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Résumé

Les foréts anciennes sont considérées comme des milieux riches en biodiversité avec la
présence d’especes rares ou spécialistes ce qui leur octroie une grande valeur de conservation. En
France, les foréts anciennes sont les foréts antérieures au minimum forestier (milieu du XIX¢™ siecle).
Les foréts récentes sont apparues aprés cette période. Les champignons sont essentiels au
fonctionnement des écosystémes forestiers. Notamment, les relations mycorhiziennes peuvent
faciliter la survie et la croissance des arbres dans les foréts boréales ettempérées. Le développement

du metabarcoding sur ’ADN environnemental (ADNe) facilite le suivides communautés du sol.

Ma thése a pour objectif général d’aborder la surveillance de la biodiversité des sols de foréts

anciennes. Précisément, durant mathese, nous nous sommes questionnés sur :

- Les conséquencesde lafragmentation forestiere surles communautés fongiques du sol;

- Le possible role des réseaux mycorhiziens sur la survie et la croissance des semis en foréts
anciennesetrécentes au moyen d’une approche expérimentale ;

- Linfluence de la qualité de I'habitat en forét ancienne surles communautés de la biodiversité

évaluée par’ADNe du sol.

A l'aide d’un échantillonnage du sol conséquent et de I'utilisation du metabarcodingde ’ADNe, il
a été démontré que lesréponses fongiques a la fragmentation passée et actuelle étaient complexes
mais confirment que la fragmentation passée influence encore de nos jours les communautés
fongiques. Lapproche expérimentale mise en place dans différentes parcelles forestiéres n’a pas
permis de montrer une influence significative des réseaux mycorhiziens surlacroissance et la survie
des plantules. Cependant, la survie a été significativement plus élevée en forét ancienne durant les
premiers mois de I'expérimentation. Al'aide d’unindice de biodiversité potentielle, le derniervolet a

montré que les principaux phylums du sol étaient sensibles ala qualité de I'habitat.

Cette thése a permis de montrer que la biodiversité du sol était sensible aux perturbations
anthropiques et que ses réponses pouvaient étre décalées dans le temps. Pour les gestionnaires
forestiers, il est nécessaire de prendre en compte ces observations pour minimiser la perte en
biodiversité du sol. Ces organismes sont essentiels au fonctionnement des foréts et leur perte

pourrait perturbercet équilibre.



Abstract

Ancient forests are considered to be environments rich in biodiversity, with the presence of rare
or specialist species, giving them a high conservation value. In France, ancient forests are those that
predate the forestry minimum (mid-19th century). Recent forests appeared after this period. Fungi
are essential to the functioning of forest ecosystems. In particular, mycorrhizal relationships can
facilitate the survival and growth of trees in boreal and temperate forests. The development of

metabarcoding on eDNA makes it easier to monitor soil communities.

The general aim of my thesis is to address the monitoring of soil biodiversity in ancient forests.

Specifically, during my thesis, we looked at:

- The consequences of forest fragmentation on soil fungal communities;

- The possible role of mycorrhizal networks on the survival and growth of seedlings in ancient
and recentforests, using an experimental approach;

- Theinfluence of habitat quality in ancient forests on biodiversity communities as assessed by

soil eDNA.

With the help of extensive soil sampling and the use of eDNA metabarcoding, it was shown
that fungal responses to past and present fragmentation were complex, but confirmed that past
fragmentation stillinfluences fungal communities today. The experimental approach implemented in
various forest plots did not show a significant influence of mycorrhizal networks on seedling growth
and survival. However, survival was significantly higher in ancient forest during the first months of the
experiment. Using a potential biodiversity index, the final section showed that the main soil phyla

were sensitive to habitat quality.

This thesis has shown that soil biodiversity is sensitive to human disturbance and that its
response can be delayed overtime. Forest managers need to take these observations into account to
minimize the loss of soil biodiversity. These organisms are essentialto the functioning of forests and

their loss could upset this balance.
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I.1. Fragmentation des foréts anciennes et conséquences sur les communauteés

[.1.1. Les foréts anciennes, des foréts particulierement fragmentées

a) Définition etidentité desforéts anciennes

La forétest'écosysteme le plus représenté en Europe, ou sasurface ne cesse d’augmenter,
au moins récemment. Au sein de cet écosystéme, les archives biologiques et historique s, mais aussi
les observations des écologues et forestiers, ont permis de souligner des diff érences notables,
relatives a la continuité temporelle, et de faire émerger le concept de forét ancienne. Lancienneté
correspond ala continuité temporelle de I'état boisé, c’est-a-dire ala période de présence d’uneforét
sans interruption pour des usages agricoles ou autres (Cateau et al., 2015). La continuité temporelle
de I'état boisé doit étre aussi prouvée depuis plusieurs siecles sans discontinuité (GIP-Ecofor, 2023a).
En France, cette continuité est décrite a partir de témoignages, notamment cartographiques et
produits pendant les phases de minimum forestiers. Ainsi, les cartes produites par I'Etat-major aux
alentours du milieu du XIX®™ siécle correspondent aussia une période d’usage maximum des foréts,
avant les exodes urbains liés a la révolution industrielle — et en conséquence au minimum de la
superficie forestiere en France métropolitaine (Figure 1a). Ces cartes attestent de la présence de
foréts potentiellement plus anciennes, d’age variable, mais sont globalement dites anciennes par
opposition aux foréts absente de ces cartes, et probablement plus récentes. Cette limite du milieu du
XIXéme sigcle pour caractériser ancienneté des foréts est admise en France (Dupouey et al., 2007 ;
Vallauri et al., 2012 ; Dupouey, 2013). En effet, il aura fallu attendre la fin de la Révolution francaise
pour avoir des estimations fiables. En 1791, la superficie forestiere est estimée a 6,4 millions
d’hectares ce qui équivalaita 12,4% du territoire total. Cependant, al'opposé desforétsdomaniales
et communales, la prise en compte de la superficie des foréts privées dans cette estimation globale
est superficielle (GIP-Ecofor, 2023c). Entre 1821-1834, la superficie forestiére était estimée a 6,7
millions d’hectares soit 12,6% du territoire (Nice et la Savoie exclues) (GIP-Ecofor, 2023c). En 1878, la
superficie forestiereaugmente pouratteindre plus de 9 millions d’hectares ce qui équivalaita 17% de
la superficie totale du territoire (GIP-Ecofor, 2023c). Cette référence temporelle peut dépendre de la
dynamique du couvert forestier propre achaque pays (Hermy & Verheyen, 2007 ; Bergés & Dupouey,
2017). Ainsi selon les pays et les documents disponibles, la période pour définir 'ancienneté d’une
forét est une continuité temporelle de 150 a 400 ans au minimum (Hermy et al., 1999). En Grande-
Bretagne, les cartes du XVII¢™ si¢cle sont disponibles alors qu’en Suéde, il faut attendre le début du

19¢™e pour avoir des cartes fiables (GIP-Ecofor, 2023b).
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En France, il existe trois sources cartographiques qui peuvent étre utilisées (Figure 1b). La
premiére est la carte de Cassini (échelle du 1/86 500). Bien qu’elle semble étre la plus intéressante
pour son ancienneté (1749-1790), cette carte estimprécise etil y manque un grand nombre de petits
boisements (Vallauri et al., 2012). Les deux autres sources sont le cadastre napoléonien (1/2 500 en
général, 1812-1850) et la carte d’Etat-major (1/40 000, 1818-1866) (Bergés & Dupouey, 2017). Le
cadastre est plus précis que la carte d’Etat-major et est adapté a des études locales mais difficile a
mettre en ceuvre surde grandes étendues (Rochel etal., 2017). La carte d’Etat-majorsemble la plus
adaptée pour des études a I’échelle régionale ou nationale et ce malgré une imprécision de l'ordre
d’'une soixantaine de metres (Lallemant et al, 2017). La numérisation de ces ressources
cartographiques est un travail difficile et a permis d’observer une importante variabilité entre les
régions (GIP-Ecofor, 2023b). En plaine, la surface forestiére est moins variée que dans d’autres
régions. Suite a la déprise agricole eta I'exode rurale, la surface agricole a beaucoup augmenté (GIP-
Ecofor, 2023b). Malgré la constance de superficie forestiere en plaine, lasurface de forét ancienne a
régulierement diminué suite aux déboisements des foréts anciennes et le retour d’un écosystéeme
forestier sur les terres agricoles abandonnées (Jamoneau et al., 2010; De Keersmaeker et al., 2015).
De nos jours, il est possible qu’un massif forestier soit constitué d’'un assemblage de parties
anciennes et récentes (GIP-Ecofor, 2023b). Dans notre cas, nous hous sommes basés surles cartes de
I'Etat-major. Lutilisation des archives forestiére est un apport de preuves supplémentaires pour
attester de lI'ancienneté d’une forét (Lathuilliere & Gironde-Ducher, 2021). Elles informent sur la
composition, la structure et le traitement desforéts au cours du temps, ce qui permet une meilleure
compréhension de I'état actuel et de la trajectoire future des peuplements (Lathuilliere & Gironde-
Ducher, 2021). Enfin, la présence d’espéces typiques ou indicatrices de foréts anciennes peut
apporter des informations non négligeables pour estimer la temporalité de la continuité forestiere

(Berges & Dupouey, 2017; Lathuilliere & Gironde-Ducher, 2021).
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Figure 1- Détermination d’une forét ancienne avec a) I’ évolution de la couverture forestiere en France au cours des siecles
(Source : Le Tacon (2021)) et b) les sources cartographiques permettant d’estimer I'ancienneté d’une forét en France (Source :
Géoportail (2023))

b) Caractéristiques des foréts anciennes

En surface, il est parfois difficile d’estimer le caractére ancien d’une forét en se basant sur la
structure etla composition des peuplementsforestiers (Flinn & Marks, 2007). En effet, les différences
entre lesforéts anciennes et récentes sont principalement visibles dans les caractéristiques physico-
chimiques du sol et sont possiblement liées aux effets passés de I'agriculture et leur permanence sur
le long terme (Diedhiou et al., 2009). Néanmoins, selon le type d’agriculture passée, les effets
different a long terme (Holmes & Matlack, 2018). Les sols qui étaient cultivés autrefois ont subi le
labour ou le nivellement et ont eu des apports de nutriments ce qui a eu comme conséquence s
d’augmenter le pH et les concentrations en azote et phosphore (Koerner et al., 1997, Compton &
Boone, 2000) etde diminuerla quantité de matiere organique (Compton & Boone, 2000). A I'inverse,
les sols des anciens paturages ont une concentration en carbone plus élevée mais un pH et des
teneurs en azote et phosphore plus faibles (Compton & Boone, 2000). A cause des perturbations
mécaniques pour la mise en place des cultures, les especes du sous-étage forestier disparaissent. A

contrario, le paturage permettraitaux espécesforestieéres de survivre entant qu’especes marginales
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de communautés de prairie, ou sous la forme d’organes souterrains (rhizomes) (Dyer, 2010) et enfin

entrouvantrefuge dans les affleurements rocheux (Holmes & Matlack, 2018).
c) Biodiversité évaluée par ’TADNe du sol en forét ancienne

En offrant des conditions stables dans le temps, les foréts anciennes semblent faciliter
I'établissement et la croissance d’espéeces peu mobiles. Elles peuvent étre ainsi considérées comme

deszones « refuges » (Janssen, 2016) au sens biogéographique.

Les insectes sontles organismes les plus diversifiés etabondants en forét (Dajozetal., 1998).
Parmi ces organismes, les coléoptéres sont essentiels au fonctionnement desforéts. llest estimé que
50% des espéces sont associées aux foréts (Janssen, 2016). Parmi ce groupe, environ 20% sont
saproxyliques et permettent la dégradation et la libération de la matiére organique (Siitonen, 2001;
Stokland et al., 2012). Certaines espéces étant peu mobiles (Siitonen & Saaristo, 2000; Buse, 2012), la
diversité spécifique était plus riche enforétancienne qu’en forétrécente (Gossneretal., 2008; Irmler
et al., 2010; Brin et al., 2016). Parmi les coléoptéres, on distingue aussi les espéces carabiques qui
sont principalementdes prédateurs. Peude résultats ont été publiés surl'influence de I'ancienneté
sur ces especes. Cependant, les observations tendent a montrer des résultats contrastés entre forét
ancienne etrécente méme s’ilsemble y avoir des espéces spécifiques aux foréts anciennes (Assmann,
1999). En Europe, des études ont montré l'influence positive de la forét ancienne sur les
communautés de charangons saproxyliques (Buse, 2012), les mille-pattes (Maguraetal., 2015) et des
syrphes (Herrault et al., 2016). Pour les araignées, la composition en especes des communautés
differe selon la continuité forestiere et d’un point de vue fonctionnel les communautés de foréts

anciennes sont davantage originales (Morel et al., 2019).

Bien que la pédofaune représente 25% des especes totales décrites a I'échelle du globe
(Decaensetal., 2006) et qu’elle soit essentielle au bon fonctionnement des écosystéemes (Seastedt,
1984; Nielsen et al., 2011; Kopali et al., 2014; Falco & Coviella, 2016), peu d’études onttesté I'effet de
I'ancienneté (Janssen, 2016). La répartition des nématodes dépendrait en partie des caractéristiques
physico-chimiques du sol (Yeates et al., 2000; Hanél, 2001) et de leur régime alimentaire et plus
précisément de la présence de champignons et de bactéries. La diversité en collemboles serait
favorablement influencée par la continuité forestiere (Heiniger et al., 2014) car les foréts anciennes
hébergeraient des espéces peu mobiles et sensibles au desséchement (Ponge & Chevalier, 2006).
Néanmoins, il semblerait que le pH influence principalement les communautés (Chauvatetal., 2007;
da Silva et al., 2016). Les collemboles auraient un délai de réponses long (quelques décennies a
plusieurs siecles) face a des déréglements non-cycliques (Ponge et al., 2003). Les vers de terre

seraientfaiblementinfluencés parles changements d’usage du sol (Sigurdson & Gudleifsson, 2013). 1|
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faudrait 50-60 ans pour que les communautés de forét récente et ancienne redeviennent quasi-
similaire (Palo et al., 2013; Sigurdson & Gudleifsson,2013) méme s’il semble y avoir encore de fortes

différences au bout de 30 ans (Raty & Huhta, 2004a; Raty & Huhta, 2004b).

Durant ma these, le groupe cible a été principalement les champignons du sol. Les
connaissances sur l'influence de I'ancienneté d’une forét sur les champignons du sol ne sont pas
nombreuses (Janssen, 2016; Spake et al., 2016; Mennicken etal., 2020). La plupart des études se sont
concentrées surla maturité du peuplement forestier (Encadré 1) (Kranabetteretal., 2005; Palfner et
al., 2005; Fernandez-Toiran et al., 2006; Twieg et al., 2007; Wu et al., 2013) notamment l'influence de
la quantité de bois mort sur les communautés fongiques (Blaser et al., 2013; Parisi et al., 2018).
Diedhiou et al. (2009) ont montré que 'usage passé des terres durant 'Antiquité avait encore des
effets importants sur les communautés mycorhiziennes forestieres actuelles. La méta-analyse de
Spake et al. (2015) a conclu gu’il fallait en moyenne 90 ans pour qu’une forét restaurée ait une
richesse spécifique en champignons ectomycorhiziens équivalente a une forét ancienne. Dans les
Cévennes, la diversité en champignons pathotrophes, symbiotrophes et saprotrophes était
positivement corrélée ala proportion de forétancienne dans le paysage (Mennicken et al., 2020) plus
encore qu’a celle des foréts récentes. Dans les foréts anciennes de Belgique, la diversité en
champignons ectomycorhiziens est supérieure a celle de foréts récentes isolées uniquement

(Boeraeve etal., 2018).

Les foréts anciennes sont considérées comme des milieux riches en biodiversité avec la
présence d’espéces rares ou menacées (Peterken & Game, 1984; Spencer & Kirby, 1992; Brunet,
1993; Flensted et al., 2016) notamment dans les anciens grands ilots (Kimberley et al., 2014), ce qui
leur octroie une grande valeur de conservation (Berges & Dupouey, 2021). Au Danemark, la présence
de certaines espéces menacées d’extinction est davantage corrélée ala superficie forestiere de 1810
(qui était de 3,5%) que celle actuellement (Flensted et al., 2016). Néanmoins, il ne faut pas
généraliser ce constat. Il est nécessaire d’étudier cette relation dans d’autres endroits afin de conclure
sur la valeur de conservation des foréts anciennes vis-a-vis des espéces rares et menacées (Berges &
Dupouey, 2021). Les sols de foréts anciennes sont riches en champignons mycorhiziens (Mennicken
et al., 2020). Les symbioses mycorhiziennes, dont les interactions inter-espéces peuvent stabiliser les
réseaux écologiquesontaussiunrole majeurdansla survie etla croissance des arbres. Ces symbioses
sont considérées comme essentielles ala stabilité des foréts au moins tempérées et boréales (Pickles
& Simard, 2017) et les expérimentations actuelles soulignent aussi I'importance de leurs réseaux

inter-espéces dans larégénération des arbres ectomycorhiziens (Liang et al., 2020).
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Encadré 1 : Maturité des peuplements forestiers

En plus d’étre influencée par l'ancienneté, la biodiversité forestiere dépend aussi de la
maturité du peuplement. La maturité « traduit I'avancement du développement biologique du
peuplement des arbres qui composent la strate arborescente dominantes » (Cateau et al., 2015).
Cette notion estliée directement aux différentes étapes de développement d’un arbre : germination,
installation, vieillissement, sénescence et mort (Cateau et al., 2015; Janssen, 2016). En absence de
gestion forestiere, la maturité d’un peuplement peut s’intensifier. Dans le cadre de mathése, méme
sila maturité n’a pas été le centre de I'étude, elle a été controlée et prise en compte dans la sélection
dessites. La maturité influence la structuration des peuplements. Un peuplement fortement mature

augmente (Figure 2) :

- L'hétérogénéité structurale, ce quisignifie une variabilité importante dansles diameétres
desarbres (Li & Reynolds, 1995; Franklin & Van Pelt, 2004) ;

- Le nombre d’arbres ayant un tres gros diametre (Spies & Franklin, 1991; McGee et al.,
1999; Whitman & Hagan, 2007; Burrascano et al., 2013) ;

- Le nombre de bois mort (Siitonen, 2001; Vandekerkhove et al., 2009; Meyer & Schmidt,
2011; Burrascanoet al., 2013) ;

- Le nombre et la diversité de dendromicrohabitats (Winter & Moller, 2008; Hjalten et al.,
2012; Larrieu et al., 2012) ;

- Louverture du couvertvégétalet de 'hétérogénéité de lalumiere pergue au sol (Nicotra

et al., 1999; Vieilledentetal., 2010).

Figure 2- Effet de la maturité sur les caractéristiques des peuplements (Source : Janssen (2016))
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[.1.2. Menaces présentes en foréts anciennes

a) Vision théorique de la fragmentation de I'habitat

La fragmentation se définit comme la transformation d’un paysage continu en plusieurs
taches d’habitats plus ou moins éloignées les unes des autres avec des configurations et des tailles
distinctes (Bennett et al., 2003). Les manieres d’aborder les effets de la fragmentation et surtout
I’échelle d’étude (tache ou paysage)ontinitié un débaten écologie du paysage (Fletcheretal., 2018;
Martin, 2018; Fahriget al., 2019; Watling et al., 2020). En effet, de nombreuses études ont démontré
un effet négatif de la fragmentation de I'habitat a I'échelle du paysage en se basant sur des
métriques mesurées a I'échelle de la tache (Figure 3) (Fletcher et al., 2018). Cependant, ce constat
estbasé sur I'extrapolation de résultats observés aune échelle locale. Il s’agit doncessentiellement

de prédictions qui doivent étre vérifiées al'échelle du paysage (Fahriget al., 2019).

>
w
(g

Réponse écologique

Taille de la tache Isolation de la tache Distance a la bordure de la tache

Figure 3- Métriques utilisées a I’échelle de la tache pour étudier I'effet de la fragmentation (Source : Fahrig et al., 2019)

Ce débat a souligné I'importance de distinguer la perte d’habitat et la fragmentation per se
(Fahrig, 2003; Fahrig, 2013; Fahrig, 2017). Au-dela de la fragmentation, le paysage peut influencerla
distribution des espéces de différentes maniéres. Fahrig (2013) s'oppose ala vision traditionnelle de
la tache comme unité naturelle pour étudier les conséquences de la fragmentation sur les
communautés d’especes. Lafragmentation perse estun concept spécifique al'échelle du paysage et
non a l'échelle de la tache (Fahrig, 2003; Fahrig, 2013; Fahrig, 2017). La perte d’habitat est un
mécanisme durant lequel I'habitat est perdu au cours du temps (Figure 4). A linverse, la
fragmentation perse est un changement dans le motif spatial. Pour une perte d’habitat équivalente,
I'intensité de la fragmentation peut varier dans des paysages de taille équivalente. Ainsi, certains
paysages contiendront des grandes taches et d’autres auront de nombreuses petites taches (Figure 4)

(De Camargo et al., 2018; Fahrig, 2017).
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Figure 4- Distinction entre les notions de perte de I’habitat et fragmentation de I’habitat en soi (Source : Fahrig, 2017)

Fahrig (2013) émetune hypothése baséesurla quantité d’habitat dans le paysage. Elle prédit
gue les effets de taille de la tache et son isolement sont confondus dans les effets de la quantité
d’habitat dans le paysage. Cette hypothése suppose que (i) la richesse spécifique dansdes taches de
taille fixe est positivement corrélée a la quantité d’habitat autour de la tache et non ala taille ou a
I'isolement de cette derniere ; (ii) la quantité d’habitat prévoit davantage ladensité en espéces que
I'isolement des taches; (iii) la densité en espéeces n’est pas influencée par la fragmentation de
I'habitat en soi et (iv) les effets de la taille des taches et de l'isolement ne s’accentuent pas avecla
baisse de la quantité d’habitat dans le paysage (Watling et al., 2020). Cette hypothése est débattue
depuis plusieurs années (Fletcher et al., 2018; Martin, 2018; Fahrig et al., 2019; Watling et al., 2020).
Pour certains auteurs, elle n’inclurait pas les taches les plus isolées (Lindgren & Cousins, 2017) et ne
s’appliquerait pas a tous les organismes (Martin, 2018; Watling et al., 2020). Une autre étude a réfuté
cette hypothése et affirme que l'isolement et la configuration des taches sont des éléments
primordiaux de la richesse spécifique (Haddad et al., 2017). La diversification des habitats et des
ressources estfavorable pour certaines espéces. En effet, laconcurrence pourles ressources baisse et
les nouveaux refuges diminuent la pression de prédation (Fahrig, 2017; Fahrig et al., 2022). A
I'inverse, certaines espéces souffrent de lafragmentation a cause de la modification de I'habitat local,
la hausse de l'isolement et la hausse des effets de lisiere (Lindenmayer et al., 2006; Haddad et al.,

2015; Fahrig et al., 2022).
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Afin d’étudier les réponses écologiques face a la fragmentation de I'habitat a I'échelle du
paysage, trois approches ont été développées (Figure 5) (Fahrig, 2017). La premiere approche (Figure
5a) consiste a construire réellement plusieurs paysages (i) en contrélant a la fois la quantité et la
fragmentation de I'habitat pour que ces gradients soient indépendants (With et al., 2002) (ii) en
variant uniguement l'intensité de fragmentation de I'habitat pour une méme quantité d’habitats
(Wolff et al., 1997, Goodwin & Fahrig, 2002). La deuxiéme approche (Figure 5b) consiste a
sélectionner un ensemble de paysages existants, couvrant des gradients de perte d'habitat et de
fragmentation, tout en veillant a leur indépendance (Hovel & Lipcius, 2001; Cushman & McGarigal,
2003; Robertson et al., 2013; Pleéas et al., 2014). La derniére approche (Figure 5c) est d’utiliser la
théorie SLOSS (single large or severalsmall) qui est basée surla théorie de la biogéographie insulaire
(MacArthur et al., 1967). Cette approche étudie la richesse spécifiqgue au moyen de différents
paysages virtuels qui sont des ensembles de taches quisont des sous-ensembles d’un ensemble plus
grand. Tous les sous-ensembles ont une quantité d’habitat similaire mais varient en étendue de

fragmentation de I'habitat (Fahrig, 2017).

a) Approche « réelle » b) Approche « par échantillonnage» c) Approche «SLOSS»
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Figure 5- Approches expérimentales a I’échelle du paysage pour étudier I'effet de la fragmentation avec a) une approche
expérimentale « réelle », b) une approche « par échantillonnage » et c) une approche théorique avec la méthode SLOSS
(single large or several small) (Source : Fahrig, 2017)
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b) Fragmentation des foréts anciennes

Actuellementen France, larépartition des foréts anciennes esttrésinégale (Figure 6). Bien que le
sud soit trés boisé, la superficie de foréts anciennes est trés faible. A I'inverse, le nord -est est aussi
fortementboisé mais la superficie de foréts anciennes est trés importante. Enfin, certains endroits en
France ont un faible couvert forestier associé a une faible superficie de foréts anciennes (Berges &

Dupouey, 2021).
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Figure 6- Distribution par départements de la proportion de foréts anciennes en pourcentage des foréts actuelles (Source :
Vallauri et al. (2012)

En Europe, depuis le milieu du XX®™ siécle, la couverture forestiere augmente (Gerard et al.,
2010) et continue de nos jours en Europe avecnotamment une hausse estimée de 1,4% de la surface
forestieére entre 1992 et 2015 (M. Palmero-Iniesta, résultats non publiés). En France, entre 1990 et
2000, 2,9 millions d’hectares de foréts sont apparus (Sitzia et al., 2010). Bien que 'augmentation de
la surface forestieére permette le rétablissement d’espéces forestiéres notamment celles qui sont
menacées (Plieningeretal., 2013; EEA, 2016), elle augmente aussila raréfaction et l'extinctionlocale
des especes ayant besoin d’habitats ouverts comme les papillons, les oiseaux et les plantes
(Plieninger et al., 2013; Melero et al., 2016; Regos et al., 2016). La reforestation tend a augmenter le
phénomene de défragmentation et 'apparition de nouvelles parcelles. Cependant, 'augmentation de
la surface forestiére ne peut pas expliquer a elle toute seule les modifications complexes dans les

paysages forestiers (Palmero-Iniesta et al., 2020).
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La fragmentation des foréts anciennes permet d’étudier une possible dette d’extinction
(Vellend et al., 2006; Haddad et al., 2015). A l'inverse, la reconquéte forestiere sur des parcelles
agricoles abandonnées permet d’observer un hypothétique crédit de colonisation. Ces deux concepts
sont essentiels en écologie car ils permettent de préciser I'état d’un habitat (bon ou dégradé)
(Janssen, 2016) (Figure 7). La notion de dette d’extinction a été théorisée par Tilman et al. (1994)
pour décrire I'extinction déterministe d’'une espéece apres la fragmentation et la perte de I'habitat
(Jackson & Sax, 2010). Par la suite, plusieurs études ontdéveloppé cette idée et 'ont définie comme
le temps nécessaire apres la destruction/fragmentation de I'habitat pour voir la disparition d’une
espéce (Loehle & Li, 1996; Hanski & Ovaskainen, 2002; Vellend et al., 2006). La dette d’extinction
peut donc fausser le bon état de I'habitat notamment dans les foréts anciennes ou les espéces
spécifiques ont une longue durée de vie (Janssen, 2016). Le crédit de colonisation est une théorie
proposée parJackson and Sax (2010). Elle fait référence aux nouvelles espéces pouvantcoloniser un
nouvel habitat aprés un événement particulier. Elle dépend en partie des capacités de dispersion et
derecrutementde I'espéce (Jackson & Sax, 2010). Contrairement ala dette d’extinction, le crédit de
colonisation peut fausserle mauvais état de I'habitat notamment en forét récente (Janssen, 2016). En
effet, Naaf and Kolk (2015) ont montré que le crédit de colonisation pour certaines plantes était de
130 a 230 ans dans les foréts isolées issues de la déprise agricole. Létude montre aussi une dette
d’extinction quia duré 160 ans pourles plantes enforéts fragmentées. Cependantlaproximité avec
une forétancienne peutfavoriserla colonisation d’une forét récente et ainsidiminuerle temps pour
payerle crédit de colonisation notamment chezles champignons ectomycorhiziens (Boeraeve et al.,

2018).
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Diversité

Forét ancienne Prairie Forét récente

Figure 7- Application des notions de dette d'extinction et crédit de colonisation en forét ancienne et récente ( Source : Janssen
(2016)). Pour les especes forestiéres (bleu), (a), la modification d’usage du sol diminue fortement la diversité ; (b) certaines
especes persistent dans les prairies = dette d’extinction (t1-t2); (c) recolonisation progressive avec la reforestation ; (d)
toutes les espéces n‘ont pas recolonisé la forét malgré un stade proche de I'état pré-perturbation = crédit de colonisation ; (e)
diversité a I'équilibre (t4). Pour les especes prairiales (rouge), (a) la modification d’usage du sol augmente fortement la
diversité (t1-t2) ; (b) diversité a I'équilibre ; (c) extinction progressive avec la reforestation ; (d) toutes les espéces n‘ont pas
disparu de la forét malgré un stade proche de I'état pré-perturbation = dette d’extinction ; (e) extinction des derniéres
espéces prairiales

b) Gestion forestiere des foréts anciennes

Les différentes études citées auparavant montrent que les foréts anciennes abritent une
diversité spécifique et fragile, ce qui leur octroie une grande valeur de conservation (Berges &
Dupouey, 2021). Malgré les initiatives de 'lUCN (IUCN, 2016), les foréts anciennes n’‘ont pas un statut
de protection internationale et des plans de gestion forestiére adaptés (Berges & Dupouey, 2021).
Peu d’études ont été faites surles conséquences de la gestion forestiére dans les foréts anciennes
(Berges & Dupouey, 2021). Dans la forét de Biatowieza quiest considérée comme une des dernieres
foréts primaires en Europe ou tout du moins un extréme parmilesvieilles foréts d’Europe, lagestion
forestiére a fortement réduit la biodiversité (Wesolowski, 2005 ; Mikusinski et al., 2018). En effet, la
gestion forestiere modifie la structure et la composition du peuplement ce qui aura des
conséquencessurlarégénération etle développement futurd’un peuplementforestier (Stierset al.,

2018 ; Willim et al., 2019).

En 1993 lors de la conférence d’Helsinki, ilest devenu obligatoire que la gestion forestiere s oit
durable et que la diversité spécifique soit maintenue dans les foréts gérées (FAO, 1999; FAO, 2015).
Cependant, il est difficile pour les gestionnaires forestiers d’évaluer la biodiversité a cause (i) d’un

nombre important d’espéces, (ii) de la mise en protocoles adaptés pour échantillonner correctement
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les especes et (iii) I'identification difficile de certaines espéces (Larrieu et al., 2018). Pour mener a
bien ces objectifs, les gestionnaires peuvent utiliser des indicateurs adaptés au contexte et
écologiquement pertinent. Ces indicateurs se basent principalement sur deux approches (Larsson,
2001). La premiere approche est taxonomique. Elle se base sur la présence et la dynamique de
populations de taxons indicateurs qui peuvent représenter celles d’autres espéces (Landres et al.,
1988). Lapproche taxonomique estsujet adébat. Méme s’ila été démontré qu’une espéce parapluie
(Ranius, 2002) ou ingénieure (Buse et al., 2008) peut servir d’indicateur dans des conditions
particulieres, il est difficile d’utiliser ces résultats pour estimer la richesse spécifique totale (Simila et
al., 2006; Sebek et al., 2012). La combinaison de plusieurs taxons serait une approche plus efficace
(Brin et al., 2009 ; Larrieu et al., 2018) car la complémentarité entre les taxons favoriserait
I'acquisition de renseignements (Kati et al., 2004 ; Westgate et al., 2017). Néanmoins, il peut étre
compliqué pour les gestionnaires forestiers d’utiliser une approche taxonomique. Les relevés
taxonomiques nécessitent des spécialistes et du temps (Larrieu & Gonin, 2008). L'alternative est
d’utiliser des indicateurs indirects comme des caractéristiques structurales des peuplements
forestiers (Lindenmayer et al., 2000). De nombreux indices existent pour évaluer la biodiversité a
I'échelle du peuplementcomme I'Indice de Biodiversité Potentielle (IBP)en France (Encadré 2) (Van
Den Meersschaut & Vandekerkhove, 2000 ; Jansen et al., 2004 ; Larrieu & Gonin, 2008 ; Geburek et
al., 2010). Néanmoins, I'utilisation de variables liées a la structure des peuplements forestiers a été
remise en question (Noss, 1990 ; Angelstam & DOnz-Breuss, 2004). Dans certains cas, les relations
entre la structure et la diversité spécifique sont faibles (Keren et al., 2020) alors que dans d’autres

cas, la relation est positive (Gao et al., 2014 ; Zelleret al., 2023).
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Encadré 2 : Indice de Biodiversité Potentielle (IBP)

Larrieu & Gonin (2008) ont développé un indice de biodiversité potentielle (IBP) qui est
composé de 10 facteurs quiinfluencent les taxons forestiers . Ces facteurs regroupentles structures
importantes d’un peuplement (sept facteurs) et le contexte environnant (trois facteurs) (Figure 8).
Une note comprise entre 0 et 5 est attribuée a chaque facteur. Chaque note estensuiteadditionnée
pour obtenir une note globale de I'IBP. Les facteurs sont rapides a décrire et ne nécessitent pas
d’expertise taxonomique (Larrieu & Gonin, 2008). La biodiversité potentielle se définiticicomme « la
capacité d’accueil du peuplement, en lien avec ses caractéristiques actuelles, sans préjuger de la
biodiversité réelle quine pourrait étre évaluée qu’avecdes inventaires complexes, non réalisables en
routine » (Larrieu & Gonin, 2008). L'IBP a été développé pour aider les gestionnaires forestiers a
prendre en compte la biodiversité dans leurs travaux habituels (Larrieu et al., 2019). La composition
etla richesse spécifique de plusieurs espéces forestieres peuvent s’expliquer parlesfacteursde I'| BP

(Larrieu et al., 2019 ; Zelleret al., 2022).

Sept facteurs liés aux peuplements et 3 [a gestlon forestiére

[ssences Structure Bols merts Trés gros bols Artires vivoats Milleus
avtochtoses verticele de a vhants porteurs de | ouverts
réqétation dendromicrobabitats|

Trols facteurs liés au contexte

Continuité Milieux Milleux rocheux
temporelle aquatiques
de I'état boisé

Figure 8 - Les 10 facteurs de I'IBP avec A) la richesse en essences forestiéres autochtones, B) la structure verticale de la
végétation, C) bois morts sur pieds de « grosse » circonférence, D) bois morts au sol de « grosse » circonférence, E) trés gros
bois vivants, F) arbres vivants porteurs de micro habitats, G) milieux ouverts, H) ancienneté de I’état boisé, |) habitats
aquatiques etJ) milieux rocheux (source : Larrieu and Gonin (2008); (Goninetal., 2017))
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|.2. Les champignons des sols forestiers

[.2.1. Qu’est-ce qu’un champignon ?

Les champignons ont longtemps été considérés comme appartenant au regne des plantes
méme si des scientifiques a diverses époques ont remis en cause cette idée (Le Tacon & Maurice,
2019). Il aura fallu attendre 1969 pour que Robert Harding Whittaker établisse cing regnes
distincts qui sont Animalia, Plantae, Fungi, Protista et Monera (Whittaker, 1969). Les champignons
ont des caractéristiques propres qui les distinguent biologiqguement et phylogénétiquement des
autres phylums. llIs sont hétérotrophes en carbone et ont besoin de matiére organique vivante ou
morte pour assurer leur nutrition. La digestion de la matiére organique se fait avec I'aide d’enzymes

extra-cellulaires produites par le mycélium (Le Tacon & Maurice, 2019).

Les premiers champignons seraient apparus il y a environ 1 milliard d’années (Figure 9).
C’était des organismes flagellés, simples et unicellulaires qui vivaient dans I'eau et avaient une
reproduction asexuée (Willis, 2018). Ces champignons seraient similaires aux champignons se
trouvant aux premieres branches de I'arbre phylogénique tels que les Cryptomycota, Chytridiomycota
et Blastocladiomycota (Willis, 2018). L'apparition des champignons terrestres a eu lieu il y a 700
millions d’années (Chang et al., 2015). Les deux premiers groupes de champignons dépourvus de
spores mobiles a apparaitre furent les Zoopagomycota etles Mucoromycota. La caractéristique de ces
organismes est la présence d’une spore unique a paroi épaisse nommée zygospore (Spatafora et al.,
2016). Enfin, les Ascomycota et les Basidiomycota sont des lignées ayant divergées plus récemment
(600-700 millions d’années), caractérisées parl'apparition des mycéliums cloisonnés, etla production
de spores nonflagellées. Les Ascomycota et les Basidiomycota regroupent 90000 et 50 000 especes
connues respectivement (Willis, 2018). Les Ascomycota se caractérisent par la production de spores a
I'intérieur de sacs (les asques). Au sein des Ascomycota, on retrouve les genres tels que les Tuber,
Morchella et les Helvella. A I'inverse, pour les Basidiomycota, les spores sont développées dans des
cellules spécialisées (les basides). Les genres Agaricus, Boletus et Amanita appartiennent aux

Basidiomycota (Le Tacon & Maurice, 2019).
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Figure 9 — Arbre phylogénique des champignons (Source : Willis (2018))

Au sein des champignons, il existe différentes stratégies d’acquisition des ressources
nutritives. Un champignon est défini comme saprotrophe quand il se nourrit de matiere organique
morte (Le Tacon & Maurice, 2019). Quand un champignon se nourrit aux dépens d’un organisme au
point de le tuer, il est considéré comme pathotrophe (Le Tacon & Maurice, 2019). Enfin, le
champignon peutvivre en symbiose avecson hote enfournissant des éléments nutritifsen échange
de carbone organique. Dans ce cas-I3, il est considéré comme symbiotrophe (Smith et al., 2008; Le
Tacon & Maurice, 2019). Certains Ascomycota, Basidiomycota et Mucoromycota sont capables
d’effectuer des symbioses mycorhiziennes avec les racines de plantes (Garbaye, 2013). Il existe
différents types de symbioses mycorhiziennes qui different dans leurs morphologies, structures,
plantes hotes etleurs occurrences (Garbaye, 2013 ; Martin et al., 2016). Néanmoins, il est possible de
différencier quatre types de symbioses majoritaires grace a la morphologie des tissus racinaires
(Martin et al., 2016) et de la plante hote (Brundrett & Tedersoo, 2018) qui sont la mycorhize
arbusculaire, I'ectomycorhize, la mycorhize éricoide et la mycorhize d'orchidée. Ces symbioses
mycorhiziennes sont présentes dans des biomes trés variés et 95% des plantesformeraientde telles
symbioses (Tedersoo et al., 2010 ; Davison et al., 2015 ; van der Heijden et al., 2015 ; Brundrett,
2017).
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[.2.2. R6le des champignons en foréts

Les champignons représentent une part non négligeable de la diversité terrestre. Le nombre
d’especes different amplement selon les études. Hawksworth and Lucking (2017) estiment qu’il y
aurait entre 1,5 et 5 millions d’espéces. Une autre étude évalue le nombre d’espéces a11,7a 13,2
millions d'espéces (Hyde, 2022). Enfin, Larsen et al. (2017) émettent 'hypothése que la richesse
mondiale en espéces soit supérieure a 150 millions d’especes. Ces différentes estimations
démontrentainsiqu’une grande partie de la diversité fongique mondiale resteinconnue (Tayloretal.,
2014). En France métropolitaine, I'Inventaire mycologique national a estimé environ 30 000 espéces
différentes (Eyssartier & Roux, 2017). Dans I'ancienne région des Midi-Pyrénées, 5200 taxonsontété

inventoriés (Corriol et al., 2014).

Cette importante diversité se traduit par des groupes trophiques fonctionnellement différents
(Kujawska et al., 2021). Les champignons mycorhiziens et plus précisément les champignons
ectomycorhiziens (ECM) sont essentiels pour la croissance pour certaines familles d’arbres (Pinacées,
Fagacées, Bétulacées et Salicacées par exemple) (Garbaye, 2013), dominantes enforéttempérée. Il a
été estimé que les symbiotes fongiques ectomycorhiziens regoivent environ 6% de la productivité
primaire nette mais cela peut augmenter dans les milieux limités en azote et dominés par les
coniféres (Hobbie, 2006 ; Schiestl-Aalto et al., 2019 ; Ouimette et al.,, 2020). En échange, les
champignons fournissent des nutriments et de I'eau aux arbres hotes améliorant leur croissance et
leur survie notamment face a la sécheresse (Smith et al., 2008 ; Courty et al., 2010 ; Dickie et al.,
2015). A cause de cette hypothétique facilitation, le réle des ECMs a pu étre surestimé (Karst etal.,
2023) depuis la description des réseaux mycorhiziens communs (Common mycorrhizal network -
CMN). Un réseau mycorhizien commun se forme quand des hyphes fongiques mycorhiziens d’un
méme individu relient les racines de plusieurs plantes (Simard et al., 1997). Bien que des études
décrivent le transfert de carbone organique entre les arbres (Simard et al., 1997; Teste et al., 2009;
Simard et al., 2015), il se pourrait que d’autres mécanismes expliqueraient ces transferts (Karstetal.,
2023). En effet, les débats récents ont montré un manque d’observations surle fonctionnement des
CMN et sur leurs roles dans les foréts (Karst et al., 2023). Les foréts anciennes hébergeraient des
communautés richesen ECM (Mennicken et al., 2020), il estdonc pertinent de connaitre siles CMNs
contribueraient ou non a la survie et a la croissance des semis notamment face aux changements
climatiques. Les foréts anciennes du sud-ouest en France sont souvent peuplées de hétres (Fagus
sylvatica L.), une espéce arborescente ectomycorhizienne. Les espéces arborescentes de forét
tempérée comme le hétre seraient menacées parles changements climatiques (Principe etal., 2017).
Pflug et al. (2018) ont montré que dans certains milieux, le hétre montre un rétablissement rapide

desrelations hydriquesinternes et de l'activité physiologique foliaire.
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En affaiblissant ou en tuant les arbres, les champignons pathogénes peuvent modifier les
communautés végétales du sous-étage a cause de la modification du couvertforestier (Kujawska et
al., 2021). Ces champignons peuvent aussimodifier le cycle des nutriments et I’habitat de la faune en
augmentant la quantité de bois mort (Holah et al, 1993 ; Hennon, 1995). Les champignons
pathogenes influencent la diversité spécifique floristique en désavantageant certaines espéces
(Muller-Landau, 2014). En modifiant la croissance et la survie de I'arbre, les champignons pathogénes

influencentle stockage de carbone dans sa biomasse (Hicke et al., 2012).

Les champignons saprophytes sont considérés comme les premiers décomposeurs forestiers
(Kujawska et al., 2021). Leur participation dans la décomposition du bois et de la litiere permet le
recyclage des minéraux, des nutriments et la séquestration du carbone (Moore etal., 2004 ; Setala &

MclLean, 2004) participant ainsi a la fertilité du sol (Sterkenburg et al., 2015).

[.2.3. Influence des paysages sur les communautés fongiques

Malgré les roles essentiels joués parles champignons dans le maintien etle fonctionnement
des écosystemes (Read & Perez-Moreno, 2003 ; van der Heijden et al., 2015), peu d’études se sont
intéressées aux conséquences des structures paysageres surleur diversité (Grilliet al., 2017 ; Mony et
al., 2020). Vannette et al. (2016) ont montré que la diversité locale en champignons était corrélée
positivement avec la superficie forestiere alors que la composition en espéces était liée a la
connectivité entre les fragments. La composition en espéces fongiques était davantage identique
entre lesfragments fortement connectés comparé aux autres sous-connectés. Unrésultat similaire a
été trouvé chez Peay et al. (2010) ou la richesse en espéces ectomycorhiziennes diminuait
significativement quand les flots forestiers devenaient de plus en plus isolés. Dans les Cévennes,
Mennicken et al. (2020) ont montré que la diversité spécifique fongique était positivement corrélée a
la quantité de foréts anciennes dans le paysage. Larichesse des communautés fongiques était mie ux
expliquée parla composition forestiére passée du paysage que lacomposition forestiere présente, ce
gui sous-entend une possible dette d’extinction. Su et al. (2022) ont montré que le contexte paysager
était plusimportant dans le maintien de la diversité fongique que les caractéristique s édaphiques et
climatiques. A I'opposé, dans une autre étude, les communautés de champignons arbusculaires
associées a une plante rudérale n’étaient pas influencées par la fragmentation (Grilli et al., 2015). La
diversité fongique réagit généralement négativement a la fragmentation de I'habitat mais I'ampleur
de la réponse dépend du régime alimentaire (Grilli et al., 2017). Les champignons mycorhiziens et
xylophages seraient plus négativement influencés par la fragmentation de I'habitat que les

champignons pathogenes (Grilliet al., 2017 ; Boeraeve etal., 2019).
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[.2.4. Influence de la structure du peuplement forestier sur les communautés fongiques

A l'échelle du peuplement forestier, les conséquences de la gestion forestieére sur les
communautés fongiques se sont intensifiées depuis deux décennies. Malheureusement, les
nombreuses difficultés, a commencer par la détection et I'identification inhérente a I'étude des
champignons en foréts a produit des connaissances éparses (Tomao et al., 2020). Tout d’abord, il a
été démontré que lacomposition d’une communauté fongique et sadynamique sontliéesa l'age des
arbres hotes (Bonet et al., 2004 ; Agreda et al., 2014). Twieg et al. (2007) ont montré que la diversité
fongique était plus faible dans les jeunes peuplements de Douglas (5ans) comparé aux peuplements
les plus agés (26, 65 et 100 ans). Les champignons spécifiques a I'h6te étaient plus importants dans
ces jeunes peuplements. Les communautés d’ectomycorhizes étaient similaires uniquementdansles
peuplements agés de 65 et 100 ans. La modification des communautés fongiques le long d’un
gradient d’age peut s’expliquer par les différences de conditions du site, des modes de croissances
des arbres, de concentration d’hydrates de carbone libre auprés des racines et du microclimat

(Tomao et al., 2020).

De maniére générale, le pourcentage de couvert forestier influence favorablement la
diversité mycorhizienne (Villeneuve et al., 1989 ; Lagana et al., 1999 ; Baral et al., 2015). Santos-Silva
et al. (2011) ont observé que selon le pourcentage de couvert forestier, la richesse de champignons
mycorhiziens variait. Les peuplements avec un couvert forestier de 50% avaient une plus grande
richesse spécifique que les peuplements avec un couvert forestier de 30%. Twieg et al. (2007) et
Dighton & Mason (1985) ont trouvé des résultats similaires. La diversité de champignonsvivant dans
le bois est aussi dépendante du couvert forestier (Bassler et al., 2010). Le pourcentage d’ouverture
du couvert influence le microclimat notamment sur la disponibilité en eau, la température et sa
variation ce qui peut modifier la décomposition du bois par les champignons (Rayner et al., 1988).
Méme si I'influence du microclimat est négligeable sur la diversité des champignons vivant dans le
bois comparé a d’autres variables (Krah et al., 2018), le microclimat influence les communautés de

champignons vivant sur des débris ligheux notammentles débris fins (Bassler et al., 2010).

En milieu forestier, les champignons sont fortement dépendants de la composition, aux
changements et la dynamique de la végétation (Packham et al., 2002 ; Lauber et al., 2008 ; Landi et
al., 2015 ; Guo et al., 2023). En effet, les caractéristiques de la litiere et les débris de I’arbre
influencent les communautés de champignons saprotrophes (Vasutova et al., 2017). Larichesse en
especes ectomycorhiziennes est positivement influencée parla diversité en especes d’arbres hotes

(Rumbergeretal., 2004 ; Cavard et al., 2011).

32



Le bois mort est un facteur important pour certaines communautés fongiques. Selon son
agencement (debout ou couché), la diversité fongique associée differe a cause des conditions
microclimatiques et la disponibilité en habitat (Pouska et al., 2010 ; Shorohova & Kapitsa, 2014). En
étant couché, la diversité fongique est positivement influencée par la taille des débris ligneux
(Heilmann-Clausen & Christensen, 2004 ; Blaser et al., 2013 ; Seibold et al., 2015). Un bois mort avec
un fort diamétre a une vitesse de décomposition faible (Tomao et al., 2020) ce qui permet une
coexistence et une succession écologique d’un plus grand nombre d’espéces (Grove & Forster, 2011 ;
Parisi et al., 2018). Néanmoins, la diversité fongique est aussi favorisée par 'abondance de débris
ligneux fins (Lindner et al., 2006). Le stade de décomposition du bois mort est important pour les
communautés fongiques. Lepinay et al. (2021) onttrouvé que les champignons étaient moins actifs,
abondants et diversifiés dans les jeunes stades de décomposition du bois. La richesse spécifique
augmente selon 'avancement de la décomposition (Fischer et al., 2012 ; Kubartova et al., 2012 ;

Penttilaet al., 2013) car il y aurait une diversité importante en micro habitats (Parisi et al., 2018).
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|.3.Ecologie des communautés

.3.1. Structuration des communautés

Depuis de nombreuses années, les scientifiques cherchent a décrire les communautés
écologiques et a les expliquer (Figure 10). Différents moyens ont été mis en ceuvre pour étudier la
structure des communautés a différentes échelles. Al'échelle intra-communauté, une des métriques
couramment utilisées est la diversité alpha. Elle permet de calculer le nombre d’espéces présentes
dans une communauté sans prendre en compte 'abondance des espéces. A plus large échelle,
I'utilisation de la diversité beta permet d’observer des différences de diversité inter-communauté.
Enfin a I'échelle d’une grande région géographique, la diversité gamma permet d’estimer le nombre

d’especes de tous les habitats.
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Figure 10- Principaux programmes de recherches, méthodes, cadres conceptuels et théories développés depuis le milieu du
XXeéme sjécle en écologie des communautés (cases grises) liés par leurs faiblesses (cases blanches) ( Source : Vellend, 2016)

[.3.2. Synthese de ces théories
En se basant sur les travaux de génétique des populations, Vellend (2016) a synthétisé ces
nombreusesthéories pour expliquer les différents patrons de compositions etd’abondance (Figure

11). La théorie se base sur quatre principesclés :
- Spéciation

La spéciation est un processus évolutif permettant I'apparition de nouvelles espéces a partir
d’ancétres communs au sein d’une communauté. La spéciation est la combinaison de la dérive

génétique et de la sélection naturelle qui sont considérées comme des éléments essentiels a
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I'évolution. La spéciation est un processus permettant d’augmenter la richesse spécifique au sein

d’une communauté locale.
- Dispersion

La dispersion est le déplacementd’un organisme d’un habitat d’origine aun autre. Néanmoins, la
dispersion n’est pas similaire a la migration animale qui traduit un déplacement cyclique entre les
habitats. La dispersion peut ajouter de nouvelles espéces a la communauté locale augmentant ainsi
sa diversité (diversité alpha) (MacArthuretal., 1967). Cependant, ladispersiontenda homogénéiser
la composition spécifique entre les communautés dans lI'espace diminuant ainsi la diversité beta
(Wright, 1940). Larrivée d’une nouvelle espéce peut avoir des répercussions secondaires dans la
communauté. Sila nouvelle espéce modifie les conditions biotiques et abiotiques, la composition et

la diversité spécifique de lacommunauté risquent de changer (Vellend, 2016).
- Dérive écologique

La dérive écologique regroupeles processus démographiques stochastiques (mortalité, natalité et
fécondité d’un organisme) quipeuvent expliquer les modifications d’abondance des espéces au sein
d’'une communauté. Si tous les paramétres démographiques sont identiques pour tous les
organismes de la communauté, la dérive écologique sera le seul processus qui influencera la

dynamique de la communauté (Vellend, 2010).
- Sélection

En écologie des communautés, la sélection est le processus par lequel certaines espéces sont
favorisées et deviennent plus fréquentes dans lacommunauté par rapport d’autres especes. Selon les
caractéristiques environnementales du milieu et ses variations au cours du temps, la sélection peut
modifierles espécesausein de la communauté. Ausein d’'une communauté, lasélectionrésulte des
différences de valeur sélective entre les individus de différentes especes (Vellend, 2010). La valeur
sélective est une notion importante en écologie évolutive. Elle se définit comme la capacité d’un
individu d’une espéce a se reproduire (Vellend, 2016). La sélection peut interagir avec la dérive
écologique. Dans le cas ou la sélection et la taille de la communauté sont importantes, la sélection
domine la dérive écologique. A I'inverse, si la sélection et la taille de la communauté sont faibles, la

dérive 'emporte surla sélection (Vellend, 2010).
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Figure 11- Les quatre processus qui peuvent modifier la richesse spécifique (S) dans une communauté. Un organisme est
représenté par un petit cercle. Sa couleur correspond a une espece (Source : Vellend 2016)

Ces quatre processus peuvent expliquer la structure des communautés a différentes échelles
(Figure 12). Bien que ce modele ait été développé pour la macrofaune et la flore, il peut aussi

s’appligueraux communautés des micro-organismes (Nemergutetal., 2013).

36



Communauté globale
Spéciation
Dérive
Sélection

Communauté régionale K
Spéciation

Dérive
Sélection

Communauté locale

Spéciation
Dérive
Sélection

Figure 12- Représentation graphique de la théorie des communautés écologiques a différentes échelles spatiales (Source :
Vellend 2016)

1.3.3. Rble de la dispersion dans 'assemblage des communautés fongiques

La dispersion est un processus essentiel du cycle biologique des espéces. Elle influence la
structuration des communautés écologiques et ladynamique des écosystémes (Clobertetal., 2012).
Les champignons sont des organismes sessiles et ont souvent besoin du vent, de I'eau ou des
animaux pour disséminer leurs spores (Van Der Pijl, 1969; Halbwachs & Bassler, 2015). Le mode de
dispersion peut avoir des répercussions importantes sur 'assemblage des communautés et le
fonctionnement des écosystémes notamment aprés une perturbation (Borgmann-Winter et al.,
2023). Malgré les roles essentiels des champignons dans la structure et le fonctionnement des
écosystemes (Van Der Heijden etal., 2008; Ostry & Laflamme, 2009), peu d’études se sontfocalisées

sur la dispersion des champignons comparé a celle des plantes (Borgmann-Winteretal., 2023).
e Les champignons mycorhiziens

Pourexpliquer la structuration des communautés mycorhiziennes, il est possible d’appliquer
les processus proposés par Vellend (2010) et plus précisément la sélection et la dispersion
(Jumpponen & Egerton-Warburton, 2005) (Figure 13). Initialement, la composition d’une
communauté locale dépend de la présence de propagules allochtones (succession autogénique
primaire) ou autochtones (succession autogénique secondaire) et de mycéliums actifs (succession

autogénique secondaire) (Jumpponen & Egerton-Warburton, 2005).

37



Divers filtres biotiques et abiotiques influencent la continuité de la communauté locale. Les
champignons mycorhiziens sont des organismes symbiotiques obligatoires. La présence d’un hoéte
compatible est le premier filtre sélectif. Au sein des champignons mycorhiziens, la spécificité d’un
hote varie fortement. Les champignons mycorhiziens arbusculaires ont un grand nombre d’espéces
d’hoétes (Garbaye, 2013). Quant aux ectomycorhizes, la gamme d’hotes peut varier d’une seule
espece ou (sous) genre aune association avecdes angiospermes et des gymnospermes (Smithet al.,
2008; Molina & Horton, 2015). Les conditions environnementales influencent aussi la persistance de
la communauté locale et constituent donc le deuxiéme filtre sélectif. En effet, les champignons
mycorhiziens possedent différentes niches écologiques ce qui aboutit a des réponses diverses aux
modifications des conditions environnementales. La composition des communautés mycorhiziennes
peutdonc varier le long de gradients environnementaux tels le pHdu sol, la disponibilité en humidité
et I'état nutritionnel (Bogar & Peay, 2017). Le dernier filtre sélectif regroupe les interactions
compétitrices et facilitatrices avec d’autres organismes du sol. Par exemple, la symbiose
ectomycorhizienne peut étre influencée par des bactéries auxiliaires mycorhiziennes (Barbieri et al.,
2012). Quel que soit le type de symbiose avecl’héte, le premier organisme fongique qui colonise une
racine possede majoritairement un avantage compétitif surles autres (Kennedy etal., 2009; Werner

& Kiers, 2015).

L'établissement des especes fongiques du poolrégional est certes conditionné par les filtres
biotiques et abiotiques mais aussi par leurs capacités de dispersion. Le fait que les spores soient
dispersées par le vent a entretenu l'idée que la dispersion des champignons n’était pas limitée
(Boeraeve, 2019). Néanmoins, la capacité de dispersion des champighons mycorhiziens peut varier
selon les échelles spatiales. A I'échelle mondiale, la dispersion des spores semble improbable
notamment suite a I'échec d’une plantation de Pinus pantula en Zambie sans leurs espéces
mycorhiziennes d’origine (Pringle et al., 2009). A une échelle locale, les diminutions en dépdt de
spores ectomycorhiziennes et la colonisation des racines des plantules étaient négativement
corrélées aux distances entre les parcelles forestieres (0.5m a 5.4km) (Peay et al., 2012). La
dispersion des spores fongiques est aussi possible grace aux animaux comme les mammiféres
(Johnson, 1996) et les invertébrés (Klironomos & Moutoglis, 1999; Lilleskov & Bruns, 2005; Vasutova
et al., 2019). Selon la taille de I'organisme et de sa zone de recherche alimentaire, les distances

parcourues varient fortement (Boeraeve, 2019).
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Figure 13- Modéle d’assemblage des communautés de champignons mycorhiziens a travers trois filtres sélectifs : le filtre
héte, le filtre environnemental et le filtre biotique (Source : Jumpponen & Egerton-Warburton, 2005)

e Leschampignonssaprophytes

Les champignons saprophytes se développent dans des ressources organiques et s’y
nourrissent (Boddy & Hiscox, 2016). lls doivent donc se propager continuellementversde nouvelles
ressources quise répartissent de fagcon hétérogénedans'espace etle tempsdansles écosystémes
terrestres (Boddy, 1999). Ces ressources sont de diverses tailles (écailles de bourgeons a de grands

troncs d’arbres) (Boddy & Hiscox, 2016).

La dispersion se fait essentiellement par des spores sexuées ou asexuées (Boddy & Hiscox,
2016). La propagation des spores est relativement rapide et peut s’étendre sur plusieurs kilométres
(Vilgalys & Sun, 1994; Hallenberg, 1995; Nordén & Larsson, 2000; Hallenberg & Kuffer, 2001; Stenlid,
2008). Néanmoins, le peu de réserves alimentaires et la faible probabilité d’atterrir sur une ressource
organique adéquate via anémochorie diminuent le temps de survie des spores. Dans le cas ou la
dispersion se fait par des animaux, le temps de survie augmente (Boddy & Jones, 2007; Boddy &
Heilmann-Clausen, 2008). A l'inverse, la dispersion par mycélium permet au champignon d’avoir

acceés a une plus grande réserve en nutriments (Fricker et al., 2008).

La colonisation d’une nouvelle ressource organique quel que soit la forme de dispersion
(spore ou mycélium) est déterminée par la capacité enzymatique du champignon a utiliser les
composés disponibles dans la ressource organique (Boddy & Hiscox, 2016). La colonisation perdure
jusqu’a ce gu’il (i) soit chassé par une autre espéce, (ii) soit freiné voir tué par des conditions

abiotiques défavorables, (iii) soit obligé a fructifier ou a croitre hors de la ressource et (iv)
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appauvrisse la réserve en nourriture (Boddy & Hiscox, 2016). Méme si les premiéres espéces
fongiques colonisatrices ont la capacité enzymatique de décomposer entierement la ressource
organique, la plupart du temps, d’autres especes les remplacent des que les conditions abiotiques et
biotiques changent fortement (Boddy & Hiscox, 2016). L'ordre dans lequel les espéces colonisent la
ressource organigue modifie la composition et le développement de lafuture communauté fongique
(Boddy & Hiscox, 2016). Par exemple, Antrodiella hoehnelii fructifie dans le bois essentiellement
apres Inonotus nodulosus et Inonotus radiatus. Quant a Hericium coralloides, sa fructification se fait
apres Inonotus obliquus, Inonotus cuticularis ou Fomes fomentarius (Niemelaetal., 1995; Holmer &
Stenlid, 1997). Les espéces qui déterminent la colonisation future d’autres espéces exercent donc
des effets prioritaires qui peuvent étre stimulants ou inhibiteurs (Fukamiet al., 2010; Ottossonetal.,
2014; Boddy & Hiscox, 2016). En effet, la décomposition de la ressource entraine des modifications
comme le pH, la disponibilité des nutriments et la teneuren eau du bois (Boddy & Hiscox, 2016). Ces
modifications peuvent agir comme moyen de défense (Boddy et al., 2017) ou aider a sélectionner
certaines espéces (Heilmann-Clausen & Boddy, 2005; van der Wal et al., 2013; Fukami, 2015; Hiscox
et al., 2015).

e Leschampignons pathogenes

Afin de se reproduire et de survivre, les champignons pathogénes produisent un grand
nombre de spores qui se dispersent essentiellement par le vent afin de coloniser des hotessensibles
(Brown & Hovmgller, 2002). La dispersion éolienne peut s’étendre sur des centaines ou des milliers
de kilométres (Brown & Hovmeller, 2002). La dispersion a longue distance est une stratégie de survie
importante pour ces champignons car elle leur permet de coloniser rapidementdes nouvelles zones

géographiques ou de migrer entre différents habitats selon les saisons (Gage et al., 1999).

En conclusion, dans le cas de cette these, la fragmentation de I'habitat forestier pourrait
modifier la sélection et la dispersion des communautés fongiques. En effet, les caractéristiques
paysagéres comme la topographie (Amend et al., 2010), la structure et la complexité du couvert
forestier (Norros et al., 2014) pourraient favoriserou limiter la dispersion des sporesfongiques parle

vent (Borgmann-Winteretal., 2023).
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I.4. Le metabarcoding de I’ADNe, un outil pour aborder la diversité des communautés du sol

des foréts anciennes ?

[.4.1 UADNe et le metabarcoding, avantages et limites

Le metabarcoding de 'ADN environnemental offre des possibilités immenses en écologie
(Zingeret al., 2019) et peut-étre considéré comme une techniquerévolutionnaire (Zingeretal., 2021)
pour la recherche fondamentale et lasurveillance des especes (Thomsen & Willerslev, 2015 ; Creer et
al., 2016 ; Bohan et al., 2017 ; Taberlet et al., 2018). En plus de permettre d’étudier le régime
alimentaire des organismes (Valentini et al., 2009 ; Deagle et al., 2010) et les paléocommunautés
(Willerslev et al., 2003), le metabarcoding permet dorénavant de suivre plus facilementles especes a
des échelles biogéographiques plus grandes (Taberlet et al., 2012 ; Drummond et al., 2015). Il est
désormais possible d’étudier le partitionnement spatial de la diversité (alpha, beta & gamma)
d’organismes qui étaient tres difficiles a étudier (les champignons, les bactéries, les protistes et les
virus). Ces nouvelles informations ont permis de mieux comprendre ces communautés a I'échelle
mondiale (Tedersoo et al., 2014 ; Lima-Mendez et al., 2015). Néanmoins, avant de pouvoir émettre
des conclusions écologiquement fiables, il est nécessaire de traiter minutieusement les données

issues de 'ADNe (Calderon-Sanou et al., 2020).

En écologie, les analyses de diversité sont généralement basées sur des matrices de
communautés avec soit 'abondance soit la présence/absence de chaque espéce. Dans le cas du
metabarcoding de 'ADNe, les matrices des communautés sont différentes des matrices classiques.
Les espécessontremplacées pardes séquences d’ADNgroupées sous laforme d’unité taxonomique
moléculaire opérationnelle (MOTU) et leur abondance par un nombre de lecture du séquengage
(Calderon-Sanou et al., 2020). Idéalement, une MOTU devrait correspondre a une seule espece.
Cependant, le manque de précision taxonomique et les erreurs techniques faites aux différentes

étapes peuventfortement modifier les résultats finaux.

Malgré ces contraintes, le metabarcoding de 'ADNe révele, comparativementaux méthodes
traditionnelles, un meilleur taux de détection ce qui permet d’améliorer la surveillance et la gestion
de I'environnement (Sutherland et al., 2013; Cristescu, 2014; Kelly et al., 2014). Cependant, il ne
faudrait pas considérer le metabarcoding de I'ADNe comme une alternative aux inventaires
naturalistes traditionnels mais comme une technique complémentaire pour optimiser lesinventaires

de biodiversité (Frgslev etal., 2019).
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1.4.2 Application de 'ADNe et du metabarcoding pour identifier les champignons

Pendant de longues années, les seules manieres pour inventorier et identifier les corps
fructiféres fongiques étaient lataxonomie, éventuellement l'isolement et la mise en culture (Lange,
1948; Hueck, 1953; Kjgller & Struwe, 1980; Rayner & Todd, 1980; Tyler, 1985; Schmit & Lodge, 2005).
Dans les années 1990, des techniques basées sur FADN ont facilité ces identifications (Gardes &
Bruns, 1996; Helgason et al., 1998). L' utilisation de 'ADNe s’est répandue dans de nombreux travaux
sur les communautés fongiques (Schmidt et al., 2013; Pellissier et al., 2014; Barnes et al., 2016) et
permet dorénavant de faire des inventaires fongiques a grande échelle (Tedersoo et al., 2014).
Toutefois, I'utilisation du metabarcoding de 'ADNe pour les inventaires fongiques est sujet a débat

notamment pouridentifier les espéces menacées (Runneletal., 2015; Frgslev et al., 2019).

Les inventaires des corps fructiferes fongiques nécessitent d’importantes compétences
taxonomiques afin d’avoir des données viables (Newton et al., 2003). De plus, tousles champignons
ne fructifient pas. Dans les cas ou ils produisent des corps fructiferes, ces fructifications peuvent étre
minuscules, de faible durée ou souterraines (Taylor & Finlay, 2003; L6hmus, 2009; van der Linde et al.,
2012). En paralleéle, les variations climatiques entre les saisons influencent aussi la fructification des
champignons (Newton et al., 2003; O'Dell et al., 2004). Néanmoins, ce type d’inventaire est
parfaitement adapté pour identifier des espéces rares ou menacées qui ont des fructifications de

longue durée de vie (Runnelet al., 2015).

A l'inverse des inventaires traditionnels, les inventaires se basant sur le metabarcoding de
'’ADNe peuventfournirdes échantillons taxonomiques plus importants des communautés fongiques
enintégrantnon seulementles champignons quifructifient mais un grand nombre des champignons
présents sur le site échantillonné. De plus, 'ADNe du sol est moins influencé par les variations
climatiques saisonnieres. Néanmoins, I'interprétation écologique des communautés fongiques est
limitée enraison (i) d’'un manque de connaissances sur une grande partie de la biodiversité fongique
(Hibbettet al., 2011) et (ii) desréférences de barcode pouvant étre faussement annotées (Hibbett et
al., 2011; Hibbett et al., 2016; Nilsson et al., 2016; Yahr et al., 2016). Récemment, Frgslev et al. (2019)
ont comparé les conclusions obtenues avecdes inventaires taxonomiques traditionnels et ceux basés
sur 'ADNe. Les inventaires basés surles corps fructiféres fongiques ontidentifié moinsd’espéces au
total et par site. En effet, certains genres comme les inocybes et les cortinaires sont plus faciles a
identifier avec le metabarcoding de 'ADNe (Frgslev et al., 2007; Ryberg et al., 2008; Larsson et al.,
2009). lls ont aussi confirmé que les inventaires se focalisant sur les corps fructiferes fongiques
étaient les plus adaptés pour relever les especes qui sont sur liste rouge. Les auteurs concluent en
affirmant que la combinaison des deux méthodologies sont complémentaires et que les colts étaient

a peupres équivalents.
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I.5. Objectif général de la these

Peu d’études se sont intéressées aux conséquences de la fragmentation et de la qualité de
I’'habitat sur les micro-organismes du sol en foréts anciennes (Grilli et al., 2017 ; Mony et al., 2020;
Berges & Dupouey, 2021). Depuis I'essor de I'emploi du metabarcoding de 'ADNe (Taberlet et al.,
2018), il est devenu possible d’étudier plus facilement les micro-organismes du sol et d’observer les
conséquences des perturbations anthropiques sur leurs communautés (Boeraeve et al., 2018;
Mennicken et al., 2020). Malgré des limitations techniques actuelles (Cristescu & Hebert, 2018 ;
Calderon-Sanou et al., 2020), 'emploi du metabarcoding de 'ADNe pour surveiller la biodiversité est
justifié (Cristescu & Hebert, 2018) et complémentaire avec les inventaires basés sur les corps

fructiféres fongiques (Frgslev et al., 2019).

Ma thése a pour objectif général d’aborder la surveillance de la biodiversité évaluée par 'ADNe
du sol de foréts anciennes et en particulier d’étudier (i) la réponse de la diversité spécifique du sol
grace au metabarcoding de 'ADNe, en particulier d’évaluer la réponse des champignons a une
contrainte majeure sur ces foréts anciennes que représente leur fragmentation et de tester (ii)
I'impact des interactions ectomycorhiziennes inter-espéces (réseaux mycorhiziens communs) sur la

régénération et lacroissance des hétres en forét ancienne. De fagon plus précise, mathésevise a :

- Observercommentlaproportion etle nombre de taches de foréts anciennes dans le paysage
influencentles communautés des champignonsdusol ;

- Testerl'influence desréseauxmycorhiziens surlacroissance des semis enforéts anciennes et
récentes atravers une approche expérimentale ;

- Observercommentlaqualité de I'habitat de foréts anciennesinfluencent lescommunautés

de la biodiversité du sol, identifiées a partir du metabarcoding de '’ADNe.

Le volet 3 auracomme objectif d’évaluerles conséquences de lafragmentation forestiere passée
etprésente surles communautésfongiques dusoldesforétsanciennesencomparant les réponses
entre les guildes trophiques, les formes de croissance (considérée icicomme un proxy des capacités
de dispersion) et les familles les plus abondantes (Figure 14). Trés peu d’études s’intéressent aux
conséquences de la fragmentation sur les champignons, notamment pour les champignons
mycorhiziens (Mueller et al., 2004 ; Crockatt, 2012 ; Fardila et al., 2017). La diversité fongique réagit
généralement négativement a la fragmentation de I'habitat mais 'ampleur de la réponse dépend
aussi des guildes trophiques (Grilli et al., 2017). Les hypothéses seront (i) que la diversité
taxonomique fongique sera négativement corrélée a la fragmentation forestiére (nombre de parcelles

forestiéres) et ce plus précisément celle des champignons pathotrophes et symbiotrophes, (ii) la
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diversité fongique sera quant a elle positivement corrélée a la quantité de foréts dans le paysage et

(i) que la fragmentation forestiére limite la dispersion des espéces a faible capacité de dispersion.

Le volet 4 s’intéressera a l'influence des réseaux mycorhiziens communs sur la croissance et
survie de plantules de hétre (Fagus sylvatica) en forét ancienne et récente (Figure 14). Face a la
menace des changements globaux, il est primordial d’étudier les conditions favorisant la survie des
plantules. Parmiles champignons du sol, les champignons mycorhiziens ont un réle essentiel dans la
croissance des plantes (Reid et al., 1983 ; Smith et al., 2008). lls sont essentiels a la régénération des
especesd’arbrestempérées et sontresponsables de I'effet « plante- nourrice » dansles écosysté mes
naturels (Garcia de Jalon et al, 2020 ; Policelli et al.,, 2020). Ces études suggérent que les
champignons mycorhiziens et leurs réseaux favorisent la régénération des plantules. Nous
supposerons que leurs effets surla croissance et la survie des plantules sont plus forts dansles foréts

anciennes que dans les foréts récentes.

Le volet 5 étudiera les conséquences de la qualité de I'habitat en forét ancienne sur la
biodiversité évaluée par '/ADNe du sol, entestant notamment les corrélations avecla caractérisation
de l'indicateur de biodiversité potentielle, I'IBP (Larrieu & Gonin, 2008) (Figure 14). Des études ont
démontré desrelations positives entre les facteurs de I'IBP et la composition et la richesse sp écifique
de plusieurs espéces forestieres vivantes sur le bois (Larrieu et al., 2019 ; Zeller et al., 2022).
Néanmoins, les facteurs de I'|BP n’ont pas encore été testés surla biodiversité évaluéepar/ADNe du
sol forestier. Nous présageons que (i) que les facteurs de I'IBP permettent d’expliquer la diversité
taxonomique du sol et (ii) que l'influence des facteurs de I'IBP dépendent des différents phylums

étudiés.



Volet 5
Objectif: Etudier les conséquences
de la gqualité d'habitat en forét
ancienne sur la biodiversité évaluée
par 'ADNe du sol en testant les
corrélations avec la caractérisation
de lindicateur de biodiversité
potentielle, IBP.
Hypothéses:
- les facteurs de I'IBP expliquent la
diversité taxonomigue du sol;
- Finfluence des facteurs
dépendent des différents phyla
étudiés

Vollat 3

Objectif: Observer comment la proportion et le nombre de patchs
de foréts anciennes dans le paysage influencent les communautés
des champignons du sol.

Hypothéses:

la diversité taxonomique fongique est négativement corrélée a
la fragmentation forestiére;

la diversité fongique est positivement corrélée & la quantité de
foréts dans le paysage;

la fragmentation forestiére limite la dispersion des espéces a
faible capacité de dispersion.

- Forét ancienne
- Forét récente

Matrice paysagére

Volet 4

Objectif: Caractériser Finfluence des

réseaux mycorhiziens communs sur

la croissance et survie de plantules
de hétre (Fagus sylvatica) en forét
ancienne et récente

Hypothése:

- la croissance et la survie des
plantules sont plus forts dans les
foréts anciennes gue dans les
foréts récentes.

Figure 14- Schéma bilan de la thése avec les différents objectifs
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II.1. Les foréts anciennes d’'Occitanie

La région Occitanie est la deuxieme plus grande région frangaise avec une superficie de
73360 km?. Elle est composée de 13 départements et son paysage régional se scinde en quatre
entités : le Massif Central, le massif pyrénéen, le pourtour méditerranéen et les plaines/collinesde la
Garonne. Cette diversité paysagere offre des contrastes climatiques avec des influences

montagnarde, méditerranéenne, continentale et atlantique (Région Occitanie, 2019).

Les foréts recouvrent 2640000 hectares ce qui fait de I'Occitanie la deuxiéme région
forestiére francaise (CNPF Occitanie, 2023). Méme si la couverture forestiére est estimée a 36%, elle
varie au sein des départements. LAriege est le département le plus boisé (53%). Les Pyrénées-
Orientales (48%) et la Lozére (45%) suivent. Les départements les moins boisés sont le Tarn-et-

Garonne etle Gers avecseulement 19% et 13% respectivement (CNPF Occitanie, 2023).

Les foréts sont essentiellement composées d’essences feuillues (77% de la surface soit 1,9
millions d’hectares) (CNPF Occitanie, 2023; ONF, 2023). Les essencesfeuillues sont principalement le
chéne pubescent (Quercus pubescens - 600000 hectares), le hétre (Fagus sylvatica - 240 000
hectares) et le chataignier (Castanea sp - 177 000 hectares) (CNPF Occitanie, 2023). Le reste de la
surface forestiéretotale est occupée pardes essences résineuses (CNPF Occitanie, 2023; ONF, 2023).
Les essences les plus communes sont le sapin pectiné (Abies alba - 80 000 hectares) notammentdans
la partie pyrénéenne (Aude, Ariege et Hautes-Pyrénées) et le pin sylvestre (Pinus sylvestris - minimum
100 000 hectares) est essentiellement présent dans le Massif central (Lozére et Aveyron) mais aussi
dans les Pyrénées. Des essences telles le douglas (Pseudotsuga menziesii) , pin noir (Pinus nigra) et
I'épicéa commun (Picea abies) ont été introduits aprés la Seconde Guerre Mondiale et recouvrent des

dizaines de milliers d’hectares au sud du Massif Central (CNPF Occitanie, 2023).

D’aprés Bergés and Dupouey (2017), seulement 1/2 de la superficie forestiere actuelle était
présente surla carte de I'Etat-Major. D’aprés les cartes de Cassini (fin du XVIII*™ sigcle), lasuperficie
totale en France était occupée par 12,6% de foréts (Vallauri et al., 2012). Quant aux anciennes
régions des Midi-Pyrénées et du Languedoc-Roussillon, les superficies forestieres étaient de 7,4% et
5,5% respectivement. En 2012, les superficies de ces foréts anciennes ne représentaientque 4,5% et

4,2% respectivement (Vallauriet al., 2012).

Durant cette these, nous avons centré nos études sur les foréts anciennes de plaine dans les
départements du Gers, des Hautes-Pyrénées et de la Haute-Garonne. Cesforétsont été choisies car

ces départements ont déja des couvertures forestieres faibles (IGN, 2023).
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[I.2. Dynamique passée, actuelle et future du hétre dans le Sud-Ouest en France

Le hétre (Fagus sylvatica) est une espéce arborescente importante des foréts européennes et
frangaise (E Silva, 2010) (Figure 15). Avec sa longue durée de vie, le hétre est considéré comme une
des rares dryades en Europe. En effet, le hétre est une espéce sciaphile de fin de succession
écologique traduisant un climax des milieux forestiers (Walbott, 2018). En Europe de I'Ouest, en
contexte de plaine, la limite de répartition du hétre se situe dans le sud-ouestde laFrance. En France,
le hétre est aussi présent dans les zones montagnes jusqu’a 1700m d’altitude (Ozenda, 1985).
Lespéce peuts’établirdans des endroits plus méridionaux mais uniquement en altitude comme dans
les montagnes de Montseny en Espagne (Penuelas & Boada, 2003; E Silva, 2010). Néanmoins, la
limite précise de l'aire potentielle de 'espéce dans le sud-ouest n’est pas sdre (E Silva, 2010). La
gestion forestiere influencerait la répartition du hétre dans cette région (Comps, 1972; E Silva, 2010)
au point qu’il estimpossible de savoir la répartition exacte du hétre sous notre climat actuel (Comps,
1972). Les conclusions de Comps (1972) illustraient déjala dominance du chéne pédonculé (Quercus
robur) etdu chéne pubescent (Quercus pubescens) dans les foréts du sud-ouesten France. Le hétre
s’implantait aux abords du piémont pyrénéen et sur les versants nord adaptés a ces besoins. Ses
travaux montrent déjales vestiges de pseudo-hétraies quiprennentlaforme de bosquets, de petits
bois et des peuplements de hétre pur. Les gestionnaires forestiers ont longtemps délaissé le hétre
face a des especes plus productives (le chataignier et le pin) ou ayant une valeur économique plus
importante (le chéne) (Bolte etal., 2007; Leuschneret al., 2009). Des études en Europe Centrale et de
I'Ouest ont montré qu’en absence de gestion forestiere, le hétre pouvait recoloniser des foréts

dominées parle chéne (Lemee, 1990; Vera, 2000).

Figure 15- Répartition actuelle du hétre (Fagus sylvatica) en Europe Centrale et de I’Ouest. Les triangles oranges
correspondent aux populations introduites et naturalisées (Source : EUFORGEN (2023))
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Lespece étant une espéce mésophile, elle serait davantage sensible aux changements
climatiques (Cheaib et al., 2012) en raison d’un déficit hydrique estival (E Silva, 2010) et les
températures hivernales (Seynave et al., 2008). Les températures hivernales deviendraient trop
douces ce qui empécheraient la levée de dormance des faines (Walbott, 2018). Piedallu et al. (2009)
ont modélisé les conséquences du changement climatique surla répartition du hétre en France selon
les scenarii A2 et B2 du GIEC entre 2010-2040, 2040-2070 et 2070-2100 (Figure 16). Le scénario A2
est le plus pessimiste en prédisant une croissance exponentielle de concentration en gaz a effet de
serre. Le scénario B2 est une approche intermédiaire avecune vision de durabilité environnementale
locale (IPCC, 2007). Leursrésultats ont montré que les surfacesfavorables au hétre entre les périodes
1961-1990 et 2011-2040 sont divisées par deux. A la fin du XXI*™ siecle, les surfaces propices au
hétre auront diminué de 80 a 93%. Les hétraies de plaine seraient les plus impactées par les
changements climatiques et ce dés le milieu du XXI®™ siécle. Uniquement les zones montagneuses
seraient épargnées des changements climatiques d’ici la fin du XXI®™ siécle avec le scénario A2. Il
apparaitrait méme des zones forestieres en montagne a plus haute altitude gu’actuellement qui
permettraient I'établissement du hétre grace a des conditions écologiques favorables suite aux
changements climatiques. Cependant, ces zones restent marginales (Piedallu et al., 2009). Toutefois,
méme si ces modélisations se basent la distribution actuelle des peuplements, elles ne prennent pas

encompte l'influence passée des activités anthropiques surles peuplements actuels.

. 2010-2040 "\ 2040-2070 "\ 2070-2100
' ¥y - ’ a 3 4 - y G - L‘\

Absence Evolution de la probabilité de présence (en %) Colonisation

actuelle et future irobabllné future - actuelle potentielle

100 %
50 %
-10 %
+10 %
+100 %

Figure 16- Evolution prévisible de la distribution possible du hétre entre 1961-1990 et les périodes 2010-2040, 2040-2070, et
2070-2100 (GCM HadCM3-A2). Corine Land Cover 2006 a permis d’estimer les surfaces forestieres (Source : Piedallu et al.
(2009))
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[I.2. Sélection des parcelles

Le choix des parcelles a inventoriers’est basé surun ensemble de parcellesinventoriées dans
le cadre d’un projet sur les vieilles foréts (Savoie et al., 2011; Savoie et al., 2015; Gouix et al., 2019).
La liste de départ comprenait 257 placettes réparties en 187 sites forestiers. Parla suite, le choix des
sites s’est fait en prenant en compte la décorrélation entre le nombre de taches et la superficie des
foréts anciennes dans un buffer (ou zone tampon)de 1km de rayon (soit 314ha). Le rayon d’un km fut
choisi selon les conclusions de Mennicken et al. (2020). Les variations d’espéces fongiques
notamment pour les MOTUs fongiques saprotrophes et symbiotrophes sont mieux expliquées par
une structure paysagere définie par un rayon supérieur a 500m. Ces opérations ont été faites sur
ArcGIS 10.8.1 (ESRI, 2020). Lobtention de la couche de foréts anciennes a été possible grace a la
digitalisation des minutes 1 : 40 000 de la carte d’Etat-Major et 'emploi du plug in Historical map de
QGIS (Favre et al., 2013; Herrault et al., 2015; Karasiak et al., 2016). Cette couche nous renseigne sur
I'état forestierau XIXé™e siecle. lla été observé que les conséquences des activitésanthropiques sur
les communautés fongiques du sol perdurent pendant plusieurs siécles apres leurs arréts (Diedhiou et
al., 2009; Boeraeve etal., 2018; Mennicken etal., 2020). Afin d’affinerla sélection des parcelles, nous
avons controlé le type de station forestiere échantillonnée et équilibré le stade de maturité des
peuplements. Le stade de maturité des peuplements prenaiten compte le nombre et la disposition
de trés trés gros bois vivants, de trés gros bois vivants et de bois morts (Gouix et al., 2019). Au total,
46 parcelles « hétraie-chénaie sessiflore » furent échantillonnées de novembre a mi-décembre 2020.
Pour le volet 3, nous avons veillé a la non-superposition des buffers pour garantir I'indépendance
statistique de nos observations. Parmi les parcelles échantillonnées, 41 et 43 parcelles furent

sélectionnées pourlesanalyses pourlesvolets 3 et 5 respectivement (Figure 17).
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Figure 17- Localisation des sites d'échantillonnage ayant servi pour les volets 3 et 5

Pourle volet4, le choix des parcelles forestiéres a été pensé avecle ParcNaturelRégional des
Pyrénées Ariégeoises dans le cadre de leur projet LIFE intégré ARTISAN (Accroitre la Résilience des
Territoires au changement climatique par I'Incitation aux Solutions d’Adaptation fondées sur la
Nature) (Figure 18). Préalablement, le Conservatoire botanique national des Pyrénées et de Midi-
Pyrénées avait effectué des inventaires mycologiques dans ces foréts (Hannoire & Corriol, 2021).
L'objectif principal était d’avoir des paires de sites (forét ancienne et récente) du méme village . Il a été
démontré que les foréts anciennes et récentes n‘ont pas les mémes espéces mycorhiziennes
(Boeraeve et al., 2018; Correia et al., 2021) et les espéces mycorhiziennes n’ont pas le méme effet
bénéfique surlacroissance de la plantule (Ahangaret al., 2012). Le choix des parcelles manquantes a
été fait avec l'outil Géoportail en utilisant les cartes de I'Etat-major. Les parcelles furent

échantillonnéesen automne 2021.
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Figure 18- Localisation des parcelles forestiéres pour le volet 4

I1.3. Description des peuplements forestiers échantillonnés

Durant I'été 2022, Thomas Nivet, stagiaire de M1, a étudié la structure forestiére des
parcelles matures et non matures. La surface des parcelles était de 1ha et les parcelles ont été
évaluées circulairement. Il a été décidé de sélectionner les extrémités du gradient de maturité a
cause des contraintes temporels du stage. Les parcelles matures étaient au nombre de 15 et les

parcelles non matures étaientau nombre de 14.

En général, les parcelles non matures présentent des surfaces terriéres plus faibles et plus
variables que les parcelles matures. La mesure de la surface terriére a été faite parun tour d’horizon
relascopique. La surface terriere mesure le volume occupé par les arbres et se mesure a 1,30 m de
hauteur. Dans les peuplements non matures, les surfaces terrieres totales sont comprises entre 9 et
34,5 m¥ha (moyenne: 22,75 m%ha). Alors que dans les peuplements matures, les valeurs oscillaient
entre 11 et 32,5 m¥ha (moyenne: 24,83 m¥ha). Méme sila surface terriére semble variable entre les
peuplements non matures et matures, iln’y a pas de différence significative (p-value:0,4201). Pour
chaque parcelle, le diamétre des arbres qui avaient une surface terriére supérieure ou égale 0,5
m%ha a été mesuré. Le diamétre moyen des arbres était significativement plus important dans les
peuplements matures (moyenne : 50 cm ; min : 33,35 cm ; max : 63,45 cm) que dans les peuplements

non matures (moyenne :42,36 cm ; min : 35,65 cm ; max :52,80 cm).

Dans les parcelles non matures, le nombre moyen de chénes étaitde 14 (min: 5; max: 35) et
le nombre moyen de hétres étaitde 8 (min: 1; max: 21). La surface terriere moyenne du chéne était

de 11,85 m%ha (min : 3,50 m¥ha; max : 28 m¥ha) alors que la surface terriere moyenne du hétre
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était de 6,92 m¥ha (min : 0,50 m¥ha; max: 18,50 m¥ha). Dans les parcelles matures, la moyenne de
chénes était de 10 (min: 1; max: 22) et la moyenne de hétres était de 15 (min : 4; max : 25). La
surface terriere moyenne du hétre (moyenne : 13,37 m¥ha; min: 3m%ha; max : 21,5 m¥ha) était
plus forte que celle du chéne (moyenne : 8,5 m%ha; min : 1 m%ha; max : 19,5 m%ha). Dans les foréts
non matures, le diamétre moyen du chéne (moyenne : 50,88 m? ; min : 36,40 m? ; max : 67,80 m?)

était supérieuracelui du hétre (moyenne :46,97 m?; min : 19,90 m? ; max: 72,56 m?).

II.4. Echantillonnage du sol et traitement

Léchantillonnage a été fait a 'échelle d’un hectare (Figure 19). Chaque carotte de sol était
collectée par une pelle a partir des 10 premiers centimétres de profondeur de solincluant I'horizon A
mais en retirant les plus gros débris de la litiere. Entre chaque prélévement de sol, un faux
prélevement était effectué afin d’enlever les débris du point d’échantillonnage précédent dans un
rayon de 1m (Donald et al., 2021). La pelle était rincée a I'éthanol et 'eau distillée entre chaque site
d’échantillonnage. Au final, 16 échantillons composites du sol ont été prélevés parsite. Le jour méme
au laboratoire, 15g de chaque échantillon composite ont été mis dans des sachets de thé propres et
séchés avec 50g de gel de silice. Le gel de silice était changé tous les deux jours jusqu’a ce que
I’échantillon soit sec. Ce type de préléevement permet de faire un échantillonnage exhaustif des
communautésdusol, et de produire des données de diversité pour les champignons mycorhiziens. En

répliquantlocalement'échantillonnage, les biais liés aux fausses exclusions sont réduits.
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Figure 19- Dispositif expérimental d’échantillonnage du sol

68




LADN du sol a été extrait des échantillons secs (environ 15g de sol) entre fin janvier et mi-
mars 2021 et en janvier 2022 avec le kit Macherey Nagel NucleoSpin R Soil (Réf. 740780.250).
Néanmoins, avant de pouvoir émettre des conclusions écologiquement fiables, ila été nécessaire de
traiter minutieusement les données issues de 'ADNe (Calderon-Sanou et al., 2020) (Figure 20). Le
protocole est similaire a Mennicken et al. (2020). Les amplifications ont ciblé les amorces d’ADNr
nucléaires ITS1 (FWD : 18.S GGAAGTAAAAGTCGTAACAAGG (Eppetal., 2012)) et une version modifiée
de Rev : 5.85 CAAGAGATCCGTTGTTGAAAGTK (Taberlet et al., 2018). Chaque PCR a été faite avec un
ensemble unique d’amorces, définies par un ensemble unique de 8 marqueurs nucléotidiques ajoutés
aux amorces universelles. Cette préparation permet de repérerles séquences d’échantillons comme
décrit dans Taberlet et al. (2018). Des témoins négatifs sans réactifs de PCR ont été pris en compte
(représentant environ 6% de nos réactions). Toutes les réactions de PCR ont été dupliquées aveca
chaque fois des paires d’amorces distinctes. Chaque réplicat avait sa propre PCR. Les conditions de
PCR étaient similaires a celles de Nagatiet al. (2018). Toutes les réactions de PCRont été regroupées
pour préparer une bibliotheque lllumina- Miseq. Il était possible de repérer les réplicats et les
échantillons séquencés dans la bibliotheque avec 'emploi de 8 marqueurs nucléotidiques. Enfin la
bibliothéque a été envoyéeal'entreprise Fasteris pourun séquencage dans deux directions de deux

fois 250 paires de bases.

Collecte d'échantillons Extraction de FADN Amplification de 'ADN Séquengage & haut débit Filtrage bio-informatique
Dynamiques de I'ADN 0
(saison, systéme, organisme) » 8
e — )
—t o—
N S = - e -
L= Hot= - -
- - = -
= -
-— -
Biais potentiels
- Sous-échantillonnage - Sous-échantillonnage - +Erreurs de polymérisation/ - +Erreurs de marquage, de - Seuils de filtrage inappropriés
- Contamination due a des événements antérieurs - Inefficacité spécifique au taxon chiméres saut d'index et de - Mauvaises classifications
- Contamination expérimentale ou voisin - Contamination expérimentale - + Amorces inappropriées séquengage
Contrdles potentiels
- Taxons cibles (ounon cibles) attendus * - Réplicats technigues % - Réplicats techniques % - Systémes de marquage - Critéres de filtrage/dustration
- Construction d'une base de données de référence - Contréles négatifs d'extraction# - Contréles négatifs PCR * contrdles négatifs et ajustements des seuils sur
locale % - Contréles positifs # - Contrdles positifs ¥ la base de tous les contrdles et
- Expérience pilote % - Utilisation de jeux 'Epl'catif
.. . . . N . - Conformité taxonomique avec
- Répligues biologiques # d'amorces multiples ou pré- les attentesapriori 4
- Contréles négatifs sur le terrain évaluation in silico des P
amorces

Figure 20- Résumé des différentes sources de contamination et protection @ mettre en ceuvre. Les étoiles bleues indiquent les
contréles effectués (Modifié de Zinger et al. (2019))
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Lanalyse bio-informatique a été réalisée durant’hiver 2022 avecles OBITools (Boyeretal., 2016).
Lutilisation de pipelines et d’outils bio-informatique permettent de traiter ces données et de les

corriger (Zingeret al., 2021). Le traitementdes séquences a consisté a:

- Un alignement des « reads » afin d’obtenir des séquences completes (Paired — end read
pairing) ;

- La vérification des qualités des séquences (FASTQ) et d’alignement (longueur supérieure a 60
bp pourles champignons par exemple) ;

- Lerassemblementdesséquencesidentiques, I'élimination des singletons;

- Uneattribution des séquences aux échantillons (Demultiplexing) ;

- Un calcul de la similarité entre séquence, cherchant a attribuer un nom de cluster a 97%
(Clustering) a chaque séquence, permettant le passage de la séquence unique au
regroupement par MOTU ;

- Unesuppression desséquences sur-représentées dans les témoins négatifs etde potentiels
contaminants;

- Une assignation a la séquence ou au groupe de séquences les plus similaires, d’aprés la
comparaison a Genbank parla fonction ecotag des obitools;

- Unesuppression des séquences non assignées aux champignons (surla base d’un minimum

de 60% de similarité aux bases de données).

A l'aide des bases de données FUNGuild (Nguyen et al., 2016) et Fungaltraits (Flores-Moreno
et al., 2019), il a été possible d’assigner pour une majorité de MOTUs un rang taxonomique, un
régime alimentaire et des informations fonctionnelles sur la croissance. Une fois les étapes de
vérification faites, il est par la suite possible d’étudier la diversité des communautés avec les nombres

de Hill, une approche conseillée par Alberdiand Gilbert (2019).

Pour étudierle fonctionnement des écosystémes (Cardinale et al., 2002) ou déterminerl'étendue
de la niche d’une espéce (Foristeretal., 2015), il est nécessaire de calculer diversindices de diversité.
En écologie moléculaire pour calculer la diversité, les nombres de Hill ont deux avantages (i)
I'interprétation de la mesure et son unité de mesure sonttoujoursidentiques (Tuomisto, 2010 ; Chao
et al., 2014) et (ii) la sensibilité aux espéces rares peut étre modifiée par un parameétre g nommé «
ordre » de diversité (Alberdi & Gilbert, 2019) (Figure 21). Plus la valeurq estgrande, plusles espéces

rares sont négligées vis-a-vis des especes abondantes (Alberdi & Gilbert, 2019).
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Figure 21-Equation proposée par Hill (1973) pour calculer les nombres de Hill (source : Alberdi & Gilbert (2019)) ou S
correspond a la richesse spécifique, i est une espéce du milieu d’étude, p; est I'abondance relative d’une espéce et q est le
parametre

Il est possible de calculer les indices de diversité alpha, beta et gamma avec les nombres de Hill

selon les équations proposées par Jost (2007), Chao et al. (2012) et Chiu et al. (2014) (Figure 22).

Dans notre cas, nos études se sont basées sur la diversité alpha.

Alpha 1 § N 1/1=q)
— o)t
D, = N Z Z (w;pis)
i=1 j=I
Gamma 5 N gy /-4
0, {3 (Sm
=1l \j=1
Beta Dy =% D, /"D,

Figure 22- Equations basées sur les nombres de Hill permettant de calculer différents ordres de diversité (source : Alberdi &
Gilbert (2019)) ou S est le nombre de MOTU, i désigne chaque MOTU, N est le nombre de sous-systéemes (échantillons), j
correspond a chaque sous-systeme, wj est le poids relatif du sous-systéme j et pi est I'abondance relative du MOTU i.

[I.5. Autres analyses communes aux trois axes

Différentes données ont été récupérées afin de décrire les caractéristiques écologiques des
parcelles. La premiere catégorie de données récupérées concerne les solsdominantsdans les zones
d’études avec le site Géoportail (2023). Les données proviennent de « I'Inventaire, Gestion et
Conservation des Sols (IGCS) - volet Référentiels Régionaux Pédologiques (RRP) ». Les sols dominants
étaient des brunisols, calcosols, colluviosols, luvisols et néoluvisols. Ces données ne furent pas

utilisées dans nos études.

Une fois les parcelles sélectionnées, les données climatiques furent extraites des bases de
données de WorldClim (Fick & Hijmans, 2017) a une résolution spatiale 30 secondes (environ1km?).
Les variables extraites dérivent des données mensuelles de température et de pluviométrie afin
d’étre adaptées biologiquement. Les variables bioclimatiques décrivent les tendances annuelles (ex :
température ou précipitations annuelles), la saisonnalité (ex : amplitude annuelle de latempérature
etdes précipitations) et des facteurs environnementaux particuliers (ex : température du mois le plus

froid et chaud). Il a été décidé de ne pas prendre en compte les variables climatiques dans les
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différents modeles utilisés dans les prochains chapitres car elles ne ressortaient pas significatives
dans les analyses. La résolution spatiale n’étant pas assez précise, les valeurs différaient peu entre les

parcelles échantillonnées.

Pour chaque point d'échantillonnage, cinq carottes de sol de 10 cm de profondeur ont été
prélevées (mélangeantI'horizon A et une partie de I'horizon B) dans un rayon de 3,5 m et regroupées
dans un échantillon composite. Les analyses physico-chimiques du sol ont été faites sur les
échantillons composites de terre fine aprés un tamisage a 2mm dans plusieurs laboratoires, car les
donnéesont été générées dansle cadre de différents projets : laboratoire d’analyse des sols d’INRAE
a Arras, le Laboratoire Ecologie Fonctionnelle et Environnement (LEFE) a Toulouse et le laboratoire
Géosciences Environnement Toulouse (GET). Pour chaque parcelle échantillonnée, les mesures

suivantesont été faites:

Distribution granulométrique (NF ISO 13320) sur les échantillons composites dessols;

- Teneurencarbone total etorganique (NFI1SO 10694) sur les échantillons composites des sols,
deshorizonsA etB ;

- Teneurenazote total (NFISO 13878) surles échantillons composites des sols, deshorizons A
etB;

- Teneur en pH (H20) et pH (KCI) (NF 1SO 10390) sur les échantillons composites des sols, des
horizonsA etB;

- Teneur en phosphore par la méthode Olsen (NF ISO 10304) sur les échantillons composites
dessols ;

- Teneurenéléments grossiers (1SO 13320) sur les échantillons composites dessols ;

- La capacité d’échange cationique aveclesteneurs en cations échangeables (Ca, K, Mg, Na, Si)

sur les échantillons composites des sols.
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lIl.  Comment la fragmentation et la quantité d’habitats

influencent les communautés fongiques du sol en foréts
anciennes ?
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Préambule

Le but de ce chapitre est de contribuer a une meilleure connaissance de l'influence du
paysage surles communautés fongiques des foréts anciennes. De facon plus précise, il vise a observer
comment la proportion et le nombre de taches de foréts anciennes dans le paysage influencent les

communautés fongiques.

La décorrélation entre la quantité etle nombre d’habitats en foréts anciennesaété possible.
Cependant, lors de I'analyse des résultats, la proportion de foréts anciennes était fortement corrélée
positivementala proportion de foréts totales dans le buffer d’un km de rayon. Plusieurs modéles ont
été faits afin de prendre en compte ou non cette corrélation. Dans le cas ou le meilleur modele avait
comme variables explicatives la proportion de foréts anciennes et récentes dans le paysage, il a été

décidé de ne pasl'interpréterdansla partie discussion.

Cette étude avait été présentée sous la forme d’un poster en octobre 2021 lors des
Rencontres d’Ecologie des Paysages a Rennes. Parlasuite, 'étude a été présentéeoralement lors de
I’ACFAS (Association Canadienne Crancaise pour 'Avancement des Sciences) en mai 2022, les
Journées Jean Chevaugeon en septembre 2022 et a la British Society Ecology en décembre 2022. Ce
chapitre a été soumis a la revue Landscape Ecology début juillet 2024. L'article a été publié et est en

libre accés depuis le 8 février 2024.
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Abstract

Fungi represent a large part of soil biodiversity as well as an essential role for tree
hydromineral nutrition, survival, and carbon cycling. While their local diversity has proven to be
shaped by abiotic and biotic factors related to soil, climate and vegetation, their response to
landscape fragmentation is still debated. In this paper, we focus on ancient forests characterized by
the presence of beech at low elevation, a habitat particularly fragmented in South-West France. We
aim to assess the effect of past and present forest fragmentation and quantity on soil fungal and
functional group diversity. We expect a negative impact of fragmentation and a positive effect of
forest quantity on soil fungal diversity, in addition to an influence of local soil factors. Soils from41 1-
ha ancient forest plots across South-West France were sampled along gradients of past and present
forest fragmentation and quantity, before their fungal diversity was characterized by metabarcoding
of environmental DNA. Hill numbers have been computed and applied to all fungi, trophic guilds, and
growth forms. We find that past forest fragmentation negatively impacts on soil fungaldiversity and
in particular for symbiotrophs, while the present forest quantity has a positive impact. In contrast, the
species richness of pathotrophic fungi shows a negative correlation with past forest fragmentation.
The diversity of fungal groups with lower dispersal abilities (e.g., corticioid, microfungi) is negatively
impacted by pastforest fragmentation, while the diversity of wind-dispersed fungi(e.g., agaricoid) is
not influenced by any landscape descriptors. Our results show the complexity of fungalresponses to
past and present forest fragmentation and demonstrate the long-lasting effect of past fragmentation
as well as the positive impact of recent forest quantity in the landscape on fungal diversity associate d

with ancient forest soils. Our study also highlights the huge diversity of fungi unraveled by eDNA
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metabarcodingin this habitat, and the potential of such techniquesto study the landscape ecology of

soil communities.

[11.1. Introduction

Forest biodiversity suffers from severalanthropogenic pressuresincluding deforestation and
intensive management that lead to habitat loss and fragmentation (Curtis et al. 2018; Haddad et al.
2015). Habitat fragmentation is defined as the breaking apart of a large continuous area into several
smaller patches (Fahrig 2003). Positive and negative effects of habitat fragmentation have been
observed on biodiversity, with these contrasting findings contributing to an intense debate in
landscape ecology (Fahrig et al. 2019; Fletcheretal. 2018). This debate demonstratesthe importance
of properly disentangling the influence of habitat loss from the influence of fragmentation per se
(Fahrig 2003, 2017). Indeed, in real-word landscapes, those drivers are often intertwined, making it
difficult to tease apart their respective effects (Didham etal. 2012). Patch size and isolation havelong
been used as predictors of fragmentation, until Fahrig (2013) challenged the classical view of patch as
a natural unit for species population and communities and formulated the Habitat Amount
Hypothesis (HAH). It postulates that the effects of patch size and isolation on species density could
both be encompassed in the effects of the amount of habitat present in the landscape. Since then,
several studies have tested this hypothesis and the HAH for various groups of organisms including
plants, birds, arthropods, and mammals (Martin 2018; Watling et al. 2020). It has therefore been
suggested that the HAH should be used as a baseline of habitat loss effects, above which
fragmentation effects should be contrasted to assess its importance in driving species diversity

(Martin 2018).

Fungi represent a major part of terrestrial diversity, are present worldwide and play major
roles in ecosystem functioning (Aslani et al. 2022). While their diversity patterns at local scale are
partly explained by climate, soil, plant communities, and disturbances such as fire (Tedersoo et al.
2014), knowledge about the influence of landscape factors are still scarce (Mony etal. 2020). Grilli et
al. (2017) suggest that fragmentation has negative effects on fungal diversity, with important
magnitude variations according to the trophic guild. For instance, ectomycorrhizal fungi (symbionts
with trees) and saproxylic fungi (dead wood dwelling species) were found to be sensitive to habitat
fragmentation while pathogenicfungiwere not (Boeraeve et al. 2019; Grilli etal. 2017). The question
remains as to whetherfungal groups with potentially lower dispersal abilities (such as gasteroid ones,
like truffles, and corticioid fungi as suggested by Harrington et al. (2021)) would be more sensitive to
landscape fragmentation. Indeed, dispersal limitations have predominantly been described for

populations at scales largerthan the landscape (circa 100 km, Douhan et al. 2011).
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In European forest ecosystems, considering the effect of present and past fragmentation is
particularly important, since forest fragmentation levelis known to have been higher 150 years ago
(Cateau et al. 2015; Hermy and Verheyen 2007). Forests remnants presently defined as ancient are
still visible although often surrounded by recent forest patches (Dupouey et al. 2002a; Vallauri et al.
2012). Ancient vs. recent above-ground forest differences may however be hidden by recent
transformation (e.g., logging, plantation). Nevertheless, beech is often presentand major differences
have been observed in specific lichen (Fritz et al. 2008), beetles (Assmann 1999; Desender et al.
1999), vascular plants (Hermy et al. 1999) and springtails species (Ponge et al. 2006). These organisms
share common traits such as a low dispersal capacity and high sensibility to habitat stability.
Moreover, ancient forests soils show a lower pH and higher organic matter content (Dupouey et al.

2002b, Bergesand Dupouey 2021).

A few studies have evidenced the impact of present/past forest fragmentation on fungal - in
particular ectomycorrhizal - communities associated with ancient forests as well as the effect of
habitat quantity in the landscape (Hofmeister et al. 2014; Mennicken et al. 2020, Boeraeve et al.
2018a). These pioneering studies highlight the need to further investigate the effect of past and
present forest fragmentation on fungal diversity as well as taxonomical and functional groups, in
particular symbiotrophic fungi. Recently, the use of environmental DNA metabarcoding (Taberlet et
al. 2018) has promoted the study of complex fungal communities and even their functional diversity,
through the use of taxonomical databases (Nguyen et al. 2016; PGlme et al. 2020). Howe ver, soil
metabarcoding remains biased in estimating the response of diversity, because of possible
overestimation of rare species and real abundances. The use of Hill numbers (Hill, 1973) has been
recommended to overcome this bias for plant and fungal eDNA (Calderon-Sanou et al. 2020). It
therefore provides an analytical framework to study the response of soil diversity to landscape

fragmentation through environmental metabarcoding.

Our study compares the response of soil fungal diversity associated with ancient forests to
past and present fragmentation, while controlling for the quantity of surrounding forests in the
landscape. We focused our study in the lowlands of South-West France, where fragmentation of
ancientforestsis particularly high (Vallauri etal. 2012). Moreover, soil variables are importantdrivers
of fungal communities (Tedersoo et al. 2014) and may explain part of the variation in diversity. We
therefore hypothesize that: (1) fungal diversity would be negatively correlated with the number of
forest patches (i.e., forest fragmentation); (2) fungaland in particular symbiotroph diversity would be
positively correlated with the quantity of forest in the landscape and (3) fungi with low dispersal

abilities would show a strongerresponse to fragmentation as compared to wind-dispersed fungi.
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[11.2. Material and Methods

[11.2.1. Plot selection and measurement of forest fragmentation and quantity

The choice of plots used for the study was based on a regional inventory in South-West
France of 257 plots within 187 ancient lowland forest sites (Gouix et al. 2019; Savoie et al. 2011,
2015). From this inventory, 50 plots of a unique habitat (Fagus sylvatica and Quercus petraea forest)
were identified using an a priori analysis to avoid the autocorrelation between the fragmentation
(number of patches of ancient forests) and the area of ancient forests in a buffer zone of one km
radius (Figure 23). The buffer zone is a fixed surface around a given patch of habitat (i.e., 314 ha),
defined based on a previous study of fungal communities (Mennicken et al. 2020). An ancient forest
GIS layer was obtained by digitizing the 1:40,000 minutes of the Ordnance survey map using QGIS
Historical map plug-in (Favre et al. 2013; Herrault et al. 2015; Karasiak et al. 2016). The past
fragmentation and ancient forest quantity were retrieved from ancient forest maps, while present
forest fragmentation and quantity were obtained from IGN-BD Topo edition 2019
(https://geoservices.ign.fr/bdtopo). The lack of autocorrelation between present fragmentation and
forest quantity was also checked (Figure S1). All spatial analysis was performed using ArcGIS 10.8.1
(ESRI 2020). Additionally, we ensured no overlap of buffers to ensure statistical observation
independence. From the initial subset of plots, 41 were selected, covering a total of 707,780 ha
(Figure S2; N 43.4311°, E 0.5723°). Site position is provided in the associated DRYAD Archive
(https://doi.org/10.5061/dryad.gmsbcc2tg; to be released upon publication).
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Figure 23-Distribution of sampled sites according to the number of patches and the proportion of ancient forest in the 1km
buffer. The boxplots show the distribution of values for the number of patches (habitat fragmentation) and the quantity of
ancient forest in the buffer (habitat amount). Different landscape structures illustrating extremes in the amount and
fragmentation of ancient forest in a buffer zone are presented: (a) high proportion of ancient forest and low fragmentation
of ancient forest, (b) high proportion of ancient forests and high fragmentation of ancient forest, (c) low proportion of
ancient forest and low fragmentation of ancient forest and (d) low proportion of ancient forest and high fragmentation of
ancient forest.

[11.2.2. Soil fungal eDNA sampling

Each ancient forest plot was centered on the 1 ha - inventories from Gouix et al. (2019).
Within each plot, 16 sampling points were positioned every 20 m (Figure S3) following
recommendations of Donald et al. (2021) for soil eDNA sampling. For each sample point, five 10-cm
depth soil cores were taken (mixing horizon A and part of horizon B) in a radius of 3.5 m and pooled
in a composite sample. Rocks, large roots, litter, and organic debris were removed at the collecting
step. After sampling each forest patch, the shovel was cleaned with 2% bleach to reduce cross-
contamination by eDNA. Within each patch the shovel was dipped in soil near the next sampling
point to avoid carrying soil debris from a point to another (Donald et al. 2021). All composite soil
samples (c. 100g/sampling point) were stored on ice for a maximum of 12h. The samples were

subsequently homogenized, and 15g from each composite soil sample were transferredto a tea bag
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mesh surrounded by 45g of silica gel in a clean Ziploc bag using a clean plastic spoon. The silica gel
was replaced every 24h to ensure a rapid and complete drying at room temperatureinthe field. The
dry samples were then stored until DNA extraction. The leftovers of the composite soilsample were
pooled at the plot level and fully air-dried for further chemical analyses. In addition, c. 100g of
separated samples of horizon A and horizon B (10cm depth) were collected atthe center of the plot

forchemical analyses.

[11.2.3. Molecular biology and sequencing

The DNA extraction was achieved using a Macherey-Nagel NucleoSpin R Soil kit (Allentown,
Pennsylvania, USA) following Mennicken et al. (2020) and targeted the soil environmental DNA.
Negative controls (one/series) were included and the extraction resulted in 100ulL of DNA solution,
stored at -20°C. Amplifications targeted the fungal ITS1 (Fwd: ITS5 GGAAGTAAAAGTCGTAACAAGG
from Epp et al. (2012) and a modified version of Rev: 5.85_Fungi CAAGAGATCCGTTGTTGAAAGTK,
Taberlet et al. 2018). For each PCR, a unique set of primers composed of eight nucleotide markers
was used to differentiate the different samples during biocinformatic processing (Taberletetal. 2018).
Negative and positive PCR controls were included, and each PCR was done twice with a different pair
of tagged - primers. Empty wells were included in each PCR plate to keep unused tag-combination
and evaluate possible tag-jumps (Negative sequencing controls). The PCR protocol follows Mennicken
et al. (2020). The use of eight-nucleotide tags located in 5 position of each primer and their unique
combination (in Forward and Reverse) foreach PCR made it possible to pool all reactions and prepare
a unique library. The sequencing was performed by Fasteris company (Life Science Genesupport SA,

Plan-les-Ouates, Switzerland), in 2*250 bp using the Miseq V3 technology.

I1.2.4. Bioinformatics

The raw sequences (fastq for R1 and R2 sequences) were received after quality checks and
analyzed with OBItools (Boyer et al. 2016) on the GenoToul cluster (Toulouse, France). The quality
filters enabled the removal of sequences unaligned between the R1and R2 files, sequences shorter
than 60 nucleotides and havinga gphred score below 50. The bioinformaticanalyses wasidentical to
Mennicken etal. (2020), except forthe taxonomic identification step requiringan updated reference
database. Following recommended practices for the analysis of fungal communities, the Molecular
Operational Taxonomic Units (MOTUs) were defined using the "sumaclust" clustering function
(Mercier et al. 2013) with a threshold value of 97% (Nilsson et al. 2008). Taxonomic identification of
MOTUs was done using the ecotag function (Boyer et al. 2016), comparing our sequences through a
global alignment among GenBank reference sequences (Benson et al. 2012). As a result, our
sequences were assigned to a putative species as well as a genus, family, and order based on the

Genbank taxonomy. The metabaR package (Zinger et al. 2021) was used to detect potential

83



contaminants from our dataset, and non-fungisequences as wellas sequences over-represented in
our negative controls were removed. Finally, from taxonomicidentification, fungal guilds and growth
forms were assigned to each MOTUs recognized at the species or genus level using the FUNGUILD
database (Nguyen et al. 2016). Raw sequences are all deposited in the DRYAD Archive
(https://doi.org/10.5061/dryad.gmsbcc2tg; to be released upon publication).

[1.2.5. Soils analysis

The following parameters were characterized in the LEFE laboratory (Toulouse, France) on the
soil composite fine fraction (<2mm): particle size distribution (NF ISO 13320), total and organic
carbon content (NF ISO 10694), total nitrogen content (NF ISO 13878), pH (H20), pH (KCI) (NF ISO
10390) and phosphorus content (Olsen method, EN ISO 10304). Coarse element contents were also
guantified (ISO 13320). The cation exchange capacity (CEC) and exchangeable cations contents (Ca, K,
Mg, Na, Si) were also measured on the same size fraction (GET, Toulouse, France). The CEC was
measured after determining the excess of cobaltihexamine ions in the exchange solution by
spectrocolorimetry after 2h stirring (Aran et al., 2008). The determination of exchangeable cations
(forCa, Na, Mg and K) was carried out by ICP-OES. The samples collected from horizonAand B were
only measured forpH (H20), pH (KCl), organiccarbon and total nitrogen content. Allparameters were

includedin further statistical analysis.

[11.2.6. Statistical analysis on fungal diversity
All statistical analysis were performed with RStudio 4.1.0 software (R Core Team 2021). The
sample coverage was calculated for each plot (Hsieh et al. 2016) to check if our sample coverage was

sufficientand comparable between sites.

To describe the diversity at the plot level, Hill numbers (Hill 1973) were calculated using the
hillR package (Li 2018) fordifferent q values. The largerthe q value, the less contribution rare species
have (Alberdi and Gilbert 2019). We used three values for q: q=0 (specific richness), g=1 (Shannon's

index) and g=2 (inverse of Simpson'sindex).

To integrate the effect of soil properties (26 variables) in our models, a principal component
analysis was carried out and the three principal axis were extracted using FactoMineR (Le etal. 2008)
package. To check for collinearity among the landscape variables, a Spearman coefficient with a
Bonferroni correction was used from corrplot and Hmisc packages (Harrell 2023; Taiyun and Viliam

2021).
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To test the effects of forest quantity and fragmentation on alpha diversity (g=0, 1 and 2) of all
soil fungi, fungal guilds (symbiotroph, pathotroph, saprotroph), and contrasted growth forms
(gasteroid, agaricoid, corticioid, microfungi), linear models were tested through the Ime4 package
(Batesetal. 2015). Allinput variables were first standardized, and each modelwas adapted to comply
with linear model conditions (normality and heteroscedasticity of residuals). Allmodelsincluded the
first 3 PCA axesrelated to soil variability as co-variables. To deal with the correlation between ancient
and present forest quantity, we built a set of models with or without those variables, to test for the
significance of their relationship with each response variable. The first model considered the quantity
of ancientforestinthe landscape. The second modelconsidered the quantity of presentforest. The
third model included the quantity of both ancient and present forest. In the last model, neither the
guantity of ancient nor presentforest were incorporated. The finalmodels therefore do not include
correlated variables. Foreach diversity index-fungal group combination, the best model (among the
four candidate models) was selected using the AlCcmodavg package (Mazerolle 2020). When the
delta AICc between different models was < 2, we computed model-average estimates and the 95%
confidence interval for parameters appearingin selected models (Mazerolle 2006). Effect size of each
factorfor a given modelwas extracted and represented using effectsize package (Ben-Shachar et al.
2020). Spatial autocorrelation was finally checked for each model using the linear model and the

DHARMa package (Hartig 2022).

[11.3. Results

[11.3.1. Taxonomic and functional characterization of soil fungal diversity

In total, 23,456,299 sequences pass the quality filters, resulting in 5,134 fungal MOTUs
clustered at 97% of identity. The species richness averages 1239 MOTUs per site (845< >1897) and
the number of sequences per site averages 572,105 reads (211,117< >1,011,713). The average
sample coverage per site is 0.89 (0.85< >0.91) indicating a high sampling coverage of fungal
communities. The identification of trophic guilds was possible for 61.5% MOTUs and 81.6% reads
(Figure 24a and b), revealing the dominance of symbiotrophic fungi in reads and MOTUs
(Cortinariaceae, Russulaceae, Inocybaceae and Thelephoraceae, Figure S4). Finally, the most
abundant growth forms are agaricoid, corticioid, gasteroid and microfungi (37% MQOTUs, 60% reads,

Figure 24c and d).
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Figure 24- Pie charts showing a, c) the distribution of MOTUs according to read counts and b, d) to the number of MOTUS.
For the trophic guild (a,b), the “Mixed” class includes different combinations of trophic guilds. The “Not assigned” class
contains MOTUs to which no trophic guild could be assigned for lack of taxonomic or functional information. Forthe growth
form (c,d), the “Other” category includes different combinations of growth mode and other types of growth mode. The “Not
assigned” category contains MOTUSs to which no growth mode could be assigned due to the lack of taxonomic and functional
information.

I11.3.2. Site characteristics and selection of co-variables

The landscape is described through its fragmentation (number of patches in the buffer) and
the habitat amount (quantity in the buffer). On average, 7ancient forest patches are presentin each
bufferzone (2<>15), and ancient forest covers 28% of the surface (2<>84%). Consideringthe present
forest, on average 7 patches are present per buffer zone (1<>14), and the present forest covers in

average 47% of the surface (9<>93%).

Soil parameters are synthesized in the form of a PCA (Figure S5a and b) whose three first
dimensions explained 59.6% of sites variability. The first axis is driven by pH, C/N and P Olsen; the
second one by percentage of carbon and coarse material and the third one by percentage of Si, K, and

CEC (Table S1). For all models, no significant spatial correlation in residuals was found.

[11.3.3. Responses of the soil fungal diversity
Our results show that forest fragmentation has a significant negative effect on the diversity of
the whole community, independently from the weight given to rare species (forg=0, 1, 2; Figure 25;

Table 1). However, this effectis detected only for past forest fragmentation. The same models show a
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significant positive effect of present forest quantity inthe landscape (forg=0, 1, 2; Figure 25; Tableau

1). The significant and positive effect of PCA axis 1 on the three levels of g evidences the importance

of soil pH, P —Olsen and C/N ratio for soil fungal diversity. Present fragmentation is alwaysincludedin

the best model, but never shows a significant effect on soil fungal diversity. Past fragmentation,

present forest quantity and PCA axis 1 show a similar effectsize, considered as mediumforthethree

g values (Figure 25; Tableau 1).
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Figure 25- Size effects of the explanatory variables for the best model (delta AlCc=0) explaining the diversity (q=0, 1 and 2) of
all fungi. Red error bars indicate a negative effect, blue ones a positive effect. Explanatory variables written in bold have a

significant effect.
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Tableau 1- Results of linear regressions for all fungi and each trophic guild and for the three Hill number (species richness, g=0; Shannon index q=1; inverse of Simpson index, q=2). For each
explanatory variables, estimates are in brackets and the 95% confidence interval in square brackets.

Hill number

R2 adj

Ancient forest fragmentation

Present forest fragmentation

Ancient forest quantity

Present forest quantity

Soil Dim 1

Soil Dim 2

Soil Dim 3

a=0
All fungi gq=1
g=2

0.33
0.30
0.32

(-82.75) ; [-138.61,-26.88]

(-11.93); [-21.2,-2.66]
(-7.33); [-12.33,-2.33]

(34.28);[-25.69 ,94.26]
(0.85);[-9.1,10.8]
(0.46) ;[-4.91,5.83]

(86.91); [21.25,152.58]
(14.8) ; [3.9,25.68]
(7.82);[1.94,13.7]

(104.64) ; [51.61,157.68]
(16.04); [7.24,24.84]
(8.84); [4.09,13.6]

(-26.28) ; [-79.22, 26.66]
(-7.84);[-16.62,0.94]
(-4.55) ;[-9.29,0.19]

(35.32);[-17.63, 88.26]
(-2.44);[-11.22,6.34]
(-0.5) ;[-5.24 ,4.24]

q=0
Pathotrophs g=1
q=2

0.09
-0.07
-0.10

(-3.77); [-7.01,-0.53]
(-0.4);[-2.28,1.49]
(-0.24) ;[-1.61,1.12]

(-0.47) ;[-3.54,2.61]
(-0.98) ;[-2.96,0.99]
(-0.5);[-1.89,0.88]

(-1.5);[-3.72,0.72]
(-0.85) ;[-2.49,0.78]

(0.15);[-2.92,3.22]
(-0.02);[-1.81,1.77]
(-0.05) ;[-1.34,1.25]

(-0.17);[-3.27,2.94]
(0.3);[-1.48,2.09]
(0.16) ;[-1.14,1.46]

(3.54);[0.37,6.71]
(-0.32);[-2.11,1.48)
(-0.37);[-1.68,0.94]

q=0
Saprotrophs g=1
q=2

0.10
NA
NA

(-10.43);[-21.13,0.26]
(-0.02);[-0.16,0.12]
(-0.05) ;[-0.21,0.12]

(0.83) ;[-10.58,12.25]
(-0.05) ;[-0.18 ,0.08]
(-0.03);[-0.18,0.12]

(7.17) ;[-4.13,18.46]

(10.04);[-2.37,22.46]

(11.27);[1.11,21.43]
(-0.07) ;[-0.20,0.06]
(-0.08) ;[-0.23,0.07]

(0.71) ;[-9.4,10.82]
(0.07);[-0.07,0.20]
(0.05);[-0.11,0.21]

(5.73) ;[-4.4,15.86)
(0.06) ;[-0.07,0.19]
(0.11) ;[-0.04,0.27]

a=0
Symbiotrophs g=1
q=2

043
0.41
0.33

(-16.30) ; [-31.05 ,-1.56]
(-4.43) ;[-8.94,0.08)
(-2.97) ; [-5.90,-0.04]

(14.35);[-1.48,30.18]
(0.6) ;[-3.96,5.15]
(0.30);[-2.85, 3.44]

(-4.3);[-12.06 , 3.46)

(24.28) ; [6.95,41.61]
(7.71) ; [0.58 ,14.85]
(3.89) ; [0.44,7.33]

(36.95) ; [23.00,51.00]
(10.41) ; [6.39,14.43]
(5.81) ; [3.03,8.59]

(-10.89) ; [-24.86 ,3.09]
(-5.59) ; [-9.61,-1.58]
(-3.45) ; [-6.22 ,-0.67]

(8.90);[-5.08,22.87]
(-0.71) ;[-4.72,3.31]
(0.24) ;[-2.54,3.01]
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[11.3.4. Responses of the different fungal guilds

The diversity of symbiotrophs is also negatively impacted by past fragmentation and
positively influenced by forest quantity (Figure 26a and b; Tableau 1) and the first axis of the PCA
(drivenby pH, C/N, P Olsen), i.e., following the fungal diversity pattern exceptforg=1. However, the
effect size for PCA axis 1 is higher (0.68) as compared to the effect of landscape factors (Figure 26a
and b; Tableau 1). By contrast, only the species richness of pathotrophs is negatively correlated with
ancient forest fragmentation (q=0 only, Figure 26c, Tableau 1), and not significantly shaped by the
present forest quantity. Pathotroph species richness (q=0) is also p ositively influenced by the soil PCA
third dimension (i.e., CEC, Si and K concentration), while the saprotroph species richness (g=0) is
significantly shaped by the first dimension of the soil PCA, as are all fungi and in particular
symbiotroph diversity (Tableau 1). Effect sizes for pathotroph species richness show that forest
fragmentation and PCA Axis 3 have similar small to medium effects (average of -0.38 and 0.36
respectively; Figure 26c¢). Again, for all trophic modes and orders of g, present fragmentation never
shows a significant effect on soil fungal diversity but remains included in best models. Ancient and
total forest quantity are often removed from best models for pathotrophs and saprotrophs (Table au

1).

a) Ancient Forest Fragmentation| e =
Present Forest Quantity * g
Present Forest Fragmentation .
Soil Dim 11 *
Soil Dim 2 o
Soil Dim 3 -

b) Ancient Forest Fragmentation —— ="
Present Forest Quantity * ﬂ
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SoilDim 1 Py
Soil Dim 2 ——
Soil Dim 3 *
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Soil Dim 2 s Eae

Soil Dim 3 .

-1 05 05 1

Estimates

Figure 26- Size effects of the explanatory variables for the best model (delta AlCc=0) explaining the diversity of
symbiotrophic (q=0 and 2, a and b respectively) and pathotrophic fungi (q=0, c). Red error bars indicate a negative effect,
blue ones a positive effect. Explanatory variables written in bold have a significant effect.
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[11.3.5. Responses of the different fungal growth forms

Our results show that forest fragmentation has a negative effect only onthe speciesrichness
(g=0) of growth forms associated with a possibly limited dispersal (corticoid, gasteroid, microfungi,
Figure 27, Tableau 2). Again, only past forest fragmentation has a negative effect on the diversity of
these growth forms and present fragmentation was never significant although included in best
models. However, past fragmentation is positively correlated with the diversity of most abundant
corticioids (q=1 and 2, Tableau 2). Agaricoid diversity and corticioid species richness (q=0, Figure 27a
and b) are also significantly correlated with the present forest quantity (q=1only). Only for gasteroids
do, both ancient and present forest quantity have a positive effect on species richness (Tableau 2,
Figure 27c). The first soil PCA axis has a significant effect on all growth forms diversity and q levels
(except gasteroid g=0). In most cases, this effect is positive, except for microfungi (Figure 27d,
Tableau 2). Additionally, the soil PCA second axis (mostly % of coarse material and C in composite
samples and horizons) is negatively correlated with agaricoid and corticioid diversities. Agaricoid
diversity is also positively correlated with the soil PCA third axis (driven by CEC, Si and K
concentrations). Effect sizes comparison for corticioids shows that effects of soil PCA axis 1 and forest
guantity are both medium to large, while past fragmentation and other soil PCA axis having smaller
effects (Tableau 2, Figure 27b). For gasteroids, whose species richness is influenced by the two first
PCA axis, and both presentand past forest quantity, all effect size are relatively similar and considered

as medium (Tableau 2, Figure 27).
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Figure 27- Size effects of the explanatory variables for the best model (delta AICc=0) explaining the species richness (q=0) of

agaricoid (a), corticioid (b), gasteroid fungi (c) and microfungi (d). Red error bars indicate a negative effect, blue ones a
positive effect. Explanatory variables written in bold have a significant effect.

91



Tableau 1- Results of linear regressions for the diversity of fungal growth forms and for the three Hill number (species richness, g=0; Shannon index g=1; inverse of Simpson index, g=2). For each
explanatory variables, estimates are in brackets and the 95% confidence interval in square brackets.

R2 adj

Ancient forest fragmentation

Present forest fragmentation

Ancient forest quantity

Present forest quantity

Soil Dim 1

Soil Dim 2

Soil Dim 3

0.23
0.16
0.12

(-7.43) ;[-18.26 ,3.4]
(-3.12);[-6.63,0.4]
(-1.48) ;[-3.92,0.95]

(6.5);[-5.26 ,18.26]
(0.89);[-2.67 , 4.46]
(-0.26) ; [-2.95 , 2.42]

(8.45);[-2.81,19.71]
(-3.23);[-9.31,2.85]

(11.86) ;[-0.44,24.17]
(5.21);[-0.27,10.69]
(2.5);1-0.29,5.3]

(16.42) ; [6.21,26.63]
(4.78) ; [1.63,7.92]
(3.05) ; [0.74,5.37]

(-0.52) ;[-10.66,9.61]
(-2.52);[-5.66 ,0.62]
(-1.61);[-3.92,0.69]

(11.25); [1.15,21.35]
(-0.23);[-3.37,2.91]
(0.21);[-2.08,2.5]

0.44
NA
NA

(-4.54) ; [-8.20,-0.89]
(0.14) ; [0.05,0.23]
(0.23) ; [0.12,0.35]

(3.18) ;[-0.75,7.10]
(0.05) ;[-0.05,0.15]
(0.04) ;[-0.08,0.16]

(0.08) ;[-0.02,0.19]
(0.08) ;[-0.06 ,0.22]

(7.76) ; [3.47 ,12.06]
(0.1);[-0.02,0.22]

(9.01) ; [5.54,12.48]
(0.25) ; [0.16,0.34]
(0.25) ; [0.13,0.37]

(-4.12) ; [-7.58 ,-0.66]
(0.05) ;[-0.04,0.14]
(0.08) ;[-0.03,0.2]

(1.11) ;[-2.35,4.58]
(-0.02);[-0.11,0.07)
(-0.02) ;[-0.14,0.09]

Hill number
q=0
Agaricoid g=1
q=2
Corticioid =
Gasteroid

0.29
035
0.30

(-1.64) ;[-3.33,0.05]
(0.19);[-0.79,1.17]
(0.01);[-0.8,0.82]

(1.21);[-0.46 ,2.89]
(-0.03);[-1.07,1.01]
(-0.15) ;[-1.01,0.71]

(2.2); [0.54,3.86]
(0.81);[-0.23,1.84]
(0.73);[-0.12,1.59]

(2.66) ; [0.84 ,4.47]
(0.86) ;[-0.3,2.02]
(0.69) ;[-0.27 , 1.66]

(2.98) ; [1.51,4.46]
(2.28); [1.34,3.22]
(1.75) ; [0.97,2.53]

(-1.6); [-3.08,-0.13]
(-0.65) ;[-1.58 ,0.29]
(-0.58);[-1.35,0.2]

(-0.03);[-1.5,1.44]
(0.31);[-0.63,1.25]
(0.28);[-0.5,1.05]

Microfungus

o 20 ol 2 2 |a o o
[
N B OIN P, O|N - O

0.11
0.23
0.30

(-10.59) ; [-20.58 , -0.6]
(-1.15) ;[-3.01,0.72]
(-0.47) ;[-1.34,0.41]

(3.72) ;[-6.96,14.4]
(-1.57);[-3.35,0.20]
(-0.65) ;[-1.49,0.18]

(8.46);[-1.96,18.88]

(9.92);[-1.64,21.48]

(7.75);1-1.73 ,17.24]
(-2.65) ; [4.42 ,-0.88]
(-1.62) ; [2.45,-0.79]

(1.71);[-7.7,11.12]
(0.01) ;[-1.77,1.80]
(0.06) ;[-0.78 ,0.91]

(6.3);[-3.12,15.73]
(0.88);[-0.94,2.71]
(0.22) ;[-0.64,1.08]
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[11.4. Discussion

Our study on fungal diversity from ancient forests soils of South-West France, joins recent
works exploring the landscape ecology of microbial communities. Our results illustrate the mixed
effect of both presentforest quantity and past landscape fragmentation on soil fungi,and the need
to consider several landscape descriptors when studying hyper-diverse communities such as fungal

onesas suggested by Suetal. (2022).

Our results evidence the negative relationship between past forest fragmentation and the
local diversity of fungal communities associated with ancient forest soils, whatever the Hill numbers
usedto describe the fungal diversity. We therefore validate our first hypothesis, but only for past and
not present forest fragmentation. This pattern could reflect an extinction debt for fungal
communities in ancient forests (Jackson and Sax, 2010). Dispersallimitations could explain this result,
which is further supported by the negative relationship between past forest fragmentation and
microfungi and corticioid diversity, and the lack of effect for the wind-dispersed agaricoid fungi.
Severalstudies point out the dispersal limitations of either ectomycorrhizal or dead wood associated
fungiin fragmented habitats (Abrego and Salcedo, 2014; Boeraeve etal. 2018b; Peay et al. 2012) but
did not necessarily highlight this legacy effect. Considering the current dynamic of forests throughout
Europe, ancient forests would appear to be less and less fragmented (Palmero-Iniesta et al. 2020).
However, our results suggest a long-lasting legacy effects of forest fragmentation on soil fungal
communities, opening major questions on the conservation of these unique habitats, as wellas their

positive impact on surrounded forest biodiversity.

Following our second hypothesis and the HAH hypothesis, the present quantity of forest in
the landscape has a positive effect on soil fungal diversity. This result highlights the importance of
considering the negative impact of habitat loss, not only of fragmentation, on fungal communities.
Moreover, in our study zone, the forest cover doubled on average compared to the records of the
19th century, potentially creating new habitats for fungal diversity. However, only the present and
not ancientforest quantity has a positive effect on soil fungidiversity, contrasting with Mennicken et
al. (2020). The landscape context is clearly different from the Cevennes National Park where this
previous study took place. Indeed, quantities of ancient and present forest were particularly
contrasted (Mennicken et al. 2020), and present forest fragmentation was reduced but was not
studied perse. Future meta-analyses would be particularly usefulto integrate these differentresults
and contribute to a larger synthesis on the effect of forest quantity for soil fungal communities. More
generally, including landscape descriptors should be considered in future studies on soil fungal

communities, as they could explain part of diversity changes, exactly as soil characteristics do. On this
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aspect our results confirm the importance of soil factors such as pH, C/N ratio and P Olsen, as

observedin large-scale analysis on fungal diversity (Tedersoo etal. 2014).

Through the analysis of eDNA metabarcoding, our results also show the variable response
across trophic guilds. We evidence a negative relationship between forest fragmentation and
symbiotroph diversity for at least two Hill numbers. This guild wasthe mostabundantin MOTUs and
reads, as in most temperate forest soils, including ancient forest ones (Mennicken etal. 2020; Spake
et al. 2016). The dominant families (Fig. Suppl. S3) belonged to symbiotroph fungi and in particular
ectomycorrhizal ones, which is also highlighted by studies based on fruiting bodiesin ancientforests
(Hannoire and Corriol 2019). Our results show that their diversity — as well as all fungal ones —is also
positively influenced by the present forest quantity, and that both landscape and soil factors have a
similar range of effects. Compared to studies testingthe effect of the forest extent, thatfocused on
the patch size (Peay et al. 2012), our results invite further consideration of the HAH in studies on
symbiotrophs, and in particular for ectomycorrhizal fungi. For other trophic guilds, thar are less
abundantin our dataset, results are more heterogeneous. Only the species richness of pathotrophsis
strongly negatively influenced by the past forest fragmentation, which confirms the negative impact
of fragmentation for pathogenic dead wood associated species (Abrego and Salcedo 2014).
Inventories on ancient and old-growth beech forests have already highlighted the importance of
ancient forests for the conservation of dead-wood associated fungi (Dvorak et al. 2017; Parmasto
2001). Using soil eDNA may underestimate their diversity (Frgslev et al. 2019) but has at least
confirmed the importance of ancient forests, especially the less fragmented ones, for the

conservation of this trophic guild.

Using taxonomical and functional databases also allows for the investigation of if wind
dispersed fungi were less impacted by landscape factors as compared with fungi with more limited
dispersal abilities. Our results clearly show that agaricoid fungi — that are often wind dispersed- are
not affected by forest fragmentation nor quantity forest in the landscape. As with many fungi, their
diversity is rather influenced by pH, C/N ratio and P Olsen in soils. On the other hand, fungi with low
dispersal abilities show different response to landscape gradients. Corticioid and microfungi species
richness is negatively impacted by past fragmentation, while gasteroid fungi diversity is both
positively influenced by past and presentforest quantity. Gasteroid species can be dispersed by large
mammals (i.e., wild boar, particularly abundant in South-West France) or even small mammals
(Borgmann-Winteretal. 2023), that are frequent in forest habitats including ancient forests. The lack
of fragmentation effect suggests that mammal dispersal occurs at least at the landscape scale.
Recent reviews on fungal dispersal by mammals also confirm this trend (Vasutova et al. 2019), and

dispersal limitations may rather apply for corticoid and microfungi in our case. Indeed, corticioid
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fungidispersal is generally overlooked but may occur even at shorterdistance (e.g., insectdispersal,
Harrington et al. 2021). Many species show a high degree of endemism (Ghobad-Nejhad et al. 2012)
and ancient forest would be a good habitat for their diversity. Moreover, corticioid diversity was
positively influenced by the fragmentation, for higher orders of q, suggesting that corticoid fungi
would be more diverse in the more fragmented ancient forests, contrary to the pattern observed for
all fungi and major trophic guilds. A mapping of the dead wood abundance in ancient forest
landscapes including small diameter one (Juutilainen 2016) would however be required to further

document this pattern.

Finally, from this soil eDNA metabarcoding experiment, we detect 5,134 MOTUs, relatively
more than in ancient forests of Cevennes National Park (Mennicken et al. 2020). This high number
shows how apparently managed and fragmented forests contribute to maintain a diverse soil fungal
diversity at a regional scale. Metabarcoding often overestimates the number of species compared to
fungal fruiting bodies inventories, but interestingly several studies on ancient forests have used
comparable methodologies. In ancient forest of the Alps, at higher elevation, 842 MOTUs were
detected over 62 sites, and an average of 88 MOTUs were detected persite (Mollier2023); i.e., circa
10 times less alpha diversity as observed in our study. The spatial design is different as 1 ha was
sampled instead of a 15 m radius plot — leading to a larger plot size in our study. Sampling a larger
area — 1 ha — could explain the higher diversity estimates, especially considering the local
heterogeneity of ancient forests. Similarly, the high number of MOTUs at a regional scale could be
related to a high heterogeneity of fungal communities associated with ancient forest soils. Such a
heterogeneity could be an important feature of ancient forests, already suggested on other old -
growth pine forests for example (Wulf and Kolk 2014) and shall be characterized to potentially

understand itsimportance on fungal diversity.

[11.5. Conclusions

Our study provides a comprehensive characterization of soil communities based on eDNA in
ancientforests and highlights the negative effect of past fragmentation on all soil fungi and especially
on symbiotroph diversity. Additionally, the habitat amount has a positive effect for most fungi, in
relation with the quantity of present forest in the landscape. We also evidence that the diversity of
fungal growth forms associated with a long-distance dispersal is not impacted by past or present
fragmentation. By studying ancient forests over South-West France, we illustrate animportant legacy
effect, inherited from the past forest fragmentation. Finally, this study strengthens the need to
consider landscape ecology and its impacts on diversity, including on soil fungi. In a context of global

change, where habitat fragmentation and land-use changes are threatening biodiversity, our study
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highlights the importance of reasoning at the landscape scale and considering forest history, for the

conservation of soil fungi and their functional diversity, at least in ancient forests.
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Figure S1- Distribution of sampled sites according to the number of patches and the proportion of present forest in the 1km

buffer.

101




SR P rar
., 7 y
- 5 “~,
% L% N >
D ane 1Y ~
3 W A
J - Toulouse
e NS
; e

20 40 Kilometers

Figure S2- Location of the 41 sampled plots (black circle) in South-West France, over the map of present forest.
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consists of 5 soil samples and resulted in 15g of soil.
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Figure S5-(a) Principal Component Analysis with representation of the squared cosines of the variables. The squared cosine
represents the quality of the variables on the PCA. The closer the variable is to the correlation circle, the better it is
represented on the PCA. (b) Percentage of variance explained by each principal axis.
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Tableau S1-Contribution of soil physico-chemical variables to the three first axes of the PCA.

Dim 1 Dim 2 Dim 3
%P - Olsen 6.48 2.63 0.76
C/N organic Horizon A 1.29 6.40 0.39
CIN organic Horizon B 7.84 1.30 0.38
C/N organic Soil Composite 8.37 0.09 0.67
C/N total Horizon B 6.75 0.87 0.69
pH H20 Horizon B 5.64 2.03 2.20
pH H20 Soil Composite 9.14 1.78 0.00
pH KCI Horizon A 6.15 2.97 0.24
pH KCI Soil Composite 8.34 1.17 0.00
CEC 4.15 0.82 9.19
%Al 7.21 1.09 0.00
%Ca 5.98 5.24 247
%K 2.19 1.09 18.23
%Mg 0.28 7.80 4.65
%Mn 0.94 3.68 5.40
%Na 0.00 0.24 9.96
%Si 0.27 0.27 22.23
% Silt 4.09 5.07 2.09
%Sand 4.87 4.83 1.97
% Coarse material 0.00 9.69 1.25
% C org Horizon A 2.59 6.72 3.27
% C org Horizon B 2.25 9.56 1.46
% C org Soil Composite 0.21 6.52 3.12
% C total Horizon A 1.94 521 5.14
% C total Horizon B 1.67 9.63 1.03
% C total Soil Composite 1.35 3.32 321
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Comment la diversité des communautés mycorhiziennes en

V.

forét ancienne influence |la croissance des plantules de hétre

(Faqus sylvatica) ?
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Préambule

Lobjectif de ce volet est de testerl'influence des réseauxectomycorhiziens surla croissance
dessemisen forétsatravers une approche expérimentale. Les données récoltées pourraient aider les
gestionnaires forestiers aidentifier les facteurs favorisant la mise en place de réseaux mycorhiziens.
Ce projet a aussi été pensé avec le soutien du PNR Pyrénées Ariégeoises, de fagcon notamment a
tester’hypothese que les lieux riches en champignons ectomycorhiziens comme les foréts anciennes

étaient propice au fonctionnement de réseaux mycorhiziens communs.

Alors que l'expérience devait se terminer en 2022, et parce que la sécheresse a aussi
gravement impacté la croissance des plantules, j’ai décidé de prolonger I'expérience d’un an, mais
aussi de chercher d’autres indicateurs pour évaluer la relation entre croissance, régénération et
réseaux mycorhiziens communs. llest prévu d’ajouter de nouvelles analyses d’icila soumission de ce
travail. Actuellement, le séquencage des champignons présents sur les racines pré-expérience et
post-expérience est en cours. Les résultats devraient arriver en février 2024. Il est prévud’inclure ces
données dans l'article. Au printemps 2024, des analyses de carbone et d’azote isotopiques foliaires
seront faites pour observer la présence éventuelle de composés d’origine fongiques. Enfin, des
analyses pour estimer le stockage de carbone dans le sol en fonction des traitements mise en place
sont aussi planifiées au printemps 2024. Les dispositifs expérimentaux sont toujours en place
exceptés dans deux parcelles en raison de vandalisme et le refus d’un propriétaire forestier a faire

perdurerl'expérience sursaparcelle.

Il est envisagé de soumettre ce travail a la revue New Phytologist d’ici milieu 2024. Ces
résultats ont été présentés sous laforme d’une présentation orale lors de I'école d'automne « Global
Forests 2023 — Tropical forests : conservationissues and manage ment challenges » organisée le 9-12

octobre 2023 3 Oxford.
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favor Fagus sylvatica L. seedlings growth in ancient forests
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Abstract

Ectomycorrhizal fungi play a major role in the survival and growth of most temperate trees.
Such fungi are abundant in forest soils from Europe, especially in ancient beech forests, where tree
cover has been maintained foratleast 150 years. However, the functionalimpacts of such symbioses
remains to be explored, notably to evaluate if common mycorrhizal network (CMN) could facilitate
the growth of young trees such as Fagus sylvatica seedlings — and contribute to the resilience of

ancient forests.

To evaluate if CMN could contribute to the survival and growth of beech seedlings, we set up
an in-situ experimentin three pairs of ancientand recentforests of South-West France, and followed
180 seedlings over a 18 months period. We compared the growth, nutrition and mycorrhizal
associations between conditions excluding or not the CMN. We also compared the soil and

mycorrhizal conditions of ancient and recent forests priorto the experiment.

Soil physico-chemistry was not particularly contrasted between ancient and recent forests,
but fungi and ectomycorrhizal ones were more diverse in ancient forests. After one year of
experiment, the survival was generally low, due notably to severe drought events, and no CMN effect
was detected. Inancient forests, seedlings showed a higher survival and growth before butnot after

the drought events.

Our results show that ancient forest soils host a unique and diverse ectomycorrhizal
community, favor Fagus sylvatica growth, but not through the functioning of CMN. Our study
highlights the role of ancient forest soils, and invite to search for other mechanismthan CMN beyond
the higher growth in ancient forests, as well as extending in-situ experiments in time and space to

potentially detect functional CMN in temperateforests.

108



IV.1. Introduction

Forests soils in the temperate zone host diverse and abundant communities of
ectomycorrhizal (ECM) fungi, that are symbiotic with plant roots, notably from trees belonging to
dominant families such as Fagaceae (Tedersoo et al., 2012; Tedersoo et al., 2014). These ECM fungi
provide nutrients and water to trees and receive organic matter from photosynthesis (Smith et al.,
2008). Moreover, they have proven to be essential for the regeneration, growth and drought
resistance of temperate tree species (Alaux et al., 2021; Anthony et al., 2022). Through their impact
on seedling growth, such ECM can also facilitate the growth of their host species compared toothers
(Garcia de Jalén et al., 2020; Policelli et al., 2020), and represent a central symbiosis for the dynamic
of ecosystems (Tedersoo et al., 2020). Amongthe mechanisms explaining a potentialfacilitation, the
role of shared ECM has possibly been overstated (Karst et al., 2023), since the description of common
mycorrhizal networks (CMN). These CMN were described based on the transfer of organic carbon
between trees (Simard et al., 1997; Teste et al., 2009; Simard et al., 2015) but other mechanisms
could indeed explain such transfers. Interestingly, the recent debates have illustrated the lack of
evidence on CMN functioning, especially in forests where CMN are expected to play a major role,

such as in ancient and old-growth forests of the temperate region.

In France, ancientforests are characterized by the uninterrupted presence of woodland since
the minimum forestry period in mid-19th century (Dupouey et al., 2007; Vallauri et al., 2017). Ancient
forests are not necessarily mature, and contrary to old-growth forests may not host larger trees or
high quantity of deadwood but represent and interesting model of forest soil stability. By definition,
recentforests have appeared asaresult of the abandonment of agricultural land after the middle of
the 19th century (Cateau et al, 2015). Interestingly, soils of recent and ancient forests show
important differences of physico-chemistry (Koerner et al., 1997; Compton & Boone, 2000). Soils of
ancientforests generally have a higher organic matter contentand a lower pH than the soils of recent

ones (Berges & Dupouey, 2021).

The soil fungal diversity has only recently been studied in ancient forests, for example in
ancient forests of Belgium, revealing a rich community but not necessarily different from fungal
communities associated with continuous recent forests (Boeraeve et al., 2018). Besides the clues
suggesting that ancient forests host ECM-rich communities (Mennicken et al., 2020), the questions

remains whethersuch ECM fungi would benefitto seedling growth through the functioning of CMN.

Knowing whether CMN could contribute to seedling facilitation and growthin ancientforests
or not is particularly interesting in a context of climate change. Ancient forests are in South -West

France often associated with beech, Fagus sylvatica, a tree species associated with ECM fungi. While
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climate change scenarii are often pessimistic for temperate tree species such as Fagus sylvatica
(Piedallu et al., 2009), severalstudies have pointed outits unusualresilience, at leastin some habitats
such as old-growth forests (Principe et al., 2017; Pflug et al., 2018). Until now, only physiological
adaptations or its high genetic variability have explained these observations. Studying the potential
CMN, as well as the diversity of ECM fungi in ancient forests of South-West France where drought
episodes are more and more frequent (Rita et al., 2020; C3S, 2022), could represent an interesting
case to better understand Fagus sylvatica resilience, from an underground point of view. In this
context, including above-ground measures on leaf isotopes could reflect if seedlings were affected by
drought stress (Farquhar & Sharkey, 1982). Indeed, under water stress, the carbon isotopic

composition of leaves can change significantly, resultingin a decrease in §13C (Farquhar et al., 1989).

Atthe ecosystem level, detecting functional CMN would also contribute tothe debate on the
carbon storage capacity of ancient forest soils. In particular, the question whether CMN contribute to
increase the carbon stocks in forests is often mentioned without being properly tested, at least in
temperate forests. However, the role of ECM fungi on carbon storage was initially assumed in boreal
forests (Clemmensen et al., 2013). On the other hand, several articles and reports have pointed out
the higher carbon storage of ancient forest soils (Leuschner et al., 2014; Dhote et al., 2015) including
in beech forests. Experiments excluding CMN in-situ may not detect changes of carbon storage on a
short period of time, but however represent an opportunity to investigate this potential impact of

CMN on the functioning of ancient forests soils.

In this context, the objective of our study is to (1) compare the fungi and ECM communities
from ancient and recent forests prior to our experiment, (2) test in-situ if CMN could favor beech
seedling growth and survival, and (3) evaluate if during our experiment, differences of carbon storage
could be observed andrelated to CMN exclusion. We assume that soil fungal communities,and more
specifically ECM communities, will be more diverse in ancient forests thanin recentones. We expect
to detect CMN effects more specifically in ancient forests soils, through a positive impact on seedling
growth and survival. We also expect that experimental root exclusion will also contribute to a positive
effect on seedling growth, both in ancient and recent forest soils. Finally, we expect that carbon
storage will be higher in ancient forests soils, and in experiments where fungi potentially forming

CMN would be present.
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IV.2. Material and Methods

IV.2.1. Study site

The experiment took place in six forest plots located within the regional natural park of
Pyrenees Ariegeoises from March 2022 to May 2023. The forest plots were located in 3 different
locations: Barjac, Riverenert and Rimont. In each location, a plot of ancient and recent forest were
selected in order to test the effect of temporal continuity. The selection of ancient forests was
possible thanks to the comparison with forests maps from the 19th century ("Etat major",
Géoportail, 2023). The average distance between each village is 17km linear. Specifically, there were
970m, 62m and 550m between the Barjac, Rimontand Riverenert plots respectively. The forests were
mainly covered by beech (Fagus sylvatica), oak (Quercus sp.), hawthorn (Crataegus monogyna) and

hazel(Corylus avelana), that are all ECM host species.

IV.2.2. Soil fungal diversity in ancient and recent forest soils

To allow a first evaluation of soil fungi communities prior to the experiment, in ancient and
recent forests, soil samples were sampled following a protocol already applied to ancient forests in
South-West France. To do so, 16 soil samples were collected every 20m within each 1ha forest plot
(Mennicken etal., 2020; Raimbault et al., 2024). Ateach sampling point, five 10 cm deep soil samples
were taken (including the A and B horizons) within a radius of 3.5 m and combined into a composite
sample. Stones, large debris, litter and large roots were removed. Between each forest plot, traces of
DNA on the shovel were removed with 2% bleach. Within each forest plot and between composite
samples, bleach was not used but the shovelwas planted close to the next composite sample without
sampling, to reduce the contamination due to the previous composite sample as in Donald et al.
(2021). The composite soil samples (approximately 100g of soil each) were kept cool with ice packs
for a maximum of 12 hours. In the evening, after the bags had been homogenized, 15g of each
composite soil sample was taken with a clean wooden spoon and then poured into a tea bag placed
in a clean Ziploc bag with approximately 45g of silica gel. To ensure optimum drying, the silica gel was
exchanged with new silica gel 24 hours after bagging. This process was repeated until the samples
were dry. The remains of the composite samples were pooled at plot levelin orderto obtain a single
sample for physico-chemical soil analysis. In addition, 100g of soil from the A and B horizons were

collected from the center of each plot for soil physico-chemistry analyses.
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IV.2.3. Environmental characteristics of ancient and recent forest soils

The following parameters were characterized at the Arras soil analysis laboratory on the fine
soil fraction of the composite soil samples after sieving at 2mm: pH, phosphorus, CEC, nitrogen,

carbon (totaland organic), C/N and the quantity of organic matter (Tableau S2).

To reportdrought events along our experiment especially during summertime, microclimatic
data were recorded usingiButton chips placed in each plot since the start of the experiment (January
2022). The chips were located at a height of around 1.50 m and were protected from rain and sun.
Temperature (°C) and air humidity (%) were recorded every hourforone year (May 2022-May 2023),
and data were collected every two months from each iButton. The data collected was used to

calculate bioclimatic variables similar to the WorldClim database (Fick & Hijmans, 2017) (Tableau S2).

To evaluate if plots would occur in similar light conditions, the openness of the canopy was
measured by taking hemispherical photographs duringJuly 2022. Three photographs were taken per
site at the extremities and in the center of the plot. They were taken with a SAMSUNG tablet
equipped with a Fisheye lens at a height of around 1.80m. The photographs were used to estimate
the canopy coverand the closing percentage of the canopy using GLAMA (“Gap Light Analysis Mobile
Application”) software (Tichy, 2014; Tichy, 2016) (Table S4).

IV.2.4. Common mycorrhizal network exclusion and experimental design

Our experiment focused on the growth and survival of beech seedlings, as beech were
commonly foundin all ancientand recentforests (Figure 28a- b). The seedlings, which were one year
old at the time of the experiment, were purchased from a nursery in northern France (more local
seeds were not available the year we started our experiment). As a control, 30 seedlings were
subsampled and their root system was collected to represent a control prior to the experiment. The

seedlings were placed in a greenhouse for one month beforebeing planted in the field.

The treatments applied are based on the work of Hoeksema (2015) and Liang et al. (2020).
These treatments allow us to observe the possible contribution of CMNs to seedling growth, but also
the influence of root competition with neighboring plants. The three treatments forobserving these
two effects are: + roots/+ CMN (Treatment A), - roots/+ CMN (Treatment B) and - roots/-CMN
(Treatment C). Treatment A is considered to be the control treatment. With this treatment, the
seedlings are in direct contact with the CMN already presentinthe soil and the roots of neighboring
trees. There is only one nylon net with a mesh size of 2mm to limit any damage caused by micro-
organisms. Treatment B allows the CMN already present in the soil to be in contact with the
seedling's roots. In addition to the 2mm mesh, a net with a capacity of 30L and a 35um mesh bag is

used. Treatment C isolates the seedlings from the CMN already present in the soil and from
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neighboring roots. The system is similar to treatment B, but in this case the mesh bag is 0.5um
instead of 35um. Only minerals and water can pass through this mesh. Each treatment was repeated

10 times per plot, resulting in 30 seedlings planted every two meters over a 6*20 m surface (Figure

28c).

Barjac Rimont Riverenert
AF RF AF RF AF RF
A,B&C AB&C A,B&C A,B&C A,B&C A,B&C

1 seedling/ treatment x 10 replicates

Every 2 months from March 2022 to July 2022

Growth and survival

May 2023

Growth, survival, foliar biomass and physiology measures

Figure 28- Implementation of the device in a) recent forest and b) in ancient forest, and c) experimental scheme showing the
distribution of treatments A (+ roots/+ CMN), B (- roots/+ CMN) and C (- roots/- CMN) in the ancient (AF) and recent (RF)
forests of each village (Barjac, Rimont and Rivérenert).

IV.2.5. Response of saplings to CMN exclusion

Growth and above-ground measures were recorded several times (TO: March 2022, T1: May
2022, T3: July 2022 and T4: May 2023) during the experiment. During each measurement campaign,
the height and diameter of the seedling were measured using a caliper, starting 5 cm above the
ground. The leaf area of each seedling was estimated using photographs taken with a pouch as a
yellow background and a ruler as a scale. Then, GIMP 2.10.32 (Solomon, 2009) was used to recover
the green colour (channel A) while eliminating the other colours. The image obtained was then
converted into a binary image (black and white) using Image) 1.53s software (Abramoff et al., 2004)

to estimate the leaf area of the seedlingin cm?2.

The chlorophyll content of each seedling was measured using a SPAD (“Soil And Plant Analyze
Developments”). The main advantage of this instrument is that it is non-destructive and portable.
Measurements were taken on the last three mature leaves and then averaged for each seedling.
Chlorophyllcontentis correlated with the plant's nitrogen supply (Soing et al., 2002). The leaves used

to measure chlorophyllwere used to calculate the dry matter content (LDMC). The LDMCis the ratio
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of the dry mass (g) to the fresh mass (g) of the leaf. The leaves were placed in airtight plastic bags
containing 2cm of waterto keep themturgid. The dry biomass was obtained by placing the leaves in

an oven at 65°C for72 hours.

In order to observe a potential limitation of hydric stress in the seedling with the help of
CMNs, we compared the foliar 6'3C of seedlings in contact with a CMN potential and seedlings
isolated from any interaction as advised by Booth and Hoeksema (2010). At the same time, we also
compared 6°N, which corresponds to “anisotope ratio relative to the atmosphericair standard, and
Rsample @Nd Rsandara @re the molar ratios of the heavier to the lighter isotope” (Evans, 2001). In natural
conditions, it is accepted that the nitrogen source in the soil is preserved during the plant's internal
processes (Evans, 2001). The 6'°N of leaf tissue therefore refers to that of the soil nitrogen source.
When inorganic nitrogen is abundant in the soil, plants do not need mycorrhizae to acquire it.
However, when nitrogen is limiting, plants need mycorrhizae to acquire it, resulting in a lower 6'°N

forthe plant (Evans, 2001).

Finally, to evaluate if the CMN exclusion resulted in a change of fungal community, and
notably of ECM diversity and abundance, root samples were collected — targeting root tips.
Considering that many seedlings were obviously dead at the end of the experiment, the sampling
targeted rather plot than individual level. Root system from different seedlings of the same
experiment were pooled at the plot level, and separated between seedlings showing a

photosyntheticactivity, and seedlings obviously recently dead, afterthe severe drought events.

IV.2.6. Response of soils and carbon storage to CMN exclusion

To estimate the carbon stock in the soils from the experiment, we measures (1) the total C
content of the soil and (2) the bulk density of the soil in the target horizon (Basile-Doelsch et al.,
2023). The sampling campaign took place prior to the experiment in 2022. Carbon stocks were
evaluated at the plot level, from 5 sampling points located at the center and the four corners of the
plot. At the end of the experiment, carbon stock was measured from the experimental cylinder. In
each case, soil samples were taken using a cylinder of known volume (251.2 cm3, height= 5cm;
radius=4cm). In the end, 150 soil samples were taken. They were then stored forone monthina cold
room at 5°C before being placed in a prooferovenfor48 hours at 105°C. Fresh and dry weights were

measured for each sample.

IV.2.7. Molecular biology and sequencing for soil and root associated fungi
For soil composite samples collected prior to the experiment, environmental DNA was

extracted using the Macherey-Nagel NucleoSpin R Soil kit according to the recommendations of

previous articles on ancient forest soils (Mennicken et al., 2020). For fine root samples collected prior
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and at the end of the experiment, fungal DNA was extracted with a Wizard Genomic DNA Purification
Kit following the manufacturer’sinstructions. Negative DNA extraction controls were performed for
each extraction run. A 100uL quantity of DNA was extracted and stored at -20°C. The ITS1 was
amplified (Fwd: ITS5 GGAAGTAAAAGTCGTAACAAGG from Epp et al. (2012) and a modified version of
Rev:5.85 Fungi CAAGATCCGTTGTTGAAAGTK, Taberlet et al. (2018)). In order to recognize different
samples during bioinformatics processing, at each PCR, a unique combined primer set of eight
nucleotide markers were used as recommended by Taberlet et al. (2018). Each PCR was duplicated
with a different primer pair and positive and negative controls were included. For each PCR plate,
wells were left empty with the aim of preserving any unused tag clusters and observing likely tag
skips, allowing for a negative sequencing control. The PCR protocol is identical to that of Nagati et al.
(2018). PCR products were finally pooled and sentfor MiSeq sequencing (V3technology, 2*250bp) at
GeT-PLaGe (Toulouse).

IV.2.8. Bioinformatics on fungal sequences from soil and experiment

The raw sequences (.fastq) were analysed with OBltools (Boyer et al., 2016) using the
GenoToul cluster (Toulouse, France) following the guidelines of Mennicken et al. (2020). Sequences
that were not aligned between the R1 and R2 files were discarded, as well as sequences with a
gphred score of less than 50, shorter than 60 nucleotides and occurring only once (singletons). A
threshold value of 97% (Nilsson et al., 2008) was used to define the MOTUs during the clustering
stage with the "sumaclust" function (Mercier et al., 2013). The ecotag function (Boyer et al., 2016)
was used to assigh MOTUs taxonomically by comparing our sequences with GenBank reference
sequences, and reporting the most probable species, genus, family and order assignation. Potential
contaminants were removed using the metabaR package (Zinger et al., 2021) and all sequences
detected as non-fungaland over-represented in the negative controls were removed. The FUNGUILD
database (Nguyen etal., 2016) was used to assign trophic guilds to the MOTUs defined atthe species
and genus level, and thereforeto identify ECM MOTUs.

IV.2.9. Statistical analysis

All statistical analysis were performed with RStudio 4.1.0 software (R Core Team, 2021). First,
to compare the fungal communities between recent and ancient forests, and evaluate if oursampling
was comprehensive atthe plot level, the sample coverage was calculated for each plot following Chao

and Jost (2012). Sample covers were calculated using iINEXT software (Hsieh et al., 2016).

For each pair of ancient and recent forests, the species richness at the plot level was
measured, and Venn diagram were computed to evaluate how farancient and recentforests shared

their fungaland ECM community, using the package VennDiagram (Hanbo, 2022). Atthe sample level,
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the fungal and ECM diversity was also compared through an ANOVA, allowing to test the temporal

continuity effect.

Generalized linear mixed models were used to test whether seedling survival and
ecophysiological characteristics were affected by ancient or recent forests, and experimental
treatments. The interaction of plot and treatment was designated as a random effect, whereas
variables such as temporal continuity and the interaction of temporal continuity and treatment were
considered fixed effects. The distributions used for the linkage regressions were the gaussian (Growth
rate, Leaf Surface, Chlorophyll), binomial (Survival) and beta distributions (LDMC). Then, asthere was
no effect of temporal continuity at the end of the experiment, an ANOVA was carried out for each
response variable in orderto take into account only the effect of the treatments. Post-hoctestswere
verified using the Waller-Duncan test. The packages used were Ime4 (Bates et al., 2015), glmmTMB

(Brooks et al., 2017), DHARMa (Hartig, 2022) and agricolae (de Mendiburu, 2023).

IV.3. Results

IV.3.1. Environmental characteristics of ancient and recent forest soils

There were no significant differences in the environmental characteristics of ancient and

recent forest soils (Tableau 2).

Tableau 2- Difference in environmental characteristics between ancient and recent forests. The differences were tested with
an ANOVA.

df SS F p-value
a) Foreststandstructure (n=6)
Canopy Closure (%) 1 44 0,235 0,653
Modified Canopy Index 1 30,24 1,694 0,263
b) Soil physico-chemical parameters (n=6)
pH 1 0,1873 1,452 0,295
Phosphorus 1 0,0024 0,649 0,466
CEC 1 8,38 0,45 0,539
Nitrogen 1 0,006 0,006 0,941
Carbon 1 661,7 1,679 0,265
Total Organic Carbon 1 661,7 1,679 0,265
C/N ratio 1 29,04 1,393 0,303
Organic Matter 1 1984 1,684 0,264
c) Bioclimatic variables (n=6)
AnnualMean Temperature 1 0,454 0,279 0,625
Mean Diurnal Range 1 0,123 0,067 0,809
Isothermality 1 0,13 0,014 0,911
Temperature Seasonality 1 0,00667 0,271 0,63
Max Temperature of Warmest 1 0,882 0,31 0,607
Month
Min Temperature of Coldest Month 1 3,067 2,08 0,223
Temperature Annual Range 1 0,68 0,228 0,658
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The environmental parameters were summarized in the form of a principal component
analysis (Figure 29). The majority of the pairs of sites had similar environmental conditions, except for
the Riverenert plots. The first two dimensions explained 49.9% and 34.5% respectively of the total
variation. The first axis is mainly explained by organic matter content, total carbon, temperature
annual range, meandiurnal range and isothermality. The forest plots at Barjac and the recent plot at
Rivérenert stand out because they have a higher temperature than the others located at a higher
altitude. The difference between these sitesis also due to the carbon content, whichis higher in the
higher altitude plots. The second axis is mainly explained by phosphorus content and temperature.
Unlike the other plots, the recent forest plot at Riverenert has a higher phosphorus content and a

lowerannual temperature.
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Figure 29- Results of principal component analysis with a) representation of forest plots and b) representation of the squared
cosines of the variables.

IV.3.2. Fungal diversity in ancient and recent forest soils

Afterthe various bioinformatics filters, 1,728,657 sequences were conserved and clusteredin
3,114 fungal MOTUs (at 97% threshold). The average species richness per plot in ancient forest was
200 MOTUs (minimum 73 and maximum 341). In recentforest, the average speciesrichnessper plot
in ancient forest was 238 MOTUs (minimum 70 and maximum 473) The sampling coverageinancient
forest was high — reaching 87% in average at the site level (minimum 87% and maximum 88%). In
recent forest, the sampling coverage was 87% (minimum 84% and maximum 88%) Thanks to the
taxonomicassignation, a trophic mode was attributed to 51% of the MOTUs representing 79% of the
sequences, allowing to identify 736 ECM MOTUs (1,198,089 sequences, i.e. 69% of the sequences,
from our dataset). At the site level, the distribution of MOTUs between ancient and recent forest

revealed both shared and non-shared MOTUs for each pair of site (Figure 30a). For ECM fungi, all the
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ancient forests had a higher number of non-shared MOTUs than the recent forests (Figure 30b).

However, there was no significant effect of temporal continuity on fungal and ECM diversity.
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Figure 30- Venn diagrams for a) all fungal MOTUS and b) ectomycorrhizal MOTUs according to their distributions in ancient
and recent forest.

IV.3.3. Response of seedlings to CMN exclusion

a) Seedlingsurvival

Of the 180 seedlings planted in March 2022, 94 seedlings had survived after the summer 2022,
i.e. 52% of the planted seedlings (Figure 31a). A significant positive effect of temporal continuity on
survival was observed (p-value= 0.0026) in summer 2022 (Tableau 3). At the end of the experimentin
May 2023, and after both summer and winter drought periods, 39 seedlings were still alive,
equivalentto 22% of the seedlings planted (Figure 31b) and there was no longer any significant effect
of temporal continuity on seedling survival (Tableau 3). Forthe two periods, there was nosignificant
effectof the forest * treatmentinteraction (Tableau 3). Insummer 2022 as in spring 2023, there was
no significant effect of treatments alone on seedling survival (p-value= 0.9781 and p-value = 0.5048

respectively).
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a) Summer 2022 b) Spring 2023

Forest: NS
Treatment: NS

Forest: **

Treatment: NS
Treatment
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I 8 (- roots/+CMN)
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Ed

Number of surviving seedlings

00"
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Figure 31- Number of seedlings surviving in a) summer 2022 and b) spring 2023 according to the type of forest and the
treatments A (red), B (green) and C (blue). The significance of the factor is expressed (NS=p>0.05; * = p<0.05; ** = p<0.01;
kkk —

=p<0.001)

b) Growthrate

The growth rate was lowerin recentforestthanin ancient forestforthe 2 periods (summer 2022
and spring 2023) but the effect of temporal continuity remained non-significant (Tableau 3, Figure
S6). The temporal continuity * treatment interaction did not significantly influence growth either
(Tableau 3, Figure S6). Seedling growth was negatively influenced only in ancient forest with
treatment C (- roots/-CMN) during the experiment (March 2022-May2023) (Tableau 3, Figure S6).
Treatments alone also did not significantly influence growth in summer 2022 (p-value = 0.8701) nor

spring 2023 (p-value =0.7844) (Figure 32).
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a) Summer 2022 p-value =0,8701 _ b) Spring 2023 p-value =0,7844
15-
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C (- roots/-CMN)
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Figure 32- Growth rates in a) summer 2022 and b) spring 2023 according to treatments A (red), B (green) and C (blue). The
displayed p-value is the result of the ANOVA (parametric or non-parametric).

c) Ecophysiological

Leaf area was positively influenced by treatments B (- roots/+ CMN) and C (- roots/- CMN)
(Tableau 3, Figure S6) but not by the temporal continuity. Leaf area was higher for treatment B (-
roots/+ CMN) in ancient forests, but this was not significant (Tableau 3, Figure S6), and temporal
continuity did not influence significantly this parameter. In general, without taking into account the
temporal continuity, leaf area was significantly greater with treatments B (- roots/+ CMN) and C (-

roots/- CMN) (p-value= 0.0487) than for treatment A (+ roots/+ CMN) (Figure 33).

The temporal continuity had no significant influence on the LDMC (Tableau 3, Figure S7).
However, there was a positive trend for treatments B (- roots/+ CMN) and C (- roots/- CMN) on the
LDMC in ancient forest only (Tableau 3, Figure S6). Treatments alone had no significant effect on the

LDMC (p-value=0.499) (Figure 33).

The chlorophyll content was not significantly different between ancient and recent forests
(Tableau 3, Figure S6). In general, the chlorophyll content of seedlings in treatment A (+ roots/+ CMN)
was lower than other seedlings. In general, without taking into account the tem poral continuity,

chlorophyll content was not significantly different between treatments (p-value = 0.1685) (Figure 33).
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Figure 33- Responses of ecophysiological variables (Foliar surface, LDMC and Chlorophyll content) according to treatments.
The displayed p-value is the result of the ANOVA (parametric or non-parametric).
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Tableau 3- Results of the regressions (linear or general linear models; see the text for further details) of survival and growth characteristics measured on the seedling with the age of the forest
and the treatments. The data represented are the t and z values. Values in bold are significant. (.=p<0.1 * = p<0.05; ** = p<0.01; *** = p<0.001).

Intercept ForestRF ForestAF:TreatmentB ForestRF:TreatmentB ForestAF:TreatmentC ForestRF:TreatmentC Damaged
a) Survival
Summer 2022 2.45(%*) -3.011 (**) -0.563 0.271 -1.343 1.05
Spring 2023 -3.037 (**) -0.689 0.89 0.689 0.89 0.361
b) Growthrate
Summer2022  4.247 (**¥) -1.799 0.072 0.192 -0.784 0.773
Spring 2023 -1.816 (.) -1.359 0.771 0.501 -1.307 0.83
c) LbMC
Spring 2023  -21.964 (***) 0.384 1.818 (.) 0.656 1.782 (.) -0.993 -0.64
e) Leaf Surface
Spring 2023 1.977 (.) -0.301 1.363 1.828 (.) 1.421 1.402 -1.229
d) Chlorophyll
Spring 2023 20.2 (**%*) -0.855 -1.171 1.486 1.669 1.552 0.768
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IV.3.4. Response of soils to CMN exclusion

This section is waiting for the results —to be finished after the PhD defense.

IV.4. Discussion

Our study, focused on the experimental test of CMN functioningin ancient and recent forests
of SW France, started with the comparison of fungal and ECM communities and their abiotic
environment. While several articles have pointed out the major difference in soil characteristics
(Berges & Dupouey, 2021), we did not confirm this trend at a very short distance. We observedahigh
diversity of MOTUs based on only 6 sites, and only a higher diversity of ECM in ancient forest soils.
We agree more sites shall be compared to really investigate the effect of the temporal continuity —
but our punctual results illustrate the importance of exploring the huge heterogeneity of ancient

forestsoilsin Europe.

Contrary to our hypothesis, the study of survival and growth of young beech ( Fagus sylvatica)
seedlings in ancient and recent forests did not reveal a positive effect of functional CMNs, at least
based on our experimental design. Recently, Karst et al. (2023) argued that studies on CMNs have
never fully demonstrated (1) an exchange of resources from one root system to another thanks to
CMNSs, (2) that the formation of an CMN influences the growth and survival of the seedling and (3)
mature trees supply essential nutrients to their offspring via CMNs. The results of our study are
consistent with these conclusions. In our case, seedling survival was significantly higher in ancient
forestthanin recentforest only at the start of the experiment (summer 2022). Nevertheless, by the
end of the experiment, seedling survival had fallen sharply, in both ancient and recent forests. The
heatwave during the summer of 2022 in SW France that affected all our sites could possibly explain
this high mortality, whatever the treatment, and clearly questions the drought resistance of beech, at

least at the seedling stage.

While our results did not point out a positive effect of CMN, seedlings growing in root
exclusion treatment showed a higher leaf area compared to other seedlings. Root competition is
harmfulto plants and can alter their physiology (Wang et al., 2008) and beech seedlings are known to
be sensitive to root competition, particularly with grasses (Harmer, 1996; Coll et al., 2003; Coll et al.,
2004). Similar experiments testing for CMN effect have also concluded that root exclusionresultin a
positive effect, even higher than CMN effect (Booth & Hoeksema, 2010). Our study therefore
confirms the importance of including this modality in CMN experiments. Moreover, our major
limitation was statistical, due to the low survival, and invite to design differently CMN experiments,

notably by considering a higher number of seedlings to be planted and monitored.
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In conclusion, our results do not show an effect of CMNs on the survival and growth of beech
seedlings in ancient nor in recent forests. These results add to the recent conclusions of Karst et al.
(2023), but invite to follow seedlings growth in ancient forests, notably to evaluate if ECM
associations could contribute to increase their growth and drought resistance, outside of

experiments.
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Appendices
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Figure S6- Growth rates ina) summer 2022 and b) spring 2023 according to the type of forest and the treatments A (red), B

(green) and C (blue).
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Figure S7- Responses of ecophysiological variables ( Foliar surface, LDMC and Chlorphyll content) in a) summer 2022 and b)
spring 2023 according to the type of forest and the treatments A (red), B (green) and C (blue).
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Tableau S2- Environmental characteristics by plot (AF: ancient forest and RF: recent forest)

Environmental characteristics Barjac (AF) Barjac (RF) Rimont (AF) | Rimont (RF) Riverenert | Riverenert(RF)
(AF)
Nb ECM 307 294 280 252 345 283
Nb Fungi 888 786 1140 1367 937 1486
CCI2022 (mean) 66,43 68,54 76,06 72,04 76,33 73,1
ModCaCo_Index2022 (mean) 40,4 52,05 50,59 49,19 49,71 52,93
pH 5,09 4,96 4,96 4,98 4,34 5,51
Phosphorus (g/kg) 0,02 0,02 0,07 0,07 0,06 0,18
CEC (cmol+/kg) 12,07 11,42 5,6 5,13 6,91 15,12
N total (g/kg) 2,18 2,3 3,83 2,88 3,71 4,35
C total (g/kg) 39,31 50,86 92,64 51,4 80,72 47,4
Total organic carbon (g/kg) 39,31 50,86 92,64 51,4 80,72 47,4
C/N 18 22,1 24,2 17,8 21,8 10,9
Organic matter (g/kg) 68 88 160 88,9 140 82
BIO1 (Annual Mean Temperature °C) 12,85 12,4 12,15 12,16 10,89 9,68
BIO2 (Mean Diurnal Range °C) 10,13 9,76 7,4 7,36 7,82 9,09
BIO3 (Isothermality %) 36,6 35,16 30,25 30,1 31,36 33,83
BIO4 (Temperature Seasonality %) 6,17 6 6,04 6,04 6 6,37
BIOS5 (Max Temperature of Warmest Month °C) 29,14 27,54 25,82 25,82 25,62 24,92
BIO6 (Min Temperature of Coldest Month °C) 1,46 -0,22 1,37 1,37 0,66 -1,95
BIO7 (Temperature Annual Range °C) 27,68 27,77 24,45 24,45 24,95 26,88
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V. Comment la qualité de I’"habitat en forét ancienne influence la
biodiversité du sol ?
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Préambule
Le troisieme chapitre étudiera l'influence de la qualité de I'habitat en forét ancienne surla
biodiversité du sol, en testant notamment les corrélations avec la caractérisation de l'indicateur de

biodiversité potentielle, I'IBP.

Il est prévu de soumettre ces résultats préliminaires a la Revue forestiere frangaise pour
interroger l'intérét et les limites de I'IBP pour la biodiversité du sol. Par la suite, il est prévu
d’approfondir les résultats en rajoutant des sites forestiers plus matures. Les nouveaux sites
incluraient des parcelles forestiéres de montagne et des parcelles de foréts francaises et roumaines

classées patrimoine mondial de 'UNESCO.
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Résume

La biodiversité du sol est essentielle dans le fonctionnement des écosystemes forestiers en
intervenant parexemple a différentes étapes dans le cycle trophique. Alors que la biodiversité du sol
est sensible a la gestion forestiére et la structure du peuplement, elle est difficilement prise en

compte dans les inventaires de biodiversité forestiere.

Lobjectif de cette étude est de testerla pertinence pourla biodiversité dusol d’unindicateur

de biodiversité basé sur des attributs structuraux de I'écosystéme forestier.

A l'aide de 'ADN environnemental issu d’échantillons de sol, nous avons estimé la
diversité locale des communautés d’eucaryotes de 43 parcelles de forétancienne dusud-ouest de la
France. Les parcelles ont été décrites a I'aide de I'Indice de Biodiversité Potentiel et des analyses de

sol ont permis de compléterle jeu de variables prédictives.

Linfluence de la qualité de I'habitat varie selon les phylums étudiés. Les champignons
et les métazoaires répondaient positivement et négativement aux variables descriptives du
peuplementforestier. Al'inverse, les protistes ne répondaient qu’aux variables édaphiques. Parmiles
variables liées a la structuration du peuplement, le bois mort debout, le nombre de genres d'arbres
indigénes, le nombre de milieux ouverts influencaient significativement larichesse tax onomique du

sol.

Nos résultats démontrent la forte variabilité des différents phylums a la qualité de
I'habitat, et mettent en évidence l'intérét et les limites de I'IBP pour appréhender la diversité

taxonomique des sols forestiers.

Mots-clés : eucaryote, foréts, peuplement, indicateur, IBP
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V.1.Introduction

Les foréts assurent de nombreux services écosystémiques cruciaux comme laséquestration
du carbone, la régulation du climat, une protection face aux perturbations météorologiques
(tempétes et inondations), 'approvisionnement et la purification de I'eau (Bauhus et al., 2010 ;
Thompson et al., 2011 ; Decocq et al., 2016 ; Brockerhoff et al., 2017 ; Mori et al., 2017). Elles
abritentaussi de nombreux groupes taxonomiques terrestres et aquatiques (Thompson etal., 2009 ;
Gibson et al., 2011). Parmi ces groupes taxonomiques, la biodiversité du sol est essentielle au
fonctionnement des foréts (Kautz & Topp, 1998 ; Carcamo et al., 2001 ; Gonzalez & Seastedt, 2001 ;
Smith, S et al., 2008 ; Sterkenburg et al., 2015). De plus, ces organismes ont un réle non-négligeable
dans la structuration des réseaux trophiques (Clarholm, 1985 ; Wasilewska, 1997 ; Bonkowski, 2004 ;

Vasutovaetal., 2019) et plus généralementsurles interactions inter-espéces.

Durant ces dernieres décennies, |'utilisation du metabarcoding de 'ADN environnemental
s’est fortement développée (Ogram et al., 1987 ; Giovannoni et al., 1990 ; Handelsman et al., 1998 ;
Faure & Joly, 2016 ; Taberlet et al., 2018). Le metabarcoding de 'ADNe couplé au séquencgage a haut
débit offre des possibilitésimmenses en écologie (Zingeretal., 2019) et peut-étre considéré comme
une technique révolutionnaire (Zinger et al., 2021) pour la recherche fondamentale et lasurveillance
desespeces (Thomsen & Willerslev, 2015; Creer et al., 2016; Bohan et al., 2017; Taberletet al., 2018),
et notamment la conduite d’études multi-taxa (Donald et al., 2021) . |l est désormais possible
d’étudier les changements dans les communautés d’organismes du sol a large échelle et dans un
temps raisonnable (Mennicken et al., 2020 ; Seppey et al., 2020 ; Seppey et al., 2023) suite a des

modifications des conditions biotiques et abiotiques de I'écosystéme.

Depuis 1993, la diversité forestiere doit étre préservée dans les foréts gérées et la gestion
forestiére doit s’inscrire dans la durabilité (FAO, 1999; FAO, 2015). Cependant, il est difficile de
surveiller et de faire des inventaires exhaustifs de la biodiversité en foréts (Zeller et al., 2023). Le
développement d’indicateurs est nécessaire pour faciliter I'évaluation et la prise en compte de la
biodiversité forestiere dans les plans de gestion forestiere (Morelli, 2015). Les indicateurs peuvent
étre fondés surdes ensembles d’espéeces spécifiques ou des parameétres indirects comme lastructure
des peuplements forestiers (Zeller et al., 2023). Néanmoins pour les non-spécialistes, il peut étre
difficile d’utiliser des indicateurs basés sur lidentification d’espéces forestieéres telles les
champignons, plantes vasculaires, bryophytes, lichens et invertébrés (Cosovi¢ et al., 2020). A
I'inverse, les parameétres structurels du peuplement comme la présence de grands arbres, le
recouvrement de lacanopée et la présence de bois mort sont facilementidentifiablespour les non -

professionnels et peuvent étre disponibles dans les inventaires forestiers (Ferris et al., 2000 ;
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Angelstam & DOnz-Breuss, 2004 ; Smith, GF et al., 2008 ; Torras & Saura, 2008 ; Coote et al., 2013 ;
Gaoet al., 2014).

Larrieu and Gonin (2008) ont proposé un indice qui permet d’appréhender la biodiversité
potentielle d’'une forét (IBP) en se basant sur les paramétres structurels du peuplement et du
contexte. Cetindice estcomposé de 10 facteurs divisés en deux catégories. Les sept premiers facteurs
liés aux peuplements et a la gestion forestiére sont le nombre d’essences autochtones, la structure
verticale de la végétation, la quantité de gros bois mort (debout ou au sol), la quantité de trés gros
bois vivants, les milieux ouverts et la présence de dendromicrohabitats. Les trois derniers facteurs liés
au contexte correspondent a la continuité temporelle de I'état boisé, a la présence de milieux
aquatiques ourocheux (Larrieu & Gonin, 2008). La pertinence de cetindice a pu étre éprouvéevis -a-
vis de nombreux taxons comme les chauves-souris, oiseaux, les champignons du bois mort, les
punaises, les lichens, les plantes vasculaires, les coléoptéres saproxyliques et les papillons de nuit
(Larrieu et al., 2019 ; Zelleret al., 2022). LIBP ne prend pas explicitement en compte des attributs liés
au sol et il n'a pas encore été confronté a des données taxonomiques sur la biodiversité du sol.
Pourtant, plusieurs études ont démontré que des modifications de structure du peuplement et de la
gestion forestiere influengaient cette biodiversité (Yeates, 2007 ; Geraskina & Shevchenko, 2019 ;
Tomao et al., 2020 ; Cerevkova et al., 2021 ; Rappa et al., 2022 ; Damptey et al., 2023). Par ses roles
dans le fonctionnement des écosystemes forestiers, la biodiversité du sol devrait donc étre aussi
surveillée (Burrascano et al., 2021 ; Zeiss et al., 2022). Grace aux propriétés du sol, il est possible
d’avoir des informations sur I'état des organismes du sol (Bispo et al., 2009). Zeiss et al. (2022)
suggerent différentes mesures du sol qui seraient faciles a inclure dans les suivis de biodiversité
comme le pH, la teneur en azote totale, en carbone organique et phosphore. Néanmoins, il parait
d’abord judicieux de tester la pertinence de I'IBP sur la biodiversité du sol, avant de complexifier

l'indice enintégrantdesélémentsde description dessols.

Lobjectif est d’étudier I'influence de la qualité de I'habitat des foréts anciennes sur la
diversité taxonomique locale du sol décrite par 'ADNe et de testerles corrélations possibles avec un
indicateur de terrain, I'IBP, dans les foréts anciennes en Occitanie. L utilisation du metabarcoding de
'’ADNe permet d’avoir une approche multi-taxonomique et ainsimieux comprendre laréponse de la
biodiversité épigée du solaux changements environnementaux. Nous supposons donc que les guildes

trophiquesetles phylums présentent des réponses variables vis-a-vis de chaque facteurde I'IBP.
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V.2.Matériels et méthodes

V.2.1. Sélection des parcelles

La zone d’étude s’étend sur environ 7 000km? et se situe dans le sud-ouest de la France. La
sélection des parcelles forestiéres a étudier s’est fait a partir des inventaires régionaux des foréts
anciennes de plaine en Occitanie (Gouix et al., 2019) qui regroupaient 257 parcelles réparties dans
187 sites forestiers. Afin d’affiner la sélection des parcelles, nous avons controlé le type de station
forestiére échantillonnée et équilibré le stade de maturité des peuplements (Figure 34a). Aufinal, 43

parcelles « hétraie-chénaie sessiflore » furent échantillonnées de novembre a mi-décembre 2020.

V.2.2. Mise en ceuvre I'indice de biodiversité
Les données d’IBP mesurées a I'échelle d’un hectare ont été collectées entre 2017 et 2019,
dans le cadre d’uninventaire cartographique des vieilles foréts d’Occitanie (Gouix et al., 2019). Nous

avons remobilisé ces données pour les parcelles forestiéres sélectionnées pour notre étude.

V.2.3. Echantillonnage du sol

Les échantillonnages de sol ont eu lieu en automne 2020. A l'intérieur de chaque parcelle
forestiére, 16 points d’échantillonnage ont été effectués tous les 20m (Figure 34b). Ce dispositif a
déjaété testé dans d’autres études et a permis un échantillonnage robuste des communautés du sol
(Mennicken et al., 2020 ; Raimbault et al., 2024). A chaque point d’échantillonnage, un échantillon
composite a été assemblé. L'échantillon composite est constitué de 5échantillonnages de sol a 10cm
de profondeur dans un rayon de 3,5 metres. Les débris organiques ont été retirés lors des
échantillonnages. En accord avec Donald et al. (2021), entre chaque échantillon composite, la pelle
était plantée intégralement dansle sol pourne pas contaminer'échantillonnage composite suivant.
Entre chaque parcelle forestiere échantillonnée, pour enlever tous les résidus d’ADN résiduels, la
pelle était désinfectée a I'eau de Javel a 2%. En attendant d’étre correctement préparés le soir, les
échantillons composites étaient stockés dans des glacieres avecdes blocs de glace enjournée. Apres
chaque journée de terrain, les échantillons composites ont été homogénéisés par malaxage et un
sous-échantillon de 15g a été prélevé al'aide d’une cuillere en plastique propre. Le sous-échantillon
pesait 15g et était placé dans un sachet de thé entouré de 45g de gel de silice dans un sac Ziploc
propre. Le gel de silice était changé tous lesjours afin de réduire le temps de séchage a température
ambiante. Les échantillons ont été gardés un mois avant l'extraction de 'ADN. Pour chaque
échantillon composite, le reste de sol a été regroupé a I'échelle de la parcelle pour en faire un
échantillon unique destiné aux analyses physico-chimiques. Aprés séchage atempérature ambiante,

desanalysesde pH et de C/N ont été faites.
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Figure 34- Dispositif expérimental montrant a) différentes parcelles forestieres avec différentes structures de peuplement et
b) le schéma d'échantillonnage pour une parcelle avec 16 échantillons composites (cercle blanc). Chaque échantillon
composite se compose de 5 échantillons de sol et donne 15 g de sol.

V.2.4. Biologie moléculaire et séquengage

LUextraction de I'ADN environnemental du sol a été faite avec le kit Macherey-Nagel
NucleoSpin R Soil selon les recommandations de Mennicken et al. (2020). A chaque série d’extraction,
des contréles négatifs de I'extraction de 'ADN ont été faites. A chaque fin de série, les extractions
étaient conservées a-20°C. Deux types d’amplifications ont été faites afin d’avoirdes donnéessur les
eucaryotes en général mais aussi plus spécifiquement sur les champignons. Des amplifications ont
ciblé I'lITS1 fongique (Fwd : ITS5 GGAAGTAAAAGTCGTAACAAGG de Epp et al. (2012) et une version
modifiée de Rev:5.85_Fungi CAAGATCCGTTGTTGAAAGTK, Taberlet et al. (2018)) alors que les autres
amplifications ciblaient le géne 185 [DNA (Fwd: TITGTCTGSTTAATTSCG et Rev:
CACAGACCTGTTATTGC de Guardiola et al. (2015)) des eucaryotes. Afin de faciliter les nombreux
échantillons lors de I'étape bio-informatique, un ensemble unique d’amorces composé de huit
marqueurs nucléoniques a été ajouté pourchaque PCR (Taberlet et al., 2018). Chaque PCR a été faite
deux fois avec une paire différente d’amorces marquées. Des contrdles positifs et négatifs ont été

inclus. Pourles champignons, le protocole PCR estidentique a celui de Nagati et al. (2018).

V.2.5. Analyse bio-informatique

Pour chaque type d’amplifications, grace a I'emploi des marqueurs a huit nucléotides et la
combinaison d’amorces, toutes les réactions de PCR ont été rassemblées afin de produire une
bibliothéque unique. Le séquencage a été fait a la plateforme Fasteris (Suisse), en 2*250 bp avecla
technologie Miseq V3. Une fois leurs qualités vérifiées, les séquences brutes (.fastq) ont été analysées
avec les OBltools (Boyer et al., 2016) sur le cluster de la GenoToul (Toulouse, France). Des filtres de
gualité ont été utilisés pourretirer (1) les séquences non alignées entreles fichiersR1 et R2 et (2) les
séquences de moins de 60 nucléotides et ayant un score gphredinférieura50. Pourles champignons

et les eucaryotes, les analyses bio-informatiques étaient essentiellement similaires a celles de
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Mennicken et al. (2020) (excepté al'étape de I'assignation taxonomique fongique quianécessité une
base de données mise a jour) et Donald et al. (2021) respectivement. La fonction de clustering
« sumaclust » (Mercier et al., 2013) a permis de définir les MOTUs avec une valeur de similarité
définie a 97% (Nilsson et al., 2008). La fonction « ecotag » (Boyer et al., 2016) a permis d’assigner
taxonomiquement 'ensemble de nos MOTUs fongiques grace aux séquences de références sur
GenBank (Benson et al., 2012). L'assignation taxonomique pourles eucaryotes a été possible grace a
la base de données SILVA version 1.3 (Quast et al., 2013). Les hypothétiques contaminants ont été
détectés parle package metabaR (Zingeret al., 2021) pour étre ensuite éliminés des jeux de données.
Pourles champignons, les guildes trophiques et les formes de croissance ont été renseignées avec la

base de données FUNGUILD (Nguyen etal., 2016).

V.2.6. Analyse des sols
Le pH (H,0) (NF ISO 10390) et le rapport C/N (NF ISO 10694 ; NF I1SO 13878 ; NF EN 13137)

ont été mesurés au laboratoire LEFE sur des portions de terre fine aprés un tamisage a 2mm.

V.2.7. Analyse statistique de la diversité des eucaryotes
Lensemble des analyses statistiques ont été faites avecle logiciel RStudio 4.1.0 (R Core Team,

2021). Le package iNEXT (Hsieh et al., 2016) a été utilisé pour estimer la couverture d’échantillonnage

deseucaryotes engénéralet des champignons selon les recommandations de Chao and Jost (2012).

Le package hillR (Li, 2018) a servi a calculer les nombres de Hill (Hill, 1973) afin d’estimer la
diversité au sein de chaque parcelle. Le principal avantage des nombres de Hill est de pouvoir
modifier 'importance donnée aux MOTUs rares ou abondantes avecun coefficient g appelé « ordre »
de diversité (Alberdi & Gilbert, 2019). Au fur eta mesure que lavaleur du coefficient gaugmente, le
poids des MOTUs rares est de plus en plus faible dans le calcul de diversité al'inverse des MOTUs
abondantes (Alberdi & Gilbert, 2019). Trois valeurs ont été utilisées pour le coefficient q: q=0

(richesse spécifique), g=1(indice de Shannon) et q=2 (inverse de l'indice de Simpson).

Des modeles linéaires ont été faits apres standardisation des variables explicatives avec les
packages vegan (Oksanen et al., 2022), Ime4 (Bates et al., 2015) et DHARMa (Hartig, 2022) pour
évaluer les effets de la qualité de I'habitat sur la diversité alpha (q=0,1 et 2) de tous les eucaryotes,
les phylums les plus représentés et les guildes trophiques fongiques (ectomycorhize, pathotrophe et
saprotrophe). Les variables édaphiques ont été ajoutées en covariables. Pour I'ensemble de ces
groupes et les trois valeurs de g, quatre modeles furent réalisés. Le premier modéle comportait
uniguement comme variable le score global de I'IBP. En plus du score global de I'IBP, le pH et le C/N
étaient rajoutés dans le modéle 2. Le modele 3 comportait différentes variables de I'IBP, le nombre

d’arbres porteurs de polypores et aussile pH et le C/N. Le modele 4 était composé uniquement des
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différentes variables de I'IBP citées précédemment. Au finalle modele 3 futsélectionné apré s avoir
supprimé les variables colinéaires ayant un seuil VIF >3 (Zuur et al., 2010) avec le package rms
(Harrell, 2023). Une ACP a été faite pour observer les caractéristiques de chaque parcelle (Figure 35).
Enfin, 'autocorrélation spatiale desrésidus de chaque modéle linéaire a été vérifiée et corrigée avec

le package DHARMa (Hartig, 2022).
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Figure 35- Résultats de I'analyse en composantes principales avec a) représentation des parcelles forestiéres et b)
représentation des cosinus carrés des variables.

V.3.Résultats

V.3.1. Caractérisation taxonomique et fonctionnelle de la diversité fongique et en eucaryotes

du sol

Au final, 5 070 MOTUs fongiques et 3 390 MOTUs d’eucaryotes ont été associées a 97%
d’identité ce qui représente respectivement 25020 386 et 8 237 750 séquences. Pour les
champignons, la richesse spécifiqgue moyenne par parcelle était de 1 239 MOTUs (maximum 1702 et
minimum 845). Pour les eucaryotes, la richesse spécifique moyenne par parcelle était de 1 648
MOTUs (maximum 1 957 et minimum 1 255). Le nombre de séquences moyen par parcelle était de
191 576 (maximum 328 746 et minimum 98 392). Il a été possible d’assigner des phylums a 56,9%

MOTUs ce qui représente 88% des séquences (Figure 36).
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Figure 36- Diagrammes circulaires montrant a) le pourcentage de MOTUs et b) la distribution des MOTUs en fonction du
nombre de séquences.

V.3.2. Réponse des phylums d’eucaryotes a la qualité de I’habitat

Pourles eucaryotes, en général (Figure 37), les influences de la qualité de I'habitat divergent
selon la sensibilité aux MOTUs rares. Le nombre de zones ouvertes est corrélé positivement a la
diversité en MOTUs abondantes (g=1et 2) tout comme le nombre d’arbres porteurs de champignons
(g=2). Cependant, le nombre de gros bois morts debout influence négativement la diversité en

MOTUs abondantes (q=2).
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Figure 37- Réponse de la diversité alpha des eucaryotes pour chaque nombre de Hill (richesse en especes, g=0 ; indice de
Shannon q=1 ; inverse de l'indice de Simpson, q=2) aux variables explicatives représentant la structure du peuplement
forestier et du sol. Les triangles bleus indiquent les effets significatifs (p<0,05) et les cercles rouges les effets non significatifs.
Les zones grises correspondent a l'intervalle dans lequel les effets sont non significatifs (valeurs t ou z + 2). Les variabl es
significatives avec une valeur t positive ont un effet positif sur la richesse en espéces et vice versa pour une valeur t négative.

La réponse a la qualité de I'habitat des eucaryotes appartenant aux métazoaires varie
fortement selon les phylums (Figure 38). Les diversités en annélides (g=0) et en arthropodes (q=1)
augmentent significativement quand le nombre de gros bois morts deboutaugmente. Lesdiversités
ennématodes (q=1et2) sont les seules a étre positivement corrélées au nombre de zones ouvertes.
La hausse du nombre de genres d’arbres autochtones diminue significativement la diversité en
arthropodes (g=1 et 2) et en nématodes (q=1 et 2). La covariable C/N agit négativement chez les
nématodes (g=1 et 2). Les plathelminthes sont les seuls a n’avoir eu aucun résultat significatif des

variables explicatives.
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Figure 38- Réponse de la diversité alpha des métazoaires pour chaque phylum et nombre de Hill (richesse enespéces, qg=0 ;
indice de Shannon q=1 ; inverse de l'indice de Simpson, g=2) aux variables explicatives représentant la structure du
peuplement forestier et du sol. Les triangles bleus indiquent les effets significatifs (p<0,05) et les cercles rouges les eff ets non
significatifs. Les zones grises correspondent a I'intervalle dans lequel les effets sont non significatifs (valeurstou z + 2). Les
variables significatives avec une valeur t positive ont un effet positif sur la richesse en espéces et vice versa pour une valeur t
négative.

Pour les champignons, la qualité de I'habitat a des effets significatifs uniquement chez les
basidiomycetes (Figure S8). Le nombre de gros bois morts debout est corrélé négativement a la
diversité en MOTUs abondantes (q=1et 2). A I'inverse, le nombre d’arbres porteurs de champignons
favorise la diversité en MOTUs abondantes (q=1 et 2) tout comme le nombre d’arbres vivants ayant

au moins un microhabitat (g=2).

La qualité de I'habitat n’influence pas significativement la diversité des phylums appartenant
aux protistes sauf pour les discosea et les cercozoa (Figure S9-S10). La diversité en discosea (q=0)
augmente significativement quand il y a une hausse du nombre de zones ouvertes. La diversité en
cercozoa (g=2) est positivement corrélée aux nombres d’arbres porteurs de champignons. Le pH
influence négativement la diversité en tubulinea (q=0) mais influence positivement la diversité en

cercozoa(g=1).

143




V.3.2. Réponse des guildes trophiques de champignons a la qualité de I’habitat

La diversité taxonomique en MOTUs totales (q=1 et 2) et ectomycorhiziennes (q=1) réagit
significativement et positivement a la hausse du pH du sol (Figure 39). La diversité en MOTUS
saprotrophes (g=1 et 2) est positivement corrélée au rapport C/N. Le nombre de trés gros bois et le
nombre de strates végétatives ont une influence significative positive pour la diversité en MOTUs
rares (g=0) pour les pathotrophes et les saprotrophes. Néanmoins, la diversité en MOTUs

saprotrophesrares (q=0) est négativement corréléeau nombre de gros bois mort debout.
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Figure 39- Réponse de la diversité alpha chez les champignons pour chaque groupe trophique et nombre de Hill (richesse en
especes, q=0 ; indice de Shannon g=1 ; inverse de l'indice de Simpson, q=2) aux variables explicatives représentant la
structure du peuplement forestier et du sol. Les triangles bleus indiquent les effets significatifs (p<0,05) et les cercles rouges
les effets non significatifs. Les zones grises correspondent a I'intervalle dans lequel les effets sont non significatifs (valeurs t
ou z * 2). Les variables significatives avec une valeur t positive ont un effet positif sur la richesse en espéces et vice versa
pour une valeur t négative.

144




V.4 .Discussion

Notre étude sur la biodiversité du sol des foréts anciennes du Sud-Ouest de la France
confirme lI'impact de la qualité d’habitat du peuplement (Geraskina, 2016 ; Tomao et al., 2020 ;
Damptey et al., 2023), et permet de différencier les réponses selon les lignées d’organismes du sol.
Contrairement a des études qui remettent en cause I'utilisation de variables liées a la structure des
peuplements forestiers (Noss, 1990 ; Angelstam & Donz-Breuss, 2004), I'IBP inclut des parameétres

structurants les communautés du sol.

Comme recommandé dans les études de metabarcoding (Calderon-Sanou et al., 2020), nous
avons utilisé plusieurs nombres de Hill pour vérifier la cohérence des résultats car les abondances
fournies parle metabarcoding sontrelatives. En utilisant FADNe des différentes communautés, nous
observons desréponses différentes entreles guildes trophiques fongiques et les principaux phylums
d’eucaryote. De maniére globale, les eucaryotes communs du sol réagissent positivement a la
présence de milieux mais négativement ala présence de bois morts debout. Pourtant, en regardant
les différentes lignées taxonomiques, nous observons des réponses différentes. Chez les métazoaires,
la diversité taxonomique en annélides (q=0) et arthropodes (g=1) est corrélée positivement a la
présence de bois mort debout alors que les champignons et les basidiomycétes (q=1et 2) réagissent
négativement. Les arthropodes, les nématodes et les basidiomycétes sont les phylums quisontle plus
influencés par la structure du peuplement comparé aux autres phylums notamment ceux

appartenant aux protistes.

Dans notre étude, les variables liées a I'lBP n’ont pas toutes une influence sur les phylums
étudiés. Les variablesinfluentes sont le bois mort debout, le nombre de genres d'arbresindigénes et
le nombre de milieux ouverts. Al'inverse, des variables comme le nombre de trés gros boisvivant et
la présence de milieux aquatiques ne sont jamais significatifs. Pourtant la présence d’arbres de gros
diametre favorise 'hétérogénéité des habitats notamment pour des espé ces spécialistes comme les
coléopteres saproxyliques (Kolstrom & Lumatjarvi, 2000). En ciblant la biodiversité dusol, il n’est pas
surprenant de ne pas avoir un effet significatif des milieux aquatiques. Les milieux aquatiques
influencent essentiellement la présence en oiseaux migrateurs, en mammiferes, enamphibienset en
végétation hygrophile des ripisylves (Larrieu & Gonin, 2008). Cependant, nous avons observéque les
variables liées a I'IBP n’expliquent pas entié@rement la diversité taxonomique du sol et qu’il est donc

nécessaire de prendre aussien compte les caractéristiques physico-chimiques du sol.

On observe que les variables physico-chimiques influencent la biodiversité locale du sol, ce
gui est cohérent avec la majorité des études sur la biodiversité du sol (Bunemann et al., 2006 ;

Chikoski et al., 2006 ; Corrales et al., 2017 ; Perez-Juarez et al., 2018 ; Lilleskov et al., 2019). La
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diversité en saprotrophes fongiques était plus élevée dans les sols peu fertiles a l'inverse des
nématodes etdesannélides. Nos parcelles échantillonnées se situent dans un paysage agroforestier
fragmenté (Raimbault et al., 2024) et la distance a la lisiere forestiére n’a pas été contrélée. Dans
notre étude, la distance moyenne est de 280m (max : 537m et min : 5m). Remy et al. (2016) ont
montré que la teneuren N totale était plus importante enlisiere forestiere qu’au centre de la parcelle
ce qui expliquerait la variabilité de nos valeurs de C/N calculées (moyenne : 14,48; min :10,2;
max :20,4). Néanmoins, il est possible aussique ces variations soientexpliquées pardesdifférences
de typesde sol entre les sites. Linfluence positive de la fertilité du sol sur les saprotrophesfongiques
a déjaété observée dans différents contextes environnementaux (Kyaschenkoetal., 2017 ; Chen et
al.,, 2020 ; Mayer et al., 2021 ; Ning et al., 2021). Nos résultats montrent que la diversité en
nématodes réagit négativement a la fertilité du sol. Shokoohi(2023) ont montré que selon le genre et
la gestion agricole, les nématodes réagissaient différemment aux modifications physico-chimiques du
sol. Dans notre cas, nous avons appliqué nos modeles uniqguement aux phylums et non aux genres
masquantainsi la diversité des réponses. Nos résultats montrent que le pH estun élémentimportant
pour la diversité de certains organismes du sol. Les champignons et plus précisément les
ectomycorhiziens sont corrélés positivement a la hausse de pH. Le lien positif entre le pH et la
structure descommunautés fongiques adéja été démontré (Ge etal., 2017 ; Liu et al., 2018) méme si
I'influence du pH dépendrait de sesvaleurs (Ye et al., 2021). Dans notre cas, les valeursde pH étaient
essentiellement similaires (moyenne : 4,9; min: 4,19; max: 7,06). Le pH est aussi un élément
important pour les protistes (Shen et al., 2014 ; Perez-Juarez et al., 2018 ; Xue et al., 2023). Selon la
gamme du pH, les communautés de protistes different (Dupont et al., 2016). Ce constat est
observable dans nos résultats. Parmi les six phylums assimilables aux protistes, uniqguement les

diversités en cercozoa et tubulineasontinfluencées significativement par le pH.

Enfin, on observe que les phylums et les guildes trophiques sont influencés par la qualité de
I'habitat. La diversité des champignons pathotrophes et saprotrophes est positivement corrélée au
nombre de strates végétatives. En milieu forestier, les champignons sontfortement dépendantsde la
composition et de la dynamique de la végétation (Packham et al., 2002 ; Lauber et al., 2008 ; Landi et
al., 2015). Pourtant, nous constatons dans notre cas que la diversité en genresd’arbres autochtones
(min: 3; max: 10) n‘influence pas la diversité, ce qui semble étre en accord avec le débat actuel
entre la diversité des arbres et la diversité des champignons du sol forestier (Tomao et al., 2020). Des
études ontmontré que la richesse en espéces arborescentes était corrélée positivementala diversité
alpha des champignons du sol de facon directe (Chen et al., 2017) et indirecte en modifiant les
caractéristiques dusol (Thomset al., 2010). A l'inverse, aucune différence de diversité alphafongique

n'a été observée entre des peuplements mixtes et des peuplements purs (Massicotte et al., 1999 ;
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Durall et al., 2006 ; Tedersoo et al., 2016). Les caractéristiques physico-chimiques du sol, la
disponibilité du substrat et 'influence des autres biotes pourraientinhiberl'effet de I'arbre hote surla
diversité fongique (Cairney, 2012). La présence de gros bois mort debout tend a décroitre la diversité
en champignons saprotrophes et en basidiomycétes. Pouska et al. (2010) et Shorohova and Kapitsa
(2014) expliguent que les arbres morts debout offrent peu d’habitats et des conditions
microclimatiques plus variables que les souches ce qui pourrait expliquer ce constat. Pour les
métazoaires, excepté les plathelminthes, la présence de gros bois morts debout, le nombre de zones
ouvertes et la diversité de genres d’arbres autochtone influencent leurs diversités. Nos résultats
concernant la relation positive entre le bois mort et les arthropodes du sol sont en accord avec les
observations de Jabin et al. (2004). Leur étude montre que pour une majorité des taxa testés, la
diversité est plus importante a proximité des débris ligneux. Les débris ligneux servent d’habitation
aux especes saproxyliques mais aussiaux macro-arthropodes zoophages du sol. Un constat similaire
estobservable chezlesannélides, le bois mort fournit un refuge face aux prédateurs mais aussi une
ressource alimentaire (Hendrix, 1996; Geraskina, 2016). Les vers de terre sontgénéralement classés
entrois catégories selon leur style de vie (épigé, endogé etanécique) (Lee, 1959; Bouché, 1977) mais
certaines espéces sont décrites comme « corticoles » ou « arboricoles ». Elles viventdansla matiére
organique dans le couvert des arbres, dans les bois en décomposition (Bouché, 1972; Lee, 1985;
Mogi, 2004; Rombke et al., 2017). Ces observations peuvent expliquer pourquoi la diversité en
MOTUs rares est positivementinfluencée parla présence de gros bois morts debout. Laprésence de
zones ouvertes dans les parcelles échantillonnées a favorisé la diversité taxonomique pour les
nématodes et les eucaryotes en général. Des études ont montré que les diversités structurelles et
fonctionnelles de la macrofaune du sol différaient selon lataille de la trouée (Kooch & Hosseini, 2010;
Kooch & Haghverdi, 2014). Shen et al. (2019) ont montré que la composition, I'abondance ou la
diversité spécifigue en nématodes n’étaient pas influencé par la superficie de la trouée ce qui est
contraire a nos observations. Néanmoins, la superficie de la trouée influence significativement la
diversité fonctionnelle. Leffet négatif de la diversité en genres d’arbres autochtones observé surla
diversité en arthropodes et en nématodes est inattendue. Damptey et al. (2023) ont montré que la
diversité en essences forestiéres avait un effet bénéfique surlarichesse taxonomique et la diversité
descommunautés. La diversité en essences forestiéres offrethéoriquement davantage de ressource s

alimentaires et d’habitats aux arthropodes (Damptey et al., 2023).
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V.5.Conclusion

Notre étude a permis de montrer des effets positifs et négatifs de la qualité de I'habitat sur la
biodiversité du sol. Lutilisation de 'ADNe pour étudier ces facteurs est prometteuse. Enfin, cette
étude invite a prendre en considération les conséquences de la gestion forestieresurla biodiversité

du sol eta prendre en compte les facteurs favorisant leur diversité.
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Figure S8- Réponse de la diversité alpha pour chaque phylum fongique et nombre de Hill (richesse en espéces, g=0; indice de
Shannon q=1 ; inverse de l'indice de Simpson, q=2) aux variables explicatives représentant la structure du peuplement
forestieret du sol. Les triangles bleus indiquent les effets significatifs (p<0,05) et les cercles rouges les effets non sig nificatifs.
Les zones grises correspondent a l'intervalle dans lequel les effets sont non significatifs (valeurs t ou z + 2). Les variable s
significatives avec une valeur t positive ont un effet positif sur la richesse en espéces et vice versa pour une valeur t négative.
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Figure S9- Réponse de la diversité alpha pour chaque phylum d’‘amibe et nombre de Hill (richesse en especes, g=0; indice de
Shannon q=1 ; inverse de l'indice de Simpson, q=2) aux variables explicatives représentant la structure du peuplement
forestier et du sol. Les triangles bleus indiquent les effets significatifs (p<0,05) et les cercles rouges les effets non sig nificatifs.
Les zones grises correspondent a l'intervalle dans lequel les effets sont non significatifs (valeurs t ou z + 2). Les variables
significatives avec une valeur t positive ont un effet positif sur la richesse en espéces et vice versa pour une valeur t négative.
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Figure S10- Réponse de la diversité alpha pour chaque phylum unicellulaire et nombre de Hill (richesse en espéces, g=0;
indice de Shannon q=1 ; inverse de l'indice de Simpson, g=2) aux variables explicatives représentant la structure du
peuplement forestier et du sol. Les triangles bleus indiquent les effets significatifs (p<0,05) et les cercles rouges les eff ets non
significatifs. Les zones grises correspondent a l'intervalle dans lequel les effets sont non significatifs (valeurstou z + 2). Les
variables significatives avec une valeur t positive ont un effet positif sur la richesse en espéces et vice versa pour une valeur t

négative.

157




le

4

énéra

Discussion g

VI.

158



VI.1.Synthése générale

Ce travail de these a permis de mieux observer, grace au metabarcoding de I'ADNe, les
réponses de la biodiversité du sol face a la fragmentation et a la qualité de I'habitat, tout du moins
dans lesforétsanciennes du Sud-Ouest de la France. Dans un premiertemps, nousavons vu que les
communautés de champignons avaient des réponses complexes face a la fragmentation forestiére
passée et récente — et pu différencier les réponses selon les guildes trophiques et les formes de
croissance. Ces observations confirment que lafragmentation passée a des effets surle long terme et
notamment encore visible de nos jours. A I'échelle de la parcelle forestiere, la biodiversité du sol —
évaluée par’ADNe des eucaryotes - réagit différemment a la structure du peuplement forestier. Plus
précisément, une caractéristique comme la présence de bois mort debout peutavoira la fois un effet
positif et antagoniste sur la diversité taxonomique chez les arthropodes et les basidiomycétes
respectivement. Enfin, le dispositif expérimental mis en place durant la thése apermis de montrer la
difficulté d’observer la présence de réseaux mycorhiziens et leurs effets bénéfiques sur la
régénération des jeunes hétres, confirmantle besoin d’améliorer ces dispositifs expérimentaux pour

observerles possibles réseaux mycorhiziens en foréts anciennes.

VI.1.1. Conséquence de la fragmentation et de la qualité de I"habitat en foréts anciennes

Bien que les foréts anciennes abritent des espéces rares ou menacées (Peterken & Game,
1984 ; Spencer & Kirby, 1992 ; Brunet, 1993 ; Flensted et al., 2016), peu d’études se sont intéressées
aux conséquences de lafragmentation et de la qualité de I'habitat surles micro-organismesdusol en

forétsanciennes (Grilliet al., 2017 ; Mony et al., 2020 ; Berges & Dupouey, 2021).

Le volet 3 avait pour objectif d’étudier les conséquences de la fragmentation forestieresurles
champignons dessols desforéts anciennes, décrits parleur ADNe, et de comparer ces effetsselonles
guildes trophiques et les formes de croissances considérées comme proxy des moyens de dispersion.
Les résultats du volet 3 ont permis de décrire qualitativement et quantitativement lescommunautés
fongiques présentes dans les sols de foréts anciennes. Notre dispositif n’a pas confirmé I’hypothese
sur la quantité d’habitat dans le paysage (Fahrig, 2013), mais il a pu démontrer que la diversité des
communautés de champignons répondait principalement négativement a la fragmentation passéede
I'habitat. Il y a été démontré que les effets passés avaient encore des conséquences sur les
communautés, notamment floristiques, en lien avec la longévité des plantes (Berges & Dupouey,
2021). Dans les Rocheuses, Smith et al. (1992) ont montré qu’un génet (colonie clonale) d'Armillaria
bulbosa — un champignon parasite de racines d’arbres- était sans doute installé depuis 1 500 ans,
apportant un premier apercu de la longévité potentielle de certains champignons. Tout comme les
plantes, la fragmentation passée modifie la composition actuelle des espéces a colonisation lente

(Vellend et al., 2006) aboutissant sur le long terme a un crédit de recolonisation qui ne pourrait
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jamais étre payée (Dupouey etal., 2002). Nous n’avons pas évalué I'age des génets nidesarbresdans
le cas de cette étude, mais ces résultats soulignentl'importanttemps de réponse des champignons a

la fragmentation.

Un des points novateurs de notre étude est d’avoir réussia décorréler la quantité d’habitat et
la fragmentation de I’'habitat comme conseillé par Fahrig (2017). Pourune méme quantité d’habitat, il
peut y avoir une différence entre le nombre d’habitats dans le paysage. Mon premier article
contribue ainsi a apporter des connaissances non négligeables sur les conséquences de la
fragmentation de I'habitat surles micro-organismes. En effet, peu d’études se sontintéressées a ce
sujet (Grilli et al., 2017 ; Mony et al., 2020). Dans les Cévennes, Mennicken et al. (2020) avaient ciblé
I'impact de la quantité d’habitat — et non de la fragmentation- sur la diversité des communautés du
sol, dans un paysage constitué aujourd’huia 80% de foréts (Mennicken etal., 2020). Notre étude se
démarque parla zone d’échantillonnage quis’est déroulée essentiellement dansle Gers.Le Gers est
le département le moins boisé de I'Occitanie avec 13% de surface forestiére (CNPF Occitanie, 2023)

ce qui signifie que la proportion de forétancienne en surface forestiére totale est relativement faible.

Depuis des siecles, la gestion forestiere tend a modifier la structure des peuplements et la
biodiversité associée (Larsson, 2000). Lextinction locale d’individus peut étre difficlement
compensée parla colonisation a cause de I'isolement et la baisse de la taille de I'habitat. Néanmoins,
une gestion forestiere adéquate peut étre envisagée comme une solution pour préserver la
biodiversité forestiére (Gosselin & Laroussinie, 2004). Actuellement, peu d’études se sontintéressées
aux conséquences de lagestion forestiere en forét ancienne (Berges & Dupouey, 2021), encore moins
sur les communautés du sol. Les résultats du cinquiéme volet, ciblé sur les communautés du sol
décrites par 'ADNe, ont montré (i) que les modifications structurelles du peuplement suite a la
gestion forestiére pouvaient influencer positivement et négativement la diversité taxonomique de la
biodiversité du sol et (ii) ont ciblé les facteurs importants a prendre en compte dans la gestion
forestiére pour ne pas menacer la biodiversité du sol. Lutilisation combinée du metabarcoding de
'’ADNe et de I'IBP a montré qu’il était possible d’obtenir des résultats significatifs sans avoir des

connaissances expertes, ce qui constitue un avantage pour les gestionnaires forestiers.
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VI.1.2. La biodiversité et les fonctions des champignons des sols en forét ancienne

Ce travail de these a montré que les sols de foréts anciennes abritent un grand nombre de
MOTUs appartenant aux champignons. Avec41 parcelles forestiéres échantillonnées (volet 3), 5 134
MOTUs furentidentifiées avec une moyenne de 1239 MOTUs par parcelle. D’autres étudesont aussi
trouvé un grand nombre de MOTUs dans les sols de foréts anciennes. Dans les Cévennes, Mennicken
et al. (2020) ont identifié 3 751 MOTUs et Boeraeve et al. (2018a) ont décrit 2 490 MOTUs dans les
foréts anciennes belges. Avec 61 parcelles forestieres échantillonnées dans les Alpes francaises,
Mollier (2023) a observé au total 842 MOTUs avec une moyenne approximative de 88 MOTUs par
parcelle, en utilisant pourtant des protocoles moléculaires et bioinformatiques similaires. Pour
chacune de ces études, la majorité des MOTUs identifiées étaient mycorhiziennes et plus
précisément ectomycorhiziennes — largement majoritaires en nombre d’espéeces etenabondance de

séquencesdansles sols forestiers.

Les différences de nombre de MOTUs observées entre les différentes études invitent a
intégrer d’autres facteurs explicatifs, pour raisonner a une échelle plus large. A I'inverse de Mollier
(2023), les autres études dont la notre se situent dans un contexte paysage ou la fragmentation de
I’'habitat est importante. Dans notre zone d’étude, la proportion des activités agricoles dans le
paysage (buffer d’lkm autour du point d’échantillonnage) représentait en moyenne 48% de
I'occupation du sol (min : 7% ; max : 89%). Cela pourrait représenter une source de spores, ou un
habitat pour certaines especes fongiques augmentant ainsi la diversité régionale. Par ailleurs,

I'hétérogénéitéde la zone d’étude pourrait aussi contribueraaugmenterla diversité régionale.

VI.1.3. Influence de la maturité du peuplement sur les communautés fongiques du sol

En plus d’étre influencées parl'ancienneté d’uneforét, les communautés fongiquesdu sol et
leurs dynamiques different selon la maturité du peuplement (Bonet et al., 2004 ; Twieg et al., 2007 ;
Mennicken et al., 2020 ; Tomao et al., 2020, Kranabetter et al., 2018). Lors de la sélection des
parcelles pour les volets 3 et 5, nous avons taché de répartir équitablement le gradient de maturité
décrit dans Gouix et al. (2019). Dans le cadre de ma thése, I'étude de l'influence de la maturité du
peuplementsurla diversité fongique du sola été observée par (i) des travaux de stagiaires et (ii) a la
participation de projets scientifiques dans des foréts fortement matures classées au patrimoine
mondiale de 'UNESCO en Roumanie (BENDYS - The last European old-growth (“subnatural”) fir-BEech
forests: aloNg-term and global stuDY for their better understanding, conServation and management)
et en France (FORe - Caractérisation de la diversité Fongique et du sOl dans les Réserves Naturelles

de France classées UNESCO a partir de 'ADN environnemental).
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En Roumanie, les résultats provisoires ont montré dans les vallées étudiées que les foréts
fortement matures avaient plus de MOTUs spécifiques que les foréts matures mais plus anthropisées
par le passé. Dans une desvallées, les foréts fortement matures ont une diversité alpha plus élevée
qgue les foréts anthropisées (Dvorak et al., 2017 ; Hilmers et al., 2018). A l'inverse, dans la zone
d’étude du volet 3, il n’y a pas eu de différence significative entre les deux extrémes du gradient de
maturité (forét non mature- forét mature) et la richesse spécifique fongique totale et
ectomycorhizienne. Les inventaires des champignons du sol — détectés par le metabarcoding de
'’ADNe - réalisés dans les foréts fortement matures en France ont cependant montré une richesse
plus élevée parrapporta tous nos travaux précédents. A partir de 36 parcelles — etsuivant le méme
protocole que l'article 1 - 19 630 MOTUs fongiques ont été détectées. A une échelle régionale,
chagque massif forestierarévélé presde 11 000 MOTUs, soulignant une diversité importante pources

forétsala foisanciennes et matures.

Ces résultats suggerent que la diversité en MOTUs fongiques est élevée dans les foréts
anciennes fortement matures et qu’il n’y a pas de différence significative entre les foréts matures
anthropisées ou non. Cesrésultats différent des précédentes études au moins acquises sur des foréts
moins matures. Parexemple, Twieg et al. (2007) ont montré que la diversité fongique était plus faible
dans les jeunes peuplements (cing ans) de Douglas (Pseudotsuga menziesii) comparé aux
peuplements les plus agés (26, 65 et 100 ans) mais que ce constat n‘avait pas été observé dans les
peuplements de bouleau a papier (Betula papyrifera). Gomez-Hernandez et al. (2019) ont montré
gue la diversité en ECM était la plus forte dans les peuplements de Pinus patula agés de 11 ans
comparé aux autres peuplements (1 et 60 ans). Ces différences peuvent s’expliquer par la
composition en essences dans les foréts échantillonnées quipeut modifier la diversité taxonomique
des champignons (Buee et al., 2011). Nous avons ciblé principalement des foréts dominées par des
feuillus (chéne et hétre) alors que les études citées mentionnent des foréts dominées par des
coniferes. Durant ce travail de these, nous n’avons pas étudié les variations de compositions des
communautés fongiques le long du gradient de maturité. Twieg et al. (2007) ont observé que les
peuplements agésde 65a 100 ans étaientles seuls a avoir une ressemblance entreles communautés.
Gomez-Hernandez et al. (2019) ont montré que les peuplementsde 11ans etles peuplements de 60

avaient une composition en especes ectomycorhiziennes similaires.
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VI.1.5. Vers une écologie des paysages pour les communautés du sol ?

Les résultats du volet 3 ont permis de montrer que les champignons du sol répondaient a la
fragmentation de I'habitat tout comme les macro-organismes. Cette étude se distingue des
précédentes études quiont étudié I'assemblage des micro-organismes au niveau de la parcelle (Mony
et al., 2020) et qu’il y a peu d’études quiprennent en compte la structure du paysage (Mennicken et
al., 2020 ; Mony et al., 2020). Lutilisation du metabarcoding de 'ADNe en écologie du paysage a
facilité la détermination des communautés fongiques qui était auparavant difficile sans des
techniques de séquencage de masse (Kibblewhite et al., 2008 ; Mony et al., 2020). De plus,
contrairement aux études récentes qui se concentrent sur les pathogénes et les évaluations des
risques de maladie (Mony etal., 2020 ; Cruz-Paredes etal., 2021), notre étude apporte desréponses
sur les autres guildes trophiques et les formes de croissance. Bien que cette étude et d’autres travaux
récents apportentdes nouvelles connaissances en écologie du paysage pourles micro-organismesdu
sol, ils demeurent encore des questions notamment sur la généralisation de nos ré sultats. Est-ce
gu’on observerait une réponse identique pour d’autres organismes microbiens tels les bactéries et
protistes ? Mennicken et al. (2020) ont trouvé que la réponse des bactéries et des champignons a la
guantité de foréts anciennes dans le paysage était différente. Seppey et al. (2023) ont montré que la
structure paysagere était tout aussi essentielle que les conditions environnementales pour la
diversité en protistes. Dans notre étude, le paysage était essentiellement occupé pardesforétset les
activités agricoles. Est-ce qu’il serait possible de trouver un constat similaire ou opposé dans d’autres
types d’habitats ou régions ? Dans le nord de la Chine en milieu agro-pastoral, Su et al. (2022) ont
montré que la richesse fongique du sol augmentait avecla fragmentation de I'habitat. En Belgique, la
composition des communautés en champignons mycorhiziens arbusculaires est davantage expliquée
par les conditions abiotiques locales que par la structure du paysage (Boeraeve et al., 2019). Ces
résultats invitent a considérer des approches multi-taxa, ce que nous souhaitons aborder

prochainementen étudiantlaréponse descommunautés d’eucaryotes.

VI.1.6. Influence des interactions mycorhiziens sur la régénération des foréts anciennes

Les symbioses mycorhiziennes ont unrole essentiel dans la survie etla croissance des arbres
(Smith, S et al., 2008). Le troisieme volet s’est intéressé a l'influence des réseaux mycorhiziens
communs (CMN) surla croissance et survie de plantules de hétre (Fagus sylvatica) en forétancienne
et récente. En effet, les sols des foréts d’Occitanie sont largement dominés par des champignons
ectomycorhiziens (Mennicken et al., 2020), et les projets en cours sur la résilience des espéces
d’arbres ectomycorhiziens tels que le hétre etle chéne sessile invitent atester la contribution de ce s
symbioses a la résilience des arbres et des foréts. Malgré des compositions de communautés

différentes entre chaque paire de sites, il n’y a pas eu d’effet significatif des CMNs sur la croissance et
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survie des plantules. Toutefois, 'absence de résultat est en accord avecla synthése récente de Karst
et al. (2023). La possible détection de CMNs est complexe et nécessite la vérification de nombreuses
étapes (Karst et al., 2023). Dans notre cas, la mise en place de ce type d’expérience in situ est peu
commune. A notre connaissance, il s’agit de la premiére fois que le role des CMNs est comparé entre
forétancienne etrécente. Les études se concentrent davantage sur les compositions de communauté
fongiques selon un gradient temporel (Johnson et al., 2014 ; Spake et al., 2016 ; Boeraeve et al.,
2018b). La détection de CMNs est complexe et nécessite de nombreuses étapes de vérification (Karst
et al., 2023) comme (i) veiller a un volume important du filet pour maximiser I'exploration racinaire,
(i) Finclusion d’un traitement qui permet aux racines de pousser liborement comme dans des
conditions naturelles et (iii) examiner la composition des communautés fongiques présentes sur les
racines afin de détecterla présence de champignons pathogénes quipourraient favoriserlamort des

plantules.

VI.2. Limites de I’étude

VI.2.1. Limites cartographiques

Lensemble des sites échantillonnés dans le cadre de cette thése se situent en forétancienne.
Pour sélectionner les sites et estimer les variables paysagéres liées a la forét ancienne, nous nous
sommes basés sur la carte de I'Etat-major. Cependant, pour un des sites, le Pinsois, il y eut un souci
cartographique (Figure 45). Bien que ce bois soit documenté (Andrieu et al., 2011), la parcelle
échantillonnée n’apparaissait pas sur la carte de I' Etat-major. La parcelle était présente surla carte de
Cassini et sur le cadastre napoléonien. Sachant que la carte de I'Etat-major et le cadastre napoléonien
ont été réalisés au XIX®™ siécle, il fallut se baser sur le cadastre napoléonien pour extraire les

donnéesnécessaires. Ce probleme peut s’expliquer par le contexte historique.

Figure 40- Localisation de la forét « Pinsois » sur les différentes sources cartographiques a travers le temps
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VI.2.2. Limites historiques

Le Gers est un département ou l'activité agricole est importante. Au cours des siecles, les
foréts ont été coupées ablanc afin d’y développer des champs et des prairies. L utilisation des cartes
de I'Etat-major, nous a permis d’identifier les foréts anciennes des foréts historiques. Les foréts
historiques peuvent étre définies comme les foréts étant présentes sur les cartes de I Etat-major
malgré leur disparition actuelle. Dans notre zone d’étude, on observe une perte de superficie entre
les foréts historiques etanciennes. Historiquement, la proportion moyenne de forétdansle paysage
de nos parcelles était de 35% (min : 2% ; max : 87%). Actuellement, la proportion moyenne de forét
ancienne dans le paysage de nos parcelles est de 28% (min : 2% ; max : 84%). Nos résultats montrent
le role essentiel qu’ont les foréts anciennes pour le maintien des communautés fongiques du sol.
Cependant, ilaurait été intéressant d’étudier |’ hypothétiqueinfluence des foréts historiques sur les
communautés fongiques. En effet, les conséquences des coupes a blanc sur les communautés
ectomycorhiziennes sont profondes et durables (Jones et al., 2003; Wallander et al., 2010; Varenius et
al., 2016; Kyaschenkoetal., 2017; Varenius etal., 2017). Les ECMs ne survivraient uniguementqu’en
présence d’arbres hotes et a proximité des lisieres forestieres (Kranabetter & Kroeger, 2001; Luoma et
al.,, 2004; Varenius et al., 2017). Certaines especes ectomycorhiziennes telles que les Suillus,
Rhizopogon, Piloderma et Cenococcum survivraient sans la présence d’hotes mais sous la forme de
banque de spores ou de sclérotes dans le sol (Glassman et al., 2015; Sterkenburg et al., 2019). La
durée de vie des spores des champignons mycorhiziens n’est pas bien renseignée (Bruns et al., 2009).
Il estdonc possible que le sol initialement occupé par de la forét historique ait un réle plus important
qgue le sol de la forétancienne en abritant des spores fongiques pouvantencorese disperser dans le
paysage. Dans notre jeu de données utilisé pour le chapitre 3, les especes Suillus, Rhizopogon,
Piloderma et Cenococcum représentent une tres faible portion des MOTUs observées (<1% cumulé).
Ce faible taux pourrait s’expliquer par la transformation du sol forestier en sol agricole. Les activités
agricoles modifient la disponibilité en nutriments dans le sol notamment pour le phosphore etl'azote
avec des répercussions sur le long terme pour la diversité spécifique et la composition des

communautés ectomycorhiziennes (Diedhiou et al., 2009).
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VI.2.3. Limites méthodologiques

Au travers de cette these, il a été possible d’étudier les conséquences des actions
anthropiques sur la biodiversité du sol. Pourtant, nous avons uniqguement des renseignements sur
leurs présences. Nous ne savons pas si les espéces sont toujours vivantes et actives. Idéalement, la
solution serait d’échantillonner 'ARN au lieu de 'ADN. La durée de vie de I'ARN est estimée a
guelques minutes ce qui est difficile a mettre en pratique sur le terrain. Pourtant cette technique
fournirait une plus grande quantité d’informations sur les conséquences anthropiques dans les

écosystemes forestiers (Urich et al., 2008).

Bien que le metabarcoding de 'ADNe couplé au séquencage a haut débit soit une technique
dorénavant importante en écologie (Taberlet et al., 2018 ; Zinger et al., 2019) notamment pour
étudierla biodiversité du sol, cette technique présentedesinconvénients quipeuvent entraver des
conclusions écologiquement fiables (Calderon-Sanou et al., 2020). Dans notre étude pour identifier
les champignons, nous avons ciblé la région ITS. Méme si la région ITS est reconnue comme un « code
barre » important pour les champignons (Schoch et al., 2012), elle possede des défauts comme des
biais d’'amorces (Bellemain et al., 2010) et un biais d’assignation taxonomique. En effet, le géne 5.85
situé entre les espaceurs ITS1 et ITS2 est conservé entre les espéces fongiques a l'inverse des
espaceurs qui sont eux tres variables (Bengtsson-Palme et al., 2013). Lidentification de MOTU
fongique dans les bases de données peut étre faussée a cause de ces particularités. La
correspondance dans une base de données peut se faire principalement grace ala partie conservée
au détriment des parties variables (Bengtsson-Palme et al., 2013). Dans ce cas, le résultat obtenu
dépend plus de lalongueur de la partie conservée que des parties variables (Hartmann et al., 2010;
Kang et al., 2010). Si les bases de données avaient de multiples taxons avec des séquences de
longueur comparable, il n’y aurait pas de soucis. Cependant, en 2011, les bases de données ne
couvraientque 1a 5% des 1 a 5 millions d’espéces de champignons estimées (Hibbettetal., 2011). Le
séquencage des échantillons par la technique lllumina Miseq peut étre soumise a un biais
méthodologique quiaugmente artificiellementles MOTUs détectées (Brown et al., 2015). Certainsde
ces soucis peuvent étre corrigés en ajoutant comme contréle positif une « communauté fictive ». La
« communauté fictive » est constituée d’'un ensemble connu d’organismes ou ADN a été
préalablement quantifié (Amend et al., 2010 ; Huse et al., 2010 ; Caporaso et al., 2011 ; Ihrmark et
al., 2012 ; Bokulich et al., 2013 ; Egge et al., 2013). La communauté fictive permet d’évaluer la qualité

du séquencage et les étapes de traitements (Nguyen et al., 2015).

Le principal souci rencontré dans la préparation du jeu de données a été l'assignation
trophique et les formes de croissance aux MOTUs fongiques. Selon le rang d’assignation

taxonomique, il a été difficile d’avoir une information univoque sur I'affectation a une guilde
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trophique. Dans notre jeu de données du volet 3, 18% des MOTUs ont une assignation trophique
double ou triple et 38% de MOTUs n’ont pas d’assignation trophique. Ce taux passe a 52% de MOTUs
non assignées a une forme de croissance. Ce manque d’informations réduit la puissance statistique et
ainsi les conclusions écologiques. 1l est difficlement possible de compenser ces manques
d’informations en combinant plusieurs jeux de données. En effet, I'assignation des MOTUs dépend de
la globalité des données et donc il est impossible de comparer des MOTUs définies dans plusieurs

jeux de données (Callahanetal., 2017).

VI.3. Perspectives de recherche

VI.3.1. Influence de l'intensité de la fragmentation de I’habitat sur les communautés fongiques
du sol

Les résultats desvolets 3 et5 sur la diversité des microorganismes sous-entendent fortement
qgue la diversité béta entre les fragments forestiers dépend principalement d’un processus
d’enrichissement (« nestedness »). Le site le plus pauvre enrichesse spécifique ne seraitqu’un sous-
ensemble du site le plus riche en espéces (Baselga, 2012). Cependant, la fragmentation de I'habitat
peut provoquer renouvellement des espéces (« species turnover ») dans I'espace favorisant les
espéces étant le mieux adaptées aux conditions environnementales (Edge et al., 2017; Zhao et al.,
2021) . Des analyses préliminaires de diversité béta et ses composantes ont été effectuées surles
guildes trophiques et les différentes formes de croissance. Lintensité de fragmentation de I'habitat a
été hiérarchisée sous la forme de trois catégories « Peu », « Moyen » et « Fort ». Les résultatsactuels
montrent la diversité beta était significativement plus grande pour les catégories « Moyen » et
« Fort » chezles Gastéroides, ce quitraduit donc une différenciation taxonomique selon I'intensité de

fragmentation de la forétancienne dans le paysage.

VI.3.2. Influence de la fragmentation et de la qualité de |’habitat sur la composante
fonctionnelle de la biodiversité du sol

Depuis plusieurs siecles, les activités anthropiques notamment le changement d’usagedu sol
sontdes menacesimportantes pourla biodiversité mondiale (Salaet al., 2000 ; Rands et al., 2010). La
fragmentation des habitats est une conséquence importante du changement d’usage du sol et est
considérée comme une menace significative pour la biodiversité (Wilcox & Murphy, 1985 ; Fahrig,

2003 ; Honnay et al., 2005).

Si la sélection d’une espéce dans un milieu se fait grace a ses traits fonctionnels, une
homogénéisation ou une différenciation taxonomique devrait aboutira une homogénéisationouune
différenciation fonctionnelle (Olden et al., 2004). Des études ont montré que la relation entre la

diversité béta taxonomique et fonctionnelle pouvait changer considérablement (Smart et al., 2006 ;
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Naaf & Wulf, 2012 ; Sonnier et al., 2014). Les facteurs influengant cette relation sont la redondance
des traits parmi les espéces, la richesse spécifique régionale (Baiser & Lockwood, 2011), les
conditions initiales de I'habitat et la composition des especes (Fukami et al., 2005 ; Smart et al.,
2006). Il a été démontré que la composante fonctionnelle de la biodiversité permet la résilience des
écosystemes (Olden et al., 2004). Pour cette raison, elle devrait étre étudiée tout comme la diversité
taxonomique pour mieux comprendre la relation entre les perturbations et 'lhomogénéisation
biotique (Brice et al., 2017). Pourtant, c’estla composante taxonomique des communautés fongiques
qui estgénéralement ciblée dans les études traitant de la fragmentation du paysage (Grilliet al., 2017
; Boeraeve, 2019 ; Mennicken etal., 2020 ; Su et al., 2022) etnon la composante fonctionnelle de ces

communautés.

VI.3.3. Mosaique d’habitats versus habitat/non habitat

Durant ce travail de thése, nous avons opté pour une vision habitat versus non-habitat pour
décrire le paysage et non une vision en mosaique d’habitats. lla été envisagé endébutde lathesede
décrire les différentes occupations du soldans la zone tampon entourant la parcelle échantillonnée.
Cesinformations ont été extraites de la base de données Theia (2023). |l a été possible d’'observer la
surface au sol dans les zones tampons est occupée majoritairement par des feuillus et des activités
agricoles (48% en moyenne pour les deux catégories). Le reste du paysage est occupé par les
coniféeres (2%) et les caractéristiques urbaines (2%). Il n’a pas été possible d’inclure ces descriptifs
dans nos études car ces différentes variables étaient corrélées aux descripteurs paysagers.
Néanmoins, utiliser une vision en mosaique d’habitats n’est pas a rejeter et préte a se questionner
sur son utilité en écologie du paysage. En effet, la diversité fongique du sol est influencée par
I'utilisation des terres comme la fertilisation (Hartmann et al., 2015; Piazza et al., 2019), 'intensité
agricole (Banerjee et al., 2019), la compaction (Hartmann et al., 2014) et le travail du sol (Degrune et
al., 2017; Babin et al., 2019). Au sud du Brésil, Lupatini et al. (2013) ont montré que le type de sol et
les changements d’usages des terres en comparant des plantations diverses (eucalyptus, acacias, soja
et pasteques), des prairies indigenes et des foréts indigeénes avaient des effets structurant sur les
communautés fongiques du sol. En milieu urbain, les écosystemes sonttrés fragmentés et offrent une
multitude de conditions (flots de chaleur et exposition aux dépobts d’azote atmosphérique) pour servir
d’habitats aux micro-organismes du sol (Christel et al., 2023). Ainsi, au sein des paysages étudiés
durantma these, la diversité des milieux pourrait servir d’habitat a différentes especesfongiques et

influencerla dispersion des spores.
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VI.3.4. Utilisation des réseaux de co-occurrence pour observer la résilience des communautés

Il a été soutenu que la biodiversité améliore la fonctionnalité et la stabilité des écosystemes
(Tilman et al., 2006 ; Naeem & Naeem, 2009). La perte en espéces provoquerait un déclin de services
écosystémiques essentiels comme la pollinisation et le cycle des nutriments (Duffy, 2009 ; Cardinale
et al., 2012 ; Hooper et al., 2012). Néanmoins, il a été démontré que la plupart de ces études
utilisaient la richesse spécifique comme mesure de la biodiversité (Balvanera et al., 2006 ; Cardinale
et al., 2007) quel que soit le taxon cible (Mori et al., 2013). La plupart de ces étudesse basentsurdes
dispositifs expérimentaux et des théories ou I'identification etle nombre d’espéces ont été controlés
(Cardinale et al., 2007 ; Fargione et al., 2007 ; Cardinale et al., 2011) sans pour autant apporter de

preuves convaincantes (Winfree & Kremen, 2009 ; Haas et al., 2011 ; van Elsas et al., 2012).

Avec l'application de la théorie des graphes aux réseaux écologiques, il est possible
d’observerles conséquences des changements environnementaux sur larésilience et la robustesse
(tolérance du réseau a la disparition d’espéces) des écosystemes (Evans et al., 2016 ; Forster et al.,
2021). La complexité des réseaux de co-occurrence microbienne aurait un réle d’indicateur de la
gualité environnementale (Karimi et al., 2017) et, dans le cas de sol forestier, serait influencé par les
perturbations anthropiques (Tian et al., 2018). 'élément principal en analyse de co-occurrence est
gue si deux especes sont associées alors leurs abondances auront une forte probabilité d’étre
corrélées (Connor et al., 2017). Cependant, les réseaux ne peuvent pas expliquer ces relations mais
permettent de visualiser les conséquences des changements naturels sur la robustesse de
I'écosysteme (Araujo et al., 2011 ; Evans et al., 2016 ; Wang et al., 2016 ; Karimi et al., 2017 ; de Vries
et al., 2018 ; Mandakovicet al., 2018). Différentes métriques sont applicables aveclesréseaux de co-
occurrence et permettent d’avoir des conclusions écologiquement fiables (Barroso-Bergada et al.,
2021). Lutilisation des réseaux de co-occurrence permettrait d’observer la résilience de la
biodiversité du sol dans un gradient paysagé fragmenté et de voir si malgré un paysage forestier

fortement fragmenté la qualité de I'habitat permettrait tout de méme la résilience de I'écosystéme.

VI.3.5. Améliorations du dispositif expérimental visant a observer la présence des CMN dans
les foréts

Bien qu’il n’y ait pas eu d’effet visible des CMNs sur la croissance et la survie des plantules de
hétre, il est possible d’améliorer notre dispositif afin d’apporter une ré ponse plus claire. Aprés avoir
fait un étatde l'art sur les CMNs, Karst et al. (2023) apporte plusieurs pistes de réflexion quidevraient
étre prises en compte pour améliorer nos dispositifs expérimentaux. L utilisation de colorants pour
observer un flux d’eau entre les plantules via les racines et les réseaux mycorhiziens peut étre une
solution (Warren et al., 2008). Des études contrélées en laboratoire ont observé un déplacement

d’eaudeutéréeavecun colorantfluorescent grace ala redistribution hydraulique (i) depuis les racines
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au champignon mycorhizien (Querejeta et al., 2003) et (ii) entre plusieurs racines connectées par des
hyphes ectomycorhiziens et mycorhiziens a arbuscules (Egerton-Warburton et al., 2007) mais ces
conclusions sont sujettes a débat (Karst et al., 2023). Une approche trés intéressante serait de
pouvoirgénotyper’ADN fongique et des racines mycorhizées pour ensuite établirune cartographie
de ces génes (Lian et al., 2006 ; Beiler et al., 2010 ; Teste et al., 2010 ; Beiler et al., 2012 ; Van Dorp et
al., 2020). Sinon, une alternative pour améliorer nos traitements serait d’utiliser un sol stérilisé dans
les filets de 35um de diameétre. A la fin de I'expérience, siles hyphesfongiques externesont réussi a
pénétrer les filets, nous pourrons observer de possibles mycorhizes sur les racines des plantules
(Finlay & Read, 1986). En parallele, afin de séparer les apports de la mycorhization et les effets des
CMNs aux plantules, il est aussi conseillé d’inoculer du sol stérile et non stérile dans des filets de

0,5um de diamétre (Karstetal., 2023).

VI.4. Conclusion

La biodiversité du sol en forét ancienne est influencée par les caractéristiques physico-
chimiques du sol mais aussi par la qualité de I'habitat. A I'échelle du paysage, la fragmentation de
I'habitat influence négativement la diversité fongique et cela peut avoir des répercussions sur les
services écosystémiques fournis parles champignons enforét. Cette thése a permis d’approfondirles
connaissances surles conséquences des perturbations anthropiques surdes communautés souvent
ignorées dans les études écologiques mais quisont essentielles au bon fonctionnement desforéts. A
travers de ces travaux, le metabarcoding de 'ADNe du sol a été un outil précieux pour évaluer la
biodiversité des foréts anciennes, notamment fongique. Sans cette technique, il aurait été difficile

d’obtenirdes résultats aussi concluants écologiquement dans un pas de temps réduit.

Enfin, les données récoltées permettraient d’apporter des conseils lors des plans de gestion
forestiére afin de conserver une qualité d’habitat nécessaire a I'établissement de la biodiversité du sol
— et le volet 5 pourrait ainsi servir aux gestionnaires, ou aux utilisateurs de I'|BP par exemple. Ce
rapprochement vis-a-vis des gestionnaires a déja été initié, en particulier dans le cadre du volet 4,
dans la mesure ol les sites ont été décidés avec le PNR des Pyrénées Ariegeoises, ont parfois été
positionné sur des parcelles privées, chez des membres de I'association Sylvestre. Que ce soit pour le
déploiementalarge échelle du metabarcoding de '’ADNe, ou la gestion privée des foréts, ces résultats
invitent ainsi a considérer les champignons du sol, et leur diversité, notamment pour mieux

appréhenderla résilience desforéts surle long terme.
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Résumé : Les foréts anciennes sont considérées comme des milieux riches en biodiversité avec la présence d’espéces rares ou spécialistes ce qui leur
octroie une grande valeur de conservation. En France, les foréts anciennes sont les foréts antérieures au minimum forestier (milieu du 19éme siécle).
Les foréts récentes sont apparues apres cette période. Les champignons sont essentiels au fonctionnement des écosystemes forestiers. Notamment,
les relations mycorhiziennes peuvent faciliter la survie et la croissance des arbres dans les foréts boréales et tempérées. Le développement du
metabarcoding sur 'ADNe facilite le suivi des communautés du sol. Ma thése a pour objectif général d’aborder la surveillance de la biodiversité des
sols de foréts anciennes. Précisément, durant ma thése, nous nous sommes questionnés sur : - Les conséquences de la fragmentation forestiére sur
les communautés fongiques du sol ; - Le possible role des réseaux mycorhiziens sur la survie et la croissance des semis en foréts anciennes et
récentes au moyen d’une approche expérimentale ; - L'influence de la qualité de I'habitat en forét ancienne sur les communautés de la biodiversité
du sol. A l'aide d’un échantillonnage du sol conséquent et de I'utilisation du metabarcoding de I'ADNeg, il a été démontré que les réponses fongiques a
la fragmentation passée et actuelle étaient complexes mais confirment que la fragmentation passée influence encore de nos jours les communautés
fongiques. L'approche expérimentale mise en place dans différentes parcelles forestiéres n'a pas permis de montrer une influence significative des
réseaux mycorhiziens sur la croissance et la survie des plantules. Cependant, la survie a été significativement plus élevée en forét ancienne durant les
premiers mois de I'expérimentation. A I'aide d’un indice de biodiversité potentiel, le dernier volet a montré que les principaux phylums du sol étaient
sensibles a la qualité de I'habitat. Cette thése a permis de montrer que la biodiversité du sol étaient sensibles aux perturbations anthropiques et que
leurs réponses pouvaient étre décalées dans le temps. Pour les gestionnaires forestiers, il est nécessaire de prendre en compte ces observations pour
minimiser la perte en biodiversité du sol. Ces organismes sont essentiels au fonctionnement des foréts et leur perte pourrait perturber cet équilibre.

Title: Consequences of fragmentation and habitat quality on soil fungal diversity and functional implications in ancient forests
Key words: Landscape, Fungi, Ancient forest, Common Mycorrhizal Network

Abstract: Ancient forests are considered to be environments rich in biodiversity, with the presence of rare or specialist species, giving them a high
conservation value. In France, ancient forests are those that predate the forestry minimum (mid 19th century). Recent forests appeared after this
period. Fungi are essential to the functioning of forest ecosystems. In particular, mycorrhizal relationships can facilitate the survival and growth of
trees in boreal and temperate forests. The development of metabarcoding on eDNA makes it easier to monitor soil communities. The general aim of
my thesis is to address the monitoring of soil biodiversity in ancient forests.Specifically, during my thesis, we looked at : - The consequences of forest
fragmentation on soil fungal communities; - The possible role of mycorrhizal networks on the survival and growth of seedlings in ancient and recent
forests, using an experimental approach; -The influence of habitat quality in ancient forests on soil biodiversity communities. With the help of
extensive soil sampling and the use of eDNA metabarcoding, it was shown that fungal responses to past and present fragmentation were complex,
but confirmed that past fragmentation still influences fungal communities today. The experimental approach implemented in various forest plots did
not show a significant influence of mycorrhizal networks on seedling growth and survival. However, survival was significantly higher in ancient forest
during the first months of the experiment. Using a potential biodiversity index, the final section showed that the main soil phyla were sensitive to
habitat quality. This thesis has shown that soil biodiversity is sensitive to human disturbance and that its response can be delayed over time. Forest
managers need to take these observations into account to minimize the loss of soil biodiversity. These organisms are essential to the functioning of
forests and their loss could upset this balance.
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