpkemFlowSolution IV continuous flowanalytical system (Alpkem,Wilsonville, 

VT, USA). One week before soil sampling, 3 lysimeters (Sdec France, Reignac-sur-Indre, France) were 

inserted at a 20 cm depth in each of the 16 plots to extract the soil solution. Samples used to measure 

NO3
- content in the soil solution were collected simultaneously with the soil samples. The 3 samples of 

soil solution collected from the 3 lysimeters were pooled to form a single sample in each of the 16 plots. 

The NO3
- content in the pooled soil samples solution was directly analyzed with the Alpkem Flow 

Solution IV continuous flow analytical system. Soil phosphorus (PO4
3-) was extracted with 0.5 M 

NaHCO3, pH 8.5, and quantified using the colorimetric method described by Olsen et al. [39]. Total 

soil carbon (TOC) and total soil N (TN) contents were determined using an elemental analyzer Flash 
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EA 1112 series (Thermo Fisher Scientific,Waltham, MA, USA) after drying at 35 °C for 48 h and ball-

milled using a grinder MM 400 (Retsch, Haan, Germany). The soil C:N ratio corresponds to the ratio 

TOC on TN.  

 Soil dehydrogenase activity (DH) was measured as described by Casida et al. [40]. Soil sub-

samples were adjusted with CaCO3 to a final mass ratio of 100:1 (soil:CaCO3) using 5.94 g of fresh 

soil. One mL of 3% 2,3,5-triphenyltetrazolium chloride solution and 2.5 mL of ultrapure water were 

added to the soil sub-samples. After mixing, the tubes were incubated at 37 °C for 24 h. The resulting 

triphenylformazan (TPF) was extracted with 30 mL of pure methanol by stirring for 1 min. The solution 

was then filtered in a dark room and the intensity of TPF was measured at 485 nm using an Eon 

spectrophotometer (BioTek Instruments Inc., Winooski, VT, USA). The AMF spore density was 

determined using the sucrose extraction method described by McKenney and Lindsey [41]. Only bright, 

apparently viable spores were counted on a gridded Petri dish under a binocular stereomicroscope.  

 Near the soil sampling areas, penetration resistance (SPR) was measured with a penetrologger 

(Eijkelkamp, Giesbeek, The Netherlands) fitted with a 60 deg and 1 cm2 base area cone. Measuring the 

resistance to penetration of the soil was executed according to the manufacturer’s instructions by 

applying the electronic penetrometer together with a datalogger, allowing for immediate storage and 

processing of the data in the datalogger. 

 

3.3. Statistical Analysis 

 All statistical analyzes were performed using R software, v. 3.1.2 (R Development Core Team, 

2014 [42]). Mean values are given with their standard error. Because of the low number of replicates, 

spore density was compared among treatments by using a non-parametric Kruskal–Wallis one-way 

analysis of variance followed by a Conover post-hoc test whenever significant (PMCMR package, [43]). 

A principal component analysis (PCA) including spore density, DH, SPR, and soil chemical parameters 

was performed using the vegan package [44]. 

 

4. Conclusions 

 

To summarize, this work demonstrates that NT under continuous cover cropping system is an 

agricultural practice that maintains a chemical and a biological soil environment that is favorable for 

AMF spore production. Such an environment appears to be a key factor for increasing the potential of 

root mycorrhizal colonization and thus for enhancing mineral nutrient use efficiency in crop plants. 
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Partie 2. Article 4. Réponse fonctionnelle microbienne 

édaphique au travail du sol, à la couverture végétale et à la 

fertilisation azotée 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 21. Effets de la gestion de trois pratiques culturales, le travail du sol, les couverts végétaux et la fertilisation azotée 

sur les indicateurs qualitatifs du sol. Cf. Figure 3 page 22. 
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ABSTRACT  

Agricultural practices such as tillage, cover crops, and nitrogen (N) fertilization affect physico-chemical 

and biological soil parameters. However, these factors were often studied separately and their combined 

effects remain unclear, especially with respect to soil microbial functional diversity and carbon (C) and 

N content. Thereafter, we aim to assess the links between cropping systems and functional response of 

microbial communities by using a large range of soil chemical and biological measurements. A 5-yr 

field experiment was conducted in Northern France using a combination of three factors: i) no-till (NT) 

vs. conventional tillage (CT); ii) with or without winter cover crops (bare fallow; cover crops with a low 

prevalence of legumes; cover crop with a high prevalence of legumes); and iii) with or without N 

fertilization.  

C and N inputs from cover crops and crop residues, C and N content, enzyme activities, and 

microbial functional diversity in the topsoil (0–10 cm) were measured over an industrial crop rotation: 

wheat, pea, corn, wheat, flax. No-till combined with any of the cover crops was characterized by 

increased total soil organic C and N contents by more than 20% between 2010 and 2015. Dehydrogenase 

and urease activities were significantly greatest under NT, irrespective of the presence of cover crops. 

Cover crops without N fertilization under no-till led to higher microbial functional activity (faster 

carbohydrate and phenolic compound degradation) and diversity. Bare fallow had lower soil microbial 

functional diversity and C and N contents compared with soil under NT and cover crops. On the other 

hand, NT associated with cover crops allowed to maintain the soil in both C and N, and to promote 

microbial activities without N fertilization. In conclusion, winter cover crops and/or NT are sustainable 

agricultural practices resulting in a greater soil quality index. These results demonstrate that NT and use 

of standard cover crops or cover crops with legumes for 5 years under a low biomass return in industrial 

crop production have a positive effect on: i) upper soil C content and microbial enzymes, irrespective 

of N fertilization regime; ii) soil microbial functional diversity in the absence of N fertilization.  

1. Introduction  

Alternative farming practices such as direct seeding mulch- based cropping systems are often 

employed to reduce the depressive effects of intensive farming on soil fertility. These practices are 

known to improve ecological relations between plants, soil, and microorganisms (Chaussod 1996; 

Alvarez et al., 2002; Marinari et al., 2006), while conventional tillage (CT) depletes physico-chemical 

properties of soil (Chen et al., 2009; Mangalassery et al., 2015). Nevertheless, the response of soil carbon 

(C) and nitrogen (N) as well as microorganisms to different farm management patterns are still poorly 

understood, being dependent on many factors such as pedoclimate and crop rotation. Furthermore, the 

combined effects of different agricultural practices on the chemical and biological properties of soil 
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received little attention so far (Acosta-Martinez et al., 2011). Although no-till (NT) with cover crops 

has been shown to increase soil enzyme activities (SEA), microbial functional diversity (Gomez et al., 

2004; Nannipieri and Eldor, 2009; Lagomarsino et al., 2009; Nautiyal et al., 2010; Mangalassery et al., 

2015; Mbuthia et al., 2015), and abundance (Mathew et al., 2012), there is still a lack of information for 

low organic-input cropping systems (Mbuthia et al., 2015), especially for industrial crop rotations. 

Indeed, C inputs from cover crops and crop residues shift soil moisture (Jordan, 2004; Bayer et al., 

2006), temperature (Kladivko, 2001), and pH (Reganold et al., 1987), inducing short- and medium-term 

responses from microbial communities. These responses result in an increase of SEA such as 

dehydrogenase, alkaline phosphatase, and urease, with consistent results across subtropical (Staben et 

al., 1997), semi-arid (Nautiyal et al., 2010), mediterranean (Marinari et al., 2006; Lagomarsino et al., 

2009), and temperate (Salinas-Garcia et al., 1997; Grayston et al., 2001) biomes. In addition, cover crops 

have been shown to induce priming effects in rhizosphere and detritusphere hotspots, by affecting the 

turnover of the soil organic matter (SOM) (Kuzyakov, 2010; Kuzyakov and Blagodatskaya, 2015), 

hence altering soil C and N contents. Increased lignin and cellulose contents, C/N ratio, as well as 

rhizodeposition (i.e. organic compounds released by roots during plant growth) are also considered as 

main factors affecting microbial communities (Marinari et al., 2000; Kusliene et al., 2014; Bais et al., 

2006; Mangalassery et al., 2015). In low organic restitution cropping systems, one of the main 

challenges is to compensate the low biomass returned by cover crops originated-C and NT system, thus 

maintaining C and N contents and improving microbial functions (Mbuthia et al., 2015).  

In this way, cover crop species have to be selected according to agronomic objectives, and the 

potential of different mixtures for improving soil quality needs to be assessed. Indeed the species 

composition of cover crops is a key factor determining the potential benefits to the soil following their 

incorporation/ mulching. Cover crops enriched in leguminous species were associated with increased 

soil N content, likely due to N-fixation (Mbuthia et al., 2015). Moreover, the last study reported that 

vetch cover crops, in comparison with wheat cover crops or bare fallow, improved soil microbial 

responses such as microbial biomass N or microbial respiration rates. However, according to the level 

of available N, the inputs of fresh C may negatively correlate with C sequestration through an induced 

speed-up of C decomposition (Fontaine et al., 2004). Thereby, while the addition of N through fertilizers 

is commonly described to increase SOM stocks by increasing the rate of residues returned to the soil, 

long-term application of N fertilization may also cause a SOM depletion by stimulating mineralization.  

In the present study, a 5-year experiment is used to investigate, under two N fertilization rates, 

the combined influence of tillage and cover crops on SEA, soil microbial functional diversity (functional 

activities and diversity indices), total soil organic carbon (TOC), and nitrogen (TN). We hypothesized 

that the decrease of soil quality in an industrial crop rotation under conventional soil management could 

be prevented by no tillage associated with cover crops (with low/high prevalence of legumes). 
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Specifically in these systems, N inputs originated from leguminous cover crops could maintain C and N 

contents as well as microbial functional activities and diversity despite the absence of N fertilization.  

2. Materials and methods  

2.1. Site description  

The field experiment was conducted at “La Woestyne” experimental site, in Northern France 

(50 440 N, 2 220 E, 40 m above sea level). The average annual air temperature and total precipitation 

between 2010 and 2015 were 11 C and 620mm, respectively, with rainfall relatively homogeneous 

across seasons. Soil particle size composition is characterized by 668gkg1
 

silt, 212 g kg1
  
clay and 120 g 

kg1
 

sand (silty clay loam). The main characteristics of the soil before the beginning of the experiment 

are shown in Table 1.  

Table 1  

Main characteristics of soil (0–10 cm) before the start of the experiment.  

 

 

 

 

 

 

 

 
a Cation-exchange capacity (Metson method).  
b Available phosphorus (Olsen method).  

2.2. Experimental design  

Prior to the experiment’s establishment, the field was conducted under chisel plough and rotary 

power system, fertilized conventionally, and cultivated with wheat (Triticum aestivum). In 2010, the 

experimental field was split into twelve treatments with three replicated plots placed randomly: two N 

fertilization regimes (without (N0) or with (Nx) N fertilization), two tillage systems (no- till (NT) or 

conventional tillage (CT)), and three cover crops modalities (bare fallow (bf), with cover crop enriched 

in leguminous species (lcc) or with standard cover crop (cc)). The 18 plots which received the treatment 

N0 measured 7 X 8 m while the 18 plots which received the treatment Nx measured 14 X 8 m. A 7-m 

width corridor separated the Nx and N0 plots in order to avoid N contamination.  

During the 5-year period of the experiment, the main crop rotation pattern was wheat, pea 

(Pisum sativum), corn (Zea mays), wheat and flax (Linum usitatissimum). Wheat in 2010 and 2013 was 

sown in mid October at a row spacing of 12.5 cm using an AS 400 drill (Alpego, Italia) and harvested 

in late July, Green pea was sown in mid April at a row spacing of 17cm using a Turbosem drill (Herriau, 

France) and harvested in early July. Maize was sown in mid May at a row spacing of 75 cm with a 
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Maxima drill (Kuhn, France) and harvested in late September. Flax was sown in early April at a row 

spacing of 12.5cm using an AS 400 drill (Alpego, Italia) and harvested in mid July. Only wheat straws 

were returned as main crop residues since corn and flax were cultivated for forage and fiber respectively. 

The Nx regime was determined according to the N budget method (Machet et al., 1990) for each rotation 

crop, and the fertilizer was composed of 50% urea, 25% ammonia and 25% nitrate. Since the beginning 

of the experiment, 108 kg N ha1
 

were added to corn, 160 kg N ha1 to wheat, and 80 kg N ha1 to flax. The 

N0 plots received no N fertilization since 2010. Cover crops “cc” and “lcc” were composed of non-

leguminous species: oats (Avena sativa), phacelia (Phacelia tanacetifolia), flax (Linum usitatissimum), 

as well as leguminous species: vetch (Vicia sativa), faba bean (Vicia faba), and Egyptian clover 

(Trifolium alexandrinum), but the lcc mixture was particularly characterized by an increase of legume 

seeding rates. The cc/lcc plots received 160/ 60 seeds m2 of oats, 600/200 seeds m2 of phacelia, 80/80 

seeds m2 of flax, 25/50 seeds m2 of vetch, 20/30 seeds m2 of faba bean, and 230/400 seeds m2 of Egyptian 

clover. All cover crop seeds were mixed and simultaneously sown in line. Each year, cover crops were 

sown immediately after the harvest of the previous crop and were terminated by grinding following a 

frost period. Before the main crops were sown, cover crop residues were buried by a conventional 

moldboard plough to a depth of 30 cm in CT plots and left on the ground in NT plots. Crop protection 

against weed development and pests was ensured conventionally according to recommended local 

practices, and all the treatments received the same molecules and doses (see Supplementary Table 1). 

Neither potassium-phosphate nor other elements were applied throughout the experiment.  

2.3. Analysis of nitrogen and carbon inputs from cover crop and main crop residues  

During the experiment, 3 1m row of the main crop were yearly sampled at the time of harvest, 

within each plot. The part of the plant which is commonly returned to the soil through crop residues was 

separated from the rest of the aerial vegetative part (i.e. exported part). Samples were oven-dried at 65 

C for 3 days, weighed, and then ground into powder for subsequent NC analysis using a Flash Elemental 

Analyzer 1112 series (Thermo Electron, Germany). Similarly, 3 x 1 m2 of the entire vegetative part of 

cover crops were yearly sampled within each plot just before sowing the following main crop to measure 

the total aboveground biomass and NC contents using the same method. The cumulative organic inputs 

of N and C from both main crop residues and cover crops were calculated as the sum of C and N returned 

to the soil since 2010.  

2.4. Soil sample collection and storage  

In March 2015, six 10-cm deep soil cores were randomly collected using a 5-cm diameter auger 

in each of the three replicate plots by treatment. Soil sampling occurred 1year after the last plowing in 

CT and 3 months after the death by frost of cover crop species in cc plots in order to avoid direct effects 
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of soil disturbance and living roots on the measured parameters. We chose to sample to 10cm since 

previous studies reported it was an appropriate depth to assess the effects of N additions on microbial 

communities (Zeng et al., 2016), even in plowed soil (Sun et al., 2015). The six soil cores were 

composited together as a single sample for each replicate plot. Soil samples were immediately put into 

polyethylene bags, placed into coolers for transportation to the laboratory, and, after homogenization, 

they were divided into two subsam- ples. The first one was stored at 20 C and returned to 4 C within 5 

days prior to analysis of SEA (Schinner et al., 2012). The second one was stored at 4 C before the 

determination of community level physiological profiles (CLPP), total organic carbon (TOC), and total 

nitrogen (TN).  

2.5. Soil pH, total organic carbon (TOC) and total nitrogen (TN)  

Soils were 2 mm-sieved and oven-dried at 45 C for 48 h. Soil pH was measured using a pH 

meter FE20-FiveEasyTM (Mettler Toledo, Switzerland) and a ratio of 1:5 (mass/volume) of soil to 

distilled water shaken for 45 min. For TOC and TN, sieved soil was finely ground with a ball-mill 

(Retsch, MM400) and analyzed using a CN elemental analyzer (Flash EA 1112, Thermo Electron, 

Germany). Since analysis performed at time of the experiment setup revealed that the soil was free of 

carbonate, the soil total C was assumed to be equal to the TOC. Soil TOC and TN analyzes from samples 

taken at the beginning of the experiment with the same sampling method as shown in 2.4 were used to 

calculate TOC and TN change over the 5-year period.  

2.6. Soil dehydrogenase and urease enzyme activities  

Before SEA measurements, visible organic residues were removed. Soil dehydrogenase activity 

was measured as described by Casida et al. (1964). Soil sub-samples were adjusted with CaCO3 to a 

final mass ratio of 100:1 (soil:CaCO3) using 5.94 g of fresh soil. Then, 1 mL of a solution of 3% 2,3,5-

triphenyl tetrazolium chloride and 2.5 mL of ultrapure water was added. After mixing, the tubes were 

incubated at 37 C for 24 h. The resulting triphenylformazan (TPF) was then extracted with 30 mL of 

pure methanol by stirring for 1 min. The solution was filtered in a dark room and the intensity of TPF 

was measured at 485 nm (Eon spectrophotometer, BioTek Instruments Inc., USA) following Tabatabai 

(1994). Urease activity was determined using the method of Alef and Nannipieri (1998). A mixture of 

5g of fresh soil with 2.5mL of 79,9mM urea was incubated at 37 C for 2 h before adding 50 mL of 2.0 

M KCl. After 30min of agitation, the suspension was filtered and a solution comprising 1 mL of filtrate, 

9 mL of deionized water, 2 mL of 0.1% sodium dichloroisocyanurate and 5 mL of a mixture of 1,06 M 

sodium salicylate/0.3 M sodium hydroxide/deionized water (1:3/ 1:3/1:3, vol/vol/vol) was prepared. 

After decanting for 30 min at room temperature, ammonium was measured at 690 nm using the 

spectrophotometer.  
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2.7. Community level physiological profiles (CLPP)  

The analysis of CLPP was completed within 5days after sampling (Schinner et al., 2012) using 

Biolog EcoPlates
TM 

(BiologInc., Hayward, CA) containing 31 different carbon sources plus a control 

well, in two replications (Huynh, 2009). Five g of fresh, homogenized and organic residue-free soil was 

incubated with 750 mL of sterile distilled water for 48 h at 26 C. Then, 50 mL of physiological saline 

were added and the samples were stirred at 500 rpm for 30 min. The samples were centrifuged at 800 

rpm for 10min and recovered supernatants were centrifuged again at 3000 rpm for 5 min. Then, 150 mL 

of the supernatant was inoculated into each well of the Biolog EcoPlates and incubated at 25 C. Data 

were recorded every 24 h for 196 h at 590 nm and the data recorded at the end of the exponential phase 

(96 h) were used for further statistical analysis. The optical density (OD) for each well was calculated 

by subtracting the control well values from each plate to the OD value of the well (Garland and Mills, 

1991). Microbial activity in each microplate was expressed using average well color development 

(AWCD) and calculated following the method of Garland and Mills (1991). The Shannon index 

representing the soil functional diversity was calculated using an OD of 0.25 as threshold for positive 

response (Garland, 1997).  

2.8. Statistical analysis  

All statistical analyzes were performed using R software v. 3.1.2 (R Development Core Team, 

http://www.R-project.org, 2014). Data for each parameter were analyzed using a non-parametric 

Kruskal- Wallis test. Multiple comparisons among treatments used the Conover post-hoc test (P< 0.05) 

and the PMCMR package (Pohlert, 2016). Values in figures and tables correspond to the average of 3 

data (n = 3) ` standard error. For statistical analyzes, the 31 Biolog substrates were grouped into (1) 

phenolic compounds, (2) amines, (3) amino acids, (4) polymers, (5) carboxylic acids, and (6) 

carbohydrates. Finally, a redundancy analysis (RDA) was run to visualize the relationships between the 

35 functional variables (31 Biolog substrates, 2 enzymatic activities, 2 functional diversity indices), the 

7 environmental variables (C, N and C:N ratio inputs from residues, soil TOC, TN, pH and C:N ratio) 

and the 36 plots, using the vegan package (Oksanen et al., 2015). A Monte Carlo permutation test (999 

permutations) was used to assess the significance of environmental variables in accounting for the 

observed variance of the plots. A post-hoc permutation test was further implemented using the envfit 

function in vegan (999 permutations) to seek the individual significance of each environmental and 

functional variable in accounting for the observed variance of plots.  

3. Results  

3.1. Carbon and nitrogen inputs from cover crop and main crop residues  
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In the absence of N fertilization (N0), both C and N inputs from main crops residues were 

significantly higher in conventional tillage with standard (CTcc) and leguminous cover crop (CTlcc) 

than in no till with standard cover crop (NTcc) and under bare fallow (NTbf) (Table 2). N input was 

also higher in conventional tillage with winter bare fallow (CTbf) than in NTbf. These differences 

disappeared under Nx treatments, into which only the C:N ratio of the main crop residues was 

significantly higher in NTcc and no till with leguminous cover crops (NTlcc) than in CTcc and CTlcc.  

N, C, and C:N inputs from cover crops did not differ among treatments, irrespective of the 

fertilization level.  

3.2. Soil chemical analyzes  

Among N0 treatments, soil TOC contents increased between 2010 and 2015 in NTcc and NTlcc, 

whilst it did not change in NTbf, CTbf, and CTlcc, and it even decreased in CTcc. Soil TN increased in 

NTcc and NTlcc, showed little change in CTlcc, and decreased in NTbf, CTbf and CTcc (Fig. 1).  

Under Nx fertilization, soil TOC increased in NTcc, NTlcc, and, to a lesser degree, in NTbf; it 

showed little change in CTlcc and CTcc, and decreased in CTbf. Regarding soil TN, the greatest 

(positive) values were found in NTcc and NTlcc, whilst the lowest (negative) ones were recorded in 

CTbf and CTcc.  

The soil C:N varied from 9.5 to 10.9 and pH varied from 6.7 to 6.9 but they did not differ among 

treatments (results not shown).  

3.3. Soil enzyme activities  

A clear trend was found towards greater dehydrogenase and urease values in NT than in CT 

treatments, irrespective to N fertilization (Fig. 2). All NT treatments showed significantly higher 

dehydrogenase activity than CTlcc (under N0) or CTbf (under Nx). Urease activity was greater in NTlcc 

than in CTbf and CTcc under N0, and greater in NTcc than in CT plots under Nx. 

Table 2  

Carbon and nitrogen input from main crop residues and cover crop aboveground biomass over 5 years.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

H: value of the Kruskal-Wallis test with the P value of significance in brackets (NS: non-significant). Letters give the result of the Conover’s 

post-hoc test at P< 0.05. CT: conventional tillage, NT: no-till, bf: bare fallow, cc: cover crop, lcc: leguminous cover crop, N0: no nitrogen 

fertilization, Nx: conventional nitrogen fertilization.  

y 
Standard error of the mean. 
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Fig. 1. Changes in soil total organic carbon (top) and total nitrogen (bottom) over the 5-year period. Stars indicate the 

significance level of the Kruskal-Wallis test (*P < 0.05, **P < 0.01). Bars with the same letter are not significantly different 

according to a Conover post-hoc test (P < 0.05). TOC: total organic carbon, TN: total nitrogen.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. Enzyme activities of dehydrogenase (top) and urease (bottom). Stars indicate the significance level of the Kruskal-

Wallis test (*P < 0.05). Bars with the same letter are not significantly different according to a Conover post-hoc test (P < 0.05).  

3.4. Community level physiological profiles  

3.4.1. AWCD and shannon functional diversity  

In the absence of fertilizer (N0), both average well color development (AWCD) and the Shannon 

index were the lowest in bare fallow treatments (NTbf and CTbf) (Fig. 3). In cover crop treatments, the 

Shannon index was similar in both CT and NT plots, whilst CTlcc showed lower AWCD values than 

the three other treatments. No statistically significant differences among treat- ments were observed 

under Nx.  
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3.4.2. Substrate used by the microbial communities  

Among N0 treatments, significant differences were found for phenolic compounds, polymers, 

and carbohydrates, which were metabolized faster by microbial communities from cover crop 

treatments. Phenolic compounds were used faster by NTcc than by NTbf communities. Polymers were 

used faster in CTcc and NTcc than in CTbf and, to a lesser extent, in NTbf communities. Carbohydrates 

were used faster in NTcc and NTlcc than in bare soil treatments (NTbf and CTbf). In contrast, a lack of 

difference was found among treatments under Nx (data not shown).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3. Microbial functional diversity assessed by total degradation activity (top) and Shannon diversity (bottom) calculated 

from substrate utilization pattern(31substrates). Stars indicate the significance level of the Kruskal-Wallis test (NS: non-

significant, *P < 0.05). Bars with the same letter are not significantly different according to a Conover post-hoc test (P < 0.05). 

AWCD: average well color development.  

3.5. Relationships between soil chemical and biological parameters  

The RDA diagram defined by the first two canonical axes (adjusted R
2 

= 0.25; cumulated 

explained variance by ‘species data’: 40.0%) revealed the relationships between experimental 

treatments, “functional” and environmental variables (Fig. 4). The variance in the 42 variables (31 

Biolog substrates, AWCD, Shannon index, dehydrogenase activity, urease activity, and 7 environmen- 

tal variables) was significantly related to differences in TOC, TN, N inputs, C:N ratio of inputs (P< 

0.001), and C inputs (P< 0.01), as indicated by permutation tests. There was a clear trend towards 

stronger dispersion among N0 plots compared with Nx plots, suggesting a greater heterogeneity in the 

values of the response variables.  
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The first RDA axis (proportion of constrained variance explained: 63.7%) corresponded to a 

gradient of increasing C and N inputs (but decreasing input C:N ratio) and increasing AWCD/Shannon. 

It tended to separate bare fallow plots (negative scores) from no tillage-cover crop plots (most positive 

scores). Regarding substrate utilization preferences, this first axis mostly correlated positively with 

several carbohydrates (S16: a-D-Lactose, S15: Glucose-1-Phosphate, S14: D-Cellobiose, S13: N-

Acetyl-D- Glucosamine, S8: b-Methyl-D-Glucoside) and polymers (S28: a-Cyclodextrin, S29: 

Glycogen), as well as the phenolic compound 2-Hydroxy Benzoic Acid (S30), the amine 

Phenylethylamine (S24), and the carboxylic acid Pyruvic Acid Methyl Ester (S1). It negatively 

correlated with one carbohydrate (S11: i-Erythritol). RDA axis 2 (18.6%) was associated with a gradient 

of increasing soil TN, TOC, dehydrogenase activity, and urease activity, and decreasing soil C:N ratio 

and pH (the last two were non-significant according to permutations test). It clearly separated CT 

(negative scores) from NT (positive scores) treatments. Among the latter, plots with cover crops 

receiving no fertilizer exhibited the highest scores. This axis positively correlated with the carboxylic 

acid a-Ketobutyric Acid (S6), the phenolics 2-Hydroxy Benzoic Acid (S30), and the carbohydrate D-

Xylose (S10). It negatively correlated with the polymers Tween 40 (S26) and Tween 80 (S27), the 

amino- acid L-Phenylalanine (S20), and the phenolic compound 4- Hydroxy Benzoic Acid (S31).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4. Redundancy analysis (RDA) of microbial data using soil and input properties as environmental parameters (blue 

arrows). For the sake of simplicity, only the variables that significantly correlated with canonical axes according to a post-hoc 

permutation test (P< 0.05) are shown. TN: total nitrogen, TOC: total organic carbon, Ninputs: cumulative amount of nitrogen 

input from crop and cover crop residues, Cinputs: cumulative amount of carbon input from crop and cover crop residues, 

inputsCNratio: C:N ratio of inputs from crop and cover crops residues. Biolog substrates are carboxylic acids (S1: Pyruvic 
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Acid Methyl Ester, S2: D-Galacturonic Acid, S3: g-Hydroxybutyric Acid, S4: D-Glucosaminic Acid, S5: Itaconic Acid, S6: a-

Ketobutyric Acid, S7: D-Malic Acid), carbohydrates (S8: b-Methyl-D-Glucoside, S9: D-Galactonic Acid g-Lactone, S10: D- 

Xylose, S11: i-Erythritol, S12: D-Mannitol, S13: N-Acetyl-D-Glucosamine, S14: D-Cellobiose, S15: Glucose-1-Phosphate, 

S16: a-D-Lactose, S17: D,L-a-Glycerol Phosphate), amino acids (S18: L-Arginine, S19: L-Asparagine, S20: L-Phenylalanine, 

S21: L-Serine, S22: L-Threonine, S23: Glycyl-L-Glutamic Acid), amines (S24: Phenylethylamine, S25: Putrescine), polymers 

(S26: Tween 40, S27: Tween 80, S28: a-Cyclodextrin, S29: Glycogen), phenolic compounds (S30: 2-Hydroxy Benzoic Acid, 

S31: 4-Hydroxy Benzoic Acid). AWCD: average well color development, IEA: intracellular enzyme activity (dehydrogenase), 

EEA: extracellular enzyme activity (urease). (For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is 

referred to the web version of this article.)  

 

4. Discussion  

The present controlled experiment is one of the first to shed light on the combined effects of soil 

tillage and cover crops, under two N fertilization rates, on chemical and biological properties over an 

entire industrial crop rotation including cereals (wheat and corn), pea, and flax over a 5 year-period. It 

reveals clear trends towards (i) increased soil TN and TOC contents, and increased enzymatic activities 

that are also associated with the use of more diverse substrates when NT with or without N fertilizer is 

applied compared with CT soils; (ii) increased soil C and N inputs and functional activity/diversity of 

soil microbes, which are associated with the use of more diverse and complex substrates when a cover 

crop is associated to NT, compared with winter bare fallow. However, the single time point sampling 

must be taken into account within the interpretation of the discussion and con- clusions related to the 

results obtained. Hereafter, these findings and their relevance for sustainable agriculture are discussed.  

4.1. No tillage coupled with cover crops increases soil C and N contents  

Increased soil C and N contents were found in both NTcc and NTlcc plots, independently from 

the species mixture used in cover crops and irrespective of N fertilization (Fig. 1), a beneficial impact 

already reported in the literature (Mazzoncini et al., 2011; Mbuthia et al., 2015). Consistently, C and N 

inputs from cover crops were similar between the two mixtures and among treatments, indicating that a 

winter cover crop can compensate for the organic C and N losses associated with main crop exportation 

(Table 2, Verzeaux et al., 2016). NT and cover crops may enhance the soil C storage by reducing 

oxidative stress (Mangalassery et al., 2015) and improving aggregate stability (Martens, 2000), thus 

reducing the aggregate disruption induced by plowing (Six et al., 2000). Among CT plots, only the cover 

crops enriched in leguminous species (CTlcc) impeded the soil C and N depletion induced by intensive 

tillage. The use of a mulch enriched with leguminous species has indeed been shown to increase soil N 

and C contents in soil (Sanginga et al., 1997; Mancinelli et al., 2015), as a plausible consequence of the 

high N contained in their roots, stems and nodules. Consistently, the positive effect of cover crops 

disappears under bare fallow, since the soil N content decreased over the rotation’s duration, irrespective 

of fertilization and tillage. The soil C content followed the same trend except in NT plots receiving N 
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fertilizer, where the main crop residues also exhibited the higher C: N input. Interestingly, this was the 

only case in which fertilization was beneficial.  

4.2. No tillage increases soil enzymatic activity  

NT plots exhibited greater soil enzymatic activity than CT plots through increased 

dehydrogenase and urease, irrespective of N fertilization (Fig. 2). This is consistent with Das et al. 

(2014), who found that the dehydrogenase activity, which reflects microbial activity and oxidation-

reduction reactions in soil, was 107% greater under NT than under CT. In association with cover crops, 

NT improved urease activity as compared with CT without cover crops, a result already reported by 

Hamido and Kpomblekou (2009). Overall, our results are consistent with Janusauskaite et al. (2013), 

since SEA were mainly impacted by soil tillage among other variables. This result is explained by the 

greater content of organic matter and nutrient availability associated with NT, the lack of disruption of 

soil layers, and the less oxidizing environment, which can stabilize the pool of extracellular enzymes 

(e.g. urease) (Melero et al., 2009; Mangalassery et al., 2015). Soil nutrient cycling involves enzymes 

that are related to certain soil properties such as moisture and organic matter content. Changes in soil 

enzyme activity may thus affect chemical and biological properties (Bergstrom et al., 1998) and explain 

the positive correlation between urease activity, TOC, and TN, and to a lesser degree, between 

dehydrogenase and TN (Costa et al., 2013).  

4.3. Cover crops increase microbial substrate use diversity in the absence of N fertilization  

Microbial substrate use diversity clearly differed between N0 treatments, being the lowest in 

bare fallow and the greatest in cover crop-NT plots (Fig. 3). This is explained by the high contents of 

soil TN and TOC in the latter compared with the other treatments, which may increase the diversity of 

substrate-richness and thus induce more microbial enzymes (Diosma et al., 2006; Govaerts et al., 2007). 

This is supported by the greater metabolism of phenolic compounds and carbohydrates (under NT) and 

polymers (under CT) as carbon sources in plots with a standard cover crop (Fig. 4). This beneficial effect 

of cover crops disappears in CT treatments, suggesting that microbial functional diversity is impaired 

by soil tillage-induced disturbance via aggregate disruption, compaction, or buried litter (Mangalassery 

et al., 2015). Remarkably, neither functional diversity nor substrate preference differed among Nx 

treatments, indicating a functional convergence of the soil microbial community under N fertilization.  

4.4. No tillage together with cover crops ensures sustainable management of agricultural soils  

RDA results highlighted the combined effect of N fertilization, plowing, and winter cover crops 

on soil chemical properties and biological activity. Overall, treatments including both cover crops and 

no tillage performed the best with respect to soil C and N contents, enzymatic activity and the diversity 
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of substrates used as C sources, independently from N fertilization (see the top-right part of the RDA 

diagram on Fig. 4). In these conditions, carbohydrates were heavily used by microorganisms in the 

topsoil (0–10cm), which is composed of a rich organic litter and contains sugars released from its 

decomposition and rhizodeposits, hence conferring greater availability of these compounds for soil 

microbes. Carbohydrates are also known for maintaining and stimulating soil microbial activities in the 

rhizosphere and detritusphere (Guinina and Kuzyakov, 2015).  

Opposingly, conventionally-tilled bare fallow systems nega- tively impacted the soil, by 

reducing C and N contents and enzymatic activity (see the bottom-left part of the RDA diagram in Fig. 

4). In bare fallows, the high C:N ratio of inputs (i.e. close to 80) is a consequence of the incorporation 

of only wheat straw residues, which is not compensated for by the low C:N ratio of cover crops returned 

to the soil. It has been indeed shown that available N and P released from decomposition of low C:N 

inputs (i.e. cover crop residues) is used by microorganisms for the decomposition of high C:N inputs 

(i.e. main crop residues) (Schimel and Haettenschwiler, 2007). It is likely that the nutrient release 

following cover crop decomposition increases the soil N content and microbial activity, which in turn 

improves the decomposition of high C:N ratio residues. This hypothesis is supported by the legacy effect 

of the C:N quality of organic residues on the ability of microbial communities to decompose the 

subsequent amendments (Marschner et al., 2015). The higher degradation of polymers (e.g. Tween 40, 

Tween 80, a-Cyclodex- trin and Glycogen) observed in CT plots including cover crops and in CTbf with 

N fertilization is also consistent with this hypothesis, since these substrates represent more stable or 

recalcitrant C compounds. Especially tween 40 and tween 80 are molecules that do not resemble plant-

derived polymers (Nunan et al., 2015), but characterize processed organic matter (Grandy and Neff, 

2008). Their greater use may be a consequence of the greater availability of N following N fertilization 

in CTbf, decomposition of cover crops in CTcc/CTlcc (Marschner et al., 2015), and/or of the aggregate 

disruption under plowing, which eases the accessibility of old organic matter to microorganisms (Six et 

al., 2000). For other polymers, such as a-cyclodextrin and glycogen, the observed higher degradation in 

CT can simply reflect “young” polymers originating from fresh plant inputs (Nunan et al., 2015; Grandy 

and Neff, 2008).  

The first axis of the RDA strongly separated the plots without cover crops (i.e. CTbf, NTbf, see 

the left part of the RDA diagram in Fig. 4) from others. These plots were characterized by a higher C:N 

ratio of inputs (only wheat straws were returned to the soil) and by a higher utilization of the 

carbohydrate i-Erythrytol. However, the plots which received cover crops (see the right part of the RDA 

diagram in Fig. 4) which were characterized by lower C:N ratio of inputs, and overall, by higher C and 

N inputs, significantly enhanced AWCD and Shannon diversity. In the same plots, the degradation of 

carboxylic acid Pyruvic Acid Methyl Ester (S1), the carbohydrates D-Cellobiose (S14), Glucose-1-

Phosphate (S15), and a-D-Lactose (S16), the amino acid L-Threonine (S22), and the amine 
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Phenylethylamine (S24), was improved. Frac et al. (2012) reported that an increase of soil diversity 

following organic inputs (i.e. cover crops in our study) resulted from the development of different 

microbiota. This is consistent with our study since uncovered plots are characterized by the degradation 

of one sugar alcohol (i-Erythrytol) compared with the large panel of substrates listed above which were 

preferentially degraded in covered plots.  

5. Conclusions  

In summary, without N fertilization, conventional tillage plus standard cover crops strongly 

decreased the soil CN content and markedly increased potential soil polymer degradation. Under the 

same N fertilization, no-tillage with standard and legume-enriched cover crops improved degradation 

activity of soil microorganisms (AWCD, carbohydrates and phenolic compounds degradation) and their 

functional diversity. These results indicate that, without N fertilization, cover crops are required to 

prevent C and N depletion and to maintain microbial functional activities and diversity.  

Irrespectively of N fertilization, cover crops enriched with legumes prevented the strong 

decrease of C and N content caused by plowing. No-till combined with cover crops increases enzyme 

activities.  

Thereby, under a crop rotation characterized by a low organic C input, a gradual reduction of 

synthetic N fertilizers is compensated with an increase of cover crop N input must be encouraged to 

reduce the risk of soil fertility depletion associated with conventional farming practices. However, it is 

known that soil microbial functional responses may vary seasonally, so, studies including sampling 

collections throughout seasons and years are required to investigate further the links between cropping 

systems and microbial communities’ behavior at long term.  
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Résumé des principaux résultats du chapitre III. 

 Les points forts de l’article 3 sont : 

1. Les sols conduits en semis-direct ont une teneur supérieure en spores de 

gloméromycètes et sont caractérisés par une activité déshydrogénase supérieure 

2. La densité en spores de gloméromycètes est fortement réduite dans les sols conduits en 

labour avec fertilisation azotée intensive. 

3. La forte diminution de la densité en spores de gloméromycètes est associée à de fortes 

teneurs en phosphore disponible et en nitrate. 

 

Les points forts de l’article 4 sont : 

1. Le semis direct stimule les activités enzymatiques des sols, indépendamment de la 

fertilisation azotée. 

2. La gestion semis-direct plus couverts végétaux en inter-culture conduit à la 

séquestration maximale du carbone organique dans les sols, indépendamment de la 

fertilisation azotée.  

3. L’absence de fertilisation azotée et l’apport de couverts végétaux dans les sols travaillés 

en semis-direct conduit aux plus hautes réponses fonctionnelles microbiennes (les activités 

et la diversité). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 22. Schéma récapitulatif qui illustre les grandes tendances des effets des pratiques agricoles sur les indicateurs 

mesurés pour les articles 3 et 4 de la thèse. En gris : pas d’effet par rapport au témoin NT/N0 (absence de travail 

du sol, absence de fertilisation azotée) ou NT/bf/N0 (absence de travail du sol, absence de couverts végétaux, absence 

de fertilisation azotée) ; rouge clair : effet négatif léger par rapport au témoin ; rouge : effet négatif significatif par 

rapport au témoin ; vert clair : effet positif léger par rapport au témoin ; vert : effet négatif significatif par rapport au 
témoin. DH : déshydrogénase ; NO3 : teneur en nitrates ; PO4 : teneur en phosphore assimilable ; TN : azote total 

sol ; TOC : carbone organique total sol ; URE : uréase ; AWCD : activités fonctionnelle microbienne ; H’ : diversité 

fonctionnelle microbienne.
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CHAPITRE IV.  
 

EFFETS DE L’HERBICIDE S-METOLACHLORE SUR 

LES PROPRIETES EDAPHIQUES DU SOL ET SUR LA 

PRODUCTIVITE VEGETALE DANS DES 

AGROSYSTEMES DIFFERENCIES 
 

 

 

 

 

 

 

 

« Nous plaçons désormais la protection des sols au même plan que 

l’épuration de l’air et de nos ressources en eau. »  

 

Margot Wallström, commissaire européen chargé de 

l’environnement, 2002 
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Article 5. La gestion du travail du sol et de la fertilisation 

azotée change t-elle les potentiels effets de l’herbicide S-

metolachlore sur les propriétés édaphiques et la la productivité 

du maïs ?  

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 23. Effets de la gestion du travail du sol et de la fertilisation azotée sur le devenir du S-metolachlore et sur les 

indicateurs qualitatifs du sol, la productivité végétale et leurs interactions. Cf. Figure 3 page 22. 
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Abstract 

The S-Metolachlor is a selective herbicide currently found in soils and ground water and can 

represent a risk for human health and environment. Previous studies have reported that the physico-

chemical and biological soil properties greatly differ according to the soil management adopted. In 

agrosystems, cultural practices can thus strongly influence the fate and potential impacts of S-

Metolachlor on soil properties, environmental contamination and plant productivity. Within the 

framework of sustainable soil management, the present study allowed to know the impact of two 

applications of S-Metolachlor at field rate on edaphic properties and plant productivity. We showed that 

soil managements such as tillage: no till (NT) or conventional tillage (CT), and nitrogen (N) fertilization: 

normal dose (NX) or without N fertilization (N0) have influenced certain effects of the herbicide. With 

respect to the controls, the results revealed that the applications of S-Metolachlor increased the soil 

concentrations of the herbicide and its degradation metabolites (i.e. sulfonic acid and oxalinic acid) in 

all management combinations tested (CTN0, CTNX, NTN0, NTNX), except under CTNX for soil S-

Metolachlor concentration. Additionally, with respect to the controls, the herbicide increased water and 

soil nitrate contents for soils managed in CTNX, NTN0, and NTNX. An increase in soil available 

phosphorus was also registered following the first application of the herbicide in soils managed under 

conventional tillage (CTN0, CTNX), but this effect was not confirmed after the second application. 

Finally, S-Metolachlor increased ammonium content in earthworm castings under fertilized soils 

managed under no-till (NTNX). Even so, regardless herbicide applications, the soil management 

systems led to contrasted values of soil chemical parameters (S-Metolachlor concentration, soil and 

water nitrate contents, soil available phosphorus and dehydrogenase activity), plant response parameters 

(total carbon (C) and N in grain and aboveground biomass of maize), as well as soil biological 

parameters (colonization of maize roots by arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) and ammonium content 

in earthworm castings). The NMDS performed from values obtained in plots treated by the herbicide 

revealed that N fertilization was the most influential practice on soil total nitrogen (TN), total organic 

carbon (TOC), water and soil nitrate contents, soil available phosphorus content, and soil S-Metolachlor 

concentrations, leading to the strongest discrimination in plant and soil biological responses. We 

conclude that the effects of S-Metolachlor herbicide applications on the below- and above-ground 

parameters may affect some parameters (i.e. nitrogen cycle), especially under fertilized (i.e. NX) or 

undisturbed soil (i.e. NT). However, and despite highly contrasted soil properties induced by contrasted 

soil managements, most of the measured parameters are not affected by the herbicide, especially for 

biological ones. Given the importance of selective herbicides in agrosystems, the use of S-Metolachlor 

in maize crops to limit competition for nutrients and light between the cultivated plant and weeds is not 

a worrying practice to soil preservation. 

 



 

 

 

 

173 

Keywords: S-Metolachlor Herbicide; Tillage; Nitrogen Fertilization; Soil Environment; Earthworm 

Castings; Plant Response 

 

1. Introduction 

 Tillage and nitrogen (N) fertilization are some of the intensive practices which are known to 

provoke deleterious effects on soil, such as N leaching, reduction in soil total carbon (C) (Horrigan et 

al., 2002), decrease of enzyme activities (Dick, 1992; Gomez et al., 2004; Janusauskaite et al., 2013; 

Nivelle et al., 2016), inhibition of arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) roles (Egerton-Warburton et al., 

2007; Verzeaux et al., 2016) and earthworms activities (Potter et al., 1985; Chan, 2001). Consequently, 

the efficiency of N fertilizers on crop productivity decreases over time (Horrigan et al., 2002; Tilman et 

al., 2002). The known deleterious effects of these intensive cultural practices resulted in the adoption of 

conservation agriculture (Hobbs et al., 2008) which led to increase the use of pesticides in replacement 

of the mechanical suppression of weeds previously monitored by annual plowing (Matson et al., 1997). 

Repeated application of herbicides that have slow degradation rates in the soil environment may 

lead to toxicity for non-target organisms when applied alone (Rice et al., 2002) or in combination with 

fertilizers (Munoz-Leoz et al., 2012). S-Metolachlor is a selective herbicide approved for control of most 

annual grasses in many crops and is thus widely used in maize (Zea mays L.) worldwide. Today, the 

molecule is known to have a high leaching potential into groundwater (Wu et al, 2011), and to be 

potentially toxic for the soil microbiota and its environment (Ismail and Shamsuddin, 2005; Ayansina 

and Olso, 2006; Lipsa et al., 2010). 

Soil microbiota plays a key role in many ecosystem processes such as the biogeochemical cycle 

of nutrients and in particular the nitrogen cycle (Ahtiainen et al., 2003; Jeffery et al., 2010) and can be 

thus considered as relevant indicators of soil quality depletion (Epelde et al., 2008). Among these 

biological indicators, enzyme activities can predict the capacity of soils to maintain soil fertility 

(Lupwayi et al., 2010) through their involvement in the recycling of organic matter (Ekenler and 

Tabatabai, 2003). Dehydrogenase (DH), which reflects the metabolic state of microorganisms in soils 

(Watts et al., 2010), can be used as an indicator of biological redox systems and as a measure of 

microbial activity in soils (Saha et al., 2012). Arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) are microorganisms 

that form obligate symbiosis with plant roots. They enhance the growth of many plant species by 

increasing the efficiency of nutrient uptake (Sylvia, 1992). Strong evidences suggest that external 

hyphae of AMF take up immobile nutrients such as P and other toxic substances from soil and 

translocate them rapidly to host plant (Smith and Read, 2008). The community level of physiological 

profiles (CLPP) allow the detection of multiple microbial metabolic activities (Liu et al., 2015), some 

of them being involved in the degradation of the herbicide (Ratcliff et al., 2006). Finally, earthworms 

play an important role in maintaining the ecological functions of the soil and can be thus used as 
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biological indicators assessing the ecological risks of toxic substances in the terrestrial environment 

(Rombke et al., 2005; Reinecke and Reinecke, 2007). Earthworms being potential transporters of 

pollutants within the soil profile, the chemical analysis of their castings deposed to the soil surface seems 

to be a relevant indicator of the pesticide remanence.  

Currently, previous studies showed that S-Metolachlor caused greater reduction in bacterial and 

fungal populations (Ismail and Shamsuddin, 2005; Lipsa et al., 2010). Huang et al. (2017) reported 

substantial effects of the herbicide S-Metolachlor on soil urease activity. Moreover, they showed that 

soils characterized by low organic matter and fertility level had lower soil enzyme response (catalase, 

dehydrogenase, urease and cellulase) to S-Metolachlor than those characterized by high organic matter 

and fertility level. By contrast, other studies showed that S-Metolachlor has no effect on organic matter 

content and pH when combined with atrazine (Ayansina and Oso, 2006). Studies also showed that S-

Metolachlor can induce negative effects on the physiology and activity of earthworms. Xu et al. (2010) 

showed that, in the short term, S-Metolachlor had fast effects on cellulase and catalase activities of E. 

foetida. Furthermore, studies demonstrated the bioaccumulation of metolachlor in edible species, thus 

raising concerns for human health (Chesters, 1989). 

It is now recognized that some pesticides affected AMF development, inhibiting spore 

germination and/or hyphal growth (Giovannetti et al., 2006; Pasaribu et al., 2011) and led in the long 

term decline in crop yields (Heinonen-Tanski et al., 1986). However, literature is poor on (1) the direct 

effects of S-Metolachlor on soil and plant parameters and their interactions and (2) the effects of S-

Metolachlor under contrasted agricultural management practices. Some early studies showed that the 

use of no-till (NT) in maize monoculture alters the physical structure, chemical composition and 

biological activities of the soil (Doran, 1982), which may be a factor in the biological transformation of 

pesticides (Bollag and Liu, 1990). Thus, Levanon et al. (1993) reported that increased levels of soil 

organic matter and microbial activities in the upper layer of no-till systems may be favorable to reduce 

pesticide mobility and improve biotransformation. Indeed, the capacity of a soil practice for pesticide 

sorption and degradation determines its efficiency for buffering their non-target impacts (Locke and 

Zablotowicz, 2004). 

The aims of this study were to (1) analyze the direct effects of S-Metolachlor on some soil 

indicators and its consequences on maize physiological parameters and productivity; (2) compare the 

effects of S-Metolachlor under four contrasted agrosystems conducted over the past 6 years. The 

agrosystems were characterized by conventional tillage (CT) or no-till (NT), both being combined (NX) 

or not (N0) with nitrogen fertilization. We hypothesize that S-Metolachlor may induce changes in soil 

chemical and biological properties leading to consequences on physiological parameters and 

productivity of maize, but that these changes can be buffered by soil management practices. 
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2. Materials and Methods 

 2.1. Site description  

The field experiment was conducted at “La Woestyne” experimental site, in Northern France 

(50 44°N, 2 22°E, 40 m above sea level). The average annual air temperature and total precipitation 

between 2010 and 2015 were 11°C and 620 mm, respectively, with rainfall relatively homogeneous 

across seasons. Soil particle size composition is characterized by 668 g kg1 silt, 212 g kg1 clay, and 120 

g kg1 sand (silty clay loam). 

Prior to the experiment’s establishment, the field was conducted under chisel plough and rotary 

power system, fertilized conventionally, and cultivated with wheat (Triticum aestivum). In 2010, the 

experimental field was split into placed randomly with: two N fertilization regimes (without (N0) or 

with (Nx) N fertilization), two tillage systems (no- till (NT) or conventional tillage (CT)) and with cover 

crop enriched in leguminous species. Cover crops and were composed of non-leguminous species: oats 

(Avena sativa), phacelia (Phacelia tanacetifolia), flax (Linum usitatissimum), as well as leguminous 

species: vetch (Vicia sativa), faba bean (Vicia faba), and Egyptian clover (Trifolium alexandrinum). The 

plots received 60 seeds m2 of oats, 600/200 seeds m2  of phacelia, 80 seeds m2 of flax, 50 seeds m2  of 

vetch, 30 seeds m2  of faba bean, and 400 seeds m2 of Egyptian clover. All cover crop seeds were mixed 

and simultaneously sown in line. Each year, cover crops were sown immediately after the harvest of the 

previous crop and were terminated by grinding following a frost period. Before the main crops were 

sown, cover crop residues were buried by a conventional moldboard plough to a depth of 30 cm in CT 

plots and left on the ground in NT plots. Crop protection against weed development and pests was 

ensured conventionally according to recommended local practices, and all the treatments received the 

same molecules and doses. Neither potassium-phosphate nor other elements were applied throughout 

the experiment. 

During the 6-year period of the experiment, the main crop rotation pattern was wheat, bean 

(Faba bean), wheat, pea (Pisum sativum), corn (Zea mays) and corn. Wheat in 2010 and 2012 was sown 

in mid October at a row spacing of 12.5 cm using an AS 400 drill (Alpego, Italia) and harvested in late 

July. Green pea and bean were sown in mid April and July at a row spacing of 17 and 35 cm using a 

Turbosem drill (Herriau, France) and harvested in early June and September respectively. Flax was 

sown in early April at a row spacing of 12.5 cm using an AS 400 drill (Alpego, Italia) and harvested in 

mid July. Only corn was cultivated for forage and other main crop residues were returned to the soil. 

The Table 1 shows the values of soil biological, chemical, and physical parameters on the 0-20 cm depth 

soil layer before the addition of S-Metolachlor.  
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Table 1. Values of soil biological, chemical, and physical parameters on the 0-20 cm depth soil layer before the addition of 

S-Metolachlor 

 CTN0 CTNX NTN0 NTNX 

DH (µg TPF g-1 24h-1) 8.22 ± 0.36 7.63 ± 0.55 12.58 ± 1.22 8.35 ± 1.6 

NO3s (mg kg-1) 11.25 ± 1.12 8.49 ± 1.21 2.91 ± 0.06 3.35 ± 0.18 

NO3w (mg L-1) 44.67 ± 2.65 61.76 ± 3.81 18.13 ±  2.04 27.62 ± 3.67 

PO4 (mg kg-1) 51.37 ± 2.38 42.55 ± 3.45 38.08 ±  2.21 41.58 ± 2.11 

TN (g kg-1) 1.18 ± 0.02 1.25 ± 0.07 1.18 ±  0.04 1.21 ± 0.06 

TOC (g kg-1) 12.04 ± 0.19 11.59 ± 0.89 11.54 ±  0.48 11.75 ± 0.51 

C:N ratio 10.17 ± 0.08 9.29 ± 0.31 9.74 ± 0.12 9.74 ± 0.16 

S-Meto (pg mL-1) 120.52 ± 34.43 128.77 ± 38.64 125.46 ± 46.93 119.42 ± 27.91 

ESA-Meto (pg mL-1) 5094.29 ± 573.87 4351.25 ± 435.24 5653.75 ± 563.54 6304. 01 ± 741.85 

OXA-Meto (pg mL-1) 2301.25 ± 228.72 3008.75 ± 351.86 896.61 ± 160.73 1262.35 ± 242.83 

Values are means ± standard error. DH, dehydrogenase; TPF, Triphenyltetrazolium formazan; NO3s, nitrate extractible from 

soil; NO3w, nitrate from soil solution; PO4, available phosphorus; TN, total nitrogen; TOC, total organic carbon; C:N ratio, 

ratio carbon:nitrogen; S-Meto, S-Metolachlor; ESA-Meto, sulfonic acid Metolachlor; OXA-Meto, oxanilic acid Metolachlor; 

CTN0, conventional tillage without nitrogen fertilization; CTNX, conventional tillage with nitrogen fertilization; NTN0, no-

till without nitrogen fertilization; NTNX, no-till with nitrogen fertilization. 

 

2.2. Experimental design  

In order to study the effects of tillage, N fertilization and herbicide on the edaphic parameters 

and their qualitative and quantitative consequences on the productivity of agrosystems, the field 

experimental was split into four replicate plots for each of the eight treatments (32 plots): conventional 

tillage with (CTNX) or without (CTN0) N fertilization; no-till with (NTNX) or without (NTN0) N 

fertilization. 16 plots were treated with S-Metolachlor while 16 plots were used as non-treated controls 

in which a manual weeding was performed. Each plot measured 2 m × 1 m. In mid May, 100 kg N per 

hectare were applied in NX plots according to the N budget method (Machet et al., 1990). At the end of 

May and early July, two applications of S-Metolachlor were performed on the 16 treated plots (960g L-

1) while the same amount of water was added to the 16 control plots. The relevant characteristics of the 
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S-Metolachlor (2-chloro-6’-ethyl-N- (2-methoxy-1-methylethyl)acet-o-toluidide) are listed in Table 2 

(Stenersen, 2004). Maize was sown in early May at a row spacing of 75 cm with a Maxima drill (Kuhn, 

France) and harvested in late September (Fig. 1). 

 

Table 2. Characteristics of the herbcide S-metolachlor 

 S-Metolachlor 

Manufacturer Syngenta 

Agrochemical formulation 960 g a.i. L-1, EC 

Molecular formula C15H22ClNO2 

Molecular weight 283.80 g mol-1 

Chemical structure 

 

Water solubility 480 mg L-1 at 25 °C 

a.i., active ingredient; EC, emulsifiable concentrate 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig.1. Chronological representation of the field experiment, from the last plowing to the maize harvest. 

 

2.3. Measurement of soil parameters 

2.3.1. Soil chemical and biological analyses 

 Soils were 2 mm sieved and oven-dried at 45°C for 48 hrs. Moisture was measured after drying 

samples at 105°C for 24 hrs. For total organic carbon (TOC), total nitrogen (TN) and available 

phosphorus (PO4
3-), sieved soil was finely ground by using a ball-mill (Retsch, MM400). TOC and TN 
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were analyzed using a CN elemental analyzer (Flash EA 1112, Thermo Electron, Germany). Since 

analyses performed before the experiment setup revealed that the soil was free of carbonate, the soil 

total C was assumed to be equal to the TOC. The nitrate (NO3
—N) content of the soils was determined 

by extracting the soil samples with 2 M KCl (1:5 fresh mass ratio) for 1 h on a rotary shaker. The extracts 

were centrifuged for 10 min at 4000 rpm and supernatants were analyzed by a continuous flow analytical 

system (Alpkem flow solution IV power base, OI Analytical, USA). The PO4
3- content was determined 

by extracting the soil samples with 0.5 M NaHCO3 pH 8.5 (1:20 dry mass ratio) and was measured in 

the extract using the colorimetric method at 882 nm (Olsen et al., 1954). 

Dehydrogenase activity (DH) based on the reduction of the 2,3,5-triphenyltetrazoliumchloride 

(TTC) to triphenyl tetrazolium formazan (TPF) was determined according to Casida (1964) with some 

modifications (Nivelle et al., 2016). Soil samples prepared with CaCO3 (100:1 fresh mass ratio) were 

mixed both in a 2,3,5-triphenyltetrazoliumchloride (TTC) solution (3 %) and in deionized water, and 

then incubated at 37°C for 24 hrs in a dark room. After incubation, TPF was extracted with a solution 

of pure methanol. After filtration, TPF concentrations were determined by spectrophotometry at 485 

nm. 

2.3.2. Water chemical analyses 

 One week before soil sampling, 3 lysimeters were inserted at 20 cm depth in each of the 16 

plots. Soil water was sampled at the same time of soil sampling. The water obtained in the 3 lysimeters 

by plot was composited as a single sample. Soil water NO3
--N content was directly analyzed with the 

Alpkem Flow Solution IV continuous flow analytical system.  

To determine the concentrations of S-Metolachlor and its two metabolites of degradation (sulfonic acid 

(ESA metolachlor) and oxanilic acid (OXA metolachlor)), water sampled in lysimeters was transferred 

into 10 mL vials. The vials were stored at 4 ° C for one week prior to analysis. An HPLC Prominence 

UFLC (Ultra Fast Liquid Chromatography, Shimadzu®) and a mass spectrometer 3200 Q-Traq (AB-

Sciex®) were used for the extraction of S-Metolachlore and its two metabolites. The chromatographic 

separation was done with a chromatography column Kinetex®, C18 100 mm for positive ionisation and 

a column Synergi-fusion RP®, C18 50 mm for negative ionisation equipped with a SecurityGuard from 

Phenomenex (CA, USA). The powders of the S-Metolachlor herbicide (Syngenta®) were diluted in a 

mixture acetonitrile / water (90/10, v: v) in order to produce the solution at a concentration of 0.5 mg 

mL-1. Two internal standards of Atrazine D5 (100 ng / mL) for positive ionization and Dinoseb (50 ng / 

mL) for negative ionization were used (Sigma-Aldrich®). 

 

2.4. Measurement of plant parameters 

  2.4.1. Percentage of root colonization  
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AMF colonization of beans was monitored in 30 root subsamples of 1 cm length per plant. 

Subsamples were stained with trypan blue according to Koske and Gemma (1989). Mycorrhizal 

infection was quantified using the method of McGonigle et al. (1990), with 150 intersections counted 

for each sample. 

  2.4.2. Aboveground biomass at harvest  

At harvest, a 3 × 1 linear meter row of maize was sampled in each plot. The part of the plant 

that is commonly harvested (i.e., grains) was separated from the rest of the aboveground biomass (i.e., 

crop residues incorporated into the soil). Samples were oven-dried at 65 °C for 3 days and subsequently 

weighed (± 0.1 g accuracy) to determine total aboveground biomass. Each sample was then ground into 

a powder prior to C and N analysis using an elemental analyser (Flash EA 1112 series, Thermo Electron, 

Germany).  

 

2.5. Worm castings analysis 

  2.5.1. Chemical analyses 

Nitrate (NO3
--N) and ammonium (NH4

+-N) were extracted from earthworm castings as 

previously shown in the subsection 2.3.1 and were analyzed by a continuous flow analytical system 

(Alpkem flow solution IV power base, OI Analytical, USA). Eurofins laboratories GfA (Germany), 

performed analysis of S-Metolachlor by using a liquid chromatography coupled to a tandem mass 

spectrometry (LC-MS/MS). 

  2.5.2. Community level of physiological profiles 

 CLPP was assessed using Biolog EcoPlatesTM (BIOLOG, Hayward, USA) as described by 

Govaerts et al. (2007). The analysis of CLPP was completed within 24 hours after sampling. Briefly, 10 

g of fresh soil samples were shaken for 60 min with 90 mL of sterilized saline solution (0.85 % NaCl, 

w/v) and brought to a 10-3 final dilution. Each well of the Biolog EcoPlates was inoculated with 150-µL 

from each extraction into three replicates. The plates were incubated at 25°C in the dark for 196 hrs and 

read at 590 nm every 24 hrs. Data recorded at the exponential phase (120 hrs) were used to calculate the 

average well color development (AWCD) and Shannon index (H’). AWCD and H’ represent the soil 

functional activity and diversity respectively.  

 

2.6. Data analysis 

All statistical analyses were performed using R software v. 3.1.2 (R Development Core Team, 

http://www.R-project.org, 2014). The 31 Biolog substrates were grouped for AWCD and H’ calculation. 

In figures, differences between treatments were performed by a non-parametric Kruskall-Wallis test 

followed by a Conover post-hoc test (p< 0.05). Tests were performed using the PMCMR package 
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(Pohlert et al., 2016). A Tukey test was performed using the “agricolae” package (de Mendiburu, 2016). 

Values given in figures correspond to the average of 4 data (n = 4) ± standard error (S.E).  

Correlations between environmental variables (soil parameters), plant and worms’ castings 

parameters were computed using Spearman’s rank correlation coefficient (“Hmisc” package). A non-

metric multidimensional scaling (NMDS) of the plot × plant and worm responses matrix was performed 

to visualize the effects of the agrosystem on soil, plant and worm parameters, by using the Bray-Curtis 

distance and the “vegan” package in R. To see how these compositional differences were related to 

environmental variables, the significant impacting variables were fitted onto the NMDS ordination using 

the ‘envfit’ function in “vegan” package (Oksanen et al., 2015). 

 

3. Results 

3.1. Effects of S-Metolachlor applications on edaphic properties and physiological response of 

 maize 

With respect to untreated soils (control), the first and second applications of S-Metolachlor 

significantly increased (p < 0.05) S-Metolachlor concentration of unfertilized soils under conventional 

tillage and no-till (CTN0, NTN0) (Fig. 2A). As compared to the controls, only the second application 

of the herbicide led to a significant increase (p < 0.05) of S-Metolachlor concentration in fertilized soils 

managed under no-till (NTNX) (Fig. 2A). Similarly, as compared with the control, the second 

application of S-Metolachlor significantly increased (p < 0.05) the degradation of S-Metolachlor 

metabolites: sulfonic acid (ESA-MET) and oxanilic acid (OXA-MET) in all the soil management tested 

(CTN0, CTNX, NTN0, NTNX) (Fig. 2B and 2C).  

As compared to untreated soils (control), the first and second applications of S-Metolachlor 

significantly increased (p < 0.05) the extractible nitrate and available nitrate in water contents under 

NTNX (Fig. 3B et C). In parallel, the soil nitrate contents were significantly increased (p < 0.05) in 

CTNX only after the first application and in NTN0 only after the second application of the herbicide 

(Fig. 3C). With respect to the controls, only the first application significantly increased (p < 0.05) the 

soil available phosphorus contents in CTNX and CTN0 (Fig. 3D). 

As compared to the controls, both applications of S-Metolachlor resulted in a significant 

increase (p < 0.05) of ammonium content in earthworm castings under NTNX only (Fig 4F) at the 

harvest stage of maize. 

 

3.2. Effects of soil management on edaphic properties 

The concentration of S-Metolachlor was significantly higher (p < 0.05) in soils managed under 

no-till without fertilization (NTN0) with respect to annually plowed soils without N fertilization 
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(CTN0). After the second application of S-Metolachlor, the concentration of the molecule was 

significantly higher in NTN0 (p < 0.05) with respect to CTNX soils (Fig.2A). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. Concentrations of the herbicide S-Metolachlor (A) and its degradation metabolites (B and C) in the soil solution 

following one or two application in the field. Values are means ± standard error. Red stars indicate the significance level of the 

Mann-Whitney test between soil treated with S-Metolachlor (grey bars) and the control without herbicide (red line) (*P < 0.05). 

Letters indicate significant differences between the four soil managements treated with S-Metolachlor (grey bars) according to 

a Conover post-hoc test (P < 0.05) following a significant Kruskal-Wallis test (P < 0.05). NS, not significant; S-Met, S-

Metolachlor; ESA-MET, sulfonic acid Metolachlor; OXA-MET, oxanilic acid Metolachlor; CTN0, conventional tillage 

without nitrogen fertilization; CTNX, conventional tillage with nitrogen fertilization; NTN0, no-till without nitrogen 

fertilization; NTNX, no-till with nitrogen fertilization. 
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Fig. 3. Soil total nitrogen (A), nitrate (B and C), and available phosphorus (D) contents, as well as dehydrogenase activity (E) 

following one or two application in the field. Values are means ± standard error. Red stars indicate the significance level of the 

Mann-Whitney test between soil treated with S-Metolachlor (grey bars) and the control without herbicide (red line) (*P < 0.05). 

Letters indicate significant differences between the four soil managements treated with S-Metolachlor (grey bars) according to 

a Conover post-hoc test (P < 0.05) following a significant Kruskal-Wallis test (P < 0.05). NS, not significant; S-Met, S-

Metolachlor; TPF, Triphenyltetrazolium formazan; CTN0, conventional tillage without nitrogen fertilization; CTNX, 

conventional tillage with nitrogen fertilization; NTN0, no-till without nitrogen fertilization; NTNX, no-till with nitrogen 

fertilization. 
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After the first application of S-Metolachlor, the water nitrate (p < 0.05) and soil available 

phosphorus contents were significantly higher (p < 0.01) in CTNX soils as compared to NTN0 soils 

(Fig. 3B and D). Also, the soil nitrate content was significantly higher (p < 0.01) in all the fertilized soils 

(NX) as compared to unfertilized soils (N0), regardless tillage management (NT vs. CT) (Fig. 3C). 

Conversely, the dehydrogenase activity (DH) was significantly decreased (p < 0.01) in CTNX soils as 

compared to other cropping systems (CTN0, NTN0 and NTNX). We can note that the values of DH 

were significantly higher in CTN0 with respect to NTNX and NTN0 (Fig. 3E). 

Following the second application of S-Metolachlor, the soil total nitrogen contents was higher 

in NT soils (p < 0.01) as compared to CT soils and irrespectively of N fertilization (NX and N0) (Fig. 

3A). Similarly, the water nitrate contents was higher (p < 0.01) in NX soils management compared to 

N0 and irrespectively of the tillage system (CT and NT). We can note that no-till plus N fertilization 

(NTNX) had the greatest values in water nitrate contents as compared to other management practices 

(CTNX < CTN0 < NTN0) (Fig. 3B). The soil available phosphorus contents was higher (p < 0.01) in 

CTN0 and NTNX as compared to CTNX (Fig. 3D). 

 

3.3. Effect of soil management on earthworm castings and plant responses 

Following both applications of S-Metolachlor, the plant aboveground biomass was higher (p < 

0.05) in fertilized soils under annual plowing (CTNX) as compared to unfertilized soils (CTN0 and 

NTN0) (Fig. 4A). We can note a significant increase (p < 0.05) of grain carbon and nitrogen (p < 0.05) 

in CTNX soils as compared to NTN0 and NTNX soils respectively (Fig. 4B and C). The grain C:N ratio 

was significantly lower (p < 0.05) in CTNX compared to NTNX and CTN0 (Fig. 4D). Moreover, the 

percentage of root length colonized by arbuscular mycorrhizal fungi increased (p < 0.05) in NTN0 soils 

as compared to CTN0 soils (Fig. 4E). Finally, the results showed a significant increase (p < 0.05) of 

ammonium contents in the earthworm castings of soils managed under NTN0 as compared to those 

managed under CTN0 and CTNX (Fig. 4F). 

 

 3.4. Relationships between edaphic properties, earthworm castings and physiological 

 response of maize 

  The NMDS revealed that, regardless tillage, fertilized soils (i.e. CTNX and NTNX) contained 

close grain and aboveground biomass, as well as nitrate content in earthworm castings (casting NO3). 

By contrast, CTN0 and NTN0 soils were strongly separated. The second axis mainly separated fertilized 

from unfertilized plots and positively correlated with water (p < 0.05) and soil (p < 0.001) nitrate 

contents and soil available phosphorus content (p < 0.01).  
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Fig. 4. Plant physiology parameters (A, B, C, and D), colonization rate of maize roots by arbuscular mycorrhizal fungi (E), and 

ammonium content in earthworm castings (F) at the harvest of maize crop. Values are means ± standard error. Red star indicates 

the significance level of the Mann-Whitney test between soil treated with S-Metolachlor (grey bars) and the control without 

herbicide (red line) (*P < 0.05). Letters indicate significant differences between the four soil managements treated with S-

Metolachlor (grey bars) according to a Conover post-hoc test (P < 0.05) following a significant Kruskal-Wallis test (P < 0.05). 

NS, not significant; S-Met, S-Metolachlor; CTN0, conventional tillage without nitrogen fertilization; CTNX, conventional 

tillage with nitrogen fertilization; NTN0, no-till without nitrogen fertilization; NTNX, no-till with nitrogen fertilization. 
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Fig. 5. Non metric multidimensional scaling (NMDS) performed from environmental (soil chemical properties) and response 

variables (maize physiology and productivity, as well as soil biological activities) in soils treated with S-Metolachlor. SOIL 

NO3, soil extractible nitrate content; WATER NO3, nitrate content in soil solution; SOIL PO4, soil available phosphorus 

content; TOC, soil total organic carbon; TN, soil total nitrogen; S.MET, soil S-Metolachlor content; Grain biomass, grain 

biomass of maize at harvest stage; Aboveground biomass, total aboveground biomass of maize at harvest stage; Grain N, 

nitrogen content in maize grain; Grain C, carbon content in maize grain; Grain C:N, carbon:nitrogen ratio in maize grain; 

Casting AWCD, average well colour development in earthworm castings; Casting H’, microbial functional diversity in 

earthworm castings; Casting NO3, nitrate content in earthworm castings; Casting NH4, ammonium content in earthworm 

castings; Casting S-MET, S-Metolachlor content un earthworm castings; AMF, colonization rate of maize roots by arbuscular 

mycorrhizal fungi; CTN0, conventional tillage without nitrogen fertilization; CTNX, conventional tillage with nitrogen 

fertilization; NTN0, no-till without nitrogen fertilization; NTNX, no-till with nitrogen fertilization. 

 

 

Conversely, the second axis was negatively correlated with S-Metolachlor concentrations in soil 

solution (p < 0.01), soil total nitrogen (p < 0.01) and organic carbon contents (p < 0.05). The fertilized 

soils (CTNX and NTNX) were positively correlated with the second axis, due to a greater grain and 
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aboveground biomass. In parallel, unfertilized soils (CTN0 and NTN0) were negatively correlated with 

the first axis, due to greater values of microbial functional activity (casting AWCD) and diversity 

(casting H’) in earthworm castings. CTN0 and NTN0 were also negatively correlated with the second 

axis, due to greater values of ammonium content in earthworm castings (casting NH4) and colonization 

rate of maize roots by arbuscular mycorrhizal fungi (AMF). The plant responses, as well as the S-

Metolachlor and nitrate contents in earthworm castings were positively affected by N fertilization while 

the AMF, microbial functional responses and ammonium content in earthworm castings (AWCD, H’, 

NH4) were negatively affected by N fertilization (Fig. 5). 

 

4. Discussion 

 In this study, the effects of the application of the selective herbicide S-Metolachlor on soil 

chemical and biological properties as well as maize productivity were tested under four contrasted 

cropping systems (i.e. annual plowing or no-till with or without nitrogen fertilization). 

 

 4.1. Soil chemical properties 

 Whatever the tillage system, one or two applications of S-Metolachlor led to increased 

concentrations of the herbicide and its degradation metabolites in soil, except for fertilized plowed soils 

for which only the degradation metabolites were increased as compared to the control. This suggests 

that under annual plowing system, nitrogen fertilization speeds up the degradation of the herbicide 

molecule in degradation metabolites (i.e. sulfonic acid and oxalinic acid). This is consistent with White 

et al. (2010), who have previously shown that edaphic changes induced by agricultural practices may be 

involved in S-Metolachlor degradation in soils. They studied the effect of fungicide applications on S-

Metolachlor degradation, but, as the literature is poor on the topic, we suggest that chemical changes 

induced by plowing, by altering microbial activities (Nivelle et al., 2016), may critically alter the 

degradation of organic molecules added to the soil. Moreover, it is accepted that no-till, by accumulating 

organic residues and organic matter near the soil surface (Alletto et al., 2010) provides greater S-

Metolachlor adsorption in the first layer of the soil profile (Youbin et al., 2009). It may result in a 

decreased bioavailability to microbial degradation, thus increasing the persistence of the herbicide in 

soil (Alletto et al., 2013). By contrast, the accumulation of organic matter in the first horizon of the soil 

profile may also enhance microbial biomass and activity, thus reducing metolachlor half-life (Rice et 

al., 2002; Wu et al., 2011). The results obtained in our study are consistent with the first the first 

assumption for which S-Metolachlor persistence is higher under no-till system. 

The nitrate content in soil solution was increased by two applications of S-Metolachlor for all the 

treatments, except for conventional tillage without nitrogen fertilization, where nitrate content was close 
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to zero in both control and treated soils. This suggests that under annual plowing system, the last addition 

of nitrogen through fertilization is responsible of increased levels of nitrates, since unfertilized plowed 

soils are nitrate free. At the opposite, unfertilized soils under no-till revealed nitrate concentrations 

nearby 2-fold lower than those which received fertilization. The higher nitrate concentrations in CTNX, 

NTN0 and NTNX reveals a priming role of S-Metolachlor on nitrogen mineralization. Indeed, higher 

values of soil extractible nitrogen were obtained in the same treatments following one or two 

applications of S-Metolachlor with respect to the controls. 

The present study revealed that the first application of S-Metolachlor increased the content of 

available phosphorus in plowed soils, but this effect seems limited since values obtained following the 

second application showed no differences. However, regardless herbicide application, the fertilized 

plowed soils displayed the higher values of PO4 following the first application of the herbicide, and the 

lowest values following the second application, suggesting an important lixiviation process as 

previously shown by nitrate analyses. 

 

4.2. Soil biological response 

Microbial degradation by fungal and bacterial activities is considered as the major pathway for 

metolachlor transformation in soil (Accinelli et al., 2001; Ma et al., 2006). The metolachlor is degraded 

by several metabolic reactions, but is not used as energy source for growth of microorganisms (Childs, 

2007), except for some microorganisms that mineralize metolachlor by using the herbicide as source of 

carbon (Munoz et al., 2011). Thus, the addition of such product into the soil induces evident 

consequences on soil microbial responses than can be measured through the analysis of some soil 

indicators. Moreover, the herbicide persistence in soil being influenced by sorption, volatilization, 

leaching, and degradation processes, the management practices, by affecting edaphic properties, 

influence S-Metolachlor dissipation in soil (Zemolin et al., 2014). The role of earthworms, and more 

globally of the drilosphere (i.e. the whole soil volume under earthworm influence), in microbial 

processes and nutrient cycles is well documented. Indeed, it has been shown that earthworm’s activities 

were involved in soil organic matter decomposition, through activation of microbial activities (Brown 

et al., 2000). The ammonium content of turricules was higher in undisturbed and fertilized soils (i.e. 

NTNX) that received S-Metolachlor, suggesting that the herbicide increases N mineralization of 

ingested organic material in these soils, thus accentuating drilospheric microbial activation. According 

to the results, the herbicide did not affect the dehydrogenase activity, while N fertilization, by its known 

depressive action on microbial activities in plowed soils (Zuber et Vilamil, 2016), led to decreased 

dehydrogenase activity in CTNX. Surprisingly, the higher values of dehydrogenase activity were 

obtained in plowed soils that did not receive N fertilization, while no till cropping systems are expected 

to improve microbial activities (Mangalassery et al., 2015; Nivelle et al., 2016). 
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4.3. Plant productivity 

The addition of S-Metolachlor did not affect the above-ground biomass of maize. This is not 

surprising since in plots that did not receive the herbicide, weeds were mechanically suppressed, thus 

providing equal conditions of nutrient and light access for maize than in chemically weeded soils. 

However, irrespectively of herbicide application, N fertilization increased aboveground biomass of 

maize with respect to unfertilized soils under annual plowing. Even so, N fertilization did not affect 

maize productivity under no tillage system. Moreover, grain yield was not significantly affected by 

cropping system, including N fertilization. In our study, all plots are conducted in a crop rotation 

including leguminous species as main crops, and legume-rich cover crop mixtures during winter periods. 

The N supply originated from decomposition of main crop and cover crop residues with low C:N ratio 

may explain why maize grain yields are not significantly decreased in absence of synthetic N 

fertilization. However, analyses of plant C and N contents reveal that N transfer in maize grain is 

improved by conventional annual plowing and N fertilization, as compared to no-till system with N 

fertilization. Taking into account that yields are not significantly affected by cropping system, this may 

also suggest that plants with higher N contents, but not higher yields have a lower N utilization 

efficiency. This is consistent with Habbib et al., (2016), who revealed that maize conducted under no-

till with continuous cover cropping system is characterized by improved N utilization efficiency. The 

lack of differences in yields between fertilized and unfertilized maize may also been explained by the 

deleterious effect of N fertilization on arbuscular mycorrhizae (Verzeaux et al., 2016), a group of fungi 

highly involved in plant nutrient acquisition through establishment of root symbiosis. Indeed, soils 

managed under zero tillage without N fertilization since the beginning of the experiment were 

characterized by the highest rates of root colonization by arbuscular mycorrhizae fungi. This is 

consistent with a broad literature that describes the disruption of mycorrhizal networks induced by 

plowing, thus limiting the potential benefits provided by these fungi. In our study, the extension of the 

rhizosphere by the hyphosphere which is known to significantly increase the nutrient acquisition 

potential of plants, may have compensated the absence of N supply in soils managed under no-till. 

 

4.4. Combined interpretation of above and below-ground parameters 

The non-metric multidimensional scaling performed from soil chemical parameters as 

environmental data and soil microbial and plant performance as response data, revealed that fertilized 

soils with high mineral nutrients (i.e. nitrates and available phosphorus in CTNX and NTNX) were 

opposed to undisturbed and unfertilized soils characterized by high levels of organic matter and 

herbicide (i.e. TOC, TN and S-Metolachlor in NTN0). As expected, fertilized soils were generally 



 

 

 

 

189 

associated with higher aboveground and grain biomass. Interestingly, and as previously described by 

Kruskal-Wallis tests, the maize roots were more colonized by arbuscular mycorrhizae in soils subjected 

to no-till without N fertilization. Moreover, the same conditions provided higher ammonium content in 

earthworm casts. For both parameters (i.e. AMF colonization and ammonium content in earthworm 

casts), it reveals that higher contents of the herbicide does not disturb such biological indicators of soil 

quality, and that cropping system over 6 years is a predominant factor affecting soil parameters as 

compared to an application of S-Metolachlor. Indeed, zero tillage combined to the lack of N fertilization, 

by improving soil structure and chemical balance, improved AMF activities (consistent with Verzeaux 

et al. 2016), mineralization processes in biogenic aggregates (consistent with Wachendorf et al., 2014), 

total organic C and N contents (consistent with Nivelle et al., 2016), and this despite of lower vertical 

transfer of the molecule in the profile of probably more compacted soils (Tolon-Becerra, 2011). 

 

5. Conclusion 

Contrasted cropping systems may change the effects of the herbicide S-Metolachlor on soil 

chemical and biological properties. Indeed, both tillage system and nitrogen fertilization regime have 

modified edaphic properties regardless application of the herbicide, leading to contrasted chemical and 

biological environment in S-Metolachlor treated soils. Surprisingly, most of the parameters studied were 

not directly affected by the application of the herbicide as compared to the controls. However, S-

Metolachlor increased nitrate content of soils managed under no-till characterized by higher values of 

total nitrogen, and increased ammonium content of earthworm casts in the same soils, but only when 

nitrogen fertilizers were added for 6 years. We conclude that the use of S-Metolachlor as a selective 

herbicide in maize crop is not a harmful agronomic practice for the soil chemical and biological 

parameters measured, and that the cropping system, by modifying edaphic properties, may induce 

contrasted effects of this molecule. Further research is needed to increase knowledge about the potential 

non-target effects of the S-Metolachlor in croplands. 
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Résumé des principaux résultats du chapitre IV.  

 

 

Les points forts de l’article 5 sont : 

1. Le S-Metolachlore augmente la teneur en nitrate des sols conduits en semis-direct 

indépendamment du régime de fertilisation azotée. 

2. Le S-Metolachlore augmente la teneur en nitrate de la solution des sols conduits en 

semis-direct indépendamment du régime de fertilisation azotée, et des sols conduits en 

labour uniquement avec fertilisation azotée intensive. 

3. Le S-Metolachlore augmente la teneur en ammonium des turricules de vers de terre 

sur les sols conduits en semis direct avec fertilisation azotée intensive. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 24. Schéma récapitulatif qui illustre les grandes tendances des effets des pratiques agricoles sur les indicateurs 

mesurés pour l’article 5 de la thèse. En gris : pas d’effet par rapport au témoin NT/N0 (absence de travail du sol, 

abscence de fertilisation azotée) ; rouge clair : effet négatif léger par rapport au témoin ; rouge : effet négatif 
significatif par rapport au témoin ; vert clair : effet positif léger par rapport au témoin ; vert : effet négatif significatif 

par rapport au témoin. PEST. : concentration en S-metolachlore ; ESA : concentration en ; OXA : concentration en ; 

NO3 : teneur en nitrates ; PO4 : teneur en phosphore assimilable ; DH : déshydrogénase ;  VERS DE TERRE : teneurs 
en ammonium des turricules de vers de terre ; PLANTE : teneurs en C et N total et rendement du maïs.



 

 

 

 

195 

 

 

 

 CHAPITRE V.  
 

DISCUSSION GENERALE  
 

 

 

 

 

 

 

 

« Il ne fait aucun doute que le défi mondial du maintien des sols et 

de leur biodiversité, souvent ignoré dans les discussions 

scientifiques sur les problèmes environnementaux mondiaux, est de 

plus en plus attiré par l'importance de maintenir le fonctionnement 

de l'écosystème et le bien-être de l'homme. »  

 

Richard D. Bardgett, université de Manchester UK, 2012 
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Chapitre V. Discussion générale 

 
 Ce travail de thèse s’inscrit dans le champ d’étude de l’agro-écologie dont une des définitions 

donnée par Gliessman en 2003 est : « l’agro-écologie est l’application de l’écologie à l’étude, la 

conception et la gestion des agrosystèmes durables ». En d’autres termes, l’agro-écologie, à l’inverse de 

l’agriculture dite « industrielle », vise à déterminer quelles sont les pratiques de gestions agricoles 

durables, pour le sol mais aussi l’environnement, tout en continuant à maximiser les rendements des 

cultures. En déterminant les effets de la gestion des pratiques culturales sur les indicateurs qualitatifs 

édaphiques et aériens et en intégrant les interactions trophiques entre les milieux souterrains et aériens, 

les différents chapitres de ma thèse s’insèrent parfaitement dans le champ d’étude de l’agro-écologie. 

 Les différents résultats obtenus, synthétisés dans ce manuscrit, ont permis de répondre aux 

objectifs fixés au cours de ma thèse. Tout d’abord, ces résultats ont permis de déterminer la sensibilité 

de certains indicateurs qualitatifs, à intérêts agronomiques, vis à vis des pratiques culturales intensives 

et écologiques. Ensuite, ils ont permis de comparer les effets de chacune des pratiques culturales sur ces 

indicateurs mais aussi sur la productivité végétale. Enfin, les résultats nous ont permis de mettre en 

évidence des interactions entre les systèmes de culture et les réseaux trophiques. D’abord en montrant 

que des effets négatifs, neutres ou synergiques peuvent être induits lorsque deux ou plusieurs pratiques 

culturales sont combinées ; puis en montrant qu’il existe des interactions trophiques positives, neutres 

ou négatives entre les milieux souterrain et aérien.  

Nous présenterons une synthèse des principaux résultats avec une restitution qui permet de répondre 

aux différents objectifs. Cette restitution permettra dans une première partie de déterminer à la fois la 

sensibilité des indicateurs vis à vis des 4 pratiques culturales expérimentées et les effets de ces pratiques 

sur la qualité du sol et de son environnement. Une deuxième partie restituera les effets des combinaisons 

culturales sur la qualité du sol et la productivité végétale et sur les interactions trophiques aériennes et 

souterraines. L’ensemble de cette restitution est schématisé et résumé sur la figure 25. Pour chacune 

des parties, les limites des différentes études seront abordées en lien avec le choix des pratiques 

culturales, des indicateurs qualitatifs mais aussi des méthodes utilisées. En conclusion, nous établirons 

quels types de gestion culturale étaient plus aptes à répondre à la fois aux objectifs de durabilité des 

agrosystèmes mais aussi aux attentes économiques des agriculteurs. 
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Fig. 25. Schéma résumant la sensibilité des indicateurs vis-à-vis des pratiques de gestions agronomiques issues des 

articles de ce manuscrit de thèse ainsi que les intéractions et impacts qui peuvent se produirent dans un sol. 

La première ligne en haut « GESTIONS CULTURALES » illustre les quatre pratiques de gestion agricole : A. le 

travail du sol ; B. les couverts végétaux ; C. la fertilisation azotée et D. les pesticides. La deuxième ligne 

« SENSIBILITE » permet de mettre en évidence la sensibilité des « INDICATEURS QUALITATIFS » de la 

troisième ligne vis à vis de chacune des 4 gestions A, B, C, et D (rouge : sensibilité forte, orange : sensibilité moyenne, 

jaune : sensibilité faible). Les indicateurs qualitatifs sont regroupés en 3 groupes : les molécules du sol (encadrées en 

vert), les activités microbiennes (encadrées en bleu) et des organismes de la chaîne trophique des agrosystèmes 

(encadrés en rouge). La quatrième ligne « INTERACTIONS » permet de montrer les principales activités et 

régulations entre les trois groupes du dessous et du dessus du sol. Enfin, la dernière ligne « IMPACTS SOL & 

ENVIRONNEMENT » permet de montrer les principaux impacts que peut engendrer l’anthropisation sur la qualité 

du sol et de l’environnement. COT : carbone organique total du sol, NT : azote total du sol, NO3 : nitrate, NH4 : 

ammonium, P ass : phosphore assimilable, PESTICIDE : glyphosate et S-métolachlore, DH : déshydrogénase, URE : 

uréase, AlP : phosphatase alcaline, AWCD : réponses fonctionnelles microbiennes, MYC : abondance en spores et 

colonisation racinaire par gloméromycètes, VERS : ammonium, nitrate, et activité microbienne des turricules de vers 

de terre, PLANTE : productivité et physiologie des plantes de haricot et maïs, PUCERON : survie larvaire d’Aphis 

fabae sur le haricot. 

 

1. Sensibilité des indicateurs vis à vis des pratiques culturales et effets sur la qualité du sol 

et de son environnement 

 1.1. La sensibilité des indicateurs déterminée par les effets positifs, neutres ou négatifs 

 induits par les pratiques agricoles 

 Glyphosate et fertilisation azotée. A travers les résultats des différents articles, nous avons pu 

déterminer la sensibilité des indicateurs qualitatifs vis à vis des pratiques de gestion agronomique. Tout 
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d’abord, les articles 1 et 2 issus d’études réalisées en mésocosme ont permis de montrer des effets 

positifs du glyphosate, lorsque la dose au champ était appliquée, sur les activités enzymatiques de la 

phosphatase alcaline (articles 1 et 2) et sur les activités de mycorhization (article 2). A l’inverse, lorsque 

la dose au champ était appliquée, les résultats ont montré soit des effets négatifs du glyphosate sur les 

activités fonctionnelles microbiennes (article 1) ; soit un effet neutre du glyphosate sur les indicateurs 

chimiques édaphiques (ie. phosphore assimilable, nitrate et nitrification) (articles 1 et 2) et les réponses 

physiologiques des plantes et des pucerons (article 2). On note donc une sensibilité plus importante des 

indicateurs biologiques édaphiques par rapport aux indicateurs chimiques édaphiques, aériens et des 

pucerons. Seule l’application d’une forte concentration de glyphosate a conduit à augmenter les teneurs 

de ces nutriments dans les sols (article 1) et donc augmenter la sensibilité des indicateurs chimiques du 

sol vis-à-vis du glyphosate. 

Les résultats de l’article 1 ont mis en exergue un effet positif de la fertilisation azotée sur les 

activités enzymatiques de la phosphatase alcaline et de l’uréase. Alors que les résultats de l’article 2 ont 

mis en évidence un effet négatif de la fertilisation azotée sur les activités de la déshydrogénase et de la 

phosphatase. De même, les résultats de l’article 2 ont montré un effet positif de la fertilisation azotée 

sur la teneur en nitrates du sol, les teneurs en éléments nutritifs dans les feuilles des plantes, sur le 

rendement des plantes ainsi que sur la survie larvaire des pucerons. Enfin, les résultats de l’article 5 

montraient un changement de l’activité des champignons mycorhiziens ainsi qu’une diminution des 

teneurs en herbicide sélectif suite à l’apport conventionnel d’azote de synthèse. Il semblerait donc que 

l’apport d’azote minéral soit une pratique agricole qui induit des modifications rapides d’un ensemble 

d’indicateurs biologiques et chimiques des sols. La gestion de l’azote dans les agrosystèmes doit donc 

faire l’objet d’études approfondies afin de pouvoir rendre compte de son impact potentiel sur la qualité 

du sol et de l’environnement. 

Travail du sol et couverts végétaux. Les articles 3, 4 et 5 ont permis de mettre en évidence un effet 

positif du semis-direct sur les activités de deshydrogénase, les mycorhizes, les teneurs en ammonium 

dans les turricules de vers de terre et la teneur en herbicide dans les horizons supérieurs (articles 3, 4 et 

5) et un effet négatif sur les teneurs en phosphore dans les sols (article 3). A l’inverse, le labour avait 

un effet négatif sur l’uréase, les activités des champignons mycorhiziens, la teneur en ammonium dans 

les turricules de vers de terre, la teneur en herbicide dans l’horizon 0-20 cm (articles 3, 4 et 5) et un 

effet positif sur la teneur en phosphore assimilable dans les sols (article 3). Egalement, le labour affectait 

négativement la réponse fonctionnelle microbienne (article 4). Les apports de couverts végétaux ont 

permis d’améliorer les activités et la diversité des microorganismes dégradant le carbone (article 4). 

Les résultats de l’article 5 montrent que l’apport d’un herbicide sélectif augmente les teneurs en 

molécules de dégradation et en nitrates dans les sols mais n’affecte pas directement les activités 

biologiques des sols et les rendements des plantes. La sensibilité des indicateurs biologiques vis à vis 
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du S-Metolachlore reste donc assez limitée. Le travail du sol et la couverture végétale semblet être deux 

facteurs de gestion qui influencent la dynamique du carbone et de l’azote via un changement dans les 

activités microbiennes de dégradation des molécules organiques et des teneurs en carbone et azote total.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 26. Schéma récapitulatif qui illustre les grandes tendances des effets des pratiques agricoles sur les indicateurs 

mesurés pour les 5 articles de la thèse. En gris : pas d’effet par rapport au témoin (N0/CK ; NT/N0 ; NT/bf/N0 ; 

NT/N0/MET) ; rouge clair : effet négatif léger par rapport au témoin ; rouge : effet négatif significatif par rapport au 

témoin ; vert clair : effet positif léger par rapport au témoin ; vert : effet négatif significatif par rapport au témoin. 

DH : déshydrogénase ; AlP : phosphatase alcaline ; URE : uréase ; AWCD : activités fonctionnelle microbienne ; 

H’ : diversité fonctionnelle microbienne ; PO4 : teneur en phosphore assimilable; NO3 : teneur en nitrates; NIT : 

nitrification ; AMF : champignon mycorhizien ; TOC : teneur en carbone organique; TN : teneur en azote organique 

; PEST. : concentration en herbicide ; ESA : concentration acide sulfonique ; OXA : concentration acide oxalinique ; 

VERS de TERRE : activité des vers de terre ; PLANTE : rendement et/ou teneurs en éléments nutritifs de la plante ; 

PUCERON : survie larvaire. 

 

 

 La figure 26 permet de mettre en évidence les effets des différentes pratiques culturales sur les 

indicateurs testés au cours de mes travaux de thèse, permettant ainsi de déduire leur sensibilité. 
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 Pour résumer, nos résultas ont mis en évidence 1) Une sensibilité très importante de l’ensemble 

des indicateurs édaphiques (activités enzymatiques, mycorrhization, turricules de vers de terre, teneur 

en nutriments du sol, teneur en herbicides) et aériens (paramètres physiologiques des plantes et 

pucerons) vis à vis des engrais azotés ; 2) Une sensibilité forte des activités de mycorhization, des 

enzymes et des réponses fonctionnelles microbiennes suite à l’apport de glyphosate ; 3) Une sensibilité 

des indicateurs chimiques tels que les teneurs en nitrates et en molécules de dégradation du S-

métolachlore à l’apport du S-metolachlore ; 4) Une sensibilité importante des activités microbiennes et 

de la séquestration du carbone et de l’azote vis à vis du travail du sol et ou de la couverture végétale. 

En accord avec nos résultats, de nombreuses études ont montré que les paramètres chimiques liés aux 

cycles Du carbone, de l’azote et du phosphore étaient de bons indicateurs de la santé des sols car ils 

permettent de définir les voies d’une agriculture à haute productivité tout en protégeant l’environnement. 

Par exemple, Schloter et al., (2003) ont montré que l’azote était un élément clé pour la qualité des sols. 

L’azote biodisponible régule en effet la croissance des microorganismes mais aussi la croissance des 

plantes. En revanche, le nitrate (NO3) et le protoxyde d’azote (N2O) jouent des rôles non négligeables 

dans la pollution de l’environnement. 

De la même manière, le carbone est un indicateur important car les sols stockent au moins trois fois plus 

de carbone (contenu dans la MO) que ce que l’on trouve dans l’atmosphère ou dans les plantes vivantes. 

Ce pool de carbone organique est sensible aux changements climatiques ou à l’environnement local. La 

mise en place de mesures du carbone organique, à l’aide de techniques isotopiques, spectroscopiques et 

d’expérimentations sur le terrain, est essentielle pour créer des modèles numériques permettant de 

comprendre son évolution dans les agrosystèmes. A partir de ces modèles, une étude réalisée par 

Schmidt et al. (2011) suggèrait qu’il était possible de simuler des rétroactions entre le changement 

climatique et les écosystèmes, mais aussi d’évaluer les options de gestion favorables à la séquestration 

du carbone, nécessaire pour limiter le réchauffement climatique. Cependant, l’étude du carbone dans les 

sols peut être sujette à des débats scientifiques. En effet, de récentes études ont mis en évidence que la 

stabilisation des MO n’était pas seulement liée à la structure moléculaire de la biomasse qui est ajoutée 

au sol. Ces études ont également remis en cause le concept de condensation des substances humiques 

en supposant que leur rôle dans le cycle de la MO était finalement marginal (Marschner et al., 2008). 

Ainsi, les concepts de détermination de l’évolution des MO dans les sols doivent être révisés afin de 

mieux comprendre le cycle du carbone et d’améliorer la capacité des chercheurs à prédire les réponses 

du sol vis à vis des pratiques agricoles, de la végétation, mais aussi des changements climatiques 

(Schmidt et al., 2011).  

Enfin, le phosphore est également un nutriment clé essentiel pour évaluer la qualité de sols. A l’image 

de l’azote, il est un nutriment limitant pour la croissance des plantes et son cycle dépend à la fois des 
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activités microbiennes (mycorhizes, biomasse microbienne) mais aussi des activités des organismes 

supérieures qui se nourrissent des microbes du sol (par exemple les vers de terre) (Cardoso et al., 2013). 

Comme nous l’avions montré dans le chapitre I, il existe des relations très étroites entre les 

éléments chimiques du sol et les activités biologiques. Schoenholte et al. (2000) ont montré que 

beaucoup de propriétés chimiques du sol influencent directement les processus microbiens via les 

nutriments et les applications de substrats carbonés. Ces processus déterminent la capacité des sols à 

contenir, alimenter et recycler les nutriments (y compris le carbone) et à permettre le mouvement et la 

disponibilité de l'eau. Les activités biologiques au travers les réponses des enzymes du sol, des activités 

microbiennes (AWCD, mycorhizes), des vers de terre, de la plante ou encore des insectes phytophages 

ont également été montrées comme étant sensibles aux pratiques culturales (Bending et al., 2004 ; 

Cardoso et al., 2013 ; Mahdavi-Arab et al., 2014 ; Johnston et al., 2015). Par exemple, Cardoso et al. 

(2013) ont montré que le système conventionnel de travail du sol (labour, fertilisation azotée, absence 

de couverts végétaux, pesticide) était considéré comme le plus agressif car la perturbation du sol est 

intense. En lien avec ces systèmes de nombreux chercheurs ont constaté une perte d’activité et de 

diversité microbienne et une augmentation des risques d’érosion (Bayer et al., 2001). A l’inverse les 

techniques moins agressives comme le semis-direct ont permis, dans les premiers horizons du sol, 

d’améliorer la qualité chimique (e.g. teneur en carbone, azote) et biologique (e.g. activités microbiennes, 

abondance en vers de terre) associée à la santé des sols (Babujia et al., 2010 ; Cardoso et al., 2013). Des 

études ont conclu que les indicateurs chimiques comme le carbone et l’azote organique sont des 

indicateurs sensibles aux pratiques de gestion à long terme alors que les indicateurs biologiques sont 

sensibles aux gestions agricoles à court terme (Nogueira et al., 2006 ; Cardoso et al., 2013). Il est donc 

nécessaire d’utiliser des indicateurs rapidement sensibles aux changements de pratiques afin d’anticiper 

les modifications majeures dans les propriétés du sol causées par l’anthropisation (Cardoso et al., 2013). 

 

1.2. Les effets individuels des pratiques de gestion sur les indicateurs qualitatifs 

Afin de résumer les effets principaux de chacune des pratiques culturales sur les indicateurs de 

la santé des sols, nous reprendrons les grandes tendances issues des différents articles de ce manuscrit 

de thèse. 

Glyphosate. L’article 1 nous a permis de montrer que l’application à une dose au champ (FR) d’un 

herbicide total (le glyphosate) conduit à une diminution de la réponse des activités fonctionnelles 

microbiennes pouvant ainsi permettre une augmentation du stockage de carbone dans les sols. Une 

étude réalisée par Ramirez et al. (2012) a montré que l’application d’azote dans les sols par les activités 

anthropogéniques peut avoir des impacts sur la dynamique du carbone souterrain en lien avec les 

activités microbiennes. Ces auteurs ont montré que l’application d’azote entraînait une diminution de la 
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biomasse microbienne et modifiait la composition de la communauté bactérienne. En outre, ils ont 

montré que la gestion anthropique des sols avec l’application d’azote de synthèse diminue les activités 

microbiennes du sol en modifiant les capacités métaboliques des communautés bactériennes du sol. La 

capacité des communautés bactériennes à décomposer les réserves en carbone du sol était diminuée, 

conduisant à une augmentation potentielle des taux de séquestration du carbone dans certains sols. Nous 

suggérons donc, qu’à l’image de l’application d’azote de synthèse, l’application conventionnelle de 

glyphosate peut modifier les activités des communautés bactériennes et donc le potentiel de stockage de 

carbone. Cependant, les résultats de l’article 1 ont mis en évidence un effet dose-dépendant du 

glyphosate sur les réponses fonctionnelles microbiennes. Nous suggérons que tout comme l’ajout 

d’azote de synthèse en excès dans les sols peut conduire à la fois à une augmentation de la lixiviation 

des nitrates et à une augmentation des taux de minéralisation de la MO, l’apport en excès d’une molécule 

organique de synthèse comme le glyphosate peut globalement conduire à une diminution de la qualité 

de sols.  

A partir de ces suggestions, nous avons montré que des concentrations supérieures de glyphosate dans 

les sols stimulaient à la fois les communautés bactériennes édaphiques qui dégradent les substrats 

carbonés et augmentaient le taux de nitrification et la teneur en nutriments dans les sols (article 1). 

Les fortes concentrations de glyphosate ajoutées ont été choisies car elles sont comparables à un 

déversement chimique ou à un apport concentré de glyphosate sur de petites surfaces (par exemple : le 

désherbage en milieu urbain). Nous suggérons que l’application à haute concentration de glyphosate 

peut entraîner une augmentation de certaines activités microbiennes au détriment d’autres activités 

(comme l’activité biologique globale représentée par la déshydrogénase). Ces augmentations vont 

permettre un turn-over rapide du cycle des éléments nutritifs (carbone, azote, phosphore) pouvant 

conduire à une perte de ces éléments qui sera supérieure aux potentiels de remobilisation par les 

microorganismes, d’adsorption par les particules minérales ou d’absorption par les plantes. Ce 

phénomène est d’autant plus préoccupant lorsque l’apport d’une forte concentration en glyphosate est 

réalisé sur un sol nu ou très faiblement couvert par les végétaux. 

En accord avec nos résultats, Ratcliff et al. (2006) ont montré que le glyphosate, appliqué à la 

dose au champ, n’avait pas d’effets importants sur la structure des communautés microbiennes et sur les 

activités bactériennes et fongiques. En revanche, une concentration élevée de glyphosate (100 fois la 

dose au champ) entraînait une augmentation des activités (AWCD) et de la diversité (H’) totale des 

bactéries cultivables. Ce phénomène conduisait à un enrichissement des bactéries généralistes au 

détriment des communautés fongiques du sol. Ces auteurs ont conclu que la formulation commerciale 

du glyphosate appliquée à la dose recommandée sur le terrain n’était pas nécessairement néfaste pour 

une certaine partie des communautés microbiennes du sol tandis que la dose concentrée stimulait  

rapidement et de manière non spécifique les communautés bactériennes. Les effets potentiels non ciblés 
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du glyphosate sur les microorganismes du sol et leurs activités ne sont donc pas négligeables dans 

certaines conditions d’application. En effet, en s’intéressant au mode d’action de la molécule de 

glyphosate, des chercheurs ont montré qu’elle induisait une inhibition de la synthèse des protéines par 

la voie de l’acide shikimique dans les cellules bactériennes et fongiques et que l’un de ses adjuvants 

tensioactifs, l’amine de suif polyéthoxylée, pouvait être toxique pour certaines bactéries et leurs 

prédateurs potentiels (e.g. les protozoaires) (Franz et al., 1997 ; Tsui & Chu, 2003). En accord également 

avec nos résultats, Haney et al., (2000) démontrent que l’application de glyphosate (sous forme de sel 

isopropylamine de glyphosate) à des concentrations supérieures à la dose recommandée stimule 

positivement les activités microbiennes sans affecter la biomasse microbienne mesurée. Une des 

conséquences de cette augmentation des activités est un accroissement des taux de minéralisation du 

carbone et de l’azote. De plus, Alexander (1977) rapportait que le potentiel de minéralisation rapide des 

molécules du glyphosate pouvait induire un excès d’azote par rapport aux besoins énergétiques des 

microbes hétérotrophes et cet excès peut être libéré dans le sol sous forme inorganique. Nous suggérons 

donc que rapidement après l’apport d’une concentration élevée en glyphosate, une minéralisation rapide 

peut se produire avec une augmentation potentielle des teneurs en nutriments et en molécules de 

dégradation du glyphosate. Si ces nutriments et molécules chimiques ne sont pas rapidement dégradés 

par les plantes ou les microorganismes et/ou assimilés par les particules du sol, ils peuvent devenir une 

source de contamination du sol et de l’environnement. En effet, la transformation de l’azote en nitrates 

ou nitrites peut être une source de pollution de l’eau et de l’air. Le phosphore (contenu dans la molécule 

de glyphosate) sous sa forme assimilable peut également être source de pollution pour les nappes 

souterraines. Enfin, la transformation du glyphosate en métabolites de dégradation (AMPA) n’a pas pas 

été suffisamment étudiée pour considérer qu’une fois transformé, le glyphosate n’est plus une source de 

contaminantion éventuelle. Fait intéressant, malgré ces pollutions potentielles, de nombreux chercheurs 

ont conclu que le glyphosate qui atteint la surface du sol est rapidement dégradé par les communautés 

hétérotrophes des sols sans les affecter négativement, même lorsque des concentrations importantes sont 

appliquées (Haney et al., 2000 ; Ratcliff et al., 2006). 

Néanmoins et au regard de la littérature actuelle, nous pensons qu’il est nécessaire d’améliorer les 

connaissances sur les effets du glyphosate sur d’autres indicateurs qualitatifs du sol et sur le devenir de 

la molécule et de ces métabolites de dégradation dans le sol et l’environnement à plus long terme.  

Fertilisation azotée. Dans l’article 2 de ce manuscrit de thèse, les résultats ont mis en évidence des 

effets négatifs de la fertilisation azotée sur les activités enzymatiques du sol bien que la dose 

conventionnelle d’azote de synthèse à permis d’augmenter la nitrification, les teneurs en éléments 

nutritifs dans les sols, les teneurs en nutriments dans les feuilles et les rendements, tout en augmentant 

le taux de survie larvaire des pucerons. Au regard de nos résultats, des correlations significatives 
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évidentes entre les activités enzymatiques du sol et les propriétés chimiques ont été trouvées (Samuel, 

2009), mais les effets positifs, neutres ou négatifs de la fertilisation azotée sur les enzymes du sol 

peuvent dépendre de différents facteurs et notamment du choix de l’activité enzymatique mesurée. Par 

exemple, Ajwa et al. (1999) ont indiqué que la fertilisation azotée de long terme avait augmenté les 

activités de β-glucosidase et de phosphatase acide alors que les activités uréasiques avaient diminué. 

Shen et al. (2010) ont, quant à eux, rapporté que l’apport conventionnel d’azote synthétique avait 

significativement diminué les activités de deshydrogénase, d’uréase et de phosphatase. En outre, les 

conclusions rapportées par certaines études indiquent que i) une diminution de 40 % des taux de 

fertilisation azotée par rapport au taux conventionnel permettait de réduire l’apport en excès d’azote non 

utilisé par les plantes tout en maintenant la durabilité des systèmes de culture intensive dans le delta du 

fleuve Yangtze en Chine (Shen et al., 2010) ; ii) les microorganismes et les plantes sont à l’origine de 

la sécrétion d’enzymes qui peuvent minéraliser les nutriments organiques dans les sols. En effet, Olander 

& Vitousek (2000) montrent que lorsque la biodisponibilité est faible, le biota du sol peut augmenter la 

production de ces enzymes afin d’améliorer l’apport d’azote inorganique et de phosphore nécessaire à 

leur croissance. La mesure des activités enzymatiques, dont celles choisies dans le cadre de cette thèse, 

peut donc être utilisée comme indicateur des changements écologiques causés par la fertilisation azotée 

(Ajwa et al., 1999) car, en plus d’être fortement sensibles aux pratiques anthropiques, les enzymes sont 

des acteurs fondamentaux des principales fonctions biochimiques du sol. Des études ont démontré leurs 

rôles de catalyseur dans plusieurs réactions importantes nécéssaires aux processus de vie des 

microorganismes du sol (e.g. la deshydrogénase), de stabilisation de la structure physique des sols, mais 

aussi de recyclage des éléments nutritifs (Dick et al., 1994). Dans le cadre de notre étude, c’est sans 

doute leurs fonctions de formation et de décomposition de la MO dans le sol et la transformation de 

l’engrais uréasique appliqué dans notre champ expérimental qui font que ces trois activités enzymatiques 

sont fondamentalement pertinentes pour mesurer l’effet des pratiques agricoles sur l’état qualitatif d’un 

sol (Sinsabaugh et al., 1991 ; Makoi & Ndakidemi, 2008). 

Même si nous ne montrons pas de lien direct entre la fertilisation azotée et d’autres bio-

indicateurs dans l’article 2, le biota et les activités enzymatiques étant liés, les effets de la fertilisation 

azotée sur d’autres bio-indicateurs du sol peuvent être discutés. Les travaux de Johnson (1993) ont 

montré que les champignons mycorhiziens provenant des sols fertilisés produisaient moins d’hyphes 

et d’arbuscules (i.e. organes d’échange) et fournissaient donc moins de nutriments inorganiques aux 

plantes. Pour compenser, les champignons des sols fertilisés, produisaient plus de vésicules (i.e. organes 

de stockage) pour approvisionner leurs propres réserves comparativement aux champignons 

mycorhiziens des sols non fertilisés. Ces résultats sont conformes à l’hypothèse selon laquelle la 

fertilisation peut sélectionner des souches de champignons mycorhiziens qui ont des capacités de 

symbiose inférieures par rapport à d’autres souches adaptées aux sols non fertilisés. Les effets de la 
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fertilisation azotée sur les activités des vers de terre peuvent quant à eux être contradictoires selon les 

études. Par exemple, Potter et al. (1985) indiquaient une diminution linéaire très significative de la 

densité de lombrics à mesure que les taux annuels de fertilisation azotée augmentaient, tandis que Tiwari 

(1993) montrait que l’application d’engrais azotés provoquait une augmentation significative du nombre 

de lombrics et des turricules dans le sol. Malgré des effets contradictoires dans la littérature, plusieurs 

études s’accordent toutefois sur le fait qu’il existe des interactions entre la gestion des sols qui affecte 

les teneurs en nitrate et la densité et l’activité des lombriciens. En modifiant les concentrations en azote 

dans les sols, les vers de terre peuvent modifier les processus du cycle de l’azote dans les agrosystèmes. 

Les auteurs en concluent que les effets nets de l’activité des vers de terre peuvent varier en fonction de 

la pratique de gestion. Ainsi, la fertilisation azotée, en modifiant les teneurs en nitrates dans les sols, 

peut affecter la capacité des vers de terre à augmenter la disponibilité en azote par la réduction de 

l’immobilisation microbienne et par l’augmentation de la minéralisation. Enfin, en accord avec nos 

résultats, Hosseini et al. (2015) ont montré que le taux intrinsèque d’accroissement naturel des pucerons 

sur les plantes fertilisées était amélioré. Ainsi, l’abondance et le taux de croissance de la population de 

pucerons sont positivement corrélés avec la fertilisation azotée. Nous suggérons que la fertilisation 

azotée peut entraîner une augmentation de l’appétence des plantes vis-à-vis de leurs phytophages 

entraînant de surcroît une utilisation plus intensive des insecticides, source de pollution 

environnementale. Nous concluons que la mycorhization, la teneur en éléments nutritifs et les activités 

microbiennes des turricules de vers de terre, la physiologie des pucerons mais aussi la croissance des 

plantes sont des indicateurs qui sont affectés par l’azote et peuvent donc faire l’objet d’un suivi dans le 

cadre de la gestion durable des agrosystèmes. 

Travail du sol et couverts végétaux. Les articles 3 et 4 montraient que l’absence de travail du sol était 

favorable aux activités enzymatiques uréase et deshydrogénase ainsi qu’aux activités des 

champignons mycorhiziens et de l’activité de minéralisation de l’azote organique en ammonium dans 

les turricules de vers de terre. De même, une augmentation des teneurs en carbone et azote total était 

trouvée après une gestion à moyen terme (5 ans) en semis direct ; bien qu’à court terme, cette pratique 

ne conduisait pas à augmenter les teneurs en carbone et azote total et diminuait les teneurs en phosphore 

assimilable. Le labour, quant à lui, conduisait à diminuer les activités biologiques des sols et à 

augmenter les teneurs en nitrate et phosphore dans les sols. Il est bien connu que le travail du sol a 

des effets significatifs sur les activités biologiques et chimiques édaphiques. Par exemple, Aziz et al. 

(2013) ont montré que le semis-direct, en perturbant un minimum le sol et en laissant des débris végétaux 

en surface, induisait des conditions d’humidité et de température plus favorables aux activités 

biologiques que dans les sols labourés. Enfin, les effets positifs du semis direct sur les activités des 

enzymes du sol, des vers de terre et des champignons mycorhiziens ont souvent été montrés dans la 
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littérature. Pour ne citer qu’un exemple, Hu et al. (2015) montraient que les activités des champignons 

mycorhiziens et de la phosphatase alcaline étaient supérieures en semis-direct comparativement au 

labour. Ils ont également montré que le semis-direct entraînait un maintien de la structure 

communautaire des champignons mycorhiziens et jouait un rôle important dans le maintien de leurs 

fonctionnalités, en particulier sous semis de maïs. Ainsi, en accord avec nos résultats, Aziz et al. (2013) 

ont estimé que les indices de qualité des sols étaient significativement plus hauts en semis-direct 

comparativement au labour. Pour ce qui est des indicateurs chimiques, nos résultats ne vont pas dans le 

même sens que les deux études précédemment citées (Hu et al., 2015 ; Aziz et al., 2013) qui montraient 

une augmentation de la teneur en phosphore assimilable, azote et carbone dans les sols en semis direct. 

Nous suggérons que la différence peut être due aux conditions pedo-climatiques et à la durée de 

l’éxpérimentation. Néanmoins, les conclusions de nombreux chercheurs montrent que l'utilisation 

inappropriée des sols et les systèmes de gestion conventionnelle tels que le labour annuel peuvent 

entraîner une diminution des activités biologiques, l'érosion des sols, l'épuisement de la teneur en MO 

et d'autres nutriments, ce qui entraîne une dégradation permanente des sols et des pertes de productivité 

(Ramos et al., 2011). 

Les couverts végétaux ont quand à eux permis d’accélérer la dégradation de certaines classes de 

substrats carbonés (ie. composés phénoliques, polymères, carbohydrates) comparativement aux sols 

n’ayant pas reçu cette couverture en inter-culture. Ces résultats sont en accord avec d’autres études et 

notamment celle de Nunan et al. (2015) qui montrait qu’à long terme les communautés microbiennes 

dans les sols nus étaient exposées à une gamme moins diversifiée de substrats carbonés. Ces auteurs ont 

suggéré que les communautés présentes dans les sols en jachère nue étaient mieux adaptées à utiliser les 

substrats facilement oxydables avec un coût dans la production enzymatique plus faible. Ainsi, les 

communautés microbiennes de ces sols ne dégradaient pas aussi facilement les polymères 

comparativement aux communautés présentes dans des sols cultivés. Alors qu’on pourrait s’attendre à 

ce que les communautés des sols nus (i.e. sans couverture végétale depuis 14 à 82 ans) dégradent plus 

facilement les composés carbonés anciens des sols, cela ne semblait pas être le cas dans l’étude de Nunan 

et al., 2015. En accord avec notre étude, les communautés microbiennes des sols sans couverture 

végétale ont préférentiellement utilisé des substrats qui peuvent être minéralisés plus facilement que 

ceux dégradés par les communautés issues des traitements cultivés. Nous suggérons donc que la 

présence de couverts végétaux en inter-culture peut paradoxalement favoriser la dégradation des 

matériaux organiques dits « récalcitrants », en améliorant les activités de décomposition des 

microorganismes hétérotrophes, et ce malgré la fourniture importante de molécules organiques labiles 

par la restitution permanente des plantes des couverts végétaux et des cultures principales. A l’inverse, 

la pratique du labour ou l’absence de couverts végétaux diminue le potentiel catabolique des sols et 

sélectionne des communautés qui sont adaptées à la privation de MO fraîche en utilisant des substrats 
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qui nécessitent peu d'investissement, dont le rendement énergétique et enzymatique est relativement 

faible. L’étude des communautés microbiennes dégradant les différentes formes de substrats carbonés 

peut donc donner des indications de l’effet des pratiques culturales sur la dégradation de la matière 

organique du sol. Leur mesure permet d’évaluer l'influence des variables agronomiques sur les 

différentes fractions inertes de la MO (e.g. légères : carbohydrates, ou plus lourdes : polymères) du sol 

et d'évaluer de potentiels liens entre les réponses microbiennes et le stockage du carbone dans les sols. 

Dans l’article 4, nous démontrons que sur une période de 5 ans, l’absence de travail du sol a amélioré 

les stocks de carbone et d’azote organique dans ces systèmes contrairement aux pratiques de labour 

avec ou sans couverts végétaux. Ces résultats coïncident avec l’étude abondamment reprise dans la 

littérature de Doran (1980), qui a mis en évidence que l’environnement physico-chimique et biologique 

du sol diffère grandement entre un travail du sol réduit et un labour conventionnel. Par exemple, un plus 

grand nombre de microorganismes aérobies, anaérobies, dénitrificateurs ainsi que des activités 

enzymatiques supérieures (e.g. déshydrogénase, phosphatase) ont été trouvés dans l’horizon de surface 

des sols non labourés par rapport à ceux qui le sont. De même, les résultats de l’étude de Doran (1980) 

montre également des teneurs en eau, et en carbone et azote organique supérieures dans l’horizon de 

surface des sols non labourés. Il suggère que l’augmentation de la réserve en azote labile peut-être liée 

à la biomasse microbienne supérieure dans les sols sans labour. Cependant, à des profondeurs plus 

élevées (jusqu’à 30 cm), les tendances s’inversent avec une augmentation des populations microbiennes, 

des activités enzymatiques et des teneurs en carbone et azote organique dans le labour conventionnel 

comparativement à la pratique du semis-direct (Doran, 1980 ; del Galdo et al., 2003). Etant donné que 

la charrue permet un retournement des différents horizons du sol, cela induit une augmentation du taux 

d’aération et d’infiltration de l’eau dans les horizons profonds comparativement au semis-direct. Ainsi, 

il est cohérent de trouver une augmentation de l'activité microbienne aérobie et de l’abondance des 

nitrifiants dans les horizons sous-jacents des sols conduits en labour conventionnel. Néanmoins, ces 

augmentations sont souvent ponctuelles et enregistrées dans un délai court à la suite de l’opération du 

labour. En effet, l’oxygénation des horizons profonds par le labour est un processus immédiat mais sans 

stabilité dans le temps. Parallèlement, les activités de dénitrification réalisées par les microorganismes 

aérobies ou anaérobies facultatifs étaient plus importantes dans les horizons profonds sous semis-direct 

comparativement aux sols labourés. Par conséquent, le taux potentiel de minéralisation et de nitrification 

était plus élevé sous labour conventionnel tandis que celui de la dénitrification était plus élevé avec le 

semis direct. Plusieurs études ont en effet conclu que l’environnement biochimique des sols en semis-

direct était moins oxydatif que celui des sols soumis au labour. Ces conclusions sous-entendent qu’à 

long terme, une diminution de la perte de nitrates par lixiviation peut être mesurée dans les sols gérés 

en semis-direct, conduisant à une potentielle amélioration de l’efficacité d’utilisation des engrais azotés 
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par les cultures (Habbib et al., 2016) et à une diminution potentielle des contaminations par les nitrates 

des nappes phréatiques.  

Il est à noter que les études réalisées dans le cadre de ma thèse comportent plusieurs limites. La 

première réside dans le fait que les mesures ont été réalisées au niveau des horizons supérieurs entre 0 

et 20 cm. Or, comme nous l’avons vu dans les études de Doran (1980) et del Galdo et al. (2003), les 

activités microbiennes et les teneurs en carbone et azote peuvent différer grandement entre les différents 

horizons du sol. Ainsi, d’autres études ont été réalisées afin de mesurer l’évolution des teneurs en 

carbone et azote total dans les horizons 10-30 cm et 30-50 cm dans les sols conduits en semis-direct et 

en labour. Ces études ont été réalisées au sein de l’unité de recherche EDYSAN dans le cadre d’une 

autre thèse de doctorat (données non publiées). Elles démontrent que des chutes importantes des teneurs 

en carbone et azote total ont été observées dans l’horizon profond 30-50 cm en présence de fertilisation 

azotée et dans les conditions de labour sans couverture végétale d’inter-culture. Ces observations sont 

en accord avec les travaux de Mulvaney et al. (2009) qui suggèrent que la lixiviation des fertilisants 

azotés en profondeur active la minéralisation de la MO plus ancienne. Une autre limite concerne la durée 

de l’expérimentation et notamment pour l’article 4, qui rapporte un délai de 5 ans entre la mise en place 

de l’expérimentation et la comparaison des différents paramètres entre systèmes de culture. Cette durée 

est relativement courte du point de vue de la mise en place des processus écologiques suite à un 

changement d’utilisation des terres. Elle ne nous permet donc pas de conclure quand aux effets à long 

terme du travail du sol et des couverts végétaux sur la capacité du sol à maintenir des activités 

microbiennes élevées tout en continuant à stocker du carbone dans les différents horizons du sol. Enfin, 

la dernière limite que nous pourrons citer est le choix des indicateurs biologiques. D’autres indicateurs 

microbiologiques et biochimiques auraient pu être utilisés afin d’élargir les conclusions sur les 

changements de qualité des sols. Par exemple, Cardoso et al. (2013) ont montré que le quotient 

métabolique (qCO2) est un indice qui permet de déterminer la quantité de CO2 libérée par unité de 

biomasse microbienne dans le temps. Elle représente l’état métabolique des microorganismes du sol. De 

même d’autres indicateurs fonctionnels agissant au niveau des cycles du carbone, de l’azote et du 

phosphore auraient pu être choisis comme par exemple la mesure des activités protéolytiques et 

cellulolytiques, ou encore la mesure de la biomasse en carbone microbien par la technique de 

fumigation-extraction. Egalement, nous aurions pu mesurer la diversité génétique par PCR-DGGE 

(électrophorèse sur gel en gradient dénaturant) ou via un profil PLFA (phospholipides dérivés des acides 

gras). L’ensemble de ces mesures permettrait de conclure plus largement sur la faculté d’un sol à 

conserver les processus écologiques après une perturbation (Kennedy, 1999). Cependant, comme pour 

tous les indicateurs microbiens, la méthodologie d’analyse est une étape délicate pouvant comporter de 

nombreux biais (e.g. la détermination de la biomasse microbienne via l’extraction par fumigation) et 

être coûteuse (e.g. mesure de la diversité génétique par PLFA). De plus, l’interprétation des indices doit 
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être réalisée avec prudence, avec par exemple des valeurs élevées de qCO2 qui peuvent être attribuées 

au stress microbien mais également aux apports de C organique facilement dégradable qui stimulent 

rapidement les activités microbiennes (Dinesh et al., 2003). 

Travail du sol et S-metolachlore. Tout d’abord, il est à noter que le choix d’utiliser un herbicide sélectif 

et non total pour l’article 5 est lié à deux facteurs. Le premier est lié à la présence de la culture de maïs 

dans l’expérimentation au champ, le S-metolachlore étant un herbicide utilisé dans cette culture. Le 

deuxième facteur se base sur de récentes études qui ont montré un manque d’information concernant les 

effets de cet herbicide sur le sol et l’environnement (White et al., 2010). Il y avait donc un fort intérêt à 

consacrer un chapitre des effets du S-metolachlore sur les indicateurs qualitatifs et le devenir de ce 

pesticide dans les sols dans des agrosystèmes différenciés. Les points forts de cet article 5 montrent à 

la fois que les deux apports du S-metolachlore ont augmenté significativement les concentrations de la 

molécule mère, de ses métabolites de dégradations ainsi que les teneurs en nitrate dans le sol et la 

solution du sol. En revanche, les résultats n’ont pas montré d’effet significatif sur les activités 

biologiques des sols, ni sur les rendements du maïs. Il existe très peu d’études des effets du S-

metolachlore sur les indicateurs de qualité des sols. Les seules que nous avons étudié ont des résultats 

cohérents avec ceux obtenus dans l’article 5 de ce manuscrit de thèse, à savoir que l’apport de pesticide 

à la dose au champ n’est pas véritablement néfaste pour les indicateurs biologiques mesurés, mais peut 

conduire à une augmentation importante des teneurs en éléments chimiques non retenus (PO4, NO3) par 

le complexe argilo-humique dans les sols. D’une part, Huang et al. (2017) ont montré que dans les sols 

riches en MO, le S-metolachlore induisait une augmentation de certaines activités enzymatiques du sol 

(catalase, déshydrogénase, uréase, cellulase). D’autre part, ils ont montré une augmentation rapide des 

populations microbiennes (actinomycètes, champignons et bactéries), seulement deux semaines après 

l’apport d’une concentration élevée en S-métolachlore. Ces auteurs suggèrent également que la gestion 

du S-metolachlore, et notamment de la dose à appliquer dans les champs, doit être reliée aux facteurs 

environnementaux (pH, température, humidité) afin d’obtenir un compromis satisfaisant entre la gestion 

des mauvaises herbes et le risque de contamination environnementale. D’autres auteurs ont montré que 

certaines souches de microorganismes (par ex. : Klebsiella pneumoniae) étaient particulièrement 

efficaces dans la dégradation rapide su S-metolachlore (Martins et al., 2007). Cela suggère la nécéssité 

de mettre en place, à l’aide de techniques génétiques plus abouties, des études sur la croissance 

bactérienne en présence de l’herbicide afin de mieux comprendre la dégradation des herbicides soumises 

à différentes conditions abiotiques. D’autant plus que des chercheurs ont montré que certaines espèces 

étaient sensibles (e.g. les espèces du genre Azotobacter) alors que d’autres, au contraire, étaient 

stimulées comme certains Actinomycètes par l’application de différents herbicides (Zemolin et al., 

2014). Nous suggérons donc que les microorganismes (sensibles ou au contraire utilisant les herbicides 

comme source d’énergie) peuvent servir de bioindicateurs fiables dans la détermination de l’impact des 
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herbicides sur la microflore des sols. C’est pourquoi, nous suggérons qu’il est important d’identifier les 

pratiques culturales qui favorisent les espèces microbiennes sensibles ou au contraire capables de 

dégrader efficacement les herbicides. Cela permettra de déterminer quelle gestion agronomique est la 

plus adaptée pour améliorer l’efficience de dégradation des molécules phytosanitaires et donc pour 

limiter les potentielles contaminations environnementales. Des recherches ont montré par ailleurs que 

dans les écosystèmes naturels, des concentrations importantes de S-metolachlore peuvent affecter les 

teneurs en phosphate, ammonium et nitrate en diminuant leur assimilation nette ainsi que les taux 

d’absorption et de minéralisation par rapport à des concentrations moyennes (Elias & Bernot, 2014). La 

gestion du S-metolachlore est donc nécessaire en agriculture afin de limiter les pertes en azote et en 

phosphore qui peuvent également conduire à des contaminations chimiques dans les eaux souterraines. 

Cette préoccupation est d’autant plus forte lorsque d’autres pratiques agricoles qui sont connues pour 

favoriser la lixiviation des éléments chimiques sont associées à l’apport du S-metolachlore. En effet, 

l’effet des pratiques agricoles sur le devenir du S-metolachlore dans les sols à fait l’objet d’un certain 

nombre de travaux scientifiques. Par exemple, Singh (2002) ont montré que l’application 

d’amendements organiques et d’engrais azotés peut affecter la sorption et le déplacement des pesticides 

dans le sol. Les applications de MO (par exemple le fumier de vache) et d’urée ont augmenté la sorption 

du métolachlore dans les sols, ont réduit les pertes par lixiviation du S-métolachlore et ont diminué la 

mobilité du S-métolachlore. Par conséquent, dans les sols avec des teneurs en MO faibles, les 

applications combinées de S-métolachlore et de fumier ou d’engrais à base d’urée ont diminué la 

possibilité que l’herbicide puisse contaminer les eaux souterraines. D’autres travaux réalisés par White 

et al. (2010) ont étudié les programmes phytosanitaires conventionnels, dans lesquels les agriculteurs 

appliquent un herbicide au moment du semis, suivi par des applications séquentielles de fongicides après 

l’émergence de la culture. Les auteurs ont montré que ces gestions pouvaient modifier l’efficacité des 

herbicides et représenter une source de contamination forte pour l’environnement. Par exemple, ils ont 

montré que le fongicide chlorothalonil réduisait significativement la dissipation du S-metolachlore dans 

les sols par rapport à des sols qui ne recevaient que le S-metolachlore. Ils ont également observé une 

diminution de la teneur en métabolites de dégradation (acide oxalinique et acide sulfonique) dans les 

sols qui recevaient les deux traitements, suggérant que le fongicide avait une incidence sur l’activité du 

glutathion-S-transférase de l’herbicide. En revanche, les impacts des produits combinés sur les 

communautés microbiennes du sol étaient minimes. Nous concluons que la gestion combinée de deux 

ou plusieurs pratiques culturales peut avant tout modifier les processus de transport et le devenir des 

molécules phytosanitaires dans les sols. Nos résultats corroborent avec cette conclusion même si nous 

n’avons pas étudié l’effet combiné de deux ou plusieurs pesticides, mais uniquement les combinaisons 

travail du sol-azote-pesticide. 
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2. Effets des combinaisons de pratiques sur la qualité du sol, la productivité végétale et les 

interactions trophiques aériennes et souterraines 

2.1. Effets des combinaisons de pratiques sur les paramètres souterrains et aériens 

 Les effets d’une pratique culturale sur les indicateurs qualitatifs du sol permettent de fournir des 

informations quant au choix de la pratique la plus adaptée dans un contexte de développement durable. 

Cependant, les résultats obtenus dans les différents articles de ce manuscrit de thèse nous montrent que 

l’analyse individuelle d’une seule pratique sur les indices qualitatifs du sol n’est pas pertinente et ne 

reflète pas les conditions réèlles rencontrées par la profession agricole. En effet, sur le terrain, la gestion 

des agrosystèmes par les agriculteurs est conduite par la réalisation de plusieurs pratiques agricoles 

combinées dans le temps et dans l’espace. Par exemple, la couverture végétale d’interculture, le travail 

du sol, les traitements phytosanitaires et les apports d’azote de synthèse en post-semis, sont des pratiques 

combinées qui sont réalisées au sein d’un même programme technique annuel. L’un des objectifs de ce 

travail de thèse était de déterminer l’influence des combinaisons culturales sur la qualité du sol et sur 

les potentielles contaminations environnementales. Cet objectif est nécessaire pour mettre en lumière 

les combinaisons culturales les plus adaptées ou au contraire les plus néfastes pour le sol et 

l’environnement, dans l’intérêt d’orienter les agriculteurs qui sont engagés dans une démarche de 

conservation des sols. 

 

  2.1.1. Effets négatifs de la combinaison de deux pratiques culturales 

Les résultats de l’article 1 ont montré que l’historique de fertilisation azotée a modifié les 

effets du glyphosate sur les enzymes du sol dans une expérience réalisée en mésocosme. Des résultats 

similaires ont été rapportés par Munoz-Leoz et al. (2012) qui suggèrent que la fertilisation pouvait 

modifier les effets non ciblés des pesticides sur les communautés microbiennes. En accord avec leurs 

résultats, nous avons montré dans l’article 1 qu’il existe des effets négatifs sur la qualité du sol lorsque 

les engrais azotés de synthèse sont appliqués régulièrement à la dose conventionnelle et que le 

glyphosate est appliqué ponctuellement au cours de l’année pour la gestion des adventices. De plus, 

dans l’article 2, les résultats montraient que ces deux produits de synthèse (fertilisation azotée plus 

glyphosate) avaient un effet négatif sur la colonisation racinaire par les champignons mycorhiziens. 

Nous suggérons qu’à plus long terme, les effets négatifs de la combinaison, simultanée ou différée, des 

fertilisants azotés et des pesticides, peuvent conduire à une diminution de la vitesse de recyclage des 

nutriments dans les sols. En effet, une diminution des taux de décomposition de l’N et du P organique 

par les microorganismes spécifiques peut induire indirectement une augmentation de la teneur en N 

organique (e.g. mesurée dans l’article 2). La diminution du taux de minéralisation peut avoir un impact 

négatif sur la productivité végétale, d’autant plus lorsque les organismes symbiotiques et/ou 
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rhizosphériques sont directement ou indirectement touchés par la combinaison des pratiques agricoles. 

De même, les résultats de l’article 4 ont permis de montrer des effets négatifs de la combinaison du 

labour et de la fertilisation azotée et/ou des couverts végétaux sur l’évolution des teneurs en carbone 

et azote, et sur les activités enzymatiques du sol. Ces résultats sont cohérents avec une étude réalisée par 

Heidari et al. (2016). Ces auteurs montraient que dans les systèmes labourés, l’application des engrais 

chimiques diminuaient à la fois les activités enzymatiques et la biomasse du carbone microbien. Cette 

diminution des activités enzymatiques peut induire une diminution de la croissance des plantes car leur 

capacité à utiliser le phosphore inorganique est le plus souvent liée à l’activité enzymatique phosphatase 

qui transforme le phosphore insoluble en ions libres, biodisponibles pour les cultures. En accord avec 

d’autres études, nous pensons donc que la fertilisation azotée associée au travail du sol entraîne des 

effets négatifs sur la qualité du sol. Une solution pour palier aux effets néfastes de la fertilisation azotée 

et du labour tout en maintenant les niveaux de productivité des cultures principales serait de remplacer 

l’azote de synthèse par de l’azote organique issu de couverts végétaux caractérisés par un ratio C:N bas 

(e.g. intercultures à base de plantes légumineuses) et intégrés dans une rotation conduite en semis-direct 

sous couverture végétale permanente. 

 

2.1.2. Effets neutres ou synergiques de deux pratiques culturales combinées 

Les différents articles de ce manuscrit de thèse ont également permis de montrer des effets 

neutres ou synergiques entre la combinaison des pratiques culturales testées sur certains indicateurs 

qualitatifs. A titre d’exemple, les articles 3 et 5 montraient que le labour et la fertilisation azotée 

avaient des effets neutres sur le phosphore assimilable, les teneurs en S-metolachlore, ainsi que sur les 

champignons mycorhiziens du sol. De même, les pratiques du semis-direct et de la fertilisation azotée 

ont eu des effets neutres sur les teneurs en phosphore, en S-metolachlore, sur les activités des 

mycorhizes, sur les teneurs en éléments nutritifs et les activités microbiennes des turricules de vers de 

terre ainsi que sur le rendement des plantes. 

Parallèlement, des effets synergiques ont été montrés dans les résultats des différents articles de 

ce manuscrit de thèse. Tout d’abord, l’article 2 a mis en évidence une augmentation des teneurs en N 

total dans les sols et des teneurs en ammonium dans la plante lorsqu’une dose conventionnelle de 

glyphosate était appliquée sur les sols fertilisés. Des travaux réalisés par Bojovic & Markovic (2009) 

avaient déjà établi des corrélations entre la teneur en azote dans les sols et une plus grande teneur en 

azote dans les feuilles. Cependant, à notre connaissance, aucune étude n’a établi un lien entre 

l’application de glyphosate et l’augmentation des teneurs en azote dans les sols fertilisés et dans la 

plante. En accord avec Busse et al. (2001), nous suggérons que l’apport ponctuel de glyphosate peut être 

une source d’azote organique supplémentaire dans les sols recevant des intrants azotés de synthèse 

régulièrement (soit une à trois application(s) d’azote annuellement dans les sols gérés de manière 
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conventionnelle). L’azote organique contenu dans les molécules de glyphosate est donc une source 

« excédente » qui a pu être rapidement adsorbée sur les particules de sol ou immobilisée par la biomasse 

microbienne. Nous suggérons que dans un sol fertilisé, non limitant en azote minéral, l’apport d’une 

source nouvelle d’azote organique n’est pas rapidement minéralisée par les microorganismes des sols et 

peut donc conduire à une augmentation des teneurs en azote organique dans ces sols. En accord avec 

Bojovic & Markovic (2009) nous supposons que l’augmentation d’azote organique du sol peut ainsi être 

corrélée avec la teneur en ammonium dans les feuilles de haricot.  

De la même façon, le labour et la fertilisation azotée ont eu des effets synergiques sur la productivité 

du maïs (article 3), et le semis-direct et les couverts végétaux ont amélioré la séquestration du carbone 

ainsi que les activités enzymatiques et fonctionnelles des sols (article 4). Ces résultats corroborent avec 

d’autres études, et notamment celle de Veum et al. (2017) qui a montré que, dans la couche superficielle 

du sol, la qualité biologique était supérieure lorsque les couverts végétaux étaient associés à la pratique 

du semis-direct comparativement à cette même pratique sans culture de couverture. De même, Mbuthia 

et al. (2015) ont démontré que l’introduction de couverts végétaux en semis-direct augmentait les 

activités microbiennes et les teneurs en carbone, azote et phosphore dans les sols. En effet, nous pensons 

que l’intégration de couverts végétaux représente une source de substrats nutritifs carbonés et favorise 

le maintien de conditions humides favorables à la croissance des microorganismes du sol ; tandis que le 

semis-direct favorise la cohésion physique des agrégats et le maintien des galeries des vers de terre, tous 

deux favorables aux activités biologiques et essentiels au processus de stockage de la MO. 

Cependant, nous avons montré que la combinaison synergique des deux pratiques de semis-

direct et de couverture végétale en inter-culture peut être contrecarrée par l’intervention d’une troisième 

pratique agricole telle que la fertilisation azotée. En effet, si l’apport d’azote de synthèse dans les sols 

conduits en semis-direct avec couverts végétaux n’a pas induit de modification sur les indicateurs 

carbone et azote total, activités enzymatiques de déshydrogénase et d’uréase, il a néanmoins été néfaste 

pour les activités et la diversité fonctionnelle(s) microbienne(s). En revanche, l’application de la 

fertilisation azotée dans les sols labourés et couverts a permis de neutraliser les effets négatifs de ces 

deux pratiques combinées (i.e. labour plus couverture végétale) sur les indicateurs carbone et azote total, 

activités enzymatiques de déshydrogénase. Cela démontre l’importance de connaître les effets combinés 

entre les pratiques afin de reproduire au mieux les situations techniques rencontrées au champ et de 

pouvoir maximiser le potentiel des sols. Les résultats de l’article 5 montrent d’autres cas de 

changements induits par une troisième pratique ajoutée dans une combinaison. Par exemple, la 

fertilisation azotée, dans les systèmes gérés en labour sous application de S-metolachlore, a 

neutralisé les concentrations en S-metolachlore dans la solution du sol. De même, la fertilisation azotée 

dans les sols gérés en labour plus herbicide sélectif a augmenté la teneur en nitrates ; alors que dans 
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les sols gérés en semis-direct plus herbicide sélectif, la fertilisation azotée a augmenté la teneur en 

ammonium dans les turricules de vers de terre.  

Ces résultats ont permis de montrer l’importance d’étudier les combinaisons de pratiques agricoles sur 

les paramètres édaphiques et aériens. La figure 26 permet d’illustrer les grandes tendances qui rendent 

compte des effets individuels ou combinés de l’ensemble des pratiques testées sur les différents 

indicateurs. 

A l’heure actuelle, peu d’études se sont intéressées aux effets des combinaisons culturales sur les 

indicateurs biologiques. Pourtant, un grand intérêt doit être accordé à ces interactions car, comme montré 

précédemment, les effets négatifs d’une pratique culturale peuvent être neutralisés lorsque celle-ci est 

associée à d’autres pratiques de gestion. A contrario, les effets positifs d’une pratique peuvent être 

inhibés par l’association avec une pratique néfaste pour la qualité du sol. Un exemple largement décrit 

dans la littérature est l’évaluation de l’interaction entre les engrais azotés et le travail du sol sur le 

processus de stockage du C organique dans les sols. Alvarez (2005) a montré que l’application d’azote 

de synthèse seule n’a pas amélioré la teneur en carbone organique du sol alors que l’association entre la 

fertilisation azotée et la restitution des résidus de culture a eu un effet significativement positif. Aussi, 

Habig & Swanepoel (2015) ont mis en évidence que les systèmes de gestion agricoles tels que les apports 

d’engrais, l’introduction de couverts végétaux et le travail du sol avaient des effets différents sur 

l’activité et l’abondance d’espèces microbiennes selon qu’ils étaient gérés individuellement ou en 

combinaison. A l’image de nos résultats, ces auteurs ont montré que la combinaison du semis-direct, la 

diversification des cultures dans la rotation, la couverture permanente du sol, et la diminution de l’usage 

des engrais de synthèse aboutit à la plus forte augmentation de la diversité et des activités microbiennes 

comparativement à chaque pratique testée individuellement. Cependant, ces mêmes pratiques associées 

à l’apport d’engrais ou d’herbicides ne conduisaient pas à l’amélioration significative de la diversité et 

des activités des communautés microbiennes du sol (Habig & Swanepoel, 2015). Les recherches futures 

doivent donc être orientées en prenant en compte la combinaison spatiale et temporelle des pratiques 

agricoles, ainsi que la durée nécessaire à la stabilisation des changements induits par ces combinaisons. 

L’ensemble de ces critères permettra de déterminer quelles pratiques de conservation des sols sont les 

plus pertinentes pour entrenir la fertilité et la qualité des sols dans des conditions pédoclimatiques 

contrastées. Il est également nécessaire de reconsidérer les systèmes agricoles dans leur intégralité, en 

prenant en compte non seulement les indicateurs édaphiques et aériens, mais également les interactions 

qui existent entre les milieux souterrains et aériens au sein des agroécosystèmes. 

 

2.2. Interactions trophiques 

Comme nous venons de le voir précedemment et dans l’objectif de conserver les sols tout en 

maximisant les rendements, des recherches scientifiques sont encore nécessaires. D’autant plus 
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qu’Abawi & Widmer (2000) ont rapporté que toutes les pratiques culturales existantes étaient connues 

pour affecter la qualité des sols. Par exemple, en affectant les populations de pathogènes, certaines 

pratiques culturales peuvent aggraver des maladies racinaires des plantes. Il est bien connu que certaines 

combinaisons de pratiques contribuent fortement à augmenter ou, au contraire, à diminuer les principales 

activités des microorganismes du sol mais aussi les populations de ravageurs et le parasitisme des 

cultures. Ainsi, Abawi & Widmer (2000) soulignent qu’il est nécessaire de s’assurer que les pratiques 

de gestion, introduites pour améliorer la qualité du sol, ne déstabiliseront pas les interactions trophiques 

entre le dessous et le dessus de la surface du sol. Dans ces interactions, sont compris à la fois l’abondance 

et la diversité totale des microorganismes, les organismes bénéfiques (champignons mycorhiziens, vers 

de terre) mais aussi les organismes néfastes (insectes ravageurs tels que les pucerons) aux niveaux 

souterrains et aériens. La plante, en jouant le rôle d’intermédiaire, peut influencer ces interactions et 

assurer la stabilité à long terme de la MO du sol et donc de sa qualité. Des cas d’études sur ces 

interactions et leurs relations avec la qualité des sols ont été présentés dans les articles 2 et 5 de ce 

manuscrit de thèse. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 27. Représentation schématique des interactions plantes-insectes-bactéries. (A) Les symbiotes bactériens associés à 

des insectes herbivores (représentés sous la forme de flèches bleues) peuvent être localisés dans divers compartiments 

corporels (les glandes salivaires, l'intestin, les bactériocytes ou l'hémolymphe). Certaines protéines dérivées de 

bactéries elles-mêmes sont sécrétées dans les plantes. Certaines bactéries peuvent également infecter 

systématiquement les plantes et être reconnues comme pathogènes par la plante. Les bactéries associées aux insectes 

interfèrent avec avec différents processus de signalisation des plantes, ce qui entraîne des altérations : de la 

composition volatile, de la morphologie des plantes, des nutriments et de la production de composés liés à la défense. 

Ces altérations ont souvent des effets positifs sur les réponses physiologiques des insectes et l'attraction des insectes 

adultes sur les plantes stressées. (B) Les bactéries associées aux plantes (présentées sous forme de flèches oranges), 

sont localisées soit dans la rhizosphère, soit dans la phyllosphère, interfèrent avec les voies de signalisation des 

plantes conduisant à des altérations : de la composition volatile de la plante et de la production de molécules liées à 

la défense. Ces altérations peuvent avoir un impact positif ou négatif sur les réponses physiologiques des insectes. 

Certaines bactéries associées aux plantes peuvent également produire des toxines qui agissent directement contre les 

insectes herbivores (issue de Sugio et al., 2014). 
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La mise en place d’un système expérimental sol-plante-puceron dans un milieu fermé pour 

l’article 2 et d’un système expérimental sol-plante-turricules de vers de terre dans un milieu ouvert pour 

l’article 5 nous ont permis de fournir des indications sur les interactions potentielles qui existent lorsque 

le sol est soumis à des perturbations. Les principaux résultats de l’article 2 (voir la figure conceptuelle 

correspondant à cet article) montrent qu’au sein d’un système fermé il existe des interactions entre les 

milieux souterrains et aériens. Par exemple, nous avons montré que la teneur en nutriments dans le sol 

a eu des effets positifs sur la survie larvaire des pucerons. De même, la forte teneur en nitrate dans les 

sols contribue à améliorer le statut nutritif de la plante Phaseolus vulgaris, elle même conduisant à 

améliorer la réponse physiologique des pucerons Aphis fabae. Inversement, les plus fortes activités 

enzymatiques mesurées dans le sol ont été associées à une plus forte diminution de la survie larvaire des 

pucerons. Sugio et al. (2014) ont rapporté qu’il existait des mécanismes par lesquels les microbes du sol 

interfèrent avec le complexe plante-insecte. Par exemple, il est connu que les microbes et leurs enzymes 

peuvent moduler la teneur en métabolites primaires et secondaires et/ou les systèmes de défenses des 

végétaux contre les insectes. De même, les microorganismes peuvent affecter la biologie des insectes, y 

compris leur métabolisme et leur comportement (Fig. 27). 

Dans notre étude nous n’avons pas montré de relation entre la mycorhization du haricot Phaseolus 

vulgaris et la survie des pucerons Aphis fabae. Cependant, d’autres études ont fait état d’interactions 

entre les mycorhizes et les phytophages aériens. Par exemple, Babikova et al. (2014) ont montré que les 

interactions des plantes avec les herbivores et les champignons mycorhiziens fonctionnent dans les deux 

directions (ascendante et descendante). En effet, les champignons mycorhiziens jouent un rôle 

fondamental ascendant en augmentant l'attractivité des végétaux vis-à-vis des pucerons par la production 

des composés organiques volatils, alors que les pucerons ont des effets négatifs sur la formation des 

symbioses mycorhiziennes, la biomasse et la nutrition végétale. Ainsi, ces auteurs ont conclu que les 

organismes souterrains et aériens peuvent interagir au travers une modification de la qualité de leur 

plante hôte, sans que l’un et l’autre entrent en contact directement. Fait intéressant, nous avons montré 

des interactions négatives entre les enzymes déshydrogénase, phosphatase alcaline et la réponse 

physiologique des plantes. Cependant, nous ne pouvons préciser s’il s’agit d’enzymes qui opèrent dans 

la rhizosphère. Or, une étude réalisée par Gianfreda (2015) a montré que les enzymes de la rhizosphère 

ont une activité généralement plus élevée que les enzymes du sol environnant et peuvent ainsi diminuer 

la disponibilité des nutriments à portée des racines. 

L’article 5 à mis en évidence que la fertilisation azotée a entraîné une augmentation des teneurs en 

phosphore assimilable dans le sol et des teneurs en nitrates dans le sol et la solution du sol. Des 

interactions positives ont également été trouvées entre ces nutriments et le rendement de la culture de 

maïs. Bien que, le semis direct a contribué à augmenter les teneurs en carbone et azote total du sol et la 
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concentration en S-metolachlore dans la solution du sol de l’horizon 0-20 cm. Les facteurs 

environnementaux mesurés en conditions de semis-direct ont été décrits comme ayant des interactions 

positives avec les activités d’ammonification des turricules de vers de terre mais aussi avec les activités 

de colonisation racinaire du maïs par les champignons mycorhiziens. 

 L’ensemble de ces résultats montre qu’un compromis doit être trouvé entre, d’un côté les 

applications chimiques d’azote de synthèse et de pesticides pour la croissance et la protection des plantes 

respectivement, et de l’autre l’amélioration des activités biologiques favorisées par des perturbations 

minimales et l’introduction de couverts végétaux en inter-culure. En effet, les intrants agricoles (e.g. 

fertilisants de synthèse, amendements organiques, pesticides) permettent de maximiser la productivité 

en dépit des effets non ciblés sur les organismes du sol et leurs interactions trophiques, pouvant altérer, 

au bilan, le rendement économique des exploitations. A l’heure actuelle, la conjoncture agricole 

implique d’augmenter la qualité des sols pour envisager une réduction progressive des consommations 

en intrants et ainsi générer des économies d’échelle. La diminution des charges et l’augmentation 

conséquente de la marge nette sont désormais à la base de la réussite économique des exploitations 

agricoles bien avant le rendement brut issu de la productivité végétale. De manière synthétique, une 

review de Bünemann et al. (2015) explique que la fertilisation azotée a des effets positifs sur la 

productivité végétale, des effets contrastés sur les indicateurs biologiques du sol (positif, neutre et 

négatif) et des effets négatifs sur certains indicateurs chimiques tels qu’une acidification importante. A 

terme cette acidification est néfaste pour la plupart des indicateurs biologiques clés de la qualité des 

sols. A l’inverse, les couverts végétaux influencent positivement la biologie des sols et la productivité 

végétale en générant un apport de carbone fréquent et qualitativement maîtrisé. Contrairement aux 

insecticides et fongicides, les herbicides n’ont montré, dans la plupart des cas, que des effets 

minimalistes sur les organismes du sol. Pourtant, l’association des pratiques culturales peut modifier les 

effets des pratiques individuelles et ainsi altérer les interactions entre les milieux souterrain et aérien 

(e.g. effets sur la qualité du sol, de son environnement, et sur la productivité végétale). Des 

connaissances accrues sur les interactions trophiques « bottom-up » doivent être intégrées dans le 

développement de systèmes agricoles productifs et durables. Ces interactions peuvent représenter des 

stratégies dans l’augmentation de la productivité des cultures ou la diminution des coûts associés à la 

protection des plantes contre les organismes nuisibles. L’objectif est finalement d’orienter les choix 

techniques permettant d’entretenir ou restaurer la qualité des sols et de l’environnement tout en 

maintenant des rendements suffisants pour assurer la fonction nourricière fondamentale de l’agriculture 

et la durabilité financière et agronomique des exploitations agricoles.
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Conclusion générale 
 

 

 L’agriculture intensive a entraîné une dégradation importante des sols partout dans le monde. 

En effet, l’utilisation excessive des engrais de synthèse conduisant à des phénomènes d’eutrophisation, 

le labour, ou encore le manque de restitutions organiques, sont autant de facteurs ayant contribué à 

l’érosion graduelle des sols cultivés. Une prise de conscience de ces phénomènes agroécologiques a 

accéléré la mise en place de mesures visant à restaurer la qualité des sols. Actuellement, un suivi et une 

évaluation régulière des indicateurs sensibles de l’équilibre physico-chimique et biologique du sol est 

nécessaire pour contrôler l’effet permanent des pratiques sur la capacité des sols à fournir les services 

écosystémiques dont ils sont responsables. 

 Les différents objectifs de cette thèse ont été fixés afin de répondre aux enjeux agro-écologiques 

que représente l’agriculture durable, à savoir maximiser les rendements tout en réduisant les coûts 

énergétique et les risques potentiels que représentent les pratiques culturales intensives. Pour répondre 

à ces objectifs, nous avons choisi des indicateurs qualitatifs sensibles aux changements induits par les 

pratiques agricoles. Les principaux résultats des articles présentés dans ce manuscrit de thèse ont mis en 

évidence que (1) la séquestration du carbone, les activités fonctionnelles microbiennes, l’abondance en 

spores de champignons mycorhiziens arbusculaires, et la colonisation racinaire du maïs par ces derniers 

sont stimulées par le semis-direct sous couvert végétal ; (2) la fertilisation azotée induit des effets 

négatifs sur l’activité de déshydrogénase alors qu’elle permet d’augmenter la productivité végétale et la 

survie de certains parasites aériens des cultures ; (3) à la dose au champ, le glyphosate, un herbicide 

total, diminue les activités fonctionnelles de dégradation du carbone, affecte la teneur en azote du sol, 

et inhibe l’activité des champignons arbusculaires mycorhiziens uniquement lorsqu’il est appliqué sur 

un sol fertilisé depuis 6 ans ; (4) à la dose au champ, le S-metolachlore, un herbicide sélectif du maïs, 

augmente la teneur en nitrates des sols cultivés en semis-direct, sans affecter ceux gérés en labour 

annuel, et augmente également la teneur en ammonium des turricules de vers de terre des sols conduits 

en semis-direct et fertilisés depuis 6 ans. 

 D’une façon globale, nous mettons en évidence que ce sont essentiellement les combinaisons 

de pratiques culturales qui, via des modifications des indicateurs qualitatifs, peuvent modifier les effets 

des herbicides dans les agrosystèmes (e.g. effet combiné azote/glyphosate sur les activités de la 

phosphatase alcaline ; effet combiné semis-direct/azote/S-metolachlore sur la teneur en ammonium des 

turricules de vers de terre ; effet combiné labour/azote/S-metolachlore sur la teneur en nitrate). C’est 

aussi au travers ce travail de recherche de combinaisons de pratiques agronomiques que les plus fortes 

activités biologiques et teneurs en carbone et azote organique ont été observées en semis-direct avec 
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couverts végétaux et sans fertilisation azotée. Ceci permet d’élargir le champ des connaissances dans la 

compréhension des interactions multifactorielles pour identifier, en finalité, le bon compromis 

agronomique entre la productivité végétale et la protection physico-chimique et biologique des sols. 

 Les interactions trophiques « bottom-up » doivent également être intégrées dans le 

développement de systèmes agricoles productifs et durables. En effet, nous avons mis en évidence de 

nombreuses interactions sol-plante-écosystème aérien. Ces interactions peuvent représenter des 

stratégies dans l’augmentation de la productivité des cultures ou la diminution des coûts associés à la 

protection des plantes contre les organismes nuisibles (e.g. interactions négatives entre les activités 

enzymatiques du sol et la survie larvaire des pucerons Aphis fabae). 

 Des défis importants restent à relever pour élaborer des politiques nationales et internationales 

visant à favoriser l'émergence de systèmes de culture agro-écologiquement performants dans les pays 

industrialisés comme dans les pays en développement.
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Evaluation des effets de l’azote et des herbicides sur les indicateurs qualitatifs du sol 

dans des agrosystèmes contrastés 
 

 L’utilisation des fertilisants azotés et des herbicides de synthèse est aujourd’hui nécessaire pour assurer 

la productivité des systèmes de culture et répondre à la demande alimentaire d’une population mondiale en 

croissance démographique. Cependant, les effets potentiels de ces produits de synthèse sur les propriétés 

édaphiques et aériennes des agrosystèmes ont été décrits comme dépendants de l’environnement physico-chimique 

et biologique du sol sur lequel ils sont appliqués. En particulier, il semblerait que les sols non perturbés et sous 

couverture végétale permanente, caractérisés par des propriétés édaphiques très différenciées des sols gérés sous 

labour conventionnel, puissent modifier les effets non ciblés de certains herbicides. Plusieurs expérimentations au 

champ ainsi que deux études en conditions contrôlées ont permis de mettre en évidence que les systèmes gérés en 

semis-direct sous couverture végétale permanente étaient associés à une augmentation des teneurs en carbone et 

azote organique, des activités fonctionnelles microbiennes, de l’abondance en spores de champignons 

mycorhiziens arbusculaires, et de la colonisation racinaire du maïs par les champignons mycorhiziens. 

Deuxièmement, la fertilisation azotée a induit des effets négatifs sur certains indicateurs biologiques du sol comme 

l’activité de deshydrogénase alors qu’elle a permis d’augmenter la productivité végétale et le taux de survie larvaire 

de certains parasites aériens des cultures. Troisièmement, le glyphosate, un herbicide total, a augmenté le temps 

de dégradation des substrats organiques, et n'a pas eu d'effet sur l’activité des champignons mycorhiziens lorsqu'il 

était appliqué seul ; par contre l'application d'azote en combinaison avec le glyphosate sur un sol fertilisé depuis 6 

ans a entraîné une diminution du taux de colonisation du haricot par les champignons mycorhiziens. Les engrais 

azotés appliqués sur le long terme sont donc capables de modifier les effets non ciblés du glyphosate. Enfin, le S-

Metolachlore, un herbicide sélectif, a augmenté la teneur en nitrates des sols cultivés en semis-direct, sans affecter 

ceux gérés en labour annuel, et a également augmenté la teneur en ammonium des turricules de vers de terre des 

sols conduits en semis-direct sous couvert et fertilisés en azote de synthèse depuis 6 ans. Nous concluons que ce 

sont essentiellement les combinaisons de pratiques qui sont responsables des effets des herbicides sur les propriétés 

édaphiques et aériennes dans les agrosystèmes. 
Mots-clés : Indicateurs de la qualité du sol – Carbone et azote du sol – Réponse microbienne – Désherbage 

chimique – Fertilisation azotée – Travail du sol – Couverts végétaux 

 

Assessing the effects of nitrogen and herbicides on soil quality indicators in contrasted 

agrosystems 
 

 Nowadays, the use of synthetic nitrogen fertilizers and herbicides is required to ensure cropping systems 

productivity and meet the demand for food of a growing population. However, the potential effects of these 

synthetic products on agrosystem’s below- and above-ground properties have been described to be dependent of 

soil physicochemical and biological characteristics on which they are applied. Especially, it seems that soils under 

no-till and continuous cover-cropping, characterized by contrasted edaphic properties as compared to soils 

managed under annual plowing, may change the non-target effects of certain herbicides. Several field experiments, 

as well as two mesocosm studies, evidenced that cropping systems conducted under no-till with continuous cover-

cropping were associated to increased organic carbon and nitrogen contents, microbial functional activities, 

arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) spore density, and maize root colonization by AMF. Secondly, nitrogen 

fertilization induced negative effects on soil biological indicators such as dehydrogenase activity while it improved 

plant productivity and nymph survival of certain above-ground pests. Thirdly, glyphosate, a total herbicide, 

increased degradation time of organic substrates, while it did not change AMF activity when applied alone. 

However, the combinaison of glyphosate plus nitrogen fertilization in a soil fertilized over a 6-year period led to 

a decreased root colonization of bean by AMF. Thus, the long term nitrogen fertilization is capable to change the 

non-target effects of glyphosate. Finally, S-Metolachlor, a selective herbicide, increased nitrate content of soils 

subjected to no-till, while those conducted under annual plowing revealed no effect, and increased ammonium 

content of earthworm casts in soils managed under no-till with cover crops and nitrogen fertilization for 6 years. 

We conclude that the effects of herbicides on agrosystem’s above- and below-ground properties are mainly due to 

the combination with other agricultural practices such as nitrogen fertilization. 
Keywords: Soil quality indicators – Soil carbon and nitrogen – Microbial response – Herbicide application – 

Nitrogen Fertilization – Tillage – Cover crops 
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