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RESUME

A I’échelle mondiale les dépdts azotés atmosphériques sont la troisiéme cause de diminution de la biodiversité. Des études suggérent des effets
négatifs des faibles dépots chroniques sur la diversité des écosystémes prairiaux oligotrophes. Les pelouses d’altitude des Pyrénées pourraient donc
étre particuliérement vulnérables a la pollution atmosphérique azotée. Le programme ANEMONE avait pour objectifs d’évaluer la charge critique
pour 1’azote et I’impact des dépots azotés atmosphériques sur la dynamique de la diversité végétale dans les pelouses subalpines pyrénéennes en
relation avec le réchauffement climatique.

Mots-clés : azote, pelouses subalpines, charge critique, acidification, eutrophisation, diversité végétale

Impacts of atmospheric nitrogen deposition on the Pyrenean subalpine grasslands

ABSTRACT

On a world scale, atmospheric nitrogen deposition is the third cause of biodiversity loss. Studies suggest negative effects of chronic low-
level deposition on the diversity of oligotrophic meadows. High altitude grasslands in the Pyrenees may therefore be particularly vulnerable to
atmospheric nitrogen pollution. The research programme ANEMONE aimed to estimate the critical load for nitrogen and the impact of atmospheric
nitrogen deposition on the dynamics of plant diversity in Pyrenean subalpine grasslands in connection with global warming.
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Impactos de la deposicion de nitréogeno atmosférico en los pastizales subalpinos pirenaicos

RESUMEN

A escala mundial la deposicion de nitrégeno atmosférico es la tercera causa de pérdida de biodiversidad. Estudios sugieren efectos negativos de
la deposicion croénica de bajo nivel sobre la diversidad de los pastizales oligotroficos. Los pastizales de alta montafia en los Pirineos pueden, por
tanto, ser especialmente vulnerables a la contaminacion por nitrogeno atmosférico. El proyecto de investigacion ANEMONE tenia como objetivo
estimar la carga critica de nitrogeno y el impacto de la deposicion de nitrégeno atmosférico sobre la dindmica de la diversidad vegetal en pastizales
subalpinos pirenaicos en relacion con el calentamiento climatico.

Palabras clave: nitrogeno, pastizales subalpinos, carga critica, acidificacion, eutrofizacion, diversidad vegetal.

I. Introduction réactif (défini par opposition a I’azote non réactif, le diazote

Au cours du siecle dernier, I’équilibre du cycle de I’azote a atmosphérique N,). Puis, I’agriculture, par la synthése de
¢été fortement perturbé par les activités humaines (GALLOWAY fertilisants industriels dérivés du processus Haber-Bosch et
et al. 2008). En I’absence d’influence anthropique, les éclairs la culture d’especes végétales fixatrices d’azote, ainsi que

et la fixation biologique étaient les seules sources d’azote I’industrie et les transports, par la combustion d’énergies
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fossiles, ont conduit a un doublement de la production d’azote
réactif (FOWLER et al. 2013). Une part importante de cet azote
réactif d’origine anthropique est émise dans I’atmosphére,
sous formes gazeuses réduites (NH, volatilisé a partir des
déjections animales et engrais industriels) ou oxydées
(NO,_ majoritairement NO, et NO, issus de la combustion :
transports, industries, chauffage individuel...). Cet azote est
ensuite transporté par les courants aériens localement ou a
I’échelle continentale, voire mondiale, suivant sa forme
et les transformations physico-chimiques qu’il subit dans
’atmosphére. A terme, ces composés azotés se déposent sur
les écosystémes naturels, terrestres et aquatiques, sous forme
de dépots secs (gaz et particules) et humides (ions nitrates
—NO, — et ammonium — NH," — dans les précipitations).

L’azote étant un élément indispensable a la vie et a la
croissance des organismes, impliqué dans de nombreuses
réactions biologiques et chimiques, les apports exogenes
ont des conséquences importantes sur le fonctionnement
des milicux naturels. Les composés azotés peuvent avoir
une toxicité foliaire directe pour les plantes (notamment
I’ammoniac, NH,) (PEARSON & StEwarT 1993, KrUPA 2003)
et augmenter leur sensibilité au stress (sécheresse, froid,
gel...) et aux pathogénes (SHEPPARD et al. 2008). Néanmoins,
les impacts les plus importants sur le fonctionnement des
écosystémes résultent de deux principaux mécanismes :
I’eutrophisation et I’acidification. L’eutrophisation résulte
d’un apport excédentaire en azote, perturbant les cycles
biogéochimiques, créant un déséquilibre entre les différents
nutriments et pouvant conduire a des changements dans
la structure des communautés (BoBBINK er al. 2010).
L’acidification du sol (ou de I’eau) provient de la libération de
protons lors de la transformation des composés azotés dans le
milieu, conduisant a une baisse du pouvoir tampon puis du
pH et a la libération de composés métalliques toxiques pour
les plantes (BowmaN ef al. 2008, HorswiLL ef al. 2008, LieB
etal. 2011).

Ici nous présentons : (1) une synthése des connaissances
actuelles des effets des apports d’azote sur les prairies, et
plus spécifiquement sur les pelouses d’altitude et (2) les
principaux objectifs et travaux du programme de recherche
ANEMONE.

I1. Synthése des connaissances sur les effets des

apports d’azote sur les pelouses d’altitude

Les apports d’azote entrainent des modifications dans le
fonctionnement des écosystémes mais ces modifications, et la
vitesse a laquelle elles apparaissent, varient d’un écosystéme
a l’autre en fonction de la quantité des apports a laquelle
ils sont exposés (BoBBINK ef al., 2010). La détection de ces
modifications a permis de définir le concept de charge critique
azotée, soit le seuil d’apport d’azote en dessous duquel il
n’y a pas d’effet visible sur un ou plusieurs paramétres de
fonctionnement de 1’écosystéme. Les valeurs de charges
critiques, leur niveau de fiabilité, ainsi que le type de réponse
observée lors de leur dépassement varient d’un écosystéme
a l’autre. Par exemple, la charge critique des prairies acides
de plaine et des pelouses subalpines et alpines varierait entre

10 et 20 kgN.ha'.an! et 5 et 10 kgN.hal.an™! respectivement,
le niveau de fiabilité étant faible pour les premiéres et trés
faible pour les secondes (BoBBINK ef al. 2003). De plus, des
études suggerent que des dépdts azotés chroniques de faible
intensité peuvent conduire a des pertes d’especes (CAPE ef al.
2009, REMKE ef al. 2009) et que les écosystémes exposés
a de faibles quantités de dépdts azotés sont plus sensibles a
une augmentation de cette pollution (CLark & TiLman 2008,
STEVENS et al. 2010). Ainsi, les pelouses de haute altitude,
particulierement oligotrophes (du fait des contraintes des
faibles températures sur les processus de minéralisation) sont
potentiellement trés sensibles a 1’eutrophisation azotée et
leur charge critique est probablement surestimée. Ces hauts
lieux de biodiversité, exposés a des niveaux de pollution
plus faibles que les écosystémes semi-naturels périurbains
ou ceux des zones rurales agricoles, ont ét¢ moins étudiés en
Europe et jamais dans les Pyrénées. L’étude des impacts des
dépots atmosphériques azotés sur les pelouses subalpines est
donc, dans une perspective de conservation de la biodiversité,
un enjeu majeur.

Les premiéres études menées dans les montagnes Rocheuses
(Etats-Unis), le Caucase (Russie) ou les Alpes (Suisse) mettent
en évidence des effets des apports d’azote sur les pelouses
alpines et subalpines. Cependant, la plupart des apports étudiés
sont bien au-dela des charges critiques supposées pour ces
milieux. Les apports d’azote naturels (fixation symbiotique,
MAaRrTY et al. 2009) ou expérimentaux (BowmaN et al. 1993,
BassiN et al. 2007, 2012, 2013, ONiPCHENKO et al. 2012)
provoquent généralement une augmentation de la biomasse
végétale aérienne et des changements dans la proportion des
différents groupes végétaux. Ces changements sont observés
dés 10 kgN.ha'.an! aprés 3 ans et dés 5 kgN.ha'.an! apres
5 ans d’apports (BassiN et al. 2007, 2013). Les apports d’azote
augmentent également la teneur en azote des tissus végétaux
aériens (BowmaN et al. 2006, BassiN et al. 2009), modifient
la structure des communautés bactériennes (NEMERGUT et al.
2008) et le pourcentage de racines mycorhizées (BLANKE et al.
2012) et diminuent le pouvoir tampon et le pH des sols (LiEB
et al. 2011). Ces études expérimentales mettent en évidence
la diversité et la complexité des conséquences des dépots
azotés sur le fonctionnement des ¢écosystémes, pouvant
varier au sein d’un méme type de milieu, tel que les pelouses
subalpines (THEODOSE & BowmaN 1997). Mais les mécanismes
conduisant a ces modifications sont encore trés largement
méconnus. Ainsi une ¢étude suggere que les changements
observés (propriétés de la couverture végétale vasculaire,
de I’humus, de la communauté microbienne, disponibilité
en nutriments du sol et recouvrement des bryophytes et
lichens) dans les landes ouvertes alpines de Sué¢de seraient
principalement dus aux effets directs des apports azotés plutot
qu‘aux effets indirects liés au changement de structure de la
communauté végétale, comme cela a longtemps été suspecté
(WARDLE et al. 2013). Par ailleurs, si I’étude menée dans les
Alpes suisses a testé la possible interaction entre pollution
azotée et pollution a 1’ozone (BassiN ef al. 2013), aucune
étude n’a porté sur les effets combinés des dépots azotés et
du réchauffement climatique, ce dernier ayant pourtant des
conséquences majeures sur les écosystémes d’altitude.
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I1I. Le programme de recherche ANEMONE

Le programme de recherche ANEMONE a été initié fin
2011 dans le but d’évaluer les dépdts atmosphériques azotés
sur le massif pyrénéen et d’étudier leurs effets potentiels sur
les pelouses d’altitude. Ce programme, coordonné par le
laboratoire toulousain Evolution & Diversité Biologique, a
fédéré cinq autres laboratoires de recherche, frangais (CESBio,
Ecolab, BioGeCo) et espagnols (IPE, EcoFun), ainsi que le
Conservatoire botanique national des Pyrénées et de Midi-
Pyrénées et le Parc national des Pyrénées. Ce programme a été
soutenu financiérement par I’ Agence de 1’environnement et de
la maitrise de 1’énergie (ADEME) et la Région Midi-Pyrénées.

Il comporte trois axes de recherche. Le premier axe consiste
a suivre expérimentalement le parcours de 1’azote exogene
dans les compartiments de I’écosystéme, a mesurer ses effets
et a déterminer la charge critique des pelouses pyrénéennes
en lien avec le réchauffement climatique. Le deuxieme axe
vise a développer une méthode de biosurveillance des dépdts
azotés sur le massif pyrénéen. Le troisiéme axe repose sur
une approche empirique visant a détecter d’éventuels effets
a moyen ou long terme des dépots azotés sur la biodiversité
végétale des pelouses subalpines pyrénéennes.

1. Suivi de D’azote exogéne et de ses effets sur le
fonctionnement d’une pelouse subalpine — Approche
expérimentale in situ
L’approche expérimentale dans ce programme doit permettre

de répondre a plusieurs questions quant au devenir de 1’azote

exogeéne et ses effets dans un contexte de réchauffement
climatique. Pour cela, depuis 2012, des apports humides
d’azote de 0, 5, 10 et 30 kgN.ha'.an"! sont effectués sous
forme de sprays répétés a plusieurs périodes de la saison de
végétation sur les placettes expérimentales soumises ou non a
un réchauffement climatique. La simulation du réchauffement
climatique (mini-serres ouvertes) vise a déterminer si ce
facteur a des effets additifs, interactifs, synergiques ou, au
contraire, compensatoires a ceux des apports azotés pour
les différents paramétres étudiés. Les effets de ces deux
traitements croisés sont évalués sur la végétation (composition
et abondance relative des différentes espéces, biomasses
aériennes et souterraines, teneur en C et N des tissus aériens
et souterrains), le sol (teneur en C et N total, en NO, et NH7,
pH), les eaux de lessivage (composition chimique et analyse
écotoxicologique), la communauté microbienne du sol

(composition), lamacrofaune du sol (abondance et composition

du groupe des lombrics) et la dénitrification et les émissions

de gaz a effets de serre (émissions de N,O, CO, et CH,).

L’enrichissement de 1’azote exogéne en “N (isotope stable

naturellement présent en trés faible quantité) permet de suivre

son cheminement dans les compartiments de I’écosystéme

(biomasse végétale aérienne et souterraine, sol et eaux de

lessivage) par prélévements et analyses de leur teneur en "N, 11

permet de déceler la mise en place de processus engendrés par

les faibles apports avant qu’ils ne se traduisent par des effets
visibles sur la végétation (par exemple, si certaines especes
végétales tendent a accumuler I’azote exogene aux dépens
d’autres. Les données obtenues permettront d’implémenter

de nouveaux modeles de détermination des charges critiques
(en cours de développement sur les écosystémes prairiaux de
plaine mais déja fonctionnelle sur les écosystémes forestiers) :
le modele dynamique ForSAFE-VEG, qui couple cycles
biogéochimiques et réponses de la communauté végétale
(BELyazip 2006, SVERDRUP et al. 2012). Ces résultats viendront
¢galement compléter les études déja réalisées sur les pelouses
subalpines dans d’autres massifs et permettront de déterminer
si les nardaies subalpines pyrénéennes ont, ou non, le méme
type de réponse aux apports d’azote, et quelle est précisément
la sensibilité de ces milieux pyrénéens aux dépots azotés.

2. Développer la biosurveillance des dépots azotés sur le
massif pyrénéen

Afin d’établir si les dépots azotés atmosphériques peuvent
représenter une menace pour les écosystémes prairiaux
d’altitude dans les Pyrénées, il est également essentiel de
déterminer leur vulnérabilité (c’est-a-dire le niveau de pollution
auquel ces milieux sont exposés). Dans un massif montagneux
tel que les Pyrénées, la forte hétérogénéité topographique et
climatique résulte probablement en une importante variabilité
spatiale des dépots azotés, rendant difficile leur estimation. La
mesure directe in situ des dépdts azotés atmosphériques est
complexe et souvent incompléte (en raison de la variété des
formes et des processus de dépdts), cotiteuse et logistiquement
lourde. Aussi, ’estimation des quantités de dépdts azotés a
grande échelle spatiale ne peut se faire qu’indirectement, par
modélisation ou par biosurveillance.

Actuellement, des estimations des dépots azotés par
modélisation sont disponibles pour 1’Europe grace a 'EMEP
(European Monitoring and Evaluation Programm). D’apres
ces estimations, les Pyrénées recevraient entre 4 et 10 kgN.
ha'.an' sous forme réduite et entre 1,5 et 5,5 kgN.ha'.an!
sous forme oxydée, suivant les zones (estimations pour I’année
2011). Bien que ces estimations aient démontré leur fiabilité
(ScruLz et al. 2013) et leur utilité dans le cadre d’études de
I’impact des dépdts azotés a 1’échelle de I’Europe (DUPRE et al.
2010, STEVENS et al. 2010), leur intérét est limité a 1’échelle du
massif pyrénéen car, avec une résolution spatiale de 50 km
sur 50 km, elles moyennent des zones trés hétérogénes du
massif et rendent donc difficilement compte de la réalité
des dépdts azotés recus par les écosystémes. A cette échelle,
développer des méthodes de biosurveillance semble donc plus
adapté. Contrairement a la bioindication qui consiste en une
échelle du degré de pollution basée sur la présence/absence
ou abondance de certaines especes, la biosurveillance repose,
elle, sur la capacité de certains organismes a absorber, voire
a accumuler, certains polluants et vise a estimer un niveau de
pollution a partir de la teneur en polluants des tissus de ces
organismes (ou a partir des réponses physiologiques de ces
organismes face a ces teneurs en polluants) (MARKERT et al.
2003). Les lichens sont des organismes particuliérement
adaptés a la biosurveillance de la pollution azotée dans la
mesure ou leur principale source de nutriments azotés est
I’azote atmosphérique (du fait de leur absence de racines
pour utiliser les ressources du substrat). L’utilisation des
lichens terricoles des milieux ouverts est privilégiée car ils ne
subissent pas, comme les lichens corticoles, les modifications
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chimiques des précipitations lors de leur passage a travers la
canopée. De méme, les lichens ayant pour photosymbionte
une algue verte plutét qu’une cyanobactérie (fixatrices de
N, atmosphérique) sont preférables. Enfin, Iobjectif étant
de créer un outil applicable a I’ensemble du massif pyrénéen
(en zone subalpine) et relativement simple d’utilisation, les
espéces biomonitrices doivent étre relativement fréquentes et
identifiées avec fiabilité.

Fig. 1. Cladonia rangiferina : Comme les autres especes du sous
genre Cladina, ce lichen forme des « coussins » au sol.

Plusieurs espéces du sous genre Cladina (Fig. 1) répondent
a ’ensemble de ces critéres et des études ont confirmé leur
intérét pour la biosurveillance (HYVARINEN & CRITTENDEN
1998, Britton & Fisuer 2010). Dans le cadre du programme
ANEMONE, huit sites pyrénéens ont donc été équipés
pour la mesure des dépots azotés atmosphériques de juin
2012 a juin 2013. En paralléle de ces mesures directes, des
échantillons de lichens du sous genre Cladina (espéces
Cladonia rangiferina (L.) Weber, Cladonia arbuscula (Wallr.)
Flot. et Cladonia portentosa (Dufour) Coem) ont été prélevés
sur ces méme sites et leurs thalles analysés pour leur teneur
en azote. Les résultats de ces travaux confirmeront, ou non,
la possibilité d’utiliser la teneur en N des thalles de Cladina
comme biomoniteur du niveau de pollution azotée dans les
Pyrénées, ceci respectivement si une relation significative est
observable, ou non, entre teneur en N des lichens et dépots
azotés mesurés, sur ces huit sites de calibration. Une telle
méthode de biosurveillance permettrait alors par des moyens
relativement simples (prélévement d’échantillons de quelques
individus du lichen biomoniteur sur le terrain puis analyse de
la teneur en N de leurs thalles) d’obtenir une estimation fiable
des dépots azotés pour un site donné. Appliquée a 1’échelle
du massif, elle permettrait la création d’une cartographie du
niveau de vulnérabilité a la pollution azotée atmosphérique
des milieux ouverts subalpins.

3. Effets 2 moyen et long terme sur la biodiversité des
pelouses subalpines pyrénéennes — Approche empirique
Les émissions de polluants atmosphériques azotés ont

commencé a fortement augmenter des la fin de la seconde

guerre mondiale. Les écosystémes, y compris pyrénéens, ont
donc probablement été exposés a cette pollution croissante
depuis déja plusieurs décennies. Il est possible que certains de
ces écosystemes parmi les plus sensibles (pelouses subalpines
par exemple), aient déja exprimé des réponses a cette
pollution chronique a moyen ou long terme. Ces réponses
ont pu apparaitre progressivement, lorsqu’un cumul d’azote
seuil était atteint pour un milieu. Ainsi, les milieux les plus
exposés a cette pollution sont susceptibles d’avoir répondu le
plus rapidement. Dans cette partie du programme, les données
phytosociologiques existantes afférentes aux nardaies
subalpines pyrénéennes (habitat d’intérét communautaire
prioritaire 6230) ont été compilées. Ce jeu de données spatiales
et temporelles (460 relevés issus de publications et travaux
mengés par 21 auteurs et organismes de 1948 2 2010), permet de
rechercher des corrélations entre des changements de diversité
ou de composition végétale et les estimations de cumuls de
dépdts azotés. Cette méthode a révélé un impact négatif des
dépdts azotés au cours du temps sur la richesse spécifique des

prairies semi-naturelles du Violion caninae Schwick. 1944

d’Europe du Nord (Durre ef al. 2010) ; il s’agit cependant

d’une région exposée a des gradients de pollution beaucoup
plus importants que ne le sont les Pyrénées. Dans notre étude,
cette approche est complétée par un ré-échantillonnage de

certains sites, parmi ceux dont les relevés réalisés il y a 30

a 60 ans sont assez précisément localisés, et la recherche de

changements floristiques en relation avec les dépots azotés.

Ce type d’approche a, quant a lui, déja été appliqué a I’échelle

du domaine atlantique frangais (GAUDNIK ef al. 2011).

IV. Conclusion

Les écosystémes prairiaux européens en  général
subissent actuellement des effets visibles des dépdts azotés
atmosphériques sur leur fonctionnement et leur biodiversité.
Les premieres études réalisées dans des massifs montagneux
d’Europe et d’Amérique suggerent une sensibilité
particuliécrement importante des prairies d’altitude a la
pollution azotée. D’autre part, la vulnérabilité de ces hauts lieux
de biodiversité est largement méconnue et particuliérement
difficile a établir. Le programme de recherche ANEMONE!
tente par plusieurs approches de réduire ces méconnaissances.
D’une part en testant la sensibilité des pelouses subalpines
pyrénéennes aux dépoOts azotés et en améliorant les
connaissances fondamentales quant aux flux et au devenir de
cet azote exogene dans ces milieux. D’autre part, en explorant
de nouvelles solutions pour évaluer la vulnérabilité de ces
milieux dans les Pyrénées, telles que la biosurveillance. Enfin,
en cherchant a mettre en évidence, s’il existe, I’impact de la
pollution atmosphérique azotée sur 1’évolution récente de la
végétation des pelouses subalpines pyrénéennes.

[1] Les résultats de projet ont été présentés dans le rapport de recherche suivant : ADEME, PorNON A., M. BouTiN, A. ProBST & S. RizeTTo S. 2015. — Dépéts
atmosphériques azotés dans les Pyrénées et leurs effets sur la biodiversité et le fonctionnement des prairies subalpines. Calcul des charges critiques des prairies

subalpines pyrénéennes — Rapport de recherche. 61 pp.
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