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AVANT-PROPOS 

Cette thèse a été réalisée dans le cadre des activités de la chaire de recherche sur la 

transition vers la durabilité des grandes cultures dirigée par Marc Lucotte, professeur à 

l’UQAM. La thèse est présentée sous la forme de 3 articles qui seront soumis pour 

publication dans leurs versions traduites en anglais dans les revues Geoderma et Soil 

and Tillage Research. L’introduction présente la problématique du glyphosate dans les 

sols agricoles ainsi que les hypothèses testées dans les 3 chapitres. La conclusion 

générale présente le résultat des tests de validation des hypothèses et les perspectives 

de recherche. L’ensemble des échantillons analysés est issu d’un dispositif longue 

durée mis en place par Gilles Tremblay en 2008 au CEROM, à Saint-Mathieu-de-

Beloeil, en Montérégie. L’auteur de cette thèse de doctorat en est l’auteur principal. Le 

détail des contributions des co-auteurs est présenté pour chacun des chapitres.   

Le chapitre I est intitulé « Persistance, mobilité, et dégradation pluriannuelles du 

glyphosate et de son produit de dégradation (AMPA) dans un gleysol au Québec ». 

Cet article sera soumis pour publication dans sa version en anglais dans la revue 

Geoderma. L’auteur de la thèse et premier auteur de l’article a effectué 

l’échantillonnage des sols lors des 3 campagnes, l’ensemble des analyses en laboratoire, 

le traitement et l’analyse des données ainsi que la rédaction de l’article. Marc Lucotte, 

a supervisé les campagnes d’échantillonnage, les travaux en laboratoire et la rédaction 

du texte. Gilles Tremblay a imaginé et mis en place le dispositif expérimental et 

contribué aux travaux d’échantillonnage.  
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Le chapitre II est intitulé « Altération de la fraction minérale fine d’un gleysol suite 

aux pratiques agricoles de grandes cultures au Québec ». Cet article sera soumis 

pour publication dans sa version en anglais dans la revue Soil and Tillage Research. 

L’auteur de la thèse et auteur principal de l’article a effectué l’échantillonnage des sols, 

l’ensemble des analyses en laboratoire, le traitement et l’analyse des résultats ainsi que 

la rédaction de l’article. Marc Lucotte, a supervisé les campagnes d’échantillonnage, 

les travaux en laboratoire et la rédaction du texte. Gilles Tremblay a imaginé et mis en 

place le dispositif expérimental et contribué aux travaux d’échantillonnage.  

Enfin, le chapitre III s’intitule  « Impact des pratiques agricoles sur le continuum 

oligotrophe-copiotrophe de la communauté bactérienne dans un gleysol au 

Québec ».  Cet article sera soumis pour publication dans sa version en anglais dans la 

revue Geoderma. L’auteur de la thèse et auteur principal de l’article a effectué 

l’échantillonnage des sols, l’ensemble des analyses en laboratoire, le traitement et 

l’analyse des données ainsi que la rédaction de l’article. Marc Lucotte a supervisé les 

campagnes d’échantillonnage, les travaux en laboratoire et la rédaction du texte. 

Richard Hogue a supervisé les analyses de métagénomique et la rédaction du texte. 

Gilles Tremblay a réalisé le dispositif expérimental et contribué aux travaux 

d’échantillonnage. Thomas Jeanne a procédé aux analyses de métagénomique et au 

traitement des données. 
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RÉSUMÉ 

Dans cette thèse, il a été étudié l’impact des pratiques agricoles sur la persistance du 

glyphosate dans les sols des grandes cultures au Québec. La stratégie de recherche a 

été l’échantillonnage en 2015, 2016 et 2017 d’un dispositif expérimental implanté 

depuis 7 ans (en 2008). L’expérience en plein champ suivant un dispositif en parcelles 

divisées (split-plot) est compatible avec les pratiques agricoles courantes au Québec de 

travail du sol (labour et semis direct), de fertilisation (minérale, organique ou aucune 

fertilisation) et de rotation des cultures (monoculure de maïs, rotation maïs-soja-blé, 

rotation maïs-soja-blé-fourrages-fourrages-fourrages). Les échantillons ont été 

prélevés en triplicatats à 0-20 cm et à 20-40 cm au moment des semis pendant les 3 

années. Dans la première étude, les teneurs en glyphosate et d’acide 

aminométhylphosphonique (AMPA) ont été mesurées dans les sols de la rotation maïs-

soja-blé (0-20 cm et 20-40 cm). Les échantillonnages ont été réalisés 398 jours après 

la dernière application de glyphosate en 2015, 326 jours en 2016 et 250 jours en 2017. 

Le glyphosate a persisté sous la forme d’AMPA dans environ 50 % des échantillons 

avec des teneurs comprises entre 0.10 et 0.46 μg.g-1 dans l’horizon 0-20 cm et entre 

0.09 et 0.34 μg.g-1 dans l’horizon 0-40 cm. Le bilan molaire à l’hectare sur les 40 

premiers centimètres de profondeur a montré que la quantité de glyphosate présente 

sous la forme d’AMPA dans les sols pouvait dépasser la quantité de glyphosate à 

l’hectare appliquée lors la saison précédente. Le bilan molaire à l’hectare a été 

significativement supérieur dans les parcelles labourées par rapport au demis direct en 

2015 (avec l’effet combiné du mode de fertilisation) et en 2016. L’effet cumulatif des 

applications de glyphosate sur les teneurs en AMPA au cours des 3 années de suivi n’a 

été cependant pas démontré. Dans la deuxième expérience, il a été analysé l’impact des 

pratiques agricoles sur la qualité de la fraction minérale fine pour son rôle dans le 

processus d’adsorption/desorption. La fraction minérale fine a été analysée au 

diffractomètre à rayon X dans les mêmes échantillons que dans la première expérience, 

dans l’horizon 0-20 cm et pour l’année 2015 seulement. Les résultats ont montré que 

l’abondance relative des minéraux primaires (hornblende, augite, albite, microcline) 

est significativement moins importante dans les sols labourés. L’abondance relative de 

la vermiculite et de la kaolinite a été significativement moins importante dans les sols 

labourés. L’abondance relative de l’illite, la montmorillonite et le clinochlore a été 

significativement plus importante dans les sols labourés. Le diamètre moyen pondéré 

des agrégats a été supérieur dans les sols en semis direct, de même que la teneur en 

oxydes de fer et la teneur en eau. Les bioindicateurs de la lignine ont indiqué que la 

proportion de lignine dans le carbone organique total n’était pas impactée par les 
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pratiques agricoles. Cependant la lignine dans les sols labourés a été plus dégradée 

d’après l’indicateur P/(V+S) qui est basé sur la plus grande persistance dans les sols 

des vanillyls (V) et des syringyls (S) par rapport aux p-hydroxyls (P). Ces résultats 

peuvent suggèrer que la surface disponible pour l’adsorption de la lignine est plus 

importante dans les sols labourés mais que la lignine est moins protégée de la 

dégradation physique ou microbienne. Ces résultats obtenus pour la lignine peuvent 

être liés à une capacité d’adsorption d’AMPA plus importante dans les sols labourés 

pouvant expliquer les résultats de la première expérience. Dans la troisième expérience 

il a été analysé l’impact des pratiques agricoles sur le continuum acidobactéries-

actinobactéries utilisé comme indicateur du continuum oligotrophe-copiotrophe. Les 

données de métagénomique ont été utilisées à l’échelle du phyla dans les mêmes 

échantillons que dans la deuxième expérience (horizon 0-20 cm de l’année 2015) mais 

l’étude de l’impact du cycle de rotation de culture a été ajouté au dispositif. Les 

résultats ont indiqué une forte relation de corrélation entre l’abondance relative des 

acidobactéries et des actinobactéries (r2 = 0,94). L’abondance relative des 

planctomycètes a été étroitement liée à ce continuum  (r2 = 0,81 avec les acidobactéries 

et r2= -0,74 avec les actinobactéries). Le travail du sol a eu un effet significatif sur le 

continuum. Les acidobactéries ont été relativement plus abondantes dans les parcelles 

labourées que dans les parcelles en semis direct (14,59 ± 0,01% et 13,23 ± 0,03 % 

respectivement). Cette recherche a permis de démontrer que l'AMPA persiste dans les 

sols entre les cycles de culture. Le labour favorise cette pseudo persistance en raison 

d’une augmentation des sites d'adsorption disponibles par la rupture des macroagrégats 

et l'augmentation de la proportion relative des phylosilicates secondaires. Les 

conditions qui ont été crées par le labour défavorisent les actinobactéries (capables de 

dégrader le glyphosate et l'AMPA) au profit des acidobactéries. Cette recherche a 

également permis de mettre en évidence l’importance d’une étude sur le lessivage de 

l'AMPA vers les rivières en dehors de la période estivale pour évaluer le risque d'une 

pollution plus diffuse dans le temps. De même, une attention particulière doit être 

portée sur l’impact agronomique de la présence de teneurs importantes en AMPA dans 

les sols au moment du réveil printanier de la biocénose des sols agricoles (bactéries, 

nématodes, etc) et des premières opérations aux champs (dont les semis). Enfin, la mise 

en évidence du continuum oligotrophe-copiotrophe peut permettre une meilleure 

compréhension de la dynamique du carbone dans les sols et l'adaptation des pratiques 

agricoles dans le cadre de la transition vers la durabilité des grandes cultures. L'usage 

modéré du glyphosate dans des sols favorisant le pôle copiotrophe du continuum 

bactérien semble une voie de compromis environnemental, social et économique. 

 

Mots clés : glyphosate – AMPA – labour – lignine - phyllosilicates – acidobactéries – 

actinobactéries 
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ABSTRACT 

In this thesis, we evaluate the impact of agricultural practices on the persistence of 

glyphosate in the soils of field crops in Quebec. The research strategy is based on the 

sampling in 2015, 2016 and 2017 of an experimental design implemented for 7 years 

(in 2008) prior the first sampling. The split-plot type field experience is compatible 

with common agricultural practices in Quebec in terms of soil preparation (tillage and 

direct seeding), fertilization (mineral, organic or no fertilization) and crop rotation 

(corn monoculture, corn-soybean-wheat rotation and corn-soybean-wheat-hay-hay-hay 

rotation). For the 3 years samples are retrieved in triplicates at 0-20 cm and 20-40 cm 

at the end of spring, at the time of sowing. In the first experiment, the levels of 

glyphosate and aminométhylphosphonic acid (AMPA) are measured in the soils of the 

corn-soybean-wheat rotation (0-20 cm and 20-40 cm). Sampling takes place 398 days 

after the last application of glyphosate in 2015, 326 days in 2016 and 250 days in 2017. 

This 3-year follow-up shows that glyphosate persists within the first 40 cm as AMPA 

in approximately 50% of samples (n=108). The levels of AMPA are between 0.10 and 

0.46 μg.g-1 in the 0-20 cm horizon and between 0.09 and 0.34 μg.g-1 in the 0-40 cm 

horizon. The molar balance per hectare over the first 40 cm shows that the amount of 

glyphosate present in the form of AMPA in the soils can exceed the amount of 

glyphosate per hectare applied in the previous season. The molar balance per hectare 

is significantly higher in tilled plots compared to no-till in 2015 (with the combined 

effect of the fertilization method) and in 2016. The cumulative effect of glyphosate 

applications on AMPA levels over the 3 years, however, has not been demonstrated. In 

the second experiment we evaluate the impact of agricultural practices on the quality 

of the fine mineral fraction for its role in the adsorption / desorption process. The fine 

mineral fraction was analyzed with an X-ray diffractometer in the same samples as in 

the first experiment, in the horizon 0-20 cm and for the year 2015 only. The relative 

abundance of primary minerals (hornblende, augite, albite, microcline) is significantly 

lower in tilled soils. The relative abundance of vermiculite and kaolinite is also 

significantly lower in tilled soils. The relative abundance of illite, montmorillonite and 

clinochlor is significantly greater in tilled soils. Proportion of water-stable 

macroagregates is greater in no-till, as well as Fe oxide and soil water content. Lignin 

bioindicators indicate that the proportion of lignin in organic carbon is not impacted by 

agricultural practices. However, lignin in tilled soils is more degraded according to the 

P / (V + S) indicator which is based on the greater persistence in soils of vanillyls (V) 
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and syringyls (S) compared to p-hydroxyls (P). These results suggest that the surface 

area available for lignin adsorption is greater in tilled soils but that lignin is less 

protected from physical or microbial degradation. These results obtained for lignin may 

be linked to a higher AMPA adsorption capacity in plowed soils, which could explain 

the results of the first experiment. In the third experiment, we evaluate the impact of 

agricultural practices on the acidobacteria-actinobacteria continuum used as an 

indicator of the oligotrophic-copiotrophic continuum. The metagenomic data are used 

at the phyla scale in the same samples as in the second experiment (0-20 cm horizon of 

the year 2015) but the study of the impact of the crop rotation cycle is added. Results 

indicate a strong correlation between the relative abundance of acidobacteria and 

actinobacteria (r2 = 0.94). Tillage has a significant effect on the continuum. 

Acidobacteria are more abundant in tilled plots than in no-till plots (14.59 ± 0.01% and 

13.23 ± 0.03%). This research has therefore made it possible to demonstrate that 

AMPA persists in soils between crop cycles in Quebec. Tillage practices promote this 

pseudo-persistence due to an increase in adsorption sites available through the 

breakdown of macroaggregates and the increase in the relative proportion of secondary 

phylosilicates. The conditions generated by plowing disadvantage actinobacteria 

(capable of degrading glyphosate and AMPA) to the benefit of acidobacteria. Finally, 

highlighting the oligotrophic-copiotrophic continuum can allow a better understanding 

of the dynamics of carbon in soils and the adaptation of agricultural practices within 

the framework of the transition towards the sustainability of field crops. The moderate 

use of glyphosate in soils favoring the copiotrophic pole of the bacterial continuum 

seems to be a way of environmental, social and economic compromise. 

Keywords : glyphosate – AMPA – tillage –lignin bioindicators - phyllosilicates – 

acidobacteria - actinobacteria  

 

 



INTRODUCTION 

I. LES HERBICIDES À BASE DE GLYPHOSATE 

Les modes d’agriculture ont été industrialisés pour répondre à la demande croissante 

en nourriture à partir du début des années 1930. Le sol, travaillé continuellement par 

de la machinerie lourde, est alors considéré que comme un support physique « 

indestructible et immuable » (Carter, 2002; Doran et al., 2002). Ces pratiques 

intensives sont rapidement liées à des impacts environnementaux majeurs comme le 

Dust Bowl dans l’ouest des États-Unis dans le courant des années 1930 (Baumhardt et 

al., 2015). La menace sur les rendements ont incité l’adoption de l’agriculture de 

conservation qui consiste notamment à réduire l’intensité du labour, favoriser la 

rotation des cultures, et mettre en place des cultures de couvertures intermédiaires 

(Alleto et al., 2010). Ces pratiques visent à lutter contre le ruissellement et l’érosion 

(Doran and Zeiss 2000). Mais la réduction du travail du sol baisse la dormance des 

graines d’adventices et favorise leur germination (Chauhan et al., 2012). Les herbicides 

sont alors massivement utilisés, notamment à partir des années 1950 à la faveur des 

progrès dans l’industrie agrochimique (Duke, Lyon et al. 2012). Ces produits de 

synthèse sont pulvérisés en interculture pour nettoyer le lit de semence, empêcher les 

repousses de vivaces ou bloquer les reprises des précédents culturaux après les 

moissons. Les herbicides à base de glyphosate (HBG) apparaissent sur le marché dans 

les années 1970 (Myers et al., 2016). La molécule avait été synthétisée quelques années 

auparavant et était utilisée comme agent chelatant pour nettoyer les canalisations 

métalliques avant la découverte de sa propriété herbicide (Duke et Powles, 2008). Les 

HBG sont progressivement intégrés avec les autres produits comme le 2,4-D et 

l’atrazine dans les opérations de lutte contre les adventices.  
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Les traitements herbicides doivent être planifiées en fonction des jours agronomiques 

favorables pour les cultures ainsi que du matériel et de la main d’œuvre disponibles. 

La gestion des pics d’activités des entreprises agricoles peut être problématique 

notamment pour les plus grandes exploitations (Danne et al., 2019). Cette logistique de 

la lutte contre les adventices est facilitée par une innovation majeur commercialisée par 

l’entreprise Monsanto qui détenait les brevets d’exploitation des HBG (Duke et 

Powles, 2008). A partir de 1996, des cultivars de maïs et de soja génétiquement 

modifiés pour tolérer les herbicides à base de glyphosate sont mis sur le marché 

(cultivars RR pour RoundupReady© du nom commercial du produit phare de 

Monsanto) (Duke, 2011). Les HBG sont alors rapidement adoptés par les agriculteurs 

des pays autorisant les cultivars RR (USA, Canada, Argentine, Brésil notamment) 

(Benbrook, 2016). En 2000, le brevet d’exploitation des HBG tombe dans le domaine 

public. Dès lors, les HBG sont produits principalement en Chine et vendu à faible coût 

(Maggi et al., 2020). L’utilisation des HBG s’inscrit alors également dans les stratégies 

agronomiques des agriculteurs des pays ne bénéficiant pas de l’autorisation des 

cultivars RR et des gains à la marge associés liés à l’utilisation d’herbicide en post 

émergence (ex : les pays européens). Si ils ne sont pas utilisés en post émergence avec 

les cultivars RR, les HBG peuvent être employés notamment comme dessicant avant 

les moissons et pour la destruction des couverts végétaux intermédiaires. Cependant, 

le faible prix des HBG n’explique pas à lui seul la popularité des HBG chez les 

agriculteurs. L’efficacité herbicide de la molécule et l’originalité de son mode d’action 

est la principale raison du succès mondial des HBG. Après avoir pénétré dans la plante 

par les stomates, le glyphosate est rapidement transporté vers les principaux organes. 

La molécule inhibe la voie shikimate en bloquant l’activité de la 5-

enolpyruvylshikimate-3-phosphate synthase (ESPS) à l’origine de la formation de 

nombreux composés phénoliques essentiels (Gomes et al., 2014). Les HBG sont donc 

systémiques (ils tuent l’ensemble de la plante des feuilles aux racines) et à large spectre 

d’action (ils agissent sur la quasi-totalité des végétaux) (Carpentier et al., 2020). Le 

glyphosate devient alors l’herbicide le plus vendu dans l’ensemble des principaux pays 
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producteurs agricoles dans le courant des années 1990 (Benbrook, 2016). 

L’augmentation est constante au cours des des années 2000. Actuellement, comme 

c’est le cas chaque année depuis 2010, environ 700 000 tonnes de glyphosate sont 

appliqués dans les champs agricoles à l’échelle mondiale, soit 15 fois plus qu’avant 

1996 (Benbrook, 2016). D’après les mêmes auteurs, les traitements au glyphosate sur 

les cultures RR représentent 56 % de la quantité vendue de HBG à l’échelle mondiale, 

en incluant le coton. 

Au Canada, les cultivars RR sont autorisés depuis 1999 (Gorse et Rivard, 2011). Au 

Québec, la quantité de HBG achetée par le secteur agricole augmente alors d’un facteur 

5 en quelques années pour atteindre près de 1 900 tonnes de matière active (la molécule 

de glyphosate) en 2014 (MELCC, 2019). Cette quantité représente 90% du glyphosate 

utilisé dans la province, le reste servant pour l’entretien du tracé des lignes électriques, 

des voies de chemin de fer et des bords de routes (Gorse et Rivard, 2013). Depuis 2014 

le chiffre stagne autour de 1500 tonnes/an, ce qui représente entre 1 et 3% de ce qui est 

utilisé en Argentine, au Brésil ou aux USA pour la même période (Aparicio et al., 2013; 

Benbrook, 2016). Les données cumulées des études de Giroux (2015, 2019) et du 

MELCC (2019) indiquent qu’environ 25 000 tonnes de glyphosate ont été pulvérisées 

dans les sols agricoles du Québec entre 1999 et 2019 (figure 1). Ces sols sont 

essentiellement les 800 000 hectares situées dans les basses terres du Saint-Laurent (à 

moins de 150 km des villes de Montréal et Québec) cultivées pour le maïs (Zea mays 

L.) et le soja (Glycine max (L.)Merr.) en majorité de type RR (Hébert et al., 2019). 

II. LES GRANDES CULTURES 

Comme c’est le cas au Québec et au Canada, le secteur des grandes cultures annuelles 

en milieu tempéré est le principal utilisateur de HBG à l’échelle mondiale (Van 

Bruggen et al., 2018). D’après la définition de la FAO, les grandes cultures 

comprennent le blé (tendre et dur), le maïs (grain et ensilage, RR et non RR) et le soja 
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(RR et non RR), grains essentiels pour la sécurité alimentaire mondiale et la rentabilité 

des exploitations agricoles (FAO, 2012). A cela s’ajoutent les cultures associées ou 

complémentaires que sont principalement l’orge, l’avoine, le millet/sorgho en ce qui 

concerne les céréales, le colza, le tournesol, le pavot, le sésame ou la moutarde pour 

les oléagineux, la famille des fèves et des pois, le lupin pour les protéagineux ainsi que 

les cultures exclusivement fourragères comme la luzerne ou encore le ray-grass. Le riz, 

les légumes racines (cultures de pommes de terre et de betterave notamment), les 

productions viticoles et maraîchères ainsi que les cultures exclusivement intertropicales 

comme la canne à sucre ou le coton ne sont pas considérés comme des grandes cultures 

en milieu tempéré au sens de la FAO (2012). Les grandes cultures en milieu tempéré 

sont réparties sur les deux hémisphères (mais bien plus présentes dans l’hémisphère 

nord) approximativement entre 30° et 55° de latitude. Globalement il y a la moitié est 

des États-Unis, les Grandes Plaines du Canada, le sud du Québec et de l’Ontario, 

l’Europe, l’est de la Russie, le nord-est de la  Chine, la “ceinture de blé” australienne 

(sud du pays), les plaines autour de Buenos Aires en Argentine, l’Uruguay, le Brésil 

(les états du sud du pays et du Mato Grosso notamment). Le degré jour de croissance 

disponible est situé entre 1000 et 3000 en considérant la température de base des 

espèces les plus sensibles (8°C pour le soja ou le maïs) et un ratio évaporation 

réelle/évaporation potentielle situé entre 0.5 et 1. Sur la base de publications de cartes 

établies par le traitement des images satellites, la surface cultivée pour les grandes 

cultures en milieu tempéré peut être estimée à 650 Mha (entre 600 et 700 Mha) (Friedl 

et al., 2010; Monfreda et al., 2008; Ramankutty et al., 2000). Cette estimation paraît 

cohérente par rapport aux 1.4 - 1.5 milliards d’hectares de “terres arables” disponibles 

au niveau mondial (Leff et al., 2004). A titre de comparaison la surface totale émergée 

et la surface utilisée en pâturage sont d’environ 15 et 2.8 milliards d’hectare 

respectivement à l’échelle du globe (Lal, 2016). Compte tenu des 700 000 tonnes de 

glyphosate achetées chaque année dans le monde, c’est donc l’équivalent d’environ 0,5 

kg d’ingrédient actif qui est pulvérisé sur chaque hectare des sols les plus productifs de 

la planète. 
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III. LE GLYPHOSATE DANS L’ENVIRONNEMENT 

L’utilisation massive de glyphosate depuis le milieu des années 1990 dans le monde 

est corrélée à la présence de la molécule dans l’environnement. Le glyphosate ou 

l’AMPA (acide aminométhylphosphonique, principal métabolite du glyphosate) sont 

mesurés dans les cours d’eau des bassins versants caractérisés par une forte activité 

agricole. Van Bruggen et al. (2018) ont compilé certaines études sur des analyses de 

glyphosate et d’AMPA dans des sols agricoles, dans l’eau des rivières, l’eau des nappes 

souterraines, et dans les sédiments. Notamment Aparicio et al. (2013); Lupi et al. 

(2015); Primost et al. (2017) ont mené des études à l’échelle du bassin versant en 

Argentine. Helander et al. (2012); Silva et al. (2019); Silva et al. (2018) ont réalisé des 

études similaires en Europe. Grandcoin et al. (2017) ont réalisé une synthèse des études 

sur la détection de l’AMPA dans les bassins versants agricoles et urbains. Aux États-

Unis, l’étude de Battaglin et al. (2014) fait référence. Ils ont montré que la 

concentration en glyphosate pouvait atteindre 328 μg.l-1 dans les rivières des plaines 

américaines. Au Canada, Struger et al. (2015) ont mesuré des teneurs maximales de 41 

μg.l-1 en Ontario. Au Québec, Montiel-León et al. (2019) ont mesuré des teneurs 

maximales de 3 μg.l-1. Le gouvernement du Québec a mis en place un réseau de stations 

d’échantillonnages de puits et de rivières prélevés régulièrement durant la saison 

estivale depuis l’année 2005 (Giroux, 2015; Giroux et Pelletier, 2012). Entre 2015 et 

2017 le glyphosate a été détecté au-delà de la limite de détection (LDD) de 0.04 μg.l-1  

dans 97,7 % des échantillons de rivières (Giroux, 2019) avec un maximum de 140 μg.l-

1. Dans les mêmes échantillons, 79.7% des analyses d’AMPA ont des concentrations 

supérieures à la LDD de 0.2 μg.l-1. Les fréquences de détection du glyphosate et de 

l’AMPA dans les eaux de surface du Québec augmentent depuis 2005. Ces deux 

composés ne sont pas ou peu (moins de 5% des échantillons) détectés dans l’eau des 

puits (Giroux, 2015, 2019). Les teneurs mesurées ne dépassent pas le seuil du critère 

de vie aquatique chronique (CVAC) établi au Canada à 800 μg.l-1. La figure 1 montre 
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la corrélation pour entre la quantité de HBG vendus au Québec et la fréquence de 

détection du glyphosate et de l’AMPA dans les rivières de la province. 

 

Figure 1. Les ventes des acides phosphoniques* pour l’agriculture au Québec publié 

par le Ministère de l’agriculture du Québec entre 1992 et 2017 (points noirs) et de la 

fréquence de détection** du glyphosate (triangles vides) et de l’AMPA (carrés vides) 

dans les stations de surveillance de la qualité des eaux de surfaces. Données compilées 

de (GIROUX, 2015, 2019 et MELCC, 2019). * Glyphosate sous forme de sel 

d’isopropylamine, sel de monoammonium, sel de potassium, sel de triméthylsulfonium. 

** LDD du glyphosate = 0.04 μg/L ; LDD de l’AMPA = 0,2 μg/L 

 

 

Le glyphosate est peu mesuré dans les ols contrairement à l’AMPA, son principal 

produit de dégradation.(Borggaard et Gimsing, 2008). Battaglin et al. (2014) indiquent 

des teneurs dans les sols agricoles aux États-Unis pouvant aller jusqu’à 0,34 μg.g-1. Les 

valeurs de Silva et al. (2018) dans des sols cultivés pour la production de céréales en 

Europe sont de 0,5 μg.g-1 au maximum.  Les teneurs sont plus importantes en Argentine, 

où Aparicio et al. (2013) ont mesuré des teneurs jusqu’à 2,26 μg.g-1. Plusieurs études 

ont montré la présence de glyphosate et d’AMPA dans les particules en suspension 
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dans l’air, y compris dans des grands centres urbains comme celui de Winnipeg au 

Manitoba (Farenhorst et al., 2015). L’AMPA et le glyphosate sont également détectés 

dans les produits alimentaires (CFIA, 2016) comme dans les grains de soja RR et non 

RR d’après l’étude de  Bøhn et al. (2014).  Van Bruggen et al. (2018) reportent 

l’ensemble des produits alimentaires disponibles à la vente contenant du glyphosate ou 

de l’AMPA. Les études citées par ces auteurs concernent les graines de céréales et 

d’oléagineux, ainsi que le fourrage pour les animaux. En conséquence de la présence 

du glyphosate et de l’AMPA dans la nourriture végétale, ces composés sont retrouvés 

dans le lait ainsi que dans les déjections (urinaires et fécales) animales et humaines 

(Cuhra et al., 2016).  

Les conséquences environnementales de l’ubiquité de ces composés dans 

l’environnement sont de plus en plus documentées. Le glyphosate et l’AMPA 

impactent par exemple les processus physiologiques des plantes RR et non RR (Gomes 

et al., 2014; Smedbol et al., 2019; Zobiole et al., 2010). La présence de glyphosate peut 

modifier la structure de la communauté bactérienne de la rhizosphère (NewmanHoilett, 

et al., 2016; NewmanLorenz, et al., 2016), la structure de la communauté 

phytoplanctonique en eau douce (Smedbol et al., 2018), et la présence de la macrofaune 

comme les vers de terre (Gaupp-Berghausen et al., 2015; Wu et al., 2015). Le nombre 

d’espèces de plantes ayant développé une résistance au glyphosate augmente dans les 

pays où les HBG sont les plus utilisés comme les Etats-Unis ou le Brésil (Beckie et 

Tardif, 2012; Duke, 2011; González-Torralva et al., 2012; Heap, I, 2021; Heap, Ian et 

Duke, 2018). La problématique pour l’agriculture est telle que ces cas de résistance des 

mauvaises herbes aux herbicides (pour le glyphosate et pour les autres molécules 

actives) sont documentées et suivies en temps réel (www.weedscience.org, consulté le 

30 août 2021). Les études épidémiologiques ont mené l’Organisation Mondiale de la 

Santé (OMS) à considérer le glyphosate comme un cancérigène probable pour les 

humains (IARC, 2015) malgré les réserves des agences canadiennes, américaines et 

européennes notamment (Portier et al., 2016; Tarone, 2018). Les conclusions 
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différentes de ces institutions sont liés aux références utilisées et notamment la prise 

en compte ou non des études fournies par les industriels. L’AMPA ne fait pas l’objet 

d’une évaluation par ces mêmes agences en tant que métabolite secondaire de la 

molécule active herbicide.  

 

IV. LE GLYPHOSATE ET LES PRATIQUES AGRICOLES 

 Actuellement la place du glyphosate en agriculture est paradoxale. D’une part le 

renouvellement des autorisations de pulvérisation de glyphosate fait l’objet de 

controverses de plus en plus vives en raison de la pression sociale comme le montre la 

réduction à 5 ans des prolongements d’autorisation en Europe depuis 2017. Le 

glyphosate n’est présentemment autorisé en Europe que jusqu’à la fin de l’année 2022 

(Carpentier et al., 2020).  D’autre part l’utilisation des HBG paraît être un pivot 

incontournable pour de nombreux agriculteurs. Les raisons principalement avancées 

sont le coût compétitif, la flexibilité d’utilisation et l’efficacité du principe actif et la 

possibilité de pratiquer le semis direct (Danne et al., 2019). En Europe, le coût total 

(HBG, matériel et main d’œuvre) du traitement d’un hectare est estimé à moins de 10 

€ (14 $ CAN) (Carpentier et al., 2020). L’utilisation des HBG est systématique au point 

que les taux d’applications déclarés par les producteurs sont minimisés : La somme des 

quantités appliquées de HBG que déclarent les agriculteurs est 30 % inférieure à la 

somme des quantités de HBG qu’ils ont acheté à l’échelle d’un pays. C’est le cas en 

Europe comme en France, Allemagne et Belgique (Böcker et al., 2018; Carpentier et 

al., 2020; Danne et al., 2019), aux Etats-Unis (Benbrook, 2016), et au Canada (Gorse 

et Rivard, 2013).  

Les alternatives chimiques au glyphosate comme le terbuthylazine, le bromoxynil, le 

2-4-D et dicamba ne sont pas satisfaisantes du point de vue environnemental ou 
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agronomique (Böcker et al., 2018). Le labour des sols pendant l’inter-culture est la 

solution la plus viable économiquement dans les pays où les cultivars RR ne sont pas 

autorisés. Böcker et al. (2018) parlent d’une perte de 1 à 2€ (1,5 à 3$ CAN) par hectare 

en maïs ensilage pour des exploitations de plus de 150 ha et jusqu’à 10€/ha (15 $ CAN) 

pour les plus petites exploitations en Allemagne. Carpentier et al. (2020) ont des 

résultats similaires avec une approche méthodologique différente en France. Ces deux 

études n’incluent pas les frais liés à l’adaptation du matériel et à la formation de la main 

d’œuvre. Enfin, au-delà du coût, la préconisation d’un labour généralisé est 

contradictoire avec les objectifs de stockage de carbone dans les sols agricoles. Le 

semis direct est préconisé pour permettre de reconstruire en partie le puit de carbone 

des sols agricoles (Goldstein et al., 2020; Minasny et al., 2017). D’après l’enquête 

auprès des agriculteurs en Allemagne de Danne et al. (2019), l’utilisation raisonnée de 

HBG et du travail des sols ainsi que la pratique de la rotation des cultures paraît être la 

stratégie de la plus envisagée par les producteurs pour limiter la dépendance de leur 

exploitation aux herbicides à base de glyphosate.  

V. LE GLYPHOSATE ET LA MATIÈRE ORGANIQUE DANS LES SOLS 

L’impact des pratiques agricoles sur le lessivage, la dégradation et 

l’adsorption/désorption du glyphosate et de l’AMPA doit être interprété en prenant en 

compte l’avancée des connaissances sur la dynamique de la matière organique dans les 

sols. Deux contraintes principales sont à considérer pour que les agrosystèmes stockent 

du carbone durablement, ce qui représente un des défi majeur de l’agronomie dans le 

cadre de la transition écologique vers la durabilité des grandes cultures. La première 

est la contrainte stoechiométrique qui existe entre le carbone et l’azote (van Groenigen 

et al., 2017). Le rapport C/N est en effet stable dans les sols à l’échelle planétaire autour 

de C/N=12. Cet équilibre est le résultat d’une proportion conservée à grande échelle de 

temps et d’espace entre un réservoir à C/N relativement haut (> 30) constitué par les 
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débris végétaux et la biomasse bactérienne (C/N≈6-8) et fongique (C/N≈10) (Kleber, 

M. et al., 2007).   

La seconde contrainte est la contrainte dynamique : La présence du carbone (et de 

l’azote) dans les sols est temporaire et ils retourneront in-fine dans l’atmosphère. La 

sequestration du carbone ou de l’azote par les sols passe par une augmentation de leur 

temps de séjour et non pas par l’augmentation seulement de la quantité ou du flux 

d’entrée dans le système de carbone dans le sol comme le laisse supposer les solutions 

préconisées par le GIEC : Une augmentation de l’entrée de carbone dans les sols par 

l’intégration des résidus ou l’utilisation de fertilisants organiques n’entraînera pas 

d’augmentation du stock de carbone dans les sols si celui-ci ressort à court terme et en 

grande quantité par l’érosion ou la respiration microbienne ou fongique.  

Le modèle type « humification » considère une dégradation progressive des débris 

végétaux par les populations bactériennes et fongiques allant jusqu’à la synthèse de 

substances humiques considérés comme stables ou récalcitrantes à la dégradation en 

raison de leurs afinités avec les argiles et leurs aromaticités élevées. Cette conception 

de la dynamique de la matière organique est à la base des modèles Century ou Roth C, 

recommandés par le GIEC pour les calculs de séquestrations de carbone à moyen et 

long termes (IPCC, 2006). Ce modèle respecte la contrainte stoechimétrique et 

dynamique : Les substances humiques constituent à la fois le réservoir à C/N élevé et 

celui à long temps de séjour en raison de sa récalcitrance. Ce réservoir augmente 

« automatiquement » avec l’entrée de carbone dans le système. Pour répondre aux 

contraintes stoechiométriques et dynamiques, le réservoir à C/N bas et faible temps de 

séjour est constitué à la fois par la matière organique dite « labile » (riche en azote donc 

attractive pour les micro-organismes) et de la biomasse bactérienne et fongique elle-

même. Or, un nouveau modèle est apparu à la fin des année 1990 avec l’analyse de la 

qualité de la matière organique issu des 1% de la production primaire nette qui rejoint 

le système aquatique annuellement sous forme particulaire, dissoute ou associée à une 
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phase minérale) (Ludwig et al., 1996). Hedges et Keil (1999) ont observé que lorsque 

cette matière organique est associée à une phase minérale, le C/N est plus bas que la 

phase libre (non associée). L’analyse de la matière organique exclusivement terrigène 

par les biomarqueurs de la lignine (rapport acide /aldéhyde des vanillines notamment) 

montrent que parmi la phase libre, la fraction plus fine est plus âgée (plus dégradée) 

que la plus grossière (type matière organique particulaire). Ces observations en milieu 

estuairien ou en rivières ont amené Hedges et Keil (1999) à proposer un modèle 

diagénétique de la matière organique dans les sols appelé modèle de partition. Certains 

auteurs qui incrémentent ce modèle le considèrent comme un nouveau paradigme pour 

la compréhension de la dynamique du carbone organique dans les sols puisqu’il 

redéfinit la notion de complexe argilo-humique (Kleber, M. et al., 2007; Lehmann et 

Kleber, 2015; Pastorelli et al., 2013). Lehmann et Kleber (2015) ont proposé une 

synthèse dans leur présentation du SCM (Soil Continuum Model) : Les molécules 

organiques synthétisés par photosynthèse (cellulose, hémicellulose, lignine, diverses 

protéines, pectine, cutine, subérine, ou tanins) peuvent se lier à la phase minérale du 

sol. Kleber, M. et al. (2014) parlent d’une “zone de contact” avec des liaisons 

électriques fortes entre les groupes fonctionnels des molécules organiques et les argiles 

ou les oxydes métalliques. Le groupe ammonium est chargé positivement au pH des 

sols et serait particulièrement concerné ce qui expliquerait le C/N relativement bas des 

complexes argiles + matière organique mesurés dans le milieu aquatique (Hedges et 

Keil, 1999). Toujours selon Kleber, M. et al. (2007), cette “amorce” de molécules 

amphiphiles avec des chaînes apolaires plus ou moins longues sert de base pour la 

formation d’une “zone hydrophobe”. C’est un enchevêtrement de molécules 

aliphatiques (protéines dépliées, glycoprotéines, subérine  par exemple) et de composés 

aromatiques (lignine, tanins, etc) assemblés par des liaisons électroniques relativement 

faibles. Ces molécules sont issues en grande partie de la dégradation des racines des 

plantes (Kätterer et al., 2011; Rumpel et al., 2018) et dans un sol non perturbé, elles 

s’accumulent autour d’un ancrage sur des particules argileuses (Cotrufo et al., 2013). 

Cette structure peut prendre du volume et de l’âge dans un sol non perturbé. Cette 
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“supramolécule” (Piccolo, 2001) est à l’origine de la confusion avec la “super molécule” 

que sont les acides humiques dont la formation par condensation de polymères 

découpés par les microorganismes est difficile à valider d’un point de vue 

thermodynamique. Cette molécule peut être protégée au sein d’agrégats (qui l’isole 

physiquement) ou être en contact avec l’eau du sol. Dans ce dernier cas, il y a une “zone 

cinétique” (Kleber, M. et al., 2007) où l’activité microbienne peut se concentrer à la 

recherche notamment d’azote ou d’autres nutriments  “libérés” de la supra-molécule 

via l’activité enzymatique. Les enzymes découpent les macromolécules complexes. 

Des fragments de molécules plus polaires, donc plus solubles (de toute nature) sont 

alors disponibles pour les micro-organismes ou les plantes. Ce concept est en accord 

avec la qualité de la matière organique dans les agrégats (C/N et aromaticité de la 

matière organique) et avec le fait qu’il n’existe pas de matière organique “stable” par 

nature car toutes les formes moléculaires peuvent être dégradées par l’activité 

enzymatique en fonction du milieu et des besoins (Lehmann et Kleber, 2015). Hedges 

et Keil (1999) considèrent même qu’elles doivent être dégradées puisque les 

microorganismes ne peuvent pas utiliser des molécules plus grandes que l’équivalent 

d’une triose (chaîne de 3 atomes de carbone), ce qui est rare dans le sol.  

Contrairement au modèle par humification, le réservoir de matière organique à C/N 

élevé issu de la dégradation des débris végétaux ne correspond pas à celui à temps de 

séjour élevé. Si la contrainte stoechiométrique est validée avec la co-existence du 

réservoir issu des débris végétaux et celui de la biomasse bactérienne et fongique, la 

contrainte dynamique peut être validée par la notion de points chauds (hot spots) et de 

moments forts (hot moments) (Kuzyakov et Blagodatskaya, 2015) : L’activité 

microbienne est associée à la rhizosphère et/ou à la détritusphère au rythme du 

renouvellement des micros racines dans un sol bien aéré et structuré: Les bactéries et 

champignons profitent des exsudats racinaires labiles des plantes pour lancer leur 

activité (“priming effect”) (Kuzyakov et al., 2000). Cette activité peut se poursuivre 

par la production d’enzymes extracellulaires qui dégradent la détritusphère ou la zone 
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hydrophobe organique environnante. Les glycoprotéines type glomaline ou des lipides 

peuvent protéger physiquement d’autres zones d’accumulations. Ces moments forts se 

déplacent suivant l’architecture racinaire au long de la saison de culture. Ainsi Kleber, 

M (2010) parle d’un système logistique à propos des flux de matière organique qui vise 

à minimiser les pertes, allant dans le sens de Fowler et al. (2013) : L’azote étant le 

facteur limitant pour l'écosystème terrestre, les plantes comme les microorganismes ont 

évolué de manière à faire des réserves d’azote. La contrainte dynamique serait donc 

validée si les endroits du sol où l’activité biologique est importante (temps de séjour 

du carbone bas) sont compensés par des endroits à faible activité biologique, voir en 

dormance. Ces endroits sont distribués suivant un gradient de profondeur dans le sols, 

la surface étant caractérisée par une plus forte activité biologique qu’en profondeur. 

Les facteurs impactant la distribution dans le temps et l’espace de ces 

microenvironnements sont mal connus alors qu’ils sont à la base du stockage du 

carbone dans les sols ( là ou la racine a été, n’est plus, mais peut y revenir).  

VI. OBJECTIFS ET HYPOTHÈSES DE RECHERCHE 

L’objectif général de cette thèse est d’étudier l’impact des pratiques agricoles sur la 

persistance du glyphosate dans les sols en grandes cultures au Québec en fonction des 

diverses pratiques agricoles. La stratégie de recherche est de débuter l’échantillonnage 

d’un dispositif expérimental en split-split-plot implanté depuis 7 ans (en 2008) au 

CEROM. L’expérience en plein champ est compatible avec les pratiques agricoles 

courantes au Québec. Le choix des dates de l’ensemble des opérations est laissé aux 

experts de terrain en fonction des conditions climatiques favorables au labour, aux 

pulvérisations et de la pression des adventices, pour refléter la réalité agronomique et 

faciliter la diffusion des résultats aux agriculteurs.  

Dans le chapitre 1, il est proposé d’évaluer dans quelles mesures le glyphosate peut 

s’accumuler à long terme dans un sol agricole soumis à des combinaisons de pratiques 
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culturales. Les hypothèses testées sont que i) le glyphosate persiste entre les 

applications de HBG d’une saison de culture à l’autre, ii) le glyphosate s’accumule 

dans les sols années après années et iii) les pratiques culturales impactent la persistance 

ou l’accumulation à long terme du glyphosate dans les sols agricoles. L’expérience est 

un suivi sur 3 ans (2015-2017) dans les parcelles d’une rotation de culture maïs-soja-

blé, cultivée en labour et semis direct selon trois méthodes de fertilisation (minérale, 

organique, sans apport). L’échantillonnage est réalisé au printemps, dans la période des 

semis, avant chaque nouvelle application de HBG dans les horizons 0-20 cm et 20-40 

cm. L’échantillonnage de 2015 est réalisé 398 jours après la dernière application de 

HBG, celui de 2016 est réalisé 350 jours après la dernière application de HBG et celui 

de 2017 est réalisé 150 jours après ma dernière application de HBG. Les bilans molaires 

de glyphosate et d’AMPA à l’hectare sont comparés à la quantité de glyphosate 

appliquée au précédent traitement de HBG et testé en fonction des combinaisons des 

pratiques agricoles. Le risque d’accumulation à long terme est évalué par l’évolution 

des teneurs au cours des 3 saisons de cultures et l’estimation de la mobilité du 

glyphosate vers l’horizon 20-40 cm.   

Dans le chapitre 2, il est étudié comment les pratiques agricoles peuvent impacter la 

qualité de la fraction minérale fine. Les parcelles étudiées sont les mêmes que dans le 

chapitre 1 et les analyses, sur la campagne d’échantillonnage de 2015 seulement. Les 

hypothèses testées dans cette étude sont que i) les pratiques culturales altèrent la 

fraction minérale à moyen terme (5-10 ans) et l’abondance relative des phyllosilicates 

secondaires en particulier et ii) la qualité de fraction minérale est liée à la stabilisation 

de la MOS. Les abondances relatives des minéraux primaires (quartz, hornblende, 

augite, albite, microcline, calcite, dolomite, pyrite, gypse) et des minéraux secondaires 

comme les phyllosilicates de la famille des illites, des smectites (montmorillonite), des 

vermiculites, des chlorites (clinochlores) et des kaolinites sont évaluées en fonction des 

pratiques agricoles. Ces indicateurs sont mis en lien avec des marqueurs de l’état de 

dégradation de la MOS par l’analyse des composés phénoliques dérivés de la lignine 
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et des indicateurs de la structure du sol par l’analyse du diamètre pondéré des agrégats 

en tamisage humide. Les argiles jouant un rôle fondamental dans les processus 

d’adsorption/désorption dans les sols, le lien avec la persistance du glyphosate et de 

l’AMPA du chapitre 1 est discuté.   

Enfin dans le chapitre 3 est étudié comment les pratiques agricoles peuvent impacter la 

diversité des traits fonctionnels de la communauté bactérienne des sols. Les parcelles 

étudiées sont issus de la campagne de 2015. Elles comprennent les échantillons des 

chapitres 1 et 2 et ceux des parcelles de la rotation maïs en continu et maïs-soja-blé-

foin-foin-foin ont été ajoutées. Les hypothèses testées sont que i) le continuum 

oligotrophe-copiotrophe décrit une partie de l’écologie bactérienne dans des sols 

agricoles, ii) les pratiques agricoles ou des combinaisons de pratiques agricoles 

impactent l’oligotrophisation ou la copiotrophisation des sols agricoles et iii) ces 

processus sont liés à la quantité de carbone dans les sols. Le fait que ces milieux sont 

impactés d’une part par les conditions pédoclimatiques générales et d’autre part par les 

pratiques agricoles rythmées par les saisons de cultures constitue une difficulté 

méthodologique majeure. Un dispositif expérimental en milieu non contrôlé et établi 

sur une longue-durée est donc utilisé. Cette stratégie de recherche apparaît la plus 

adaptée pour considérer que l’effet du climat et de ses variations interannuelles sur 

l’ensemble des caractéristiques biogéochimiques du sol est intégré par la communauté 

bactérienne et permet l’interprétation de l’effet des pratiques agricoles. La communauté 

bactérienne décrite à l’échelle du phylum par les outils de la métagénomique est utilisée 

pour la construction des indicateurs de la diversité structurale et du continuum 

oligotrophe-copiotrophe. Ces indicateurs sont liés aux effets des traitements agricoles 

et au SOC mesuré ou calculé. L’impact des pratiques agricoles sur la structure de la 

communauté bactérienne en lien avec la dégradation du glyphosate et de l’AMPA 

étudiée au chapitre 1 est ainsi mis en perspective.  
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 L’article sera soumis dans sa version en anglais pour publication dans la revue 

Geoderma. 

CHAPITRE I 

 

 

IMPACT DES PRATIQUES AGRICOLES SUR LA PSEUDO-PERSISTANCE, LA  
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1.1 Résumé 

Dans cette étude, il est évalué la persistance du glyphosate entre les saisons culturales 

dans un gleysol agricole au Québec, Canada. L’expérience est réalisée sur 3 ans dans 

des parcelles long terme cultivées suivant un cycle de rotation maïs-soja-blé et des 

combinaisons de techniques de fertilisation (fertilisation minérale, fertilisation 

organique, sans fertilisation) et de travail du sol (labour et semis direct). Les périodes 

entre les applications de glyphosate représentent 250, 326 et 398 jours. 

L’échantillonnage de sol à 0-20 cm et 20-40 cm est réalisé juste avant chaque nouvelle 

application d’herbicide. Le glyphosate n’est détecté dans aucun échantillon. Son 

principal produit de dégradation, l’acide méthylaminophosphonique (AMPA) est 

quantifiable dans environ la moitié des échantillons. La fréquence de détection est 

supérieure dans les parcelles labourées par rapport au semis direct. Les teneurs sont 

comprises entre 0,09 et 0,46 μg.g-1. Le bilan molaire à l’hectare sur les 40 premiers cm 

a montré que la quantité de glyphosate présente sous la forme d’AMPA dans les sols 

peut dépasser la quantité de glyphosate appliquée lors la saison précédente (10,54 ou 

5,27 mol de glyphosate.ha-1). L’effet cumulatif des applications de glyphosate sur les 

teneurs en AMPA au cours des 3 années de suivi n’est cependant pas démontré. L’effet 

du travail du sol sur la persistance de l’AMPA est significatif cen 2015 et 2016 avec 

des teneurs en AMPA supérieures dans les parcelles labourées. La persistance de 

l’AMPA est plus élevée notamment pour les combinaisons de pratiques labour-

fertilisation minérale et labour-sans fertilisation. Notre hypothèse explicative est que le 

labour modifie des paramètres liés à la structure du sol ou à la composition structurale 

ou fonctionnelle de la communauté bactérienne qui ralentit les processus de 

dégradation et de lessivage du glyphosate et de l’AMPA.  

Mots-clés : glyphosate – acide méthylaminophosphonique – persistance – labour- 

gleysol 
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Abstract 

Multi-year persistence, mobility, and degradation of glyphosate and its degradation 

product (AMPA) in a gleysol in Quebec. 

This study evaluates the persistence of glyphosate over 3 growing seasons in 

agricultural soils (gleysol) in Québec, Canada. The experiment was carried out in long 

established plots following a corn-soybean-wheat rotation cycle with various 

combinations of N-fertilization (mineral N-fertilization, organic N-fertilization, 

without fertilization) and tillage techniques (conventional tillage and no-till). The 

periods between glyphosate applications were 250, 326, and 398 days. Soil sampling 

was carried out at 0-20 cm and 20-40 cm just before each new application of herbicide. 

Glyphosate was not detected in any sample. Its main degradation product, 

aminomethylphosphonic acid (AMPA) was found and quantified in approximately 50 % 

of samples. Detection frequency was higher for conventional tillage compared to no-

till. Concentrations were between 0.09 and 0.46 μg.g-1. The molar balance per hectare 

over the first 40 cm showed that the amount of glyphosate present in the form of AMPA 

in the soils sometimes exceeds the amount of glyphosate applied during the previous 

season (10.54 or 5.27 mol glyphosate.ha-1). The cumulative effect of glyphosate 

applications on AMPA levels over the 3 years, however, has not been demonstrated. 

The effect of conventional tillage on the persistence of AMPA is significant in 2 out of 

3 years. The persistence of AMPA was higher for combinations of conventional 

tillage/mineral N-fertilization and conventional tillage/without fertilization practices. 

We hypothesize that conventional tillage can modify parameters related to the soil 

structure or to the structural or functional composition of the bacterial community 

which could impact degradation and leaching of glyphosate and AMPA. 

Keywords: glyphosate - Aminomethylphosphonic acid – persistance – tillage - gleysol  
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1.2 Introduction 

Les herbicides foliaires non sélectifs à base de glyphosate (HBG) sont les plus utilisés 

dans le monde depuis le milieu des années 1990 (Myers et al., 2016). Ce succès est 

d’abord dû à l’efficacité de la molécule active (N-phosphonométhylglycine) puis à la 

commercialisation des cultivars de coton, maïs et soja de type Roundup Ready© (RR) 

qui ont été génétiquement modifiés pour tolérer le glyphosate (Duke et al., 2012; Duke 

et Powles, 2008). Cette innovation majeure facilite la logistique de la lutte contre les 

adventices et favorise la pratique du semis direct, préconisée notamment pour la 

conservation de la matière organique dans les sols agricoles (IPCC, 2018). Ces 

dernières années, l’utilisation des HBG est également soutenue par l’augmentation des 

taux d’application à l’hectare en raison des cas de plus en plus nombreux de résistances 

d’adventices à l’ingrédient actif, le glyphosate (Cuhra et al., 2016).   

Les cultivars RR sont autorisés depuis 1999 au Canada (Gorse et Rivard, 2011). Au 

Québec, la quantité de HBG achetée par le secteur agricole augmente alors d’un facteur 

5 en quelques années pour atteindre près de 1 900 tonnes de matière active en 2014 

(MELCC, 2019). Depuis 2014 le chiffre stagne autour de 1500 tonnes/an, ce qui 

représente entre 1 et 3% de ce qui est utilisé en Argentine, au Brésil ou aux USA 

(Aparicio et al., 2013; Benbrook, 2016). Environ 25 000 tonnes de glyphosate ont été 

pulvérisées dans les sols agricoles du Québec entre 1999 et 2019 (Giroux, 2015, 2019; 

MELCC, 2019).  Ces sols sont essentiellement les 800 000 ha situés dans les basses 

terres du Saint-Laurent (à moins de 150 km des villes de Montréal et Québec) cultivés 

pour le maïs (Zea mays L.) et le soja (Glycine max (L.)Merr.) en majorité de type RR 

(Hébert et al., 2019).  

Le glyphosate est considéré comme un cancérigène probable pour les humains par 

l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS);(IARC, 2015) a contrario des agences 

canadiennes, américaines et européennes notamment (Portier et al., 2016; Tarone, 
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2018).  Le suivi des concentrations de glyphosate dans le milieu aquatique est un enjeu 

environnemental majeur pour préserver les ressources en eau potable (Myers et al., 

2016) et les écosystèmes aquatiques (Hénault-Ethier et al., 2017; Smedbol et al., 2018; 

Van Bruggen et al., 2018) particulièrement dans les zones agricoles proches des bassins 

de populations. Le gouvernement du Québec a donc mis en place un réseau de stations 

d’échantillonnage de puits et de rivières prélevées régulièrement durant la saison 

estivale depuis l’année 2005 (Giroux, 2015; Giroux et Pelletier, 2012). Entre 2015 et 

2017 le glyphosate a été détecté au-delà de la limite de détection (LDD) de 0,04 μg.L-

1 dans 97,7 % des échantillons de rivières (Giroux, 2019) avec un maximum de 140 

μg.L-1. Dans les mêmes échantillons, 79.7% des analyses d’AMPA (acide 

aminométhylphosphonique, principal métabolite du glyphosate) ont des concentrations 

supérieures à la LDD de 0,2 μg.L-1. Les fréquences de détection du glyphosate et de 

l’AMPA dans l’eau de surface augmentent depuis 2005 alors qu’ils ne sont pas ou peu 

(moins de 5% des échantillons) détectés dans l’eau des puits (Giroux, 2015, 2019).  

Les teneurs en glyphosate et en AMPA mesurées dans les rivières du Québec (Montiel-

León et al., 2019) comme ailleurs au Canada  (Struger et al., 2015) et dans le monde 

(Battaglin et al., 2014; Botta et al., 2009; Van Bruggen et al., 2018) sont liées à 

l’interaction du lessivage, de la dégradation et de l’adsorption-désorption de ces deux 

molécules dans les sols. Ces processus sont liés au pH du sol, à la présence des oxydes 

métalliques (Borggaard et Gimsing, 2008; Borggaard et al., 2005), à la teneur en 

phosphate dans le sol (Laitinen et al., 2009), à la teneur en eau dans le sol (Candela et 

al., 2010), à  la diversité microbienne et la qualité de la matière organique (Aslam et 

al., 2013; Erban et al., 2018). Ces paramètres sont eux-mêmes impactés à différentes 

échelles de temps par des variations pédoclimatiques interannuelles (Helander et al., 

2012; Laitinen et Siimes, 2007) et les combinaisons de pratiques agricoles (Alleto et 

al., 2010; Okada et al., 2016). La demi-vie dans les sols (DT 50sol) est le principal 

indicateur intégrateur de l’interaction de ces processus (Samuel et al., 2012). Au 

Québec, la valeur retenue pour le calcul de l’Indice de Risque Environnemental (IRE) 
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pour le glyphosate est de 13,7 jours calculés en milieu contrôlé. En tant que produit de 

dégradation il n’y a pas de valeur de DT 50sol attribuée pour l’AMPA (PMRA, 2015). 

Les valeurs dans la littérature vont de 1 à 197 jours pour le glyphosate et de 23 à 958 

jours pour l’AMPA (Bento et al., 2019; Bento et al., 2016; Bergström et al., 2011). 

Okada et al. (2017) montrent ainsi la possibilité que l’AMPA persiste entre les 

applications de HBG entraînant un risque d’accumulation à long terme. Les résultats 

de Hénault-Ethier et al. (2017) dans une étude au Québec vont dans ce sens. Le risque 

de persistance du glyphosate et de l’AMPA dans les sols agricoles est important pour 

la gestion de la ressource en eau à long terme (Ghosh et Ray, 2016), pour la 

préservation de certaines fonctions biologiques des sols (Gaupp-Berghausen et al., 

2015) et pour assurer la bonne croissance des cultures y compris les cultures RR 

(Marchiosi et al., 2009).  

Dans cette étude, il est proposé d’évaluer dans quelles mesures le glyphosate peut 

s’accumuler à long terme dans un sol agricole soumis à des combinaisons de pratiques 

culturales. Les hypothèses testées sont que i) le glyphosate persiste entre les 

applications de HBG d’une saison de culture à l’autre, ii) le glyphosate s’accumule 

dans les sols années après années et iii) le travail du sol ou le labour ont un effet sur la 

persistance ou l’accumulation à long terme du glyphosate dans les sols agricoles. 

L’expérience en plein champ se déroule pendant les 3 ans d’une rotation de culture 

maïs-soja-blé où les techniques de travail du sol et de fertilisation sont compatibles 

avec les pratiques agricoles courantes au Québec. Les taux d’application de HBG ne 

sont pas imposés : Le choix des dates d’application et des quantités pulvérisées est 

laissé aux experts de terrain en fonction des conditions climatiques favorables aux 

pulvérisations et de la pression des adventices, pour refléter la réalité de l’utilisation 

des herbicides. Les teneurs en glyphosate et en AMPA sont mesurées avant chaque 

nouvelle application de HBG dans les horizons 0-20 cm et 20-40 cm. Le bilan molaire 

à l’hectare est comparé à la quantité de glyphosate appliquée au précédent traitement 

de HBG et testé en fonction des combinaisons de pratiques agricoles. Le risque 
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d’accumulation à long terme est évalué par l’évolution des teneurs au cours des 3 

saisons de cultures et l’estimation de la mobilité du glyphosate vers l’horizon 20-40 

cm.   

1.3 Matériel et méthodes 

1.3.1 Site d'étude et traitements  

L’étude a été réalisée au Centre de recherche sur les grains (CEROM, 45° 58’ N, 73°24’ 

W) en Montérégie-Est au Québec, Canada.  Le climat est de type continental humide 

(Dfb) suivant la classification de Köppen-Geiger (Peel et al., 2007) avec des 

précipitations annuelles d’environ 1000 mm et une température moyenne annuelle de 

5,3°C (Carrier et al., 2013). Le sol est un gleysol argileux (série Saint Urbain) dont 

l’horizon Ap est composé d’environ 70 % de particules silto-argileuse sur un épais lit 

d’argiles fines (Martin et Nolin, 1991). Le pH à l’eau de 7,09 ± 0,2. La topographie est 

<1 %.  

Le dispositif expérimental a été mis en place en 2008. Avant son implantation, le sol 

avait été soumis aux cultures successives de maïs-soja-maïs-maïs-soja entre 2003 et 

2007 traitées aux HBG. Un labour général avant l’expérience a été réalisé à 20 cm en 

novembre 2007. Le dispositif expérimental est de type split-plot et comprend 2 

traitements de travail du sol, le labour (L) et le semis direct (D), et 3 traitements de 

fertilisation : La fertilisation minérale (M), organique (O) et sans fertilisation (A). Les 

parcelles sont traitées avec un cycle de culture de 3 ans maïs-soja-blé (rotation R1). 

L’essai porte donc sur 6 traitements (L R1 M, L R1 O, L R1 A, D R1 M, D R1 O et D 

R1 A) répliqués 3 fois, soit 18 parcelles suivies pendant 3 ans (2015, 2016, 2017). 

L’année de la mise en place du dispositif expérimental (2008) a été cultivée en maïs. 

Les résidus des cultures précédentes étaient laissés en place après les récoltes. Les 

parcelles étaient réparties en 3 blocs de répétitions divisés en 2 sous blocs où les 
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variantes du facteur principal sont affectées au hasard. Les sous blocs étaient divisés 

en 3 parcelles elles-mêmes disposées de façon aléatoire. Les parcelles mesurent 6m de 

large et 20m de long. 

Pour les parcelles avec travail du sol, le labour est réalisé à 20 cm de profondeur à 

l’automne complété par un passage de herse ou de disques (< 5 cm) avant le semis dès 

que les conditions météorologiques le permettent (de fin mai à début juin). La 

fertilisation minérale est de 170 kg.ha-1 d’azote pour les années cultivées en  maïs (2008, 

2011, 2014) et 50 kg.ha-1 pour le blé (2010, 2013). Il n’y a pas d’apport de fertilisant 

pour le soja (2009, 2012, et l’année d’échantillonnage 2015). La méthode de 

fertilisation est récurrente depuis 2008. Pour le maïs, la fertilisation minérale N-P-K en 

kg.ha-1 est de 120-0-0 au moment du semis et 50-0-0 appliquée en bande entre les rangs 

autour du stade de la 6ème feuille. Pour le blé, la fertilisation totale est de 90-0-0, répartie 

en deux moitiés égales au moment du semis et au moment du tallage des plants. La 

fertilisation organique consiste en du lisier de porc ou du fumier de poulet appliqué en 

2009, 2010, 2012 et 2016 à un taux qui suit les recommandations règlementaires (45 

m3.ha-1). Le site est naturellement suffisamment riche en potassium et phosphate 

assimilable (P Melhich III >100 kg/ha) pour que les compléments ne soient pas 

nécessaires d’après les recommandations du Centre de référence en agriculture et 

agroalimentaire du Québec (CRAAQ, 2003). Les applications de HBG (sel de 

potassium de glyphosate Factor 540© avec 540 g d’ingédient actif.L-1) ont été réalisées 

sur les cultures de maïs et de soja RR à la rampe pneumatique les jours où les conditions 

météorologiques le permettaient. Les taux d’applications de HBG étaient de 3.33 L.ha-

1 (1,79 kg de matière active /ha) en 2014 et 1.67 L.ha-1 (0,67 kg de matière active.ha-1) 

en 2015 et 2016. Les dates d’applications et les dates des échantillonnages sont 

précisées dans le tableau 1. En 2014 et 2015, le glyphosate a été appliqué en fin de 

printemps. En 2016, le glyphosate a été exceptionnellement appliquée en fin de saison 

de culture, après la moisson du blé en raison de la pression des adventices.    
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Tableau 1. Total des précipitations et moyennes des températures 15 jours avant et 15 

jours après les applications de HBG en 2014, 2015, 2016 et 2017. Total des 

précipitations (pluie ou neige) entre la date d’application des HBG et l’échantillonnage 

l’année suivante.  
 

 
 

Note : Les données sont issues de la station n° 7027361 située à Sainte-Hyacinthe 

(45°34’ N ; 72°55’ O) à 15km du site d’échantillonnage.  

(*) : Les précipitations sont essentiellement dues à deux évènements de plus de 60 mm 

chacun les 13 et 16 Août 2016.  
a : Taux d’application HBG 3.33 L/ha (1,79 kg de matière active.ha-1). 
b : Taux d’application HBG 1.67 L/ha (0,67 kg de matière active.ha-1). 

HBG : Herbicide à base de glyphosate 

 

1.3.2 Échantillonnage des sols 

L’échantillonnage a été réalisé dans un inter-rang situé au milieu de la parcelle pour 

éviter les effets de bordure. Les prélèvements de sol ont été effectués avec une tarière 

manuelle de 7 cm de diamètre à 0-20 cm et 20-40 cm. Les campagnes 

d’échantillonnage ont eu lieu les 18 juin 2015, 10 mai 2016 et 4 mai 2017 (tableau 1) 

soit respectivement 398 jours, 326 jours, et 250 jours après la précédente application 

de HBG. L’étude porte donc sur 36 échantillons par année (6 parcelles échantillonnées 
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sur 2 profondeurs en 3 réplicats) sur 3 ans, soit 108 au total. Les sols ont été congelés 

à -18°C le jour du prélèvement jusqu’à leur lyophilisation avant les analyses.  

1.3.3 Analyses de carbone organique 

Le carbone organique total (Corg) a été déterminé avec un analyseur élémentaire Carlo 

Erba NA-1500 (Thermo Scientific) après fumigation aux vapeurs d’acide 

chlorhydrique pour limiter les traces de carbonates. La reproductibilité des mesures est 

de ±0,1 mg de Corg .g
-1de sol sec.  

1.3.4 Analyse des teneurs en glyphosate et AMPA dans les sols 

La méthode utilisée pour les analyses de glyphosate et d’AMPA est adaptée 

d’Alferness et Iwata (1994). Environ 5 g de sol lyophilisé, finement broyé et 

homogénéisé, ont été sous-échantillonnés et extraits avec 40 mL d’une solution alcaline 

de NH4OH (0.25M) tamponnée avec du KH2PO4 à (0,1M). Les échantillons ont été 

placés 30 mn sur un mélangeur rotatif réglé à 200 tours.min-1 et centrifugés 15 mn à 

3500 tours.min-1. L’extrait est filtré (filtre en Nylon ≤0,22 μm) et 20 μL sont prélevés 

et séchés sous flux de N2. Un mélange de 0,5 mL de trifluoroéthanol et 1 mL 

d’anhydride trifluoroacétique est utilisé pour la dérivatisation sur une plaque 

chauffante à 100°C pendant 3 heures avant d’être séchés sous flux de N2. Les 

échantillons sont dilués dans 1 mL d’acétate d’isopropyle et injecté (0,5 μL) dans un 

chromatographe à phase gazeuse CP 3800 (Varian) couplé avec un détecteur à capture 

d’électron (GC-ECD) tel que décrit dans Smedbol et al. (2019). L’injecteur et le 

détecteur sont maintenus à 280°C et 300°C respectivement. Le gaz utilisé est de 

l’hydrogène à un flux de 1,4 mL.min-1. La température du four est programmée à une 

température initiale de 70°C maintenue pendant 1 min, pour être portée à 6°C min-1 

jusqu’à 100°C maintenus pendant 6 min, puis 130°C à 2°C min-1 et enfin à 250°C à 

60°C min-1 maintenus pendant 8 min.  Pour tenir compte de l’effet de matrice observé 

lors des essais de validation du protocole, les standards de travail sont préparés dans 
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un extrait de sol non cultivé prélevé à proximité immédiate du site expérimental (500 

m). La limite de détection (LOD) et limite de quantification (LOQ) pour l’AMPA sont 

de 0,03 μg.g-1 et 0,09 μg.g-1 respectivement et pour le glyphosate de 0,015 μg.g-1 et 

0,045 μg.g-1 respectivement. Les rendements d’extraction sont de 71,74 % ± 7,78 (n = 

12) pour l’AMPA et 90,10 % ± 4,41 (n = 12) pour le glyphosate. 

1.3.5 Traitement des données 

Un bilan molaire à l’hectare du glyphosate et de l’AMPA a été réalisé pour situer les 

teneurs mesurées exprimées en μg.g-1 de sol sec par rapport à l’historique des quantités 

appliquées dans les parcelles. Les quantités sont exprimées en moles d’équivalent 

glyphosate pour l’horizon 0-20 cm (Glyeq/ha)
 0-20, pour l’horizon 20-40 cm (Glyeq/ha)

 20-

40 et pour la somme des deux horizons (Glyeq/ha)
tot  =  (Glyeq/ha)

0-20 + (Glyeq/ha)
20-40. La 

quantité de glyphosate et d’AMPA en moles sur un horizon (Glyeq/ha)
 h est calculée pour 

chaque échantillon suivant la formule : 

(Glyeq/ha)
 h = ([ Gly ] * MGly +  [ AMPA ]  * MAMPA) * Vh * ρh 

Avec : 

[ Gly ], [ AMPA ]  = poids de glyphosate et AMPA respectivement par unité de poids 

de sol sec 

MGly et MAMPA = masse molaire du glyphosate et de l’AMPA respectivement 

Vh = volume de sol de l’horizon « h » échantillonné sur 1 ha 

ρh  = densité de sol apparente de l’horizon échantillonné. Le ρh est calculé à partir du 

carbone organique total mesuré dans l’échantillon suivant la formule utilisée dans 

Kämpf et al. (2016) :  
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ρh = 100/ ((OM/0,244) + (100-OM)/1,64)) 

Avec OM représentant la fraction de matière organique et calculée à partir de la teneur 

en carbone organique (Corg) suivant la formule  OM = 1,72 x Corg (Kämpf et al., 2016). 

La moyenne de la densité apparente calculée avec cette méthode est de 1,37 ± 0,04 

pour l’horizon 0-20 cm et 1,45 ± 0,06  pour l’horizon 20-40 cm. Ces valeurs sont 

conformes aux recommandations faites pour le calcul des modèles prédictifs de teneurs 

de pesticides (Silva et al., 2019).   

La proportion relative de moles d’équivalent glyphosate à l’hectare dans l’horizon 20-

40 cm par rapport à l’horizon 0-20 cm est calculée pour chaque échantillon par la 

formule suivante :  

IP = 100* (Glyeq/ha)
 20-40 / (Glyeq/ha)

 20-40+ (Glyeq/ha) 
0-20 

Avec IP : Indice de profondeur. Si la quantité d’équivalent glyphosate à l’hectare dans 

les 40 premiers centimètres du sol est également répartie entre l’horizon 0-20 cm et 

l’horizon 20-40 cm, l’indice sera égal à 50. Si 0 < IP  < 50, la quantité d’équivalent 

glyphosate à l’hectare est plus présente dans l’horizon 0-20 cm que 20-40 cm. Si 50 < 

IP  < 100, la quantité d’équivalent glyphosate à l’hectare est plus présente dans l’horizon 

20-40 cm que 0-20 cm. 

1.3.6 Analyses statistiques 

L’effet des pratiques agricoles sur les moyennes de (Glyeq/ha)
 0-20, (Glyeq/ha)

 20-40, 

(Glyeq/ha
tot et Ip est testé par un test de Student (α < 0.05) pour chaque année 

d’échantillonnage. Les effets des combinaisons de traitements, de la fertilisation et du 

travail du sol sur ces mêmes valeurs sont testés avec une analyse de la variance 

(ANOVA) avec test de Fischer au seuil α = 0,05. Les données sont préalablement 

transformées par une fonction logarithme (log) pour rencontrer les conditions de 
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normalité. Pour les mesures inférieures à la LOD, les valeurs correspondantes à la 

moitié de celles-ci ont été utilisées, soit 0,008 μg.g-1 et 0,015 μg.g-1 pour le glyphosate 

et l’AMPA respectivement. De même, les mesures inférieures à la LOQ, les valeurs de 

0,023 μg.g-1 et 0,045 μg.g-1 ont été utilisées pour le glyphosate et l’AMPA 

respectivement.  

1.4 Résultats 

1.4.1 Teneurs en AMPA et glyphosate 

Le tableau 2 présente les teneurs mesurées en AMPA pour l’ensemble des échantillons. 

Aucune teneur supérieure à la LOD n’a été mesurée pour le glyphosate. En 2015, 10 

mesures sur 18 dans l’horizon 0-20 cm ont des teneurs en AMPA supérieures à la LOQ. 

Les  teneurs sont comprises entre 0,09 et 0,46 μg.g-1. Dix mesures sur 18 ont des teneurs 

en AMPA supérieures à la LOQ dans l’horizon 20-40 cm. Les teneurs sont comprises 

entre 0,09 et 0,32 μg.g-1.  En  2016, 8 mesures sur 18 présentent des teneurs supérieures 

à la LOQ pour l’horizon 0-20 cm. Les teneurs en AMPA sont comprises entre 0,09 et 

0,33 μg.g-1. pour l’horizon 20-40 cm, 8 échantillons sur 18 ont des valeurs comprises 

entre 0,09 et 0,32 μg.g-1. En 2017, les teneurs supérieures à la LOQ sont au nombre de 

12 sur 18 pour l’horizon de surface et 3 sur 18 pour l’horizon 20-40 cm. Les teneurs en 

AMPA sont comprises entre 0,10 et 0,30 μg.g-1  (0-20 cm) et entre 0,15 et 0,26 μg.g-1 

(20-40 cm). Sur les 51 mesures où les teneurs en AMPA sont supérieures à la LOD, 28 

sont situées dans des parcelles avec labour.  
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Tableau 2. Teneurs en acide aminométhylephosphonique ([AMPA]) mesurées aux 

profondeurs 0-20 cm et 20-40 cm en fonction des traitements, des blocs du dispositif 

expérimental et de l’année d’échantillonnage.  

 
Note : < LOQ : < à la limite de quantification de 0,09 μg.g-1 de sol sec.  

A.A : Nombre de jours après la dernière application de HBG.  
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1.4.2 Bilan molaire annuel et l’effet des traitements 

Le bilan molaire moyen à l’hectare de l’année 2015 (figure 2 et tableau 3) dans 

l’horizon 0-20 cm est de 3,61 ± 3,40 mol d’équivalent glyphosate pour l’ensemble des 

échantillons. Ce bilan est significativement plus faible pour le traitement D R1 A avec 

0,5 ± 0,02 mol de Gly eq. ha-1. Le bilan molaire du traitement L R1 A est 

significativement plus élevé avec 6,20 ± 1,94 mol de Gly eq. ha-1. Les autres valeurs se 

situent entre 1,74 ± 2,12 mol de Gly eq. ha-1 pour le traitement L R1 O et 5,19 ± 5,64 

mol de Gly eq.ha-1 pour le traitement D R1 M. Ces résultats montrent une grande 

variabilité entre les mesures. L’analyse de la variance (tableau 4) montre un effet du 

travail du sol et du mode de fertilisation. Les valeurs dans l’horizon 20-40 cm sont 

comprises entre 1,20 ± 1,14 mol de Gly eq. ha-1 pour le traitement D R1 M et 4,45 ± 

2,88 mol de Gly eq. ha-1 pour D R1 O. La comparaison des moyennes par le test de 

Student et l’analyse de la variance n’indiquent pas d’effets significatifs des 

combinaisons de traitements ou d’un traitement en particulier (tableaux 3 et 4). Le bilan 

molaire sur les 40 premiers cm (0-40 cm) est de 6,4 ± 4,51 mol de Gly eq. ha-1 pour 

l’ensemble des échantillons. Le bilan du traitement L R1 A est significativement plus 

élevé avec 9,56 ± 1,84 mol de Gly eq. ha-1. Le bilan du traitement D R1 A est 

significativement plus faible avec 2,12 ± 1,93 mol de Gly eq. ha-1. L’analyse de la 

variance (tableau 4) n’indique pas d’effet d’une variante de traitement de travail du sol 

ou de fertilisation en particulier sur le bilan molaire moyen des traitements. L’IP calculé 

pour l’ensemble des parcelles est de 47,5 ± 27,5. Le tableau 5 montre que l’IP est plus 

élevé dans les parcelles D R1 A (IP =63,3 ± 21,5), L R1 M (IP =59,1 % ± 31,3). Le 

traitement D R1 M présente l’IP  le plus faible (IP =27,3 % ± 20,2). Il n y a pas de 

différences significatives entre les pratiques.  

Le bilan molaire à l’hectare de l’année 2016 dans l’horizon 0-20 cm est de 2,35 ± 2,51 

mol de Gly eq. ha-1 en moyenne. Les valeurs vont de 0,51 ± 0,02 mol de Gly eq . ha-1 

pour le traitement D R1 A et 4,71 ± 3,94 mol de Gly eq .ha-1 pour L R1 M (figure 2). 
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Les tableaux 3 et 4 indiquent qu’il n’y a pas de différences significatives entre les 

combinaisons de pratiques agricoles. Les valeurs dans l’horizon 20-40 cm ont une 

moyenne de 2,70 ± 2,31 mol de Gly eq. ha-1. Les valeurs les plus faibles sont mesurées 

dans les parcelles D R1 A et D R1 M avec 0,53 ± 0,04 mol de Gly eq. ha-1  et 0,53 ± 

0,02 mol de Gly eq. ha-1  respectivement. Les autres parcelles sont comprises entre 4,35 

± 3,35 mol de Gly eq. ha-1  (L R1 M) et 4,71 ± 3,79 mol de Gly eq. ha-1 (D R1 O). Les 

différences ne sont pas significatives (tableaux 3 et 4). Le bilan molaire sur les 40 

premiers cm est de 1,03 ± 0,07 mol de Gly eq. ha-1 pour D R1 A et 1,82 ± 1,34 mol de 

Gly eq. ha-1 pour D R1 M. Le bilan molaire des autres combinaisons de pratiques 

agricoles est supérieur à la quantité de glyphosate appliquée 326 jours auparavant (5,27 

mol de glyphosate.ha-1). Les valeurs se situent entre  6,55 ± 2,42 mol de Gly eq. ha-1 (D 

R1 O) et 9,06 ± 2,76 mol de Gly eq. ha-1 (L R1 M). Le labour a un effet significatif sur 

le bilan molaire 0-40 cm (tableau 4). Le tableau 5 montre que l’indicateur IP est plus 

élevé dans les parcelles D R1 O (IP =63,6 ± 44,3) et L R1 O (IP =63,8 % ± 23,9). Le 

traitement D R1 M présente l’IP  le plus faible (IP =39,7 % ± 20,7). Il n y a pas de 

différences significatives de Ip entre les pratiques.  

Le bilan molaire d’équivalent glyphosate de 2017 est de 3,45 ± 2,21 mol de Gly eq. ha-

1 en moyenne dans l’horizon 0-20 cm (figure 2). Les moyennes vont de 2,13 ± 1,4 mol 

de Gly eq. ha-1 pour le traitement L R1 O et 5,42 ± 0,84 mol de Gly eq.ha-1 pour D R1 M 

(figure 2). Les tableaux 3 et 4 indiquent qu’il n’y a pas de différences significatives 

entre les combinaisons de pratiques agricoles. Les valeurs les plus faibles pour 

l’horizon 20-40 cm sont mesurées dans les parcelles D R1 O et L R1 M avec 0,53 ± 

0,01 mol de Gly eq. ha-1  et 0,77 ± 0,42 mol de Gly eq. ha-1  respectivement. Le maximum 

est de 2,61 ± 3,59 mol de Gly eq. ha-1  (L R1 A). Les différences ne sont pas 

significatives (tableaux 3 et 4). Le bilan molaire sur les 40 premiers cm est de 4,92 ± 

3,04 mol de Gly eq. ha-1. Cette valeur est inférieure à celles de 2015 et 2016. Les valeurs 

se situent entre  3,31 ± 3,81 mol de Gly eq. ha-1 (D R1 O) et 7,11 ± 2,12 mol de Gly eq. 

ha-1 (D R1 M). Le bilan molaire 0-40 cm des parcelles D R1 M, L R1 M et L R1 A est 
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supérieur à la quantité de glyphosate appliquée 250 jours auparavant (5,27 mol de 

glyphosate.ha-1). Il n’y a pas d’effet significatif des combinaisons de pratiques 

agricoles ou des variantes de travail du sol ou de fertilisation (tableaux 3 et 4). 

L’indicateurs IP est de 32,7 ± 21,2 pour l’ensemble des parcelles. Cette valeur est 

inférieure à 2015  (47,5 ± 24,5) et 2016 (53,2 ± 27,5). Les valeurs se situent entre et 

14,02 ± 5,7 (L R1 M) et 47,54 ± 13,2. L’ensemble des moyennes de Ip est < 50. Il n’y 

a pas de différences significatives entre les pratiques pour cet indicateur de profondeur. 
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Figure 2. Bilan molaire à l’hectare pour les années 2015 (a), 2016 (b) et 2017 (c) en fonction des 

traitements. Les bilans exprimés en mole d’équivalent glyphosate sont calculés à partir des densités 

apparentes calculées pour chaque niveau. Les lignes pointillées représentent la quantité de glyphosate 

par hectare appliquée 398 jours avant l’échantillonnage de 2015, 326 jours avant l’échantillonnage de 

2016 et 250 jours avant l’échantillonnage de 2017. Les barres d’erreurs représentent l’erreur type. 
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Tableau 3. Comparaison des moyennes des bilans molaires à l’hectare d’équivalent 

glyphosate par le test de Student ( α< 0,05) (n = 108). Pour chaque colonne, des lettres 

différentes signifient que les moyennes présentent des différences significatives entre 

elles. La lettre (a) représente le groupe avec la moyenne la plus élevée. 

 

Tableau 4. Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer (F) au seuil α = 0,05 

sur l’effet des combinaisons de traitements sur le bilan molaire à l’hectare d’équivalent 

glyphosate.  En gras : Les effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de liberté. 

 

Tableau 5. Moyennes et écarts type de l’indice de profondeur (IP) pour les 6 traitements 

en triplicatas de 2015, 2016 et 2017 (n= 108). Pour chaque colonne, les moyennes 

suivies de la même lettre entre parenthèses n’ont pas de différences significatives entre 

elles avec un test de Student (α < 0,05). La lettre (a) représente le groupe avec la 

moyenne la plus élevée. 
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1.5 Discussion 

1.5.1 Le produit de dégradation du glyphosate, l’AMPA, persiste d’une saison de 

culture à l’autre 

Les teneurs en AMPA sont supérieures à la LOD dans plus 50 % des échantillons 

analysés (tableau 2). La valeur maximale de 0,46 μg.g-1 mesurée dans les parcelles D 

R1 M est supérieure à celle rapportée par Battaglin et al. (2014) dans des sols agricoles 

aux États-Unis (0,34 μg.g-1). Les valeurs de Silva et al. (2018) dans des sols cultivés 

pour la production de céréales en Europe sont du même ordre de grandeur que celles 

de notre étude (maximum de 0,5 μg.g-1).  Les teneurs sont plus importantes en 

Argentine, où Aparicio et al. (2013) ont mesuré des teneurs jusqu’à 2,26 μg.g-1. Ces 

valeurs sont issues de campagnes d’échantillonnages aléatoires à grande échelle. Les 

dates et les taux d’applications de HBG ne sont pas connus mais ces études ne 

rapportent pas les teneurs pratiquement un an après la dernière application d’HBG. 

Elles sont donc nécessairement sur-évaluées par rapport à celle de la présente étude qui 

inclut un an de dissipation du glyphosate et de l’AMPA. D’autres études issues 

d’expériences en plein champ avec des taux d’applications similaires à notre étude 

montrent des valeurs comparables d’AMPA dans les sols 613 jours après application 

de HBG (Laitinen et al., 2009). La détection d’AMPA 250 jours, 326 jours et 398 jours 

après application de HBG permet de valider la première hypothèse de cette étude, le 

glyphosate persiste sous la forme d’AMPA entre les applications de HBG d’une saison 

de culture à l’autre.  

L’AMPA présent dans les sols peut être érodé par le vent vers les rivières comme l’ont 

montré Bento et al. (2017) en Argentine. L’AMPA peut également être lessivé sous la 

forme dissoute ou particulaire vers le réseau hydrographique. Les parcelles labourées 

à l’automne (L R1 A et L R1 M), où l’AMPA est le plus détecté, sont potentiellement 

les plus vulnérables au lessivage de surface et de sub-surface (Alleto et al., 2010). Notre 

étude suggère que ce processus pourrait avoir lieu toute l’année, notamment lors des 
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fortes pluies de l’automne et du printemps et lors de la fonte des quantités importantes 

de neige au Québec. Ce résultat apporte un complément aux études citées par 

Grandcoin et al. (2017) qui indiquent que le risque de lessivage de l’AMPA vers les 

rivières est principalement lié aux épisodes pluvieux peu de temps après l’application 

de HBG. Nos résultats montrent la nécessité d’obtenir des données sur la présence de 

l’AMPA et du glyphosate dans les rivières du Québec tout au long de l’année pour 

compléter les études de Giroux (2019), Montiel-León et al. (2019) et Hébert et al. (2019) 

menées l’été, période d’application des HBG. De même des informations sur la forme 

dissoute, colloïdale ou particulaire de l’AMPA (ou du glyphosate), et des mesures dans 

les sédiments des rivières de cette région du Québec sont nécessaires pour mieux 

comprendre les processus liés au transfert de ces éléments vers le milieu aquatique.  

Le transfert en profondeur de l’AMPA vers les eaux souterraines a été documenté par 

Battaglin et al. (2014). L’indice de profondeur Ip (tableau 5) calculé pour 2017 montre 

que l’AMPA de l’horizon 20-40 cm représente 32,7% ± 21,2 de la quantité d’AMPA 

pour l’ensemble des parcelles. Ce résultat est inférieur par rapport à 2016 et 2015. Ces 

résultats suggérent une mobilité de l’AMPA en profondeur (plus importante en 2015 

et 2016 qu’en 2017) et un risque pour les nappes d’eau souterraines. Borggaard et 

Gimsing (2008) notent l’importance du contexte géologique local sur le processus 

d’infltration de l’AMPA vers les nappes d’eau souterraines. Or, Giroux (2019) 

détectent peu d’AMPA dans les puits échantillonnés. Les sols de cette région reposent 

sur un épais lit d’argiles imperméable (Carrier et al., 2013) situé à moins de 1 m de 

profondeur dans les gleysols du dispositif expérimental, ce qui peut limiter le risque de 

transfert vers les nappes d’eau souterraines.  

L’impact agronomique lié à la présence d’AMPA dans les sols cultivés, notamment au 

moment des semis et du début de la croissance des végétaux, n’est pas connu. Mertens 

et al. (2018) ont montré que les propriétés chélatantes de l’AMPA, bien que moindres 

que celles du glyphosate, peuvent affecter la nutrition en métaux de transition des 
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plantes. Contrairement au glyphosate, l’adsorption de l’AMPA par les racines des 

plantes n’a pas été démontrée (Gomes et al., 2014).  

1.5.2 La pseudo-persistance de l’AMPA dans les sols agricoles 

Dans certaines parcelles, le bilan molaire calculé à l’hectare représente plus de 100 % 

de la quantité d’équivalent glyphosate appliqué lors du traitement HBG précédent (en 

2016 : D R1 O, L R1 A, L R1 M, L R1 O ; en 2017 : D R1 M, L R1 A,  L R1 M ; figure 

2). Toutefois, les résultats ne montrent pas une accumulation régulière d’AMPA. La 

deuxième hypothèse ne peut pas être validée, le glyphosate ne s’accumule pas dans les 

sols année après année. Nos analyses montrent cependant un effet cumulatif à moyen 

terme (période de 2-3 ans) pendant lequel le taux de dissipation du glyphosate est 

inférieur au taux d’application (Silva et al., 2018). Ces résultats soulignent 

l’importance de prendre en compte l’AMPA pour les calculs des indices de risque 

environnementaux (Van Bruggen et al., 2018). La demi-vie dans les sols (DT 50sol) est 

l’un des indicateurs principaux utilisé pour estimer le risque de persistance d’un 

composé dans l’environnement, comme c’est le cas au Québec (Samuel et al., 2012). 

Cependant les modèles décrivant la cinétique de la dégradation de l’AMPA montrent 

qu’elle n’est pas du type d’une équation différentielle de premier ordre mais plutôt 

d’une équation différentielle à deux compartiments (Okada et al., 2016). Okada et al. 

(2017) et Sidoli et al. (2016) soulignent que la valeur de DT 50sol minimise le temps 

nécessaire pour la dégradation de la deuxième moitié de l’AMPA quantifié. Cette 

problématique peut être à l’origine de l’hétérogénéité des valeurs de DT 50sol dans la 

littérature qui vont de 23 à 958 jours pour l’AMPA (Bento et al., 2016; Bergström et 

al., 2011). Grandcoin et al. (2017) retiennent la valeur médiane de 141 jours. 

L’utilisation de l’indicateur  DT 90sol , (le temps nécessaire pour que 90 % d’une 

quantité initiale d’AMPA se dégrade) paraît plus pertinent dans les évaluations des 

risques environnementaux. Bento et al. (2019) montrent par exemple que le DT 50sol  
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pour l’AMPA est de 54,7 jours et le DT 90sol de 182 jours dans un sol cultivé en soja. 

Dans un sol cultivé en maïs, le DT 50sol  est de 71 jours et  le DT 90sol de 236 jours. 

1.5.3 Le labour favorise la pseudo-persistance de l’AMPA dans les sols agricoles  

L’AMPA est détecté principalement dans les parcelles labourées (65 % des parcelles 

échantillonnées). L’effet du labour sur le bilan molaire à l’hectare d’équivalent 

glyphosate est significatif en 2016 et en 2015 avec l’effet combiné du type de 

fertilisation (tableaux 3 et 4). Ces résultats permettent de valider la troisième hypothèse 

de cette étude, les pratiques culturales impactent la persistance du glyphosate dans les 

sols agricoles. Des résultats similaires ont déjà été montré dans des sols de natures 

différentes (Okada et al., 2016, 2017; Rampazzo et al., 2013; Rampazzo Todorovic et 

al., 2014; Soracco et al., 2018; Villarreal et al., 2020). Certaines de ces études utilisent 

des sols échantillonnés dans des dispositifs expérimentaux long terme pour des 

expériences en milieux contrôlés. Cependant, à notre connaissance, il n’y a pas d’autres 

études présentant ces résultats dans un dispositif expérimental long terme en milieu 

non contrôlé en utilisant des taux d’application de HBG conformes aux pratiques des 

agriculteurs.   

Les différentes teneurs en AMPA observées entre les parcelles agricoles où une dose 

identique de HBG a été appliquée peuvent être liées à des variations de l’intensité du 

processus de dégradation 1) du glyphosate en AMPA et 2) de l’AMPA. L’AMPA est 

produit par la rupture de la liaison C-N du glyphosate (Sviridov et al., 2015). La rupture 

de la liaison C-P du glyphosate ou de l’AMPA permet la production d’orthophosphates 

et de composés organiques comme la sarcosine. Dans les sols, ces réactions sont 

essentiellement d’origine biotique par l’action d’enzymes bactériens ou fongiques 

(Nguyen et al., 2018). L’étude de la Cecilia et Maggi (2018) a montré par exemple que 

les actinobactéries (bactéries à Gram +) peuvent dégrader le glyphosate directement en 

sarcosine via la C-P lyase sans produire d’AMPA. La dégradation abiotique du 

glyphosate en AMPA suivie de la dégradation de l’AMPA par de la birnessite de 
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synthèse a été montré par Mogusu et al. (2015) et Barrett et McBride (2005) alors que 

les actinobactéries peuvent produire de la birnessite biogénique (Tebo et al., 2005). 

Plus généralement, ce phylum est reconnu pour son potentiel dans les opérations de 

bioremédiation de sols pollués par les métaux lourds ou les pesticides (Alvarez et al., 

2017). Or l’abondance relative de ces bactéries dans les sols peut être liée aux pratiques 

agricoles. Dans une étude au Québec, Fan et al. (2018) ont montré le lien entre la 

quantité de matière organique labile disponible et la présence des actinobactéries. Une 

étude de Bastian et al. (2009) montre les variations de l’abondance des actinobactéries 

lors de la dégradation des résidus de cultures intégrés dans le sol. Davantage de données 

sur l’impact des pratiques agricoles sur la dégradation du glyphosate et de l’AMPA en 

lien avec l’intensité de l’activité microbienne ou la composition structurale ou 

fonctionnelle des communautés bactériennes ou fongiques sont donc nécessaires. Ces 

hypothèses explicatives s’appliquent également à l’AMPA produit par les végétaux RR 

et non RR suite à des applications de HBG comme l’a montré Duke (2011).  Gomes et 

al. (2014) ont montré que cet AMPA peut être exsudé par les racines ou s’accumuler 

dans les organes de réserves aériens et souterrains des végétaux (Smedbol et al., 2019). 

Les différentes teneurs en AMPA dans les parcelles labourées peuvent être liées à des 

variations de l’intensité du processus de lessivage. Celui-ci est étroitement lié à 

l’adsorption/désorption du glyphosate ou de l’AMPA par le groupe phosphonate des 

deux molécules aux oxydes métalliques ou à la surface des argiles (Borggaard et 

Gimsing, 2008). Le labour modifie la structure du sol notamment en brisant les macro-

agrégats (Bronick et Lal, 2005) et en favorisant l’infiltration de l’eau par courant 

matriciel (Köhne et al., 2009b).  L’augmentation de la surface de contact entre l’eau et 

la fraction inorganique du sol peut accélérer l’altération des phyllosilicates et modifier 

la capacité d’échange cationique, la capacité d’échange anionique, la surface spécifique 

d’échange, la charge globale de la surface des argiles comme revue par Barré et al. 

(2014). Ces mêmes auteurs rapportent le potentiel de certaines argiles comme l’illite 

pour adsorber les composés avec un groupement amine chargé positivement, comme 
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le glyphosate et l’AMPA au pH des sols de notre étude. La moyenne de l’indicateur Ip 

de 2017 inférieure à celles de 2015 et 2016 (tableau 5) peut montrer que l’infiltration 

du glyphosate ou de l’AMPA est plus importante les années où les HBG sont 

appliquées au printemps par rapport à une application à l’automne. Ces différences 

peuvent être liées à la structuration du sol par les racines de soja et maïs favorisant 

l’écoulement préférentiel (Candela et al., 2010; Köhne et al., 2009b). 

KeiluweitBougoure, et al. (2015) ont montré l’importance de l’action des acides 

organiques exsudés des racines pour la désorption de la matière organique ou 

inorganique de la surface des argiles. Enfin, ces différences peuvent être expliquées par 

la bioturbation du sol par les racines ou les vers de terre durant l’été (Gaupp-

Berghausen et al., 2015). 

1.6 Conclusion 

Notre étude a montré la persistance partielle du glyphosate sous la forme d’AMPA 

entre les applications de HBG lors des cycles annuels de culture. Ces résultats sont 

issus d’un suivi réalisé sur 3 ans dans un dispositif expérimental long terme et dans des 

conditions réelles d’utilisation des HBG. Le bilan molaire d’équivalent glyphosate à 

l’hectare est supérieur à la quantité d’herbicide appliquée lors du précédent traitement 

herbicide dans certaines parcelles. L’accumulation année après année de glyphosate ou 

d’AMPA dans les sols agricoles soumis à des traitements récurrents de HBG n’a pas 

été démontrée mais ces observations suggèrent que le processus de transfert des sols 

vers les milieux aquatiques de l’AMPA pourrait avoir lieu à d’autres périodes de 

l’années que durant l’été, la saison la plus étudiée dans les suivis environnementaux. 

L’effet du travail du sol par le labour sur la persistance de l’AMPA est significatif 

certaines années. Le labour favoire la pseudo persistence de glyphosate sous la forme 

d’AMPA. Ces résultats sont les premiers au Québec et peuvent jetter les bases de la 

prise en compte d’une part des pratiques agricoles pour l’estimation de la vulnérabilité 

des sols par rapport au risque de persistance de l’AMPA et d’autre part de l’importance 
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agronomique du réveil printannier de la biocénose des sols agricoles soumis à des 

résidus d’AMPA pouvant être équivalents à la quantité molaire de HBG appliqués lors 

de la saison précédente



L’article sera soumis dans sa version en anglais pour publication dans la revue 
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2.1 Résumé 

Dans cette étude, il est évalué si les pratiques culturales ont altèré l’abondance relative 

des phyllosilicates secondaires à moyen terme (5-10 ans) et les conséquences sur la 

protection de la matière organique dans les sols. L’expérience a été réalisée dans des 
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parcelles long terme (8 ans) cultivées suivant un cycle de rotation maïs-soja-blé et des 

combinaisons de techniques de fertilisation (fertilisation minérale, fertilisation 

organique, sans fertilisation) et de travail du sol (labour et semis direct). 

L’échantillonnage à 0-20 cm a été réalisé au moment des semis à la fin du printemps. 

La quantité de quartz n’a été affectée par aucun des traitements (27,2 ± 2,48 %, n = 18). 

Le labour a été associé à une baisse significative la quantité relative des autres minéraux 

primaires principaux dans les sols (Hornblende, Augite, Albite, Microcline). Le labour 

a eu un impact significatif sur l’abondance relative des phyllosilicates secondaires. La 

vermiculite et la kaolinite ont été relativement moins abondantes dans les sols labourés 

contrairement à l’illite, la montmorillonite et le clinochlore. Le diamètre moyen 

pondéré des agrégats a été supérieur dans les sols en semis direct, de même que la 

teneur en oxydes de fer et la teneur en eau. Les bioindicateurs de la lignine ont indiqué 

que la proportion de lignine dans le carbone organique n’a pas été impactée par les 

pratiques agricoles mais que la lignine dans les sols labourés a été plus dégradée d’après 

l’indicateur P/V+S, basé sur la dégradation préférentielle de certains monomères dans 

les sols. Notre hypothèse explicative est que la surface disponible pour l’adsorption de 

la matière organique augmente avec le labour. La matière organique est alors moins 

protégée physiquement, ce qui pourrait avoir un impact sur la composition de la 

communauté bactérienne ou fongique. 

Mots clés : phyllosilicates, agrégats, lignine, labour 

 

Abstract 

Alteration of the fine mineral fraction of a gleysol following the agricultural practices 

of field crops in Quebec 
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We evaluate if soil management practices alter the relative abundance of secondary 

phyllosilicates in 5-10 years and the consequences on the protection of organic matter 

in the soils. The experiment was carried out in long term plots cultivated following a 

corn-soybean-wheat rotation cycle with combinations of N-fertilization (mineral N-

fertilization, organic N-fertilization, without fertilization) and tillage techniques 

(conventional tillage and no-till). Sampling at 0-20 cm was carried out in late spring. 

Quartz relative abundance was not affected by any of the treatments (27.2 ± 2.48%, n 

= 18). Conventional tillage was associated with a lower relative abundance of the other 

main primary minerals in the soils (hornblende, augite, albite, and microcline). 

Conventional tillage had a significant impact on the relative abundance of secondary 

phyllosilicates. Vermiculite and kaolinite were relatively less abundant in plowed crops 

unlike illite, montmorillonite and clinochlore. Proportion of water-stable 

macroagregate was greater in no-till, as well as Fe oxide and soil water content. Lignin 

bioindicators indicate that the proportion of lignin in organic carbon was not impacted 

by agricultural practices. Lignin in soils under conventional tillage was more degraded 

according to the P / (V + S) indicator.  We propose that tillage increases the area 

available for adsorption of soil organic matter.  The organic matter is then less 

physically protected, which could have an impact on the composition of the bacterial 

or fungal community. 

Keywords : phyllosilicates, agregate, lignin, conventional tillage 

2.2 Introduction 

Les 30 premiers centimètres des sols agricoles utilisés pour les grandes cultures en 

milieu tempéré représentent un stockage potentiel de carbone estimé à 30 Gt environ à 

l’échelle mondiale (Waring et al., 2020). Les pratiques agricoles reconnues pour être à 

l’origine d’émissions de gaz à effet de serre doivent être modifiées ou adaptées aux 

conditions pédoclimatiques (Chenu et al., 2019). De nombreux programmes de 
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recherche sont développés à l’échelle mondiale pour la transition vers la durabilité des 

grandes cultures à différentes échelles (Minasny et al., 2017). La recherche de solutions 

pratiques pour les agriculteurs doit pouvoir s’appuyer sur la bonne compréhension des 

processus en lien avec la stabilisation de la matière organique du sol (MOS), préalable 

à l’augmentation du temps de séjour du carbone dans les sols (Barré et al., 2017; Lal, 

2016).  

Les associations entre les fractions minérales fines et les fractions organiques jouent 

un rôle important dans la conservation de la matière organique dans les sols à 

différentes échelles. A l’interface avec le minéral, le lessivage de la MOS est protégé 

chimiquement par des liaisons électroniques fortes. Ces liaisons s’établissent entre 

certains groupes fonctionnels organiques d’une part et les argiles ou les oxy-

hydroxydes métalliques d’autre part (Kleber, M. et al., 2007; Lehmann, Johannes et al., 

2020). Au niveau des microagrégats (particules organo-minérales < 1 mm), l’amorce 

amphiphile à l’interface du minéral permet la formation d’agglomérats hydrophobes 

des molécules aliphatiques et de composés aromatiques d’origine diverse (protéines 

dépliées, glycoprotéines, lignine, tanins). Ces assemblages chimiques peuvent être plus 

ou moins dégradées (Hedges et Keil, 1999). Ces supramolécules organiques (Piccolo, 

2001), dont les compositions évoluent en fonction des apports, sont ancrées sur les 

microagrégats. Les porosités formées par les assemblages de ces particules fines 

peuvent protéger physiquement ou chimiquement la MOS en limitant l’accès aux 

micro-organismes ou leur activité métabolique (Kuzyakov et Blagodatskaya, 2015; Six 

et Paustian, 2014). Les micro-agrégats peuvent être assemblés par les hyphes de 

champignons et les racines des plantes pour former les macroagrégats (particules 

organo-minérales > 1 mm). Ces microenvironnements créent une autre échelle de 

protection physique et chimique de la MOS (Gispert et al., 2013; Kleber, M, 2010).  

Les argiles des sols sont liés essentiellement aux minéraux primaires et aux conditions 

climatiques (Campbell et Paustian, 2015). La quantité de particules silto-argileuses 
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peut être utilisée avec certaines limites pour estimer la capacité de reconstruction de 

stocks de carbone dans des sols perturbés (Barré et al., 2017; Six et al., 2002). 

Cependant, comme il a été revu par Barré et al. (2014), les connaissances sur le rôle de 

la qualité des minéraux secondaires (l’abondance relative des différentes familles de 

phyllosilicates) méritent être approfondies. Vogel et al. (2014) ont par exemple montré 

le lien entre la qualité des phyllosilicates et la stabilité des macroagrégats. Kallenbach, 

C. M. et al. (2016) ont mis en évidence des différences entre l’illite et la 

montmorillonite dans le processus de stabilisation de la MOS en lien avec la structure 

de la communauté bactérienne. D’autres études ont souligné l’impact de ces 

phyllosilicates sur la qualité de l’ancrage de la MOS (von Lützow et al., 2007) ou des 

cortèges bactériens (Juyal et al., 2020) à l’interface avec le minéral. A notre 

connaissance, peu de recherches ont été menées sur la minéralogie des phyllosilicates 

dans les sols agricoles en général, et en climat tempéré-froid et humide en particulier 

dans un contexte fréquemment perturbé par les pratiques culturales (Barré et al., 2014; 

Chenu et al., 2019).  

Dans ce travail, il est proposé d’étudier comment les pratiques agricoles peuvent 

impacter la fraction minérale fine des sols et l’ancrage qu’elle représente pour la 

matière organique. Les hypothèses testées dans cette étude sont que i) les pratiques 

culturales altèrent la fraction minérale à moyen terme (5-10 ans) et l’abondance relative 

des phyllosilicates secondaires en particulier et ii) la qualité de la fraction minérale est 

liée à la stabilisation de la MOS.   

Les abondances relatives des minéraux primaires (Quartz, Hornblende, Augite, Albite, 

Microcline, Calcite, Dolomite, Pyrite, Gypse) et des minéraux secondaires comme les 

phyllosilicates de la famille des illites, des smectites (montmorillonite), des 

vermiculites, des chlorites (clinochlores) et des kaolinites sont évaluées en fonction des 

pratiques agricoles. Ces indicateurs sont mis en lien avec des marqueurs de l’état de 

dégradation de la MOS par l’analyse des composés phénoliques dérivés de la lignine 
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et des indicateurs de la structure du sol par l’analyse du diamètre pondéré des agrégats 

en tamisage humide.  

2.3 Matériel et méthodes 

2.3.1 Site d’étude et traitements 

L’étude a été réalisée au Centre de recherche sur les grains (CEROM, 45° 58’ N, 73°24’ 

W) dans la région Montérégie-Est (Québec, Canada).  Le climat est de type continental 

humide (Dfb) suivant la classification de Köppen-Geiger (Peel et al., 2007) avec des 

précipitations annuelles d’environ 1000 mm et une température moyenne annuelle de 

5,3°C (Carrier et al., 2013). Le sol est un gleysol argileux (série Saint-Urbain) dont 

l’horizon Ap est composé d’environ 70% d’argile sur un épais lit d’argiles marines 

(Martin et Nolin, 1991) de pH à l’eau de 7,09 ± 0,2. La fraction minérale est issue de 

l’érosion des tills durant la glaciation continentale du Cénozoïque et de la 

sédimentation marine dans la mer de Champlain et du Proto-Saint-Laurent durant le 

Quaternaire (Carrier et al., 2013; Martin et Nolin, 1991). La topographie est < 1 %.  

Le dispositif expérimental a été mis en place en 2008. Avant l’implantation du 

dispositif, le sol avait été soumis aux cultures successives de maïs-soja-maïs-maïs-soja 

entre 2003 et 2007. Un labour avant l’expérience a été réalisé à 20 cm en novembre 

2007.  

Le dispositif expérimental en split-plot comprend 2 traitements de travail du sol, le 

labour (L) et le semis direct (D), et 3 traitements de fertilisation. La fertilisation 

minérale (M), organique (O) et sans fertilisation (A). Les parcelles sont traitées avec 

un cycle de culture de 3 ans maïs-soja-blé (rotation R1). L’essai porte donc sur 6 

traitements (L R1 M, L R1 O, L R1 A, D R1 M, D R1 O et D R1 A) répliqués 3 fois, 

soit 18 parcelles. L’année de la mise en place (2008) a été cultivée en maïs. Les résidus 

des cultures précédentes sont laissés en place après les récoltes. Les parcelles sont 
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réparties en 3 blocs divisés en 2 sous blocs où les variantes du facteur principal sont 

affectées au hasard. Les sous blocs sont divisés en 3 parcelles elles même disposées au 

hasard. Les parcelles mesurent 6m de large et 20m de long. 

Le labour est réalisé à 20 cm de profondeur à l’automne complété par un passage de la 

herse < 5 cm de profondeur avant le semis. La fertilisation minérale est de 170 kg/ha 

d’azote pour les années cultivées en maïs (2008, 2011, 2014) et 90 kg/ha pour le blé 

(2010, 2013). Il n’y a pas d’apport de fertilisant pour le soja (2009, 2012, et l’année 

d’échantillonnage 2015). La fertilisation organique est réalisée avec du lisier de porc 

ou de poulet. Les parcelles ont été échantillonnées en 1 seul endroit, choisi dans un 

inter-rang de la culture et au milieu de la parcelle pour éviter les effets de bordure. Les 

prélèvements de la couche de sol 0-20 cm ont été effectués le 18 juin 2015 avec une 

tarière manuelle de 7 cm de diamètre. Les sols ont été homogénéisés puis congelés à -

18°C le jour du prélèvement jusqu’à leur lyophilisation avant les analyses. 

2.3.2 Analyses du carbone organique et des monomères de lignine 

Les teneurs en carbone organique (Corg) ont été déterminées avec un analyseur 

élémentaire Carlo Erba (NA-1500)™ après fumigation aux vapeurs d’acide 

chlorhydrique du sol lyophilisé pour limiter la présence de carbonates. La 

reproductibilité des mesures est de ±0,1 mg de Corg .g
-1de sol sec.  

Les analyses pour obtenir les biomarqueurs de la lignine ont été réalisées par oxydation 

à l’oxyde de cuivre, tel que détaillé dans Moingt et al. (2016). Brièvement, la quantité 

de sol nécessaire pour l’analyse de 3,0 ± 0,1 mg de carbone a été calculée à partir des 

teneurs en carbone organique (Corg) et est transférée dans des bombes de réactions en 

alliage métallique avec 330 ± 4 mg d’oxyde de cuivre (CuO) et du NaOH (2N) 

préalablement purgé au N2. Les bombes sont placées dans un four pour 150 min à 

150 °C. Après refroidissement, 50 μl d’un standard interne (acide cinnamique et ethyl-

vaniline) est ajouté à l’ensemble. Après 20 minutes de centrifugation à 3000 tours.min-
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1, le surnageant est acidifié à pH = 1 avec du HCL (2N). Une extraction liquide-liquide 

avec de l’éthyle acétate permet de prélever la phase organique qui est ensuite 

lyophilisée. L’extrait sec est alors dissous dans de la pyridine puis dérivatisé avec un 

mélange 99 :1 de N,Obis-triméthylsilyfluoroacétamide (BSTFA) et du 

triméthylchlorosilane (TCMS). Les monomères sont analysés par GC/MS (Varian 

3800/Saturn™). L’indicateur Lambda (λ) correspond à la somme des vanillyles (V), 

syringyles (S) et cinnamyles (S) contenus dans 100 mg de Corg. Les monomères de la 

famille des p-hydroxyphénoles (P) extraits par cette méthode ne sont pas comptabilisés 

pour le calcul Lambda (λ) mais pour l’indicateur P/(V+S). Cet indicateur est basé sur 

la plus grande persistance dans les sols des vanillyls (V) et des syringyls (S) par rapport 

aux p-hydroxyls (P) et indique l’état de dégaradation de la lignine dans les sols (Moingt 

et al., 2016). 

2.3.3 Analyses de la fraction minérale fine du sol par diffractométrie à rayons X 

Les analyses sont réalisées à partir de 50 g de sol frais placés dans un excès d’eau 

NanoPure (1 L environ). Le mélange est homogénéisé par agitation magnétique 

pendant 6 h puis filtré à 63 μm avec un tamis en nylon. Le résidu est placé à l’étuve 

pendant 72 h. L’opération est répétée pour le filtrat avec un tamis 20 μm. Le filtrat est 

dé-homogénéisé par agitation magnétique. La partie supérieure du contenant est 

prélevée à l’aide d’une pipette après 2 h de sédimentation. L’opération est renouvelée 

jusqu’à ce que la partie supérieure soit claire au bout des 2 h de sédimentation. La 

fraction étudiée est celle < 20 μm, ce qui correspond à la fraction fine des silto-argiles 

(en 2 μm et 53 μm). Cette fraction représente 90 % de la masse des échantillons de ces 

sols à texture fine et il est admis qu’elle contient l’essentiel de la matière organique non 

particulaire (Crews et Rumsey, 2017; Six et al., 2002; Six et Paustian, 2014). Le résidu 

est finalement concentré par évaporation à l’étuve 40°C. Un sous-échantillon est placé 

sur une lame en verre de 1 cm de diamètre de façon à en recouvrir toute la surface. La 
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lame est séchée sur une plaque à 40°C. L’analyse est réalisée par un diffractomètre 

D5000 (SiemensTM) à tube de cobalt de 1,2 kW couplé à un détecteur silicium.  

2.3.4 Analyses de la stabilité des agrégats par tamisage humide et mesure de la 

teneur en eau 

Environ 40 g de sol ont été sous échantillonnés avant congélation, tamisés à 8 mm et 

conservés à 4°C en attendant l’analyse. Le sol est placé au travers d’une série de tamis 

de 2, 1, 0,5 et 0,25 mm prévus pour le tamisage humide. La colonne de tamis est 

immergée et agitée dans l’eau pendant 10 min. Le reliquat de chaque tamis est placé 

dans une étuve à 65°C pendant 24 h avant d’être pesé. Le diamètre moyen pondéré 

(DMP) est calculé avec la formule : 

DMP (mm) = ∑ 𝑥̅𝑛
𝑖 i * wi 

avec x représentant le diamètre moyen entre deux tamis et w la proportion de la masse 

totale d'agrégats résiduels dans chaque tamis (i =  2, 1, 0,5 et 0,25 mm). En parallèle à 

ces mesures, 40 g de sol sont pesés avant et après le placement en étuve pour la mesure 

de la teneur en eau. Les résultats sont comparés avec la somme des masses sèches des 

reliquats des tamis pour mesurer les pertes lors du tamisage. Pour l’ensemble des 

échantillons, les pertes de masse sèche sont inférieures à 1% .  

2.3.5 Analyses des oxydes de fer et d’aluminium 

Les oxydes de fer et d’aluminium sont analysés suivant la méthode décrite par Lucotte 

et d’Anglejan (1985) pour l’extraction au citrate-dithionite-bicarbonate (cdb). Ils sont 

notés Fecdb et Alcdb dans le reste du texte. Brièvement, 0,125g de sol lyophilisé et broyé 

sont mis à réagir avec 12,5 ml de réactif citrate-bicarbonate au bain-marie de 90°C 

pendant 15 min. Le dithionite de sodium (0,25g) est ajouté et l’ensemble est brassé 

dans le bain-marie pendant 30 min. Les teneurs Fecdb et Alcdb de ce résidu liquide et de 
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celui des rinçages successifs au NaCl 1N et à l’eau Nanopure© sont analysées par 

absorption atomique.   

2.4 Résultats 

2.4.1 Impact des pratiques agricoles sur la stabilité des agrégats en tamisage humide 

et les teneurs en oxydes de fer et d’aluminium 

Le DMP des agrégats en tamisage humide est compris entre 2,52 ± 0.31 mm pour le 

traitement L R1 O et 3,47 ± 0,19 mm pour le traitement D R1 M (tableau 6).  La 

technique de travail du sol utilisé affecte significativement (p < 0,05) le DMP des 20 

premiers cm de sol (tableau 2). Les teneurs en Fecdb sont significativement impactées 

par le travail du sol contrairement aux teneurs en Alcdb. La teneur en eau est comprise 

entre 15,18 ± 0,61% pour le traitement L R1 A et 19,06 ± 1,47 % pour le traitement D 

R1 O (tableau 6). Le travail du sol a un effet significatif sur la répartition de ces valeurs 

(tableau 7). L’analyse par le test de Student (p < 0,05) indique que la teneur en eau est 

significativement inférieure dans les parcelles labourées (15,76 ± 0,74 %) que dans les 

parcelles traitées en semis direct (18,41 ± 1,15 %).   

Tableau 6. Moyennes et écarts type de l’indice du diamètre moyen pondéré (DMP) et 

des teneurs en oxydes de fer et d’aluminium extrait au citrate-dithionite-bicarbonate 

(cdb) et de la teneur en eau (%) observés dans les 6 traitements (n = 18). 
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Tableau 7. Effet du travail du sol et de la fertilisation sur le diamètre moyen pondéré, 

les teneurs en oxydes de fer et d’aluminium (Fecdb et Alcdb) et la teneur en eau (%).  

 

Notes : Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer (F) au seuil α = 0,05. * : 

Les effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de liberté. 

 

2.4.2 Impact des pratiques agricoles sur la fraction minérale 

La quantité de minéraux primaires est comprise entre 72,1 ± 0,83 % (L R1 O) et 82,5 

± 2,29 % (D R1 M) (figure 3). Le travail du sol a un impact significatif sur l’abondance 

relative sur l’ensemble des minéraux primaires (tableau 8), hormis le quartz et la calcite 

(données non représentées). Les minéraux impactés par le mode de travail de sol sont 

relativement moins présents dans les sols labourés (74,4 ± 4,21 %) que dans les sols 

traités en semis direct (79,49 ± 2,41 %) (figure 4). Dans le détail, la quantité relative 

d’albite est de 27,56 ± 2,39 % en labour et de 30,42 ± 3,15 % en semis direct (données 

non représentées tirées de la figure 3 et du tableau 8).  La quantité relative de microcline 

est de 7,86 ± 0,89 % en labour et de 8,9 ± 0,78 % en semis direct. La quantité relative 

d’augite est de 0,56 ± 0,05 % en labour et de 0,9 ± 0,36 % en semis direct. L’ensemble 

de ces différences sont significatives (test de Student, α<0,05). Inversement, les 

hornblendes sont significativement moins abondantes dans les parcelles en semis direct 

(6,31 ± 1,15 %) que dans celles labourées (8,71 ± 2,34 %).  
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Figure 3. Abondance relative des minéraux primaires (Quartz, Hornblende, Augite, Albite, 

Microcline, Calcite, Dolomite, Pyrite, Gypse), et des minéraux secondaires (Clinochlore, Illite, 

Montmorillonite, Kaolinite, Vermiculite) dans l’horizon 0-20 cm pour les 6 traitements (n = 18). 
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La quantité de quartz n’est affectée par aucun des traitements (27,2 ± 2,48 %, n = 18). 

La quantité de calcite est impacté significativement par le mode de fertilisation. Elle 

représente 1 ± 0,4 % de de la fraction minérale fine des parcelles fertilisées avec un 

apport minéral, 1,37 ± 0,3 % des parcelles non fertilisées et 1,57 ± 0,2 % des parcelles 

qui ont reçu un fertilisant organique.  Ces différences sont significatives avec un test 

de Student (p<0.05).  

Le clinochlore et l’illite sont les minéraux secondaires les plus abondants (figure 3). 

Les teneurs varient de 6,53 ± 1,46 % (D R1 M) à 13,43 ± 1,01 % (L R1 O) pour le 

clinochlore et de 7,2 ± 1,35 % (D R1 A) à 11,27 ± 0,4 % (L R1 O) pour l’illite.  La 

quantité relative de montmorillonite varie de 2,03 ± 0,32 % (D R1 O) à 3,3 ± 0,25 % 

(L R1 M). Enfin la kaolinite représente entre 0,2 ± 0,04 % (L R1 M et L R1 A) et 1,27 

± 0,56 % (D R1 A) des phyllosilicates secondaires et la vermiculite est présente dans 

tous les échantillons mais avec une quantité relative < 0,37 % (D R1 O).  L’ensemble 

de ces minéraux est affecté significativement par le type de travail du sol selon 

l’analyse de la variance avec un test de Fischer au seuil de α = 0,05 (tableau 8). Les 

phyllosilicates 2 :1 de la famille des illites, clinochlores et montmorillonites ont une 

quantité relative supérieure dans les parcelles labourées que dans les parcelles en semis 

direct (test de Student α < 0,05) (figure 4), Ces minéraux représentent plus de 97 % des 

phyllosilicates. Inversement, la vermiculite et la kaolinite ont une quantité relative 

supérieure dans les parcelles en semis direct (test de Student α < 0,05). 

 

 

 

 

 



 

77 

Tableau 8. Effet des traitements sur la quantité relative des minéraux primaires 

(hornblende, albite, quartz, pyrite, calcite, dolomite, gypse) et des minéraux 

secondaires (montmorillonite, illite, kaolinite, vermiculite, clinochlore).  

 

Note : Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer au seuil α = 0,05. * : Les 

effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de liberté. 

 

2.4.3 Impact des pratiques agricoles sur la lignine 

 

Les teneur en Corg dans les 20 premiers centimètres sont homogènes, comprises entre 

1,84  ± 0,34 % pour le traitement L R1 A et 2,15 ± 0,39 % pour le traitement L R1 M. 

La distribution des C/N du sol (tableau 9) est cohérente avec ces résultats et comprise 

entre 9,82 ± 0,39 (L R1 A) et 11,6 ± 1,06 (D R1 M). Les différents traitements n’ont 

pas d’impacts significatifs sur l’une ou l’autre variable (tableau 10).  La proportion 

relative de lignine dans le carbone organique (λ) est comprise entre 3,66 ± 0,9 % (D 

R1 M) et 4,52 ± 0,09 % (L R1 A) sans différence significative entre les traitements de 

fertilisation et de travail du sol. Le travail du sol impacte significativement (p < 0,05) 

l’indicateur P/(V+S) de dégradation de la lignine (tableau 10).  
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Tableau 9. Moyennes et erreurs standards de la teneur en carbone organique (Corg), du 

rapport C/N du sol et des principales familles de monomères issus des produits 

d’oxydation de la lignine par CuO. Exprimé en mg.g-1 de sol sec, avec V : Vanillyl ; 

S : Syringyl ; C : Cynamil ; P : p-hydroxyl 

 

 

Tableau 10. Effet du travail du sol et de la fertilisation sur la teneur en carbone 

organique du sol (% Corg), la proportion de lignine dans le carbone organique du sol (λ) 

et la dégradation de la lignine (indicateur P/ (V+S)).  

 

Note : Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer au seuil α = 0,05. * : Les 

effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de liberté. V : Vanillyl ; S : Syringyl ; P : 

p-hydroxyl 
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2.4.4 Relation entre l’abondance relative des phyllosilicates et la qualité de la 

matière organique caractérisée par la lignine  

 

La relation entre la de la fraction minérale fine et les indicateurs de conservation de la 

matière organique est présentée par le test de Student (α < 0,05) sur l’effet des deux 

méthodes de travail du sol sur les variables identifiées par les tests ANOVA (figure 4) 

et par leur analyse par une méthode multivariée (PCA) (figure 5). 

L’illite et le clinochlore sont significativement plus abondants dans les parcelles 

labourées. L’illite représente  9,49 ± 2 % des minéraux des  parcelles labourées et 7,5 

± 1,07 % de celles traitées en semis direct. Le clinochlore représente 11,4 ± 0,73 % des 

minéraux dans les parcelles labourées et 8,08 ± 0,72 % des minéraux des parcelles en 

semis direct. Inversement, la vermiculite et la kaolinite sont significativement plus 

abondantes dans les parcelles en semis direct que dans les parcelles labourées. La 

lignine est significativement moins dégradée dans les parcelles en semis direct (0,229 

± 0,042) que dans les parcelles avec labour (0,188 ± 0,018). Le DMP est 

significativement supérieur dans les parcelles non labourées par rapport à celles en 

semis direct (3,38 ± 0,19 mm et 2,85 ± 0,25 mm respectivement). De même, les teneur 

en Fecdb sont significativement plus élevées dans les parcelles en semis direct (4,72 ± 

0,4 0,4 ppm) que dans les parcelles labourées (3,23 ± 1,35 ppm) (figure4).  

L’analyse multivariée de type PCA entre les phylosillicates secondaires, la teneur en 

Fecdb, le diamètre moyen pondéré des agrégats et l’indicateur P/ (V+S) de dégradation 

de la lignine est présentée à la figure 5. Les deux premières composantes représentent 

70,8 % de la variation. L’analyse montre la corrélation entre l’indicateur P/ (V+S), la 

variation de la quantité relative de kaolinite et de vermiculite et les oxydes de fer dans 

les systèmes en semis direct et la corrélation entre l’illite, la montmorillonite et le 

clinochlore dans les systèmes labourés.  
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Figure 4. Résumé des effets du travail du sol sur la quantité relative de minéraux primaires (hormis la 

calcite), des minéraux secondaires, du DMP et de l’indicateur P/ (V+S) de dégradation de la lignine. Les 

lettres différentes indiquent des effets significativement différents avec le test de Student (α < 0,05). 
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Figure 5. Analyse des Composantes Principales (PCA) des données de quantité 

relative des minéraux secondaires, de la teneur en oxydes de fer, du DMP et de l’état 

de dégradation des monomères de lignine (P/(V+S). 

 

2.5 Discussion 

2.5.1 Effets des pratiques agricoles sur l’altération de la fraction minérale fine 

Le dispositif expérimental a été implanté en 2008. Après 7 ans, l’effet des pratiques 

agricoles sur la quantité relative des minéraux primaires dans les sols est significatif 

(tableau 8), hormis pour le quartz. Le travail du sol a un baisse significativement leur 

abondance relative. Cet effet n’est pas observé ni pour le quartz ni pour la calcite 

(tableau 8).  
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L’abondance relative de quartz < 20 μm est statistiquement identique pour l’ensemble 

des traitements. Les liaisons covalentes fortes entre les atomes de Si et O protègent le 

minéral de l’altération chimique par substitution d’éléments. La fragmentation est donc 

le seul facteur pouvant faire baisser la quantité relative de quartz d’une fraction 

granulométrique à une autre. Étant donné que l’étude intègre l’ensemble des fractions 

dont la taille est  < 20 μm, la stabilité de la quantité relative de quartz indique donc un 

lessivage non détectable des particules fines minérales. Cette interprétation est 

cohérente avec la topographie du site expérimental inférieur à 1 %  (Bérubé et al., 2012). 

Ceci permet de conclure que les différences des quantités de minéraux primaires 

mesurées doivent être interprétées comme le résultat d’une altération chimique. Plus 

précisément, les différences significatives de la teneur en calcite observées entre les 

modes de fertilisation indiquent que ces traitements ont un impact sur le pH des sols. 

Une acidification temporaire, pendant la saison de culture, liée directement aux 

fertilisants ou indirectement par la modification de la quantité d’exsudats racinaires 

(KeiluweitBougoure, et al., 2015) entraînant une acidolyse des minéraux du sol ne peut 

pas être exclue. Cependant, étant donné les caractéristiques pédoclimatiques locales et 

le pH circumneutral mesuré à de nombreuses reprises dans les sols du centre de 

recherche (Bérubé et al., 2012; Martin et Nolin, 1991), l’altération par hydrolyse est 

l’hypothèse explicative privilégiée. Les minéraux secondaires présents dans les sols 

sont à 98 % des argiles 2 :1. L’hydrolyse par bisiallitisation des minéraux primaires est 

donc le processus principal de formation des phyllosillicates secondaires.     

Le labour des sols fait baisser significativement (test de Student, α<0.05) la quantité de 

feldspaths alcalins (microcline et albite) (figure 3). Ces minéraux représentent plus de 

90 % des minéraux primaires, hors quartz et calcite. Cette baisse correspond à 

l’augmentation significative du clinochlore, de l’illite et de la montmorillonite dans les 

systèmes labourés (figure 4). Ces résultats vont dans le sens de l’altération par mise en 

solution des ions Al3+,K+ et Na+ comme décrit dans de nombreuses monographies 

dédiées aux argiles, référencés par exemple par Kleber, M. et al. (2014) et Chenu et al. 
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(2009). Cette même hydrolyse peut altérer l’illite en smectite (montmorillonite) et 

expliquer la plus grande quantité de clinochlore mesurée dans les systèmes labourés 

par rapport à l’illite ou la montmorillonite (figure 4).  

L’hydrolyse de la hornblende est plus importante en semis direct qu’en labour. L’écart 

des quantités relatives mesurées est de plus de 2 % (section 3.2). La kaolinite et la 

vermiculite sont les seuls phyllosilicates secondaires dont la quantité relative augmente 

dans les systèmes en semis direct (figure 4). L’amplitude de leur augmentation est trop 

faible pour expliquer complètement les produits d’altération de la hornblende. Or, la 

hornblende s’altère préférentiellement par la substitution des cations présents entre les 

feuillets par les molécules d’eau. La substitution du fer, un élément très présent dans le 

réseau cristallin des amphiboles peut donc expliquer la présence plus importante des 

oxy-hydroxydes de fer dans les systèmes en semis direct (tableau 6). La formation des 

oxydes de fer nécessite un contexte hydrodynamique peu intense lors de la mise en 

solution du fer (Liu et al., 2014). Ces conditions sont également nécessaires pour la 

dégradation de la hornblende et pour la néoformation de la kaolinite et de la vermiculite 

à partir des produits d’hydrolyse (K, Fe, Mg, Al notamment) (Barré et al., 2014).   

La première hypothèse de cette étude est validée, les pratiques culturales répétées à 

chaque cycle de culture altèrent la fraction minérale à moyen terme en moins de 7 ans. 

Le travail du sol est la principale pratique culturale modifiant significativement 

l’abondance relative des phyllosilicates et leur composition. Peu d’études équivalentes 

sont disponibles dans la littérature. La plupart des recherches concernent l’évolution de 

la fraction minérale en fonction de la profondeur (Fernández-Ugalde et al., 2013), de 

l’usage des sols comme une conversion forêt/culture par exemple (Austin et al., 2018), 

ou de paramètres pédoclimatiques généraux (Bronick et Lal, 2005).  Mastro et al. (2020) 

ont réalisé une étude équivalente dans le sud de l’Italie dans un champ expérimental 

datant de 20 ans. Les auteurs ne notent pas de différences de qualité des phyllosilicates 

entre le labour et le semis direct. Ces résultats peuvent indiquer l’importance de la 
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quantité d’eau dans les sols, les gleysols étant saturés une bonne partie de l’année. Les 

conséquences sur la qualité physico-chimiques des sols sont majeures. La capacité 

d’échange cationique (CEC), la surface spécifique (SSA) dépendent en effet de la 

qualité des minéraux argileux. Par exemple la CEC de la montmorillonite est comprise 

entre 70 et 130 meq/100 g, celle de l’illite entre 20 et 50 meq/100 g (Kleber, M. et al., 

2014). Plus important au regard des processus biogéochimiques, l’illite et le clinochlore 

peuvent avoir une forte capacité d’échanges anionique (CEA) en bordure de minéral 

en lien avec la présence des groupements Si-OH et Al-OH. De même, la 

montmorillonite a une charge de surface de 0.6 et l’illite de 0.9. Contrairement à la 

CEC qui comprend l’ensemble des charges du minéral (notamment celle entre les 

feuillets non accessibles), cette valeur indique la capacité d’adsorption des argiles. Elle 

est à mettre en rapport avec la SSA qui est maximale pour l’illite avec 80 g.m-2 en 

théorie (Barré et al., 2014). Le labour augmente donc la CEC, la CEA, la charge de 

surface et la SSA des sols en surface par rapport au semis direct.  

L’altération des particules minérales fines par le labour peut impacter la géochimie 

inorganique des sols agricoles au-delà de la biodégradation du carbone dans les sols. 

Gerard (2016) a montré par exemple que la présence des oxy-hydroxydes métalliques 

chargée positivement entre les feuillets de montmorillonite augmente l’adsorption des 

phosphates. Les radicaux Si-OH ou Al-OH en bordure des feuillets d’illite ont le même 

impact (Kaiser et Guggenberger, 2003). L’altération des phyllosilicates pourrait ainsi 

avoir un impact sur l’adsorption du glyphosate ou de son principal produit de 

dégradation, l’AMPA. Le glyphosate est l’herbicide le plus utilisé dans le monde 

(Hébert et al., 2019). Au pH proche de 7, ces deux molécules ont le radical phosphaté 

chargé négativement. L’adsorption via leur radical amine sur les surface d’argiles 

chargé négativement comme l’illite est une autre possibilité (Barré et al., 2014). De 

même, l’illite et le clinochlore sont anhydres contrairement à la montmorillonite qui 

est une argile gonflante, les molécules d’eau profitant de la faiblesse des liaisons 

électroniques pour s’insérer entre les feuillets. Cette eau n’est pas disponible pour les 
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bactéries ou les végétaux et peut augmenter le fractionnement des particules de sols 

lors des épisodes de gels/dégels. Enfin, comme l’ont montré Austin et al. (2018), la 

qualité des phyllosilicates peut évoluer si la pompe biologique des cations lessivés en 

profondeur est activée par la modification de l’architecture racinaire du couvert végétal. 

L’étude d’Austin et al. (2018) qui a observé la reconstruction d’un sol agricole après 

un reboisement est une perspective de recherche en agronomie dans le cadre des 

cultures sous couverts végétaux permanents utilisées notamment pour la conservation 

des éléments minéraux.  

2.5.2 Le labour augmente l’état de dégradation de la lignine   

La proportion de Corg dans les sols et la proportion de lignine dans le Corg (λ) ne sont 

pas impactées significativement par les pratiques agricoles (tableaux 9 et 10). Ces 

résultats peuvent paraître contradictoires avec le fait que la fertilisation et le travail du 

sol sont reconnus d’une part pour augmenter significativement les rendements des 

cultures (Lundy et al., 2015; Pittelkow et al., 2015; Ziadi et al., 2014) et que ceux-ci 

sont corrélés étroitement avec le carbone intégré dans les sols comparables à ceux 

étudiés (Bolinder et al., 1997; Bolinder et al., 2007). Ces résultats sont cependant 

fréquents dans la littérature (Mastro et al., 2020) et montrent les limites de certains 

modèles sur le stockage de carbone par le semis direct (Angers, D. et al., 1997; Baker 

et al., 2007; Stockmann et al., 2013; Waring et al., 2020). Cependant, le tableau 10 et 

la figure 4 montrent que l’indicateur P/(V+S) est significativement supérieur dans les 

systèmes en semis direct (P/(V+S) = 0,229 ± 0,04)) que dans les systèmes labourés 

(P/(V+S) = 0,188 ± 0,02)). Cet indicateur composite est un biomarqueur de la qualité 

de la MOS ou de son état de dégradation (Moingt et al., 2016; Thévenot et al., 2010). 

La rotation de culture établie sur 7 années permet de considérer que la qualité du 

carbone intégrée dans les sols est comparable dans l’ensemble des parcelles. 

L’indicateur P/(V+S) est donc utilisé ici comme un marqueur de l’état de dégradation 

de la lignine dans la SOM. Les monomères de type vanillyl et syringyl  sont en effet 
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situés plus en profondeur dans la structure de la macromolécule de lignine ce qui les 

rend moins exposés à la dégradation (Bahri et al., 2006). La figure 6 illustre une 

explication possible de l’évolution de P/(V+S) avec un lambda (λ) constant. La 

situation initiale (T = 0) montre 6 molécules de lignine dont 2 protégées entre les 

minéraux. Le sol est peu perturbé en semis direct, seule la lignine exposée en bordure 

des agrégats est dégradée. Dans les systèmes labourés, la perturbation physique des 

sols entraîne l’exposition de la lignine protégée physiquement au sein des agrégats (Six 

et al., 2000; Six et Paustian, 2014). La lignine protégée au sein des agrégats peut être 

dégradée, mais la perte de composés ligneux est compensée par l’adsorption de 

nouvelles molécules de lignine sur les nouvelles surfaces d’adsorptions disponibles. La 

quantité de lignine est la même mais son état de dégradation est globalement plus 

avancé dans les sols labourés (figure 6).  

L’augmentation de la dégradation de la lignine dans les sols labourés peut être liée à 

une plus grande accessibilité des molécules adsorbées sur les minéraux. La 

modification des microenvironnements peut également favoriser des microorganismes 

capables d’utiliser la macromolécule de lignine comme source d’énergie. Certains 

microorganismes sont en effet  plus adaptés que d’autres pour dégrader cette molécule 

(Vogel et al., 2014). Les racines et les hyphes fongiques à l’origine des maroagrégats 

apportent des exsudats racinaires aux bactéries. A l’inverse, l’instabilité de 

l’environnement d’un sol perturbé par le labour (figure 6) peut modifier la stratégie de 

la communauté bactérienne par rapport à la disponibilité de la matière organique et de 

l’eau. Kallenbach, C. M. et al. (2016) ont par exemple montré que les différences de 

Carbone Use Efficiency (CUE) entre des bactéries copiotrophes ou oligotrophes peut 

impacter la quantité de SOM stabilisée par la fraction minérale.  
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Figure 6. Représentation simplifiée expliquant l’évolution de l’indicateur de quantité 

de lignine (λ) et de l’indicateur de l’état de dégradation de la lignine (P/(V+S) en 

fonction du travail du sol. La situation initiale montre 4 molécules de lignine adsorbées 

sur la phase minérale et exposées à la dégradation, ainsi que 2 molécules de lignine 

protégées physiquement entre les minéraux. En semis direct, seule la lignine exposée 

est dégradée. A T=1 en système labouré, la perturbation physique du sol expose 

l’ensemble des molécules de lignine à la dégradation. L’indicateur P/(V+S) est donc 

plus faible que dans les systèmes en semis direct. Cependant, de nouvelles surfaces 

d’adsorptions sont accessibles. La lignine nouvellement adsorbée compense la lignine 

perdue par dégradation au niveau de l’indicateur λ. 

 

2.5.3 Association matière organique –matière minérale au sein des agrégats 

Le diamètre moyen pondéré des agrégats est significativement supérieur dans les sols 

en semis direct par rapport aux sols labourés (tableaux 6 et 7). Le détail de l’analyse 

indique que les agrégats > 2mm représentent 26,6 ± 1,88 % de la masse des agrégats 

en semis direct contre 15,13 ± 2,2 % pour les sols labourés. Les trois autres classes 
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d’agrégats (< 1mm, <0.5 mm, <0.25 mm) sont plus présents dans les sols labourés (8,8 

± 0,84 %, 5,3 ± 1,1% et 2,2 ± 0,79 % respectivement) que dans les sols en semis direct 

(4,27 ± 1,2%, 0,9 ± 0,47 % et 0,37 ±0,23 % respectivement). Les différences 

significatives observées entre les traitements de travail du sol sur le DMP des agrégats 

sont donc liées à la présence plus importante des macroagrégats en semis direct.  

Le mode de fertilisation n’a pas d’effet significatif sur la structure du sol (tableau 7). 

Certaines études compilées par exemple par Abiven et al. (2009) associent pourtant la 

formation des macro-agrégats avec la quantité de carbone intégrée dans les sols, y 

compris par la fertilisation organique, confirmant les résultats de Angers, D. A. (1998) 

dans des conditions pédoclimatiques comparables au Québec. Cependant notre 

protocole d’échantillonnage est prévu pour rendre compte de la structure du sol au 

moment de la mise en culture et de l’application des principaux traitements. La plupart 

des études citées ont lieu pendant ou après la saison de culture. Nos résultats montrent 

qu’au moment des semis, des traitements phytosanitaires et de fertilisation, la structure 

du sol est impactée principalement par l’effet du labour de l’automne précédent.  

Les figures 4 et 5 montrent le lien étroit entre l’altération des phyllosilicates, la 

dégradation de la lignine et la formation des agrégats en fonction du travail du sol dans 

les sols agricoles. Le semis direct protège les minéraux ainsi que la lignine de la 

dégradation comme l’illustre la figure 6. La présence de minéraux argileux néoformés 

(kaolinite et vermiculite) ainsi que des oxy-hydroxydes de fer indiquent la conservation 

des éléments lessivés. Les macroagrégats développés dans les systèmes en semis direct 

peuvent expliquer la formation de milieux permettant ces cristalisations secondaires 

(figure 5). Les sols structurés par les agrégats favorisent en effet l’écoulement 

préférentiel de l’eau (Köhne et al., 2009a). L’eau s’écoule par des fissures structurelles 

et peut se diffuser au sein des macroporosités. Ce mode de conductivité hydraulique va 

dans le sens des résultats de la teneur moyenne en eau (tableau 3) qui est de 15,76 ± 

0,74 % pour les sols labourés contre 18,4 ± 1,15 % pour les sols cultivés en semis direct. 
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L’eau de contact éventuellement présente entre les feuillets de la montmorillonite peut 

en effet difficilement expliquer un tel écart. L’eau des macroporosités permet elle-

même la conservation des macroagrégats en prévenant l’augmentation de la pression 

interne des gaz lors des phases de pluies (Bronick et Lal, 2005). A l’inverse, le labour 

favorise l’écoulement matriciel de l’eau (Šimůnek et al., 2003) en fractionnant les 

agrégats. L’augmentation de la surface de contact entre l’eau et les minéraux peut 

expliquer leur altération plus importante dans les systèmes labourés.    

L’étude de la cinétique de formation des micros et macroagrégats par Li et al. (2017) 

avec le modèle CAST dans un mollisol permet d’intégrer les résultats des figures 4 et 

5. Le fractionnement des particules par le labour provoque l’altération des minéraux. 

L’augmentation de la surface spécifique d’adsorption des phyllosilicates et de la charge 

négative globale de la phase minérale permet l’adsorption de la matière organique 

nouvellement intégrée dans les sols (figure 6). Des études ont montré le lien entre la 

minéralogie des phyllosilicates au sein des agrégats et l’augmentation du taux de 

renouvellement de la matière organique calculé avec les isotopes stables du carbone  

(Fernández-Ugalde et al., 2013; Fernández-Ugalde et al., 2016). D’après les modèles 

conceptuels de Six et al. (2000) quantifiés par Li et al. (2017), cette matière organique 

forme les microagrégats, dont la cohésion s’établit progressivement par le mucilage 

bactérien et fongique (équivalent de la glomaline identifiée par Wright et Upadhyaya 

(1996) et les cations bivalents ou trivalents. Chenu et Plante (2006) ont identifié ces 

complexes organo-minéraux au microscope électronique à transmission. Ces 

microagrégats servent d’unité de construction pour les macroagrégats par 

l’intermédiaire des racines et des hyphes des champignons. Dans les sols naturels, la 

matière organique enfermée dans les macroporosités est consommée progressivement 

par les microorganismes jusqu’à la destruction (ou effondrements sur eux même) des 

macroagrégats. Ainsi nos résultats indiquent que le semis direct permet une continuité 

dans la dynamique de la formation des agrégats contrairement au labour d’automne qui 

interrompt cette dynamique. Cette interprétation peut expliquer l’origine de la présence 
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plus importante de microagrégats dans les sols labourés par rapport aux sols en semis 

direct et permet de valider notre deuxième hypothèse. La qualité de la fraction minérale 

fine impactée par les pratiques agricoles est liée au comportement de la MOS, 

confirmant les questions de recherches identifiées notamment par  Barré et al. (2017); 

Barré et al. (2014); Chenu et al. (2019).    

2.6 Conclusion 

Notre étude montre que la fraction fine minérale fine des sols est significativement 

altérée par le travail du sol en moins de 7 saisons de cultures. L’altération des minéraux 

primaires et secondaires augmente avec le labour. Les résultats indiquent que la 

perturbation de la dynamique de développement des macroagrégats est en cause. 

L’utilisation des bioindicateurs de la lignine démontre certaines conséquences sur le 

comportement de MOS dans les sols agricoles. Les sols labourés offrent plus de surface 

d’adsorption à la matière organique mais celle-ci est moins protégée de la dégradation. 

La modification des surfaces disponibles pour l’adsorption, de la charge globale de la 

fraction minérale ou de la conductivité hydraulique sont des hypothèses explicatives 

possibles. Ces perspectives de recherche concernent la reconstruction des stocks de 

carbone mais peuvent avoir une importance pour d’autres problématiques comme 

l’adsorption des pesticides ou de leurs produits de dégradation. Enfin, la modification 

du comportement de la MOS identifiée par la lignine ouvre certaines perspectives. La 

dégradation de la lignine favorisée par le labour indique en effet la présence d’enzymes 

bactériens ou fongiques particuliers. Nos résultats suggèrent ainsi que le travail du sol 

pourrait avoir un impact sur la composition de la communauté bactérienne ou fongique, 

ce qui n’est pas pris en compte dans les modèles actuels du cycle du carbone dans les 

sols.  



L’article sera soumis dans sa version en anglais pour publication dans la revue 
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3.1 Résumé 

Dans cette étude, il est évalué si le continuum oligotrophe-copiotrophe caractérisé par 

les acidobactéries et les actinobactéries peut décrire une partie de l’écologie 

bactérienne d’un gleysol cultivé pour les grandes cultures au Québec. L’expérience est 

réalisée dans des parcelles long terme cultivées depuis 7 ans suivant 3 cycles de rotation 

(maïs-soja-blé, maïs-soja-blé-fourrages- fourrages - fourrages,  maïs en continue) dont 

les résidus sont incorporés au sol. Le dispositif repose sur des combinaisons de 

techniques de fertilisation (fertilisation minérale, fertilisation organique, sans 

fertilisation) et de travail du sol (labour et semis direct). Notre hypothèse est que le 

labour modifie des paramètres liés à la structure du sol qui impactent l’accessibilité et 

la nature de la matière organique disponible pour les bactéries. L’échantillonnage de la 

couche 0-20 cm de sol est réalisé au moment des semis à la fin du printemps avant les 

applications d’herbicides. Les résultats indiquent une forte relation de corrélation entre 

l’abondance relative des acidobactéries et des actinobactéries (r 2 = 0,94). L’abondance 

relative des planctomycètes est étroitement liée à ce continuum  (r 2 = 0,81 avec les 

acidobactéries et r 2= - 0,74 avec les actinobactéries). Le travail du sol a un effet 

significatif sur le continuum. Les acidobactéries sont relativement plus abondantes 

dans les parcelles labourées que dans les parcelles en semis direct (14,59 ± 0,01% et 

13,23 ± 0,03 % respectivement). L’indice de Shannon est le plus élevé dans les 

parcelles labourées (9,48 ± 0,09 et 9,38 ± 0,03 en semis direct). La fertilisation minérale 

augmente la quantité de bactéries dans les sols mais n’a pas d’effet sur l’abondance 

relative des acidobactéries et des actinobactéries. Le lien entre les milieux 

copiotrophes/oligotrophes et la fertilisation d’une part et la quantité de carbone 

organique d’autre part n’a pas été établi.  

Mots clés : acidobactéries – actinobactéries – continuum oligotrophe/copiotrophe – 

labour - gleysol 
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Effects of soil management practices on the oligotrophy-copiotrophy continuum of the 

bacterial community in a gleysol in Quebec. 

We evaluate if the oligotrophy-copiotrophy continuum characterized by acidobacteria 

and actinobacteria can describe part of the bacterial ecology of a gleysol cultivated for 

field crops in Quebec. The experiment was carried out in long-term plots cultivated 

following 3 rotation cycles (corn-soybean-wheat, corn-soybean-wheat-fallow-fallow-

fallow and continuous corn) and combinations of N-fertilization practices (mineral N-

fertilization, organic N-fertilization, without fertilization) and tillage techniques 

(conventional tillage and no-till). Sampling at 0-20 cm was carried out at sowing time 

in late spring. Results indicated a strong correlation between the relative abundance of 

acidobacteria and actinobacteria (r 2 = 0.94). Tillage had a significant effect on the 

continuum. Acidobacteria were more abundant in plowed plots than in no-till plots 

(14.59 ± 0.01% and 13.23 ± 0.03%). The Shannon index was the higher in plowed plots 

(9.48 ± 0.09 and 9.38 ± 0.03 no-till). Mineral fertilization increases the amount of 

bacteria in the soil but had no effect on the relative abundance of acidobacteria and 

actinobacteria. The relationship between copiotrophic /oligotrophic environments and 

a) fertilization and b) the amount of organic carbon had not been established. We 

hypothesize that conventional tillage can modify parameters related to the soil structure 

which could impacts the accessibility and the nature of the organic matter available to 

bacteria.  

Keywords : acidobacteria – actinobacteria – oligotrophy-copiotrophy continuum – 

tillage- gleysol  
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3.2 Introduction  

Le stockage de carbone dans les sols agricoles est l’un des principaux leviers d’action 

à mettre en œuvre pour contenir l’augmentation de la concentration de CO2 

atmosphérique et maintenir l’élévation de la température globale à moins de 1,5°C au-

dessus du niveau préindustriel (Goldstein et al., 2020; IPCC, 2018). Les sols en milieux 

tempérés (entre 30° et 55° latitude d’une part et 1000 et 3000 degrés-jours de croissance 

d’autre part) exploités pour les grandes cultures (maïs, soja, céréales notamment) sont 

particulièrement concernés (Ramankutty et al., 2000). Ils s’étendent sur 650 millions 

d’hectares, soit environ 5 % des terres émergées (Friedl et al., 2010; Monfreda et al., 

2008) et contiennent de 40 à 60 t.ha-1 de carbone organique dans les 30 premiers 

centimètres en profondeur (Kämpf et al., 2016). C’est environ 30 % de moins qu’avant 

la conversion des forêts et des prairies en ces terres agricoles (Le Quéré et al., 2015). 

Le travail du sol intensif et l’utilisation massive de fertilisants de synthèse sont 

notamment en cause (Minasny et al., 2017). L’adoption à grande échelle de nouvelles 

pratiques favorables à l’accumulation de matière organique du sol (SOM) pourrait 

reconstituer en partie le puits de carbone (Goldstein et al., 2020). Selon les estimations 

environ 30 Gt de carbone pourraient être stockées d’ici 2050, soit l’équivalent de deux 

ans d’émissions de gaz à effet de serre (GES) d’une année comme 2010 (Dignac et al., 

2017).  

Les communautés procaryotiques et eucaryotiques des sols utilisent l’énergie tirée de 

la dégradation des photosynthétates et du recyclage de leur propre biomasse pour 

s’aménager des conditions favorables à leur maintien et à leur développement (Kögel-

Knabner et al., 2008; Lehmann et Kleber, 2015). L’unité de base de cette structuration 

du sol, l’humus, est une macromolécule constituée de débris de lipides, de protéines et 

de polysaccharides qui agit comme une colle entre des particules organo-minérales de 
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tailles et de compositions différentes  (Kleber, M, 2010; Kleber, M. et al., 2014). La 

composition de ce qui est parfois appelé  « humus » évolue notamment en fonction du 

pH, de la température, de la présence d’eau, des apports des végétaux et de la 

compétition intra et inter communautés (Kuzyakov et Blagodatskaya, 2015). Parmi ces 

facteurs, la communauté bactérienne est reconnue pour jouer un rôle central dans la 

transformation du carbone organique du sol (SOC) (Finn et al., 2017). Cependant, les 

connaissances sur les processus de transformation sont encore trop incomplètes pour 

les intégrer dans les modèles du cycle du SOC (Chenu et al., 2019; Paustian et al., 

2016). Les modèles les plus utilisés actuellement considèrent l’activité microbienne 

comme une  « boîte noire » liée à des taux de minéralisation prédéfinis en fonction des 

propriétés chimiques intrinsèques des différentes molécules organiques  (Campbell et 

Paustian, 2015; Cotrufo et al., 2013; Lehmann, Johannes et al., 2020).  C’est 

notamment le cas du modèle par partition recommandé par le GIEC pour les calculs 

des bilans annuels de carbone dans les sols agricoles (Waring et al., 2020). Les 

incertitudes sur la fiabilité des projections de stockage de carbone sont à l’origine de 

nombreux débats dans la communauté scientifique, et de fait témoignent d’un 

changement de paradigme majeur (Baveye et al., 2018).   

Les progrès récents de la métagénomique permettent d'appliquer des principes 

écologiques reconnus dans le domaine animal et végétal aux bactéries (Caporaso et al., 

2010). Le séquençage à haut débit du matériel génétique du sol permet d’établir la 

taxonomie de la communauté bactérienne et sa diversité structurale. Cette dernière 

regroupe entre autres l’indice de richesse (indice de Shannon) et l’indice de rareté 

(Chao 1). Ces indicateurs ont été utilisés pour montrer par exemple les liens entre la 

diversité phylogénétique bactérienne et les paramètres pédoclimatiques généraux 

(Terrat et al., 2017), les différents usages des sols (Maron et al., 2011) ou les pratiques 

agricoles (Arrouays et al., 2020; Fernandez et al., 2016; Mbuthia et al., 2015). Par 

ailleurs, Ho et al. (2017) ont montré l’intérêt de l’étude de la structure fonctionnelle de 

la communauté bactérienne, notamment le continuum oligotrophe-copiotrophe, 
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équivalent pour les microorganismes du modèle évolutif r/K.  Nunan et al. (2020) 

montrent la pertinence de ce modèle pour décrire l’adaptation d’une communauté (et 

non d’un individu ou d’une espèce en particulier) à l’hétérogénéité des 

microenvironnements du sol. Tel que revu par Ho et al. (2017), les milieux 

copiotrophes, où les ressources sont régulièrement renouvelées ou facilement 

disponibles, favorisent des espèces caractérisées par une reproduction tardive, un taux 

de reproduction faible, une durée de vie plus allongée et une croissance plus lente 

(stratégie K). A l’autre pôle du continuum, les environnements oligotrophes marqués 

par des sources d’énergie perturbées, incertaines, ou plus difficiles à exploiter 

favorisent des espèces à stratégie reproductive (stratégie r). Ces espèces se protègent 

des perturbations par un taux de reproduction et de croissance élevés contrastés par un 

taux de survie faible et une durée de vie des individus plus courte. Ces stratégies 

écologiques sont caractérisées par des indicateurs de diversité de traits fonctionnels liés 

à la prévalence de certaines espèces par rapport à la source d’énergie principale (Fierer, 

N et al., 2007; Fierer, Noah et al., 2009). Au niveau bactérien, la prévalence des 

actinobactéries (espèces à stratégie K) est considérée comme un indicateur de milieux 

copiotrophes (Alvarez et al., 2017; Ho et al., 2017; Wang et al., 2020). La prévalence 

des acidobactéries (espèces à stratégie r) est considérée comme le principal indicateur 

des milieux oligotrophes (Kielak et al., 2016). Ces indicateurs ont été utilisés pour 

identifier par exemple l’impact de la présence de matière organique labile dans la 

rhizosphère (milieux copiotrophes) sur l’abondance relative en actinobactéries  (Fan et 

al., 2018) ou mettre en évidence l’effet d’amorçage (priming effect) lié à un apport de 

matière organique plus labile (Blagodatskaya et Kuzyakov, 2008; Kallenbach, C.M. et 

Grandy, 2011). Cependant à notre connaissance, l’applicabilité du continuum 

oligotrophe-copiotrophe dans les sols agricoles des grandes cultures n’a pas été vérifiée.  

Dans ce travail il est proposé d’étudier comment les pratiques agricoles peuvent 

impacter la diversité des traits fonctionnels de la communauté bactérienne des sols. Les 

hypothèses testées sont que i) le continuum oligotrophe-copiotrophe décrit une partie 
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de l’écologie bactérienne dans des sols agricoles, ii) les pratiques agricoles ou des 

combinaisons de pratiques agricoles impactent l’oligotrophisation ou la 

copiotrophisation des sols agricoles et iii) ces processus sont liés à la quantité de 

carbone dans les sols. Le fait que ces milieux sont impactés d’une part par les 

conditions pédoclimatiques générales et d’autre part par les pratiques agricoles 

rythmées par les saisons de cultures constitue une difficulté méthodologique majeure. 

Un dispositif expérimental en milieu non contrôlé et établi sur une longue-durée est 

donc utilisé. Cette stratégie de recherche apparaît la plus adaptée pour considérer que 

l’effet du climat et de ses variations interannuelles sur l’ensemble des caractéristiques 

biogéochimiques du sol est intégré par la communauté bactérienne et permet 

l’interprétation de l’effet des pratiques agricoles. La communauté bactérienne décrite 

à l’échelle du phylum par les outils de la métagénomique est utilisée pour la 

construction des indicateurs de la diversité structurale et du continuum oligotrophe-

copiotrophe. Ces indicateurs sont liés aux effets des traitements agricoles et au SOC 

mesuré ou calculé.  

3.3 Matériel et méthodes 

3.3.1 Le site d’étude et les traitements 

L’expérience a été réalisée à Saint-Mathieu-de-Beloeil (Québec, Canada) dans un 

gleysol typique des conditions édaphiques des grandes cultures de cette région, au 

Centre de recherche sur les grains (CEROM, 45° 58’ N, 73°24’ W).  Le climat est de 

type continental humide (Dfb) suivant la classification de Köppen-Geiger (Peel et al., 

2007) avec des précipitations annuelles d’environ 1000 mm et une température 

moyenne annuelle de 5,3°C (Carrier et al., 2013). Le sol est un gleysol argileux (série 

Saint-Urbain) dont l’horizon Ap est composé d’environ 70% de particules silto-

argileuses sur un épais lit d’argiles fines (Martin et Nolin, 1991). Le pH à l’eau de 7,09 

± 0,2. La pente est  <  1 %, caractéristique de la plaine du Saint-Laurent.  
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Les parcelles utilisées pour cette expérience ont été mises en place en 2008, soit 7 ans 

avant la date d’échantillonnage. Avant leur implantation, le sol avait été soumis aux 

cultures successives de maïs-soja-maïs-maïs-soja entre 2003 et 2007. Un labour avant 

l’expérience a été réalisé à 20 cm en novembre 2007. Le dispositif expérimental en 

split-split-plot avec le travail du sol en parcelle principale, la rotation en sous-parcelle 

et la fertilisation en sous-sous-parcelle est décrit à la figure 7. Il représente 2 traitements 

de travail du sol, le labour (L) et le semis direct (D), 3 systèmes de culture et 3 

traitements de fertilisation (minéral, organique et sans fertilisation). Les trois systèmes 

de cultures sont maïs-soja-blé (R1), maïs-soja-blé-foin-foin-foin (R2) et maïs en 

continu (R3). Les résidus de cultures sont toujours incorporés au sol après chaque 

récolte. Les différentes variables ont été déterminées après deux cycles complets du 

système cultural R1 et d’un cycle du R2. Le labour est réalisé à 20 cm de profondeur à 

l’automne avec un passage de la herse < 5 cm avant le semis. La fertilisation minérale 

(M) est de 170 kg.ha-1 d’azote pour les années cultivées en maïs (2008, 2011, 2014) et 

90 kg.ha-1 pour les années cultivées en blé (2010, 2013). Il n’y a pas d’apport de 

fertilisant pour les cultures de soja (2009, 2012, et l’année d’échantillonnage 2015). La 

fertilisation organique (O) est réalisée avec du lisier de porc (45 m3.ha-1). L’absence 

d’apport de fertilisation est notée (A). L'étude porte donc sur 18 traitements (L R1 M, 

L R1 O, L R1 A, D R1 M, D R1 O, D R1 A, L R2 M, L R2 O, L R2 A, D R2 M, D R2 

O, D R2 A, L R3 M, L R2 O, L R3 A, D R3 M, D R3 O et D R3 A) évalués en triplicata 

pour un total de 54 parcelles (n = 54).   

3.3.2 L’échantillonnage des sols  

Chacune des 54 parcelles de 6 m par 20 m a été échantillonnée en un seul endroit, choisi 

dans un inter-rang de la culture (R1 et R2 en soja et R3 en maïs) et au milieu de la 

parcelle pour éviter les effets de bordure (figure 7). Les prélèvements de sol de la 

couche 0-20 cm ont été effectués le 18 juin 2015 avec une tarière manuelle de 7 cm de 

diamètre. Les stades phénologiques étaient V3 pour le maïs et V2 pour le soja. Les sols 
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ont été homogénéisés puis congelés à -18°C le jour du prélèvement jusqu’à leur 

conditionnement ou leur lyophilisation avant les analyses. 

3.3.3 Analyse de la diversité microbienne par métagénomique 

L’extraction d’ADN a été réalisée dans des tubes de type FastPrep-24 ™ dans lesquels 0,5g de 

sol ont été mélangés et traités avec la trousse d’extraction FastDNA ™ suivant les instructions 

du fabricant (MP Biomedical, USA). La qualité et la quantité des ADN génomiques extraits 

ont été déterminées par spectrophotométrie par les mesures de l’absorbance à 260 nm et 280 

nm et du ratio A260/A280. Les amplifications des régions V6-V8 du 16S rARN bactérien ont 

été réalisées en utilisant les séquences-amorces des régions spécifiques décrites par Comeau et 

al. (2011) et en utilisant une approche en deux étapes de PCR (dual-indexed PCR approach) 

spécialement conçues pour l’analyse avec la plateforme de séquençage haut débit Illumina 

MiSeq.  Les librairies d’amplicons ont été séquencées en format apparié (paired-end) avec une 

lecture de 300 bases, soit 2 x 300 paires de bases de chaque côté du brin d’ADN sur Illumina 

MiSeq à la plateforme d’analyses génomiques de l’Institut de biologie intégrative et des 

systèmes (IBIS) de l’Université Laval (Québec, CA). 

 

3.3.4 Analyses du carbone organique (Corg)  

Les teneurs en carbone organique (Corg) ont été déterminées avec un analyseur 

élémentaire Carlo Erba (NA-1500)™ après fumigation aux vapeurs d’acide 

chlorhydrique du sol lyophilisé pour limiter la présence de carbonates. La 

reproductibilité des mesures est de ± 0,1 mg de Corg .g
-1de sol sec.  

3.3.5 Estimation de la quantité de carbone organique intégré dans les sols en 2014 

La méthode d’estimation de la quantité de carbone organique (Corg) intégré dans les 

sols en 2014 est tirée de l’étude de Bolinder et al. (2007). Cette étude détaille 

l’ensemble des calculs de la quantité de carbone issu des grandes cultures qui est intégré 

dans les sols à la fin de la saison de culture (Ci, exprimé en g.Corg.m-2). L’estimation 

de Ci est réalisée à partir du carbone contenu dans le produit récolté (P), dans la partie 
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aérienne de la plante (S), dans la partie souterraine (R), et dans les exsudats racinaires 

(E). L’ensemble des coefficients et des formules utilisées sont tirées de Bolinder et al. 

(1997) et Bolinder et al. (2007) dont les études concernent les grandes cultures au 

Canada. 

Ci= [CP * SP] + [CS * SS] + [CR * SR] + [CE * SE] 

Avec :  

Ci = Quantité de carbone intégré annuellement dans les sols cultivés (g.Corg.m
-2) = YP * 

0,45 

CP = Quantité de carbone contenu dans le produit récolté (g.Corg.m
-2) = (RS/RP) * CP 

CS = Quantité de carbone contenu dans les résidus de la partie aérienne (g.Corg.m
-2) = 

(RR/RP) * CP 

CR = Quantité de carbone contenu dans les résidus de la partie souterraine (g.Corg.m
-2) 

= (RR/RP) * CP 

CE = Quantité de carbone contenu dans les exsudats racinaires (g.Corg.m
-2) = (RE/RP) * 

CP 

YP est le rendement en produit sec de la culture exprimé en g.m-2 

SP, S, R, E : Coefficient de la proportion de chaque fraction de la plante qui est intégrée 

dans le sol à l’issu de la saison de culture. Étant donné l’intégration des résidus de 

culture dans le dispositif expérimental, SS, SR, SE = 1 tandis que SP = 0. 

RP, S, R, E : Coefficients d’allocation de la productivité primaire nette pour chaque 

fraction de la plante. Les coefficients choisis dans la synthèse de Bolinder et al. (2007) 

pour le maïs (culture en place durant la saison 2014) sont : (RP, S, R, E) maïs = (0,386 ; 

0,387 ; 0,138 ; 0,089). 



 

101 

Figure 7. Dispositif expérimental en split-split factoriel mis en place en 2008 avec 3 

facteurs (travail du sol, rotation des cultures, fertilisation) au Centre d’étude sur les 

grains (CEROM) à Saint-Mathieu-de-Beloeil, Québec, Canada.  

 

3.3.6 Analyses statistiques 

 

Le traitement bio-informatique des séquences a impliqué différentes stratégies de 

traitement (Qiime 1.9 (Caporaso et al., 2010) et le logiciel R) incluant des étapes de 

validation de la qualité des bases de référence et d’indices de mesure de la richesse 

microbienne et des mesures de comparaison de la diversité microbienne. La richesse 

microbienne, déterminée par le nombre d’OTUs (unités taxonomiques opérationnelles)  

observées, de l’indice Shannon et de l’indice de Chao1, a été estimée à partir d’un 

nombre commun de 10 000 séquences pour toutes les bactéries. La base de référence 

SILVA (version 119) (Quast et al., 2013) a été utilisée pour les analyses de la diversité 

des bactéries et des eucaryotes. Les tables d’OTUs obtenues ont été filtrées avant les 

analyses de diversité alpha et béta afin de réduire certaines problématiques liées au 

seuil d’homologie de ≥ 97 % appliqué pour l’assemblage taxonomique des OTUs et 
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aux OTUs de très faible abondance. Pour la détection moléculaire par PCR quantitative, 

les amorces eub338/eub518 ont été utilisées pour les bactéries totales (Fierer, Noah et 

al., 2005). Les détections ont été faites en deux répétitions sur un appareil CFX96 

(Biorad, USA) avec un mélange réactionnel SYBR green qPCR mix (Qiagen, Canada). 

Les systèmes de détection ont été mis au point sur une gamme de détection de 4 LOG 

(Efficacité système pour bactéries totales : 89,1% r ² = 0,99). Les résultats sont 

exprimés en unité d'amplification (UA) par g de sol sec. L’ensemble des analyses 

statistiques a été réalisé avec JMP 14 (SAS Institute, Cary, NC).  

 

3.4 Résultats  

3.4.1 Impact des pratiques agricoles sur la diversité structurale de la communauté 

bactérienne 

Le tableau 11 présente les moyennes et écart-types des indicateurs de diversité 

structurale de la communauté bactérienne pour l’ensemble des traitements. La 

moyenne pour l’ensemble des analyses est de 5,81+9 ± 1,44+9 (n = 54) UA.g sol sec-1. 

Le traitement avec le minimum de bactéries est le D R3 M avec 3,99+9 ± 1,50+9 UA.g 

sol sec-1 (n=3). Celui avec le maximum de bactéries est le D R2 O avec 7,959+9 ± 5,48+8 

UA.g sol sec-1 (n = 3). Le type de fertilisation impacte significativement (p < 0,05) le 

nombre d’UA de bactéries (tableau 12). La comparaison des moyennes pour chaque 

paire en utilisant le test t de Student (α < 0,05) indique que les parcelles traitées avec 

du fertilisant organique ont une quantité de bactérie significativement supérieure 

(6,55+9 ± 1,59+9) aux parcelles traitées avec de la fertilisation minérale (5,45+9 ± 1,25+9) 

ou sans apport de fertilisant (5,44+9 ± 1,59+9). Le nombre d’OTU pour l’ensemble des 

traitements est de 1458,2 ± 79,19. L’ensemble des données est homogène, le minimum 

est de 1279,97 ± 302,30 pour le traitement D R3 M. Les autres traitements ont des 

moyennes du nombre d’OTU significativement plus élevées avec un maximum pour le 

traitement L R2 M (tableau 11). L’analyse ANOVA n’indique pas l’effet significatif 
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d’un traitement en particulier (tableau 12). La moyenne de l’indice de Shannon est de 

9,4 ± 0,27 (n = 54). L’analyse de la variance indique un effet significatif du travail du 

sol (tableau 12). L’analyse avec le test t de Student pour les facteurs en parcelle 

principal labour et semis direct (α < 0,05) des données tirées du tableau 11 indique que 

les parcelles labourées ont un indice de Shannon supérieur aux parcelles où le semis 

direct a été appliqué avec des valeurs de 9,48 ± 0,09 et 9,38 ± 0,03 respectivement (n 

= 54).  Enfin, l’indice Chao1 est de 1672 ± 74,94 (n = 54), sans effet significatif du 

système de culture, du travail du sol ou du mode de fertilisation (tableaux 11 et 12).  

Tableau 11. Moyennes et écarts type du nombre total d’unités amplifiables (UA) du 

gène 16S rRNA des bactéries quantifiées par qPCR, du nombre d’OTU observé, et des 

indices de Shannon et Chao 1 pour les 18 combinaisons de traitements en triplicats 

(n=54). Les échantillons ne présentent pas d'inhibition de PCR à la dilution utilisée 

pour quantifier les bactéries totales. Les moyennes suivies de la même lettre entre 

parenthèses n’ont pas de différences significatives entre elles avec un test de Student 

(α < 0.05). La lettre (a) représente le groupe avec la moyenne la plus élevée. 
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Tableau 12. Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer au seuil α = 0,05 

de l’effet des combinaisons de traitements sur le nombre total d’unités amplifiables 

(UA) du gène 16S rRNA des bactéries quantifiées par qPCR et sur les indicateurs de 

diversité alpha par le nombre d’OTU observé, l’indice de Shannon et l’indice Chao (n 

= 54).  En gras : Les effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de liberté 

 

3.4.2 Impact des pratiques agricoles sur l’abondance relative des phyla bactériens 

Les actinobactéries sont le phylum le plus présent dans les sols avec 35,64 ± 0,03% (n 

= 54) du cortège bactérien. Elles sont plus abondantes dans les parcelles D R3 M, D 

R2 A, D R2 O, D R1 O et D R1 M (tableau 13). Les différentes pratiques agricoles 

n’ont pas d’effet significatif sur leur abondance relative (figure 8 et tableau 14). Les 

acidobactéries représentent 13,91 ± 0,02 % (n = 54) de la communauté bactérienne. 

Leur présence est significativement impactée par le travail du sol. Ce phylum est plus 

abondant (test de Student, α < 0,05) dans les parcelles labourées (14,59 ± 0,01%) que 

dans les parcelles en semis direct (13,23 ± 0,03 %). Les abondances relatives des 

chloroflexi et des protéobacteries sont comparables (17,09 ± 0,02 % et 18,17 ± 0,02%, 

n = 54). Les parcelles D R3 O, D R2 M et D R2 A présentent des moyennes 

significativement différentes d’abondance relative des chloroflexi. Les effets des 

variables de traitements agricoles par l’analyse ANOVA ne sont pas significatifs 

(tableau 14). Les bactéroidètes représentent dans l’ensemble 5,34 ± 0,01% de la 

communauté bactérienne (figure 8). Le travail du sol impacte significativement leur 
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abondance relative (test de Student, α < 0,05). Ce phylum représente 4,81 ± 0,01% (n 

= 27) des bactéries en semis direct et 5,88 ± 0,01% (n = 27) des bactéries en systèmes 

labourés. La moyenne de l’abondance relative des bactéroidètes est significativement 

plus importante dans les parcelles LR2 A et L R3 A.  Aucune différence n’est observée 

pour les différentes combinaisons de traitements pour les gemmatimonadètes (tableau 

13). Les traitements D R1 O, D R2 O, D R3 O et D R3 M ont des valeurs 

significativement inférieures par rapports aux autres combinaisons de traitements pour 

l’abondance relative en planctomycètes. L’analyse ANOVA ne montre pas d’impact 

d’une variable de traitement en particulier.  Le traitement D R3 O est significativement 

plus riche en nitrospirae que les autres traitements. D R1 A et D R2 A sont 

significativement plus riches en firmicutes que les autres traitements. Pour ces deux 

derniers phyla, les variables de traitements agricoles n’ont pas d’effets sur leur 

abondance relative. Enfin, les verrumicrobia représentent 1,43 ± 0,002 % (n = 54). D 

R3 A est le système où ce phylum est le plus présent. Le système de culture impacte 

significativement leur présence (tableau 13). Elles sont significativement moins 

présentes dans le système R2 (1,31 ± 0,001%, n = 18) que dans les systèmes R1 et R3 

(1,48 ± 0,001% et 1,50 ± 0,001% respectivement). La combinaison D R3 M présente 

des moyennes significativement différentes pour un grand nombre de variables 

mesurées. Ces résultats sont liés aux analyses de l’échantillon d’une parcelle en 

particulier (rang 3). L’ensemble des tests présentés a été vérifié en excluant cette valeur. 

Les résultats sont identiques à l’exception de l’impact significatif du travail du sol sur 

a) le nombre d’OTU, les parcelles labourées présentant la moyenne la plus importante 

et b) l’abondance relative des nitrospirae, les parcelles en semis direct présentant la 

moyenne la plus importante. 
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Figure 8. Abondance relative des phyla bactériens dans l’horizon 0-20 cm pour les 18 

traitements. Les phyla avec une abondance relative < 2 % sont rassemblés dans la 

catégorie « autres ». Cette catégorie comprend les phylas non identifiés après le 

séquençage et les phylas division W3, chlorobi et TM6. 
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Tableau 13. Comparaison des moyennes de l’abondance relative des phyla bactériens 

dans l’horizon 0-20 cm pour les 18 traitements. Les phyla avec une abondance relative 

< 2% sont rassemblés dans la catégorie « autres ». Cette catégorie comprend les phylas 

non identifiés après le séquençage et les phylas division W3, chlorobi et TM6. Les 

mêmes lettres entre parenthèses signifient que les moyennes ne présentent pas de 

différences significatives entre elles (α < 0,05). La lettre (a) représente le groupe avec 

la moyenne la plus élevée. 
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Tableau 14. Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer au seuil α = 0,05 

sur l’effet des combinaisons de traitements sur l’abondance relative des principaux 

phyla bactériens.  En gras : Les effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de liberté. 

 

3.4.3 La diversité de la communauté bactérienne 

Le tableau 15 indique que le continuum entre les acidobactéries et les actinobactéries 

est le plus marqué de la communauté bactérienne.  Le détail de la corrélation (r2 = -

0,94) est représenté dans la figure 9. En enlevant du calcul de régression simple les 

deux points D R2 O et D R2 A qui sont décalés sur la gauche du continuum, le 

coefficient est de r2 = -0,84. La variation des planctomycètes est liée à ce continuum. 

Le coefficient de corrélation est de r2 = 0,81 avec les acidobactéries et r2 = -0,74 avec 

les actinobactéries. Le tableau 15 montre un continuum entre les chloroflexi et les 

protéobactéries avec un r2 = -0,85. Enfin, le coefficient de corrélation entre les 

protéobactéries et les acidobactéries d’une part et les actinobactéries d’autre part est de 

r2 = -0,56 et r2 = 0,57 respectivement.  
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Tableau 15. Matrice des corrélations entre les principaux phyla bactériens dans 

l’horizon 0-20 cm pour les 18 traitements (n = 54). 

 

Figure 9. Abondance relative des actinobactéries en fonction de l’abondance relative 

des acidobactéries pour chacun des 18 traitements (n = 54). 
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3.4.4 Impact des pratiques agricoles sur la quantité de carbone dans les sols  

La teneur mesurée en Corg est de 1,99 ± 0,45% pour l’ensemble des échantillons (n = 

54) (tableau 16). La combinaison de traitements D R3 O présente la plus haute 

moyenne et L R3 M, L R2 O et L R2 M les plus basses.  L’analyse de la variance 

(tableau 16) indique un effet significatif du labour. Les parcelles labourées ont une 

teneur en Corg significativement plus faible (1,84 ± 0,27 %, n = 27) que les parcelles en 

semis direct (2,12 ± 0,54%, n = 27) d’après le test t de Student (α = 0,05). Le carbone 

théoriquement intégré dans le sous-sol l’année précédant l’échantillonnage (2014) 

reflète les rendements du maïs en fonction des pratiques agricole (tableau 16). Les 

combinaisons L R1 M et L R2 M ont les valeurs les plus élevées et les parcelles sans 

fertilisation ont les valeurs les plus basses.  L’analyse de la variance montre un effet 

significatif des trois traitements (fertilisation, travail du sol, rotation de culture). Le test 

t de Student (α = 0,05) pour la fertilisation indique une différence significative entre 

les parcelles fertilisées d’une part (594 ± 89 g.Corg.m
-2 pour la méthode minérale et 540 

± 91 g.Corg.m
-2 pour la méthode organique) et les parcelles non fertilisées (145 ± 80 

g.Corg.m
-2). De même, les parcelles labourées ont reçu plus de carbone que les parcelles 

en semis direct (491 ± 215 g.Corg.m
-2 par rapport à 362 ± 200 g.Corg.m

-2). Enfin, le test 

t de Student n’indique pas de différence significative entre les systèmes de cultures.   
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Tableau 16. Moyennes et écarts types des rendements, de la teneur en carbone 

organique (Corg  en %) et de la quantité estimée de carbone intégré dans le sol pour 

l’année 2014 (Ci 2014 en g.Corg.m-2) pour l’ensemble des traitements (n = 54). Les 

moyennes suivies de la même lettre entre parenthèses n’ont pas de différences 

significatives entre elles avec un test de Student (α < 0,05). La lettre (a) représente le 

groupe avec la moyenne la plus élevée. 
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Tableau 17. Analyse de la variance (ANOVA) avec test de Fischer au seuil α = 0,05 

sur l’effet des combinaisons de traitements sur la teneur en carbone organique (Corg  

en %) et de la quantité estimée de carbone intégré dans le sol pour l’année 2014 (Ci 

2014 en g.Corg.m-2).  En gras : Les effets sont significatifs à p < 0,05. ddl : degré de 

liberté. 

 

3.4.5 Relation entre les indicateurs de la diversité et de la composition de la 

communauté bactérienne impactés par les pratiques agricoles et le carbone 

organique des sols  

Les deux premières composantes de l’analyse PCA de la figure 10 représentent 55,8 % 

de la variation. L’analyse montre le lien entre la variation de la proportion relative des 

actinobactéries, des acidobactéries, des planctomycètes et de l’indice de Shannon. Ces 

variations ne sont pas liées avec celles des autres variables impactées significativement 

par le travail du sol (Corg, Ci2014 et bactéroidètes). Le nombre d’UA est lié à l’autre 

variable impacté significativement par le mode de fertilisation (Ci 2014) ainsi qu’à 

l’abondance relative des bacteroidètes. L’abondance relative des verrucomicrobia est 

la seule variable de cette analyse qui soit impactée significativement par le système de 

culture.  
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Figure 10. Ordination PCA comparant les compositions bactériennes des sols des 18 

combinaisons de traitement (systèmes de culture + type de travail + fertilisation). Les 

vecteurs illustrent les corrélations entre les variables impactés significativement par les 

pratiques agricoles ou en lien avec le continuum oligotrophe-copiotrophe : L’indice 

Shannon (diversité alpha), la quantité d’unités amplifiables (UA bactéries), 

l’abondance relative des acidobactéries, actinobactéries, bacteroidètes, 

planctomycètes, et verrumicrobia ainsi que la teneur en carbone organique et la quantité 

estimée de carbone intégré dans le sol lors de la précédente saison de culture (2014). 

 

3.5 Discussion 

Cette étude évalue l’impact des pratiques agricoles sur la communauté bactérienne de 

sols agricoles cultivés sous un gradient de pratiques d’agriculture intensive à 

agriculture de conservation et le lien avec la quantité de SOC.  
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3.5.1 Le continuum oligotrophe-copiotrophe est un marqueur significatif de la 

diversité de la communauté bactérienne des sols agricoles 

Les acidobactéries et les actinobactéries, choisies comme des indicateurs des milieux 

oligotrophe et copiotrophe respectivement (Ho et al., 2017), représentent près de 50 % 

de la quantité des bactéries du gleysol dans l’ensemble des parcelles. Le continuum 

entre les abondances relatives est significatif avec un r2 = - 0,94 (n = 54, figure 9 et 

tableau 15). Ces deux résultats permettent de valider la première hypothèse, le 

continuum oligotrophe-copiotrophe peut décrire une partie de l’écologie bactérienne 

dans un gleysol soumis à des combinaisons de pratiques agricoles depuis 7 ans. Les 

milieux les plus copiotrophes sont liés aux combinaisons D R3 M, D R2 A, D R2 O, D 

R1 M et D R1 O.  

Des enjeux agronomiques et environnementaux majeurs peuvent être liés à ce résultat. 

Le phylum des actinobactéries comprend des espèces comme streptomyces ou 

arthrobacter, reconnues comme des rhizobactéries favorisant la croissance des plantes 

(ou PGPR pour plant-growth promoting rhizobacteria) (Degrune et al., 2016). L’opéron 

phn impliqué dans la synthèse de la C-P lyase et la mobilisation du phosphore qui peut 

profiter aux plantes est très présent chez les actinobactéries (Carles et al., 2019; 

KeiluweitNico, et al., 2015). Ces bactéries produisent des oxydes de manganèse 

biogéniques comme la birnessite, impliqués dans de nombreuses réactions redox et 

dans le contrôle de la distribution d’éléments traces pouvant être mobilisés par les 

plantes (Tebo et al., 2005). Du point de vue environnemental, la Cecilia et Maggi (2018) 

ont montré que ces bactéries à Gram + peuvent dégrader le glyphosate (Duke et Powles, 

2008), en sarcosine (via la C-P lyase). Cette propriété améliore la disponibilité du 

phosphate pour les plantes et peut prévenir la formation d’AMPA (acide 

aminométhylphosphonique), le principal  produit de dégradation du glyphosate dans 

les sols (Sviridov et al., 2015). Ce métabolite est reconnu pour altérer certains processus 

physiologiques vitaux chez les plantes (Gomes et al., 2014). Des teneurs importantes 

de glyphosate et d’AMPA sont mesurées dans la plupart des cours d’eau situés dans 
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des bassins versants avec une forte activité agricole  (Hébert et al., 2019). Alvarez et 

al. (2017) montrent l’étendu du potentiel de bioremédiation des sols des actinobactéries 

pour de multiples polluants et notamment pour des produits de synthèse utilisés en 

agriculture. Pour le pôle oligotrophe du continuumn, NewmanHoilett, et al. (2016) ont 

montré que l’abondance relative de certaines bactéries impliquées dans le recyclage 

des nutriments dans les sols et appartenant aux acidobactéries est significativement plus 

basse après un traitement au glyphosate. Les acidobactéries sont également 

caractérisées par la production de quantité importante de biofilms (ou EPS pour 

Extracellular Polymeric Substances). Costa et al. (2020) ont montré que l’EPS 

constitue une importante réserve de nourriture pour la communauté bactérienne, en 

particulier les planctomycètes. Les résultats du tableau 14 et de la figure 11 vont dans 

ce sens. La variation de l’abondance relative des planctomycètes est en effet fortement 

liée à celle des acidobactéries (r2 = 0,8077), ce coefficient de corrélation positif peut 

indiquer un mutualisme, voir un commensalisme, entre ces deux phyla (Lupatini et al., 

2014).  

Les proteobactéries sont les plus abondantes en quantité relative dans de nombreux sols 

représentant des conditions pédoclimatiques diverses (Fierer, Noah et al., 2009). Or, 

les résultats de cette étude (figure 8, tableaux 13 et 14) montrent qu’elles représentent 

moins de 20 % de la communauté bactérienne, derrière les actinobactéries et les 

chloroflexi. Leur présence n’est pas liée à des combinaisons de traitement ou des 

variables particulières (système de culture, travail du sol, fertilisation). De plus, ce 

phylum est présenté comme indicateur de milieux copiotrophes (Ho et al., 2017). Or, 

d’après le tableau 15, le coefficient de corrélation avec les actinobactérie est de r2= 

0,5645. Enfin, ce phylum forme un continuum avec les chloroflexi avec un r2= - 0,8526. 

Ce coefficient négatif indique une relation de nature antagoniste ou éventuellement 

concurrentielle. Le phylum des chloroflexi est significativement plus présent dans les 

combinaisons de traitements D R2 O, D R2 A et D R2 M mais n’est pas lié à une 

variable de traitement en particulier (tableau 13 et 14). Trivedi et al. (2016) apporte une 
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explication dans leur étude sur la composition de la communauté bactérienne en 

fonction de l’usage des sols (forêts, prairies, sols cultivés) et l’utilisation d’indicateurs 

de santé des sols sur la base de la composition de la communauté bactérienne. Les 

protéobactéries sont un phylum dominant et ubiquiste dans des sols non perturbés par 

anthropisation tandis que les chloroflexi ont un métabolisme très flexible et peuvent 

être considérées comme indicateur de dégradation du sol (Trivedi et al., 2016). 

L’analyse de l’abondance relative des subdivisions α, β, δ et γ des protéobacteries 

pourrait préciser la position de ce phylum dans le continuum oligotrophe-copiotrophe 

ou l’impact des traitements ou des combinaisons de traitement sur la présence de PGPR 

comme mesorizobium ou d’autres bactéries comme pseudodomonas.   

Les résultats montrent que les autres phyla sont moins directement liés au continuum 

oligotrophe-copiotrophe. Leur présence, influencée à des degrés divers par les 

traitements agricoles peut avoir une importance significative sur l’écologie 

microbienne et le système bactéries-plantes.  Les combinaisons de traitements L R2 A 

et L R3 A favorisent les bactéroidètes (tableau 13). Certaines bactéries comme 

flavobacterium sont reconnues pour leur rôle positif sur la croissance des cultures 

(Degrune et al., 2016). Kraut-Cohen et al. (2020) notent également que Cytophagaceae 

et Chitinophagaceae peuvent dégrader des molécules organiques complexes comme la 

chitine et associent la présence des bactéroidètes à la disponibilité du SOC. Les 

firmicutes et les  gemmatimonadetes sont les seuls phyla ne pouvant être liés ni à une 

pratique en particulier ni à un continuum (tableau 15). Les mêmes interprétations 

peuvent s’appliquer aux nitrospirae. Les résultats montrent la sensibilité de ce phylum 

au travail du sol confirmant plusieurs travaux comme celui de Sun et al. (2018).  

L’abondance absolue de chacun de ces 3 phyla pour les 18 traitements (= proportion 

relative de chaque OTU * nombre d’UA, données non représentées tirées du tableau 

11 et de la figure 8) n’est pas liée au nombre d’UA. Leur présence (en quantité) est 

donc constante entre les différents traitements. Degrune et al. (2016) montrent un 

impact de la profondeur d’échantillonnage sur l’abondance des nitrospirae notamment. 
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Notre protocole d’échantillonnage ne permet pas de le vérifier, mais la présence de ces 

phyla peut être liée à la limite zone oxique/ zone anoxique des sols. Le fait que 

firmicutes peuvent oxyder le Mn2+en Mn3+ (Tebo et al., 2005) renforce cette hypothèse 

explicative. Ces trois phyla ou certains genres associés à ces trois phyla ont un rôle 

reconnu dans le cycle de l’azote ou comme des PGPR comme nitrospirae ou 

paenibacillus (firmicutes) (Degrune et al., 2016). Enfin, l’abondance relative plus 

importante des verrucomicrobia dans les traitements D R3 A, D R3 O ou L R3 A 

(tableau 13) est difficile à interpréter avec les résultats disponibles. Les informations 

sur ce phylum sont assez rares en raison notamment du faible nombre d’espèces 

cultivables in vitro (Navarrete et al., 2015). Ce phylum est sensible aux variations du 

couvert végétal. Des données supplémentaires liées à la présence de fourrages 3 années 

consécutives (caractéristique du système R2) pourraient expliquer l’abondance relative 

plus faible de ce phylum dans ce cycle de culture. 

3.5.2 Le continuum oligotrophe-copiotrophe est lié significativement à la technique 

de travail du sol. 

La présence des acidobactéries est significativement favorisée par le labour des sols 

(tableau 4). Des résultats similaires ont été observés quelques temps après le labour 

d’un sol agricole par Legrand et al. (2018). Wang et al. (2020) indiquent que le semis 

direct favorise les actinobactéries.  Fan et al. (2018) ont la même interprétation dans 

leurs travaux sur des sols de grandes cultures au Québec, les conditions créées par le 

semis direct étant comparées à un environnement rhyzosphérique. Ces résultats 

permettent de valider la deuxième hypothèse, le continuum oligotrophe-copiotrophe 

dans les sols est lié aux pratiques agricoles et en particulier au travail du sol dans cette 

étude. L’ordination PCA de la figure 10 montre que la teneur en carbone organique 

mesurée ou la quantité estimée de carbone intégrée en 2014 n’explique pas la 

copiotrophisation ou l’oligotrophisation des sols. La quantité de fertilisant organique 

ou inorganique utilisée augmente significativement la quantité de bactéries dans les 

sols (en nombre d’UA,  comme cela est rapporté dans de nombreuses études comme 
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celle de Bissett et al. (2013) mais n’impacte pas la relation entre les acidobactéries et 

les actinobactéries. La troisième hypothèse de cette étude ne peut donc pas être validée. 

Ce résultat permet de discuter de la notion de milieux oligotrophes et copiotrophes : En 

définissant la richesse du milieu par la quantité de carbone, d’azote et de phosphore 

disponible, celle-ci semble plus liée à la quantité de bactéries qu’à la diversité de la 

communauté bactérienne dans notre étude. D’autres indicateurs biogéochimiques 

doivent être trouvés pour caractériser le continuum. Lehmann, J. et al. (2020) montrent 

que l’énergie allouée par les micro-organismes pour la dégradation du SOC est moins 

importante si la diversité des molécules organiques disponibles dans le sol augmente. 

La biodégradation des photosynthétates est énergiquement plus coûteuse que celle de 

la SOC constituée des débris de différents lipides, polysaccharides issu des cellules 

microbiennes (et des débris de photosynthétates qui ont permis leur production). Les 

indicateurs permettant de différencier la matière organique microbienne et végétale 

dans la SOC comme la lignine ou le δ13C peuvent être proposés pour caractériser la 

copiotrophisation ou l’oligotrophisation des sols.    

3.5.3 La communauté bactérienne et la structure du sol 

D’après Nunan et al. (2020), les sols sont constitués par une multitude de 

microenvironnements juxtaposés et caractérisés notamment par la discontinuité de la 

pellicule d’eau. La compétition pour la ressource entre les bactéries ne se situe pas à 

l’échelle de l’ensemble du substrat mais à l’échelle des microenvironnements. La 

modification des miro-environnements par le labour peut être une hypothèse de travail 

pour expliquer le continuum copiotrophe-oligotrophe. Les actinobactéries 

dépolymérisent la matière organique en utilisant la Mn peroxydase. Cela nécessite la 

présence d’oxygène dans des microenvironnements avec des interfaces 

oxique/anoxique dans lesquelles le manganèse pourra être réduit/oxydé 

successivement en birnessite /MnIII (aqueux) (Jones et al., 2018; KeiluweitNico, et al., 

2015; Kuzyakov et Blagodatskaya, 2015). Une trop forte concentration de peroxyde 
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d’hydrogène, caractéristique des milieux copiotrophes peut également inhiber la 

croissance des acidobactéries comme il a été avancé par S I Kuznetsov et al. (1979). 

En  limitant la présence des microenvironnements au sein des macroagrégats, le travail 

du sol peut donc créer de facto des conditions oligotrophes comme discuté dans Koch 

(2001) rejoignant les débats sur le caractère récalcitrant ou labile de la matière 

organique (Paustian et al., 2016). Cependant, l’un des principaux impacts du labour est 

de détruire les macroagrégats formés pendant la saison de culture (Angers, D. A., 1998).  

La structure du sol est modifiée par le fait que les microagrégats ne sont plus maintenus 

par les racines et les hyphes fongiques (Six et Paustian, 2014). Une autre hypothèse de 

travail est que les labours réguliers depuis 7 ans et/ou celui de l’automne précédent 

l’échantillonnage ont moins modifié les microenvironnements de manière à favoriser 

la physiologie des acidobactéries qu’ils ont créé de nouveaux microenvironnements 

favorables aux acidobactéries. La création de nouveaux microenvironnements pourrait 

expliquer l’indice de Shannon plus important dans les systèmes labourés et fortement 

lié au pôle oligotrophe du continuum (figure 11). La nature de la matière organique 

accessible dans ces nouveaux microenvironnements peut être un des facteurs 

d’importance pour expliquer l’évolution du continuum vers le pôle oligotrophe.  Les 

études sur l’effet d’amorçage par exemple ont montré la prévalence progressive des 

acidobactéries lors de la phase de biodégradation du SOC ancien (plus ligneuse) qui 

succède à la phase de dégradation de matière fraiche (glucose) dominée par les 

actinobactéries ou les proteobactéries (Blagodatskaya et Kuzyakov, 2008; Kuzyakov 

et Blagodatskaya, 2015; Kuzyakov et al., 2000).  Kallenbach, C. M. et al. (2016) ont 

montré une dynamique similaire entre ces deux phyla dans des sols artificiels traités 

soit avec de la lignine soit avec du glucose. Enfin, les résultats de Costa et al. (2020) et 

de Lupatini et al. (2014) sur les réseaux de co-occurrence des bactéries et des 

champignons dans les sols ont montré l’importance des phyla « clés de voûte » 

(keystone). Ces phyla sont les plus interconnectés avec les autres phyla parmi la 

communauté microbienne. Lupatini et al. (2014)  indiquent que ces phyla clés de voûte 

ne sont pas les mêmes en fonction de l’évolution de la disponibilité de la ressource. 
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Chacune des clés de voûte joue un rôle central mais transitoire. Costa et al. (2020) 

illustre cette dynamique avec la production abondante d’EPS par les acidobactéries, 

qui favorise dans un premier temps les planctomycètes avant que certains champignons 

se montrent plus efficaces pour l’acquisition de cette ressource. Une hypothèse de 

travail est que les acidobactéries dans les sols labourés de notre étude sont le phylum 

clé de voûte au début de printemps en raison du labour de l’automne précédent qui peut 

initier la reformation des macroagrégats par la production importante de biofilm. Ces 

hypothèses montrent la nécessité de mettre en lien la dynamique du continuum 

oligotrophe-copiotrophe avec des modèles de la dynamique de formation des 

microagrégats et des macroagrégats comme celui testé par Li et al. (2017). 

3.6 Conclusion 

Notre étude montre la compétition entre les acidobactéries et les actinobactéries dans 

un sol agricole soumis à des combinaisons de pratiques agricoles caractéristiques du 

secteur des grandes cultures. Ces résultats suggèrent que le continuum oligotrophe-

copiotrophe décrit une partie de l’écologie bactérienne dans les sols agricoles.  Le 

labour des sols à 20 cm de profondeur à l’automne favorise un milieu oligotrophe 

caractérisé par la présence des acidobactéries au début de la nouvelle saison de 

production agricole. Ce processus peut avoir des conséquences agronomiques sur la 

santé des sols ou le cycle de l’azote par exemple et des conséquences 

environnementales liées à la biodégradation des pesticides. Le lien avec la quantité de 

matière organique présente dans les sols n’a pas été établi. L’impact de paramètres clés 

de la  structure des sols comme la formation des agrégats peut être en lien étroit avec 

la diversité phylogénétique, structurale et fonctionnelle de la communauté bactérienne  
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CONCLUSION GÉNÉRALE 

Les herbicides à base de glyphosate sont la classe d’herbicides la plus vendue dans le 

monde. Chaque année depuis 2010, 700 000 tonnes de matière active sont appliquées 

principalement dans les 650 millions d’hectares des grandes cultures en milieux 

tempérés. Autrement dit, c’est l’équivalent de 1 litre de Roundup540©, le produit phare 

de l’entreprise Bayer, qui est pulvérisé tous les ans sur chaque hectare de grande culture 

dans le monde. L’utilisation systématique de cet herbicide dans la lutte contre les 

adventices par les agriculteurs est à l’origine d’une traçabilité approximative des taux 

et des périodes de traitements à l’échelle de la parcelle. Une des conséquences 

environnementales de cette utilisation massive est la présence de résidus de glyphosate 

ou d’AMPA (son principal métabolite) dans les sols agricoles, l’eau et les sédiments 

des rivières ainsi que dans des aliments. Certaines agences de santé comme l’OMS 

classent le glyphosate comme un cancérigène probable pour les humains. Le 

renouvellement des autorisations est de plus en plus controversé, notamment en Europe, 

où les cultivars génétiquement modifiés pour résister au glyphosate ne sont pas 

autorisés. Or, le le glyphosate n’a pas d’équivalent chimique compétitif du point de vue 

agronomique, économique et environnemental. De plus son utilisation facilite la 

pratique du semis direct, considérée comme un élément central pour le stockage de 

carbone dans les sols et la lutte contre les changements climatiques.  

L’utilisation raisonnée des herbicides à base de glyphosate en combinaison avec le 

travail du sol minimisé peut être un consensus social, environnemental et économique 

envisageable. Cette nécessaire transition vers la durabilité des grandes cultures appelle 

à une meilleure connaissance de l’impact des pratiques agricoles sur la persistance du 

glyphosate dans l’environnement en général, et dans les sols en particulier. L’objectif 
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de cette thèse a été de faire le lien entre 1) la persistance du glyphosate dans les sols, 2) 

la structure de la communauté bactérienne des sols (liée au processus de dégradation 

du glyphosate et de l’AMPA) et 3) l’altération de la fraction minérale fine (liée au 

processus d’adsorption/désorption du glyphosate et de l’AMPA) dans des sols traités 

par des combinaisons de pratiques agricoles. L’expérience a été menée en plein champ 

pendant les 3 ans d’une rotation de culture maïs-soja-blé où les techniques de travail 

du sol et de fertilisation sont compatibles avec les pratiques agricoles courantes au 

Québec. Le dispositif expérimental a été mis en place 7 ans avant les campagnes 

d’échantillonnage. Les taux d’application de HBG n’ont pas été imposés : Le choix des 

dates d’application et des quantités pulvérisées ont été laissés aux choix des experts de 

terrain en fonction des conditions climatiques favorables aux pulvérisations et de la 

pression des adventices. L’objectif de cette stratégie de recherche est de refléter la 

réalité de l’utilisation des herbicides pour faciliter la communication des résultats aux 

principaux utilisateurs potentiels de ces résultats, les agriculteurs.   

Les résultats du premier chapitre démontrent que l’AMPA, le principal composé issu 

de la dégradation du glyphosate, est persistant dans les sols jusqu’à 350 jours après la 

dernière application de HBG. La persistance de l’AMPA est démontrée dans l’horizon 

de surface (0-20 cm) et l’horizon de sub-surface (20-40 cm). Ce dernier point est 

particulièrement important dans des gleysols où la nappe d’eau souterraine libre est 

située à moins de un mètre de profondeur. L’ensemble des analyses a été réalisé sur 

des échantillons prélevés dans la semaine précédant la nouvelle application d’herbicide 

post-émergence. Ces résultats indiquent que dans un schéma où les HBG sont appliqués 

chaque année, le stade de levée/germination des cultures d‘intérêt se déroule en partie 

(50 % des parcelles environ) dans un sol contenant une quantité non négligeable 

d’AMPA dans le sol. Le bilan molaire d’équivalent glyphosate à l’hectare est supérieur 

à la quantité de glyphosate appliquée lors du précédent traitement de HBG dans 

certaines parcelles montrant un effet cumulatif entre certains cycles saisonniers de 

culture. L’effet du travail du sol sur la persistance de l’AMPA est significatif certaines 
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années. L’accumulation année après année d’AMPA n’est cependant pas démontrée 

sur le suivi réalisé sur trois années. Notre étude montre un lien entre la persistance de 

l’AMPA et le travail du sol. L’AMPA est plus persistant dans les sols labourés que 

dans les sols traités en semis direct.  A notre connaissance, ces résultats significatifs 

n’ont pas été documentés, ni dans l’est du Canada, ni dans des gleysols de climats 

tempérés froids. Nos résultats montrent la limite de l’indicateur de la demi-vie (DT50) 

pour l’AMPA. Cet indicateur est pourtant largement utilisé au Canada, États-Unis et 

en Europe. Au Québec la demi-vie de l’AMPA est comprise entre 2,1 jours et 151 jours 

selon le gouvernement. Il n’y a pas de valeur précise retenue, l persistance de l’AMPA 

n’est en effet pas prise en compte dans le calcul de l’Indice de Risque du glyphosate 

calculé par le Ministère de l’environnement et des changements climatiques du Québec 

en tant que molécule fille du glyphosate. Nos résultats démontrent 1) l’importance 

d’intégrer l’AMPA dans le calcul de l’évaluation environnementale du glyphosate, 2) 

l’importance de compléter les données de demi-vie obtenues en milieu contrôlé par des 

données obtenues en milieu naturel, 3) de prendre en compte les pratiques agricoles et 

notamment le travail du sol et 4) d’évaluer la possibilité d’introduire le DT90 (le délai 

nécessaire pour que 90% d’une quantité donnée d’une molécule soit dégradée) dans les 

évaluations environnementales du glyphosate. Davantage de recherches comme celles 

menées par notre laboratoire sur la dégradation du glyphosate en AMPA dans la plante 

pourront compléter les données dans les sols en précisant la quantité d’AMPA exsudée, 

le délai d’exsudation après application de glyphosate, la profondeur d’exsudation, les 

différences de quantités exsudées entre les cultivars ainsi que le rôle des pratiques 

agricoles sur ce processus. Nos résultats indiquent le risque d’une pollution diffuse de 

l’AMPA dans l’environnement alors les campagnes d’échantillonnage de la colonne 

d’eau et des sédiments au Québec se focalisent sur la période estivale, au moment où 

les HBG sont appliqués dans les champs, contrairement aux résultats traités dans cette 

thèse. Nos résultats montrent la nécessité d’études sur la présence de l’AMPA dans les 

cours d’eau tout le long de l’année en identifiant la forme (dissoute ou particulaire) et 
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les éléments associés au lessivage de l’AMPA (manganèse, acides organiques, oxydes 

métalliques, phosphate).   

Le chapitre 2 a démontré l’altération de la fraction minérale fine sur une période de 

moins de 7 ans par le labour régulier annuel des sols. L’abondance relative des 

minéraux primaires (quartz, hornblende, augite, albite, microcline notamment) est 

inférieure dans les systèmes labourés par rapport aux systèmes en semis direct. Le 

labour impacte significativement la quantité de phyllosilicates secondaires en moins de 

7 ans. Ce résultat a été peu documenté à notre connaissance. Il montre l’impact majeur 

qu’ont pu avoir des décennies de travail du sol (depuis les années 1930) à la charrue à 

20 cm de profondeur à raison de 1 ou 2 fois par an. Au-delà de la quantité de 

phyllosilicates secondaires, l’abondance relative des différentes familles d’argile est 

impactée. L’abondance relative de l’illite, de la montmorillonite et du clinochlore est 

plus importante dans les systèmes labourés. Ces modifications peuvent avoir un impact 

majeur sur la capacité d’échange cationique et anionique des sols et sur la surface 

spécifique du sol. Le cycle géochimique des principaux éléments essentiels pour la 

plante (Ca, Mn, Mg, Fe notamment) peut être profondément impacté. Ce raisonnement 

peut s’appliquer pour les métaux lourds (Hg, As) ainsi que pour les résidus de 

pesticides comme le glyphosate et l’AMPA. Ces résultats peuvent servir de base pour 

vérifier l’impact des pratiques agricoles qui ont pour objectif d’activer la pompe 

biologique dans les champs agricoles par des techniques comme l’agroforesterie ou les 

cultures sous couverture permanente. Les racines des plantes ou des arbres peuvent 

déposer en surface des éléments minéraux adsorbés en profondeur par leurs racines. 

Notre étude peut aider à l’élaboration d’approches méthodologiques pour vérifier si 

l’altération des phyllosilicates secondaires peut être freinée ou modifiée par le dépôt de 

Na, K, Ca, Mn à la surface des sols lors de la destruction des couverts végétaux par 

exemple. Le chapitre 2 a également souligné l’importance de la structure du sol dans 

les processus biogéochimiques. Les résultats suggèrent que l’altération des 

phyllosilicates est liée à la  présence des macroagrégats. Ces résultats vont dans le sens 
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d’études récentes qui soulignent l’importance de la quantité et des caractéristiques des 

micro-environnements sur la biogéochimie du sol. La méthode d’analyse des 

macroagrégats doit être standardisée pour systématiser les mesures et permettre la 

production de méta-analyses, permettre des comparaisons entre les agrosystèmes et 

permettre de modéliser la dynamique des agrégats au moins à l’échelle de la saison de 

culture. Le lien entre les agrégats, l’abondance relative des phyllosilicates et les 

bioindicateurs de la lignine constitue un autre résultat majeur de cette thèse. Les 

bioindicateurs de la lignine ont été largement utilisés pour mesurer la fraction terrigène 

de la matière organique de la colonne d’eau et des sédiments. Cette étude suggère que 

les bioindicateurs de la lignine peuvent être utilisés pour mesurer la fraction végétale 

de la matière organique des sols pour l’étude de l’adsorption de la matière organique 

par les phyllosilicates. Une ouverture scientifique envisageable justifiée par ce travail 

serait l’utilisation des isotopes du carbone de la matière organique en général et de la 

lignine en particulier avec les techniques d’analyse des compositions isotopiques sur 

des composés spécifiques. Cette stratégie paraît pertinente pour faire le lien, suggéré 

par ce chapitre, entre le couvert végétal, la structure du sol (les agrégats) et l’adsorption 

de la matière organique ligneuse.   

Le chapitre 3 a démontré la présence significative du continuum acidobactéries-

actinobactéries dans les sols de grandes cultures. Dans les sols étudiés, ce continuum 

concerne environ 50% des bactéries présentes. Le continuum acidobactéries-

actinobactéries a été surtout étudié dans les sols naturels et en laboratoire. Le travail du 

sol impact significativement l’abondance relative de ces deux phyla. Les acidobactéries 

sont relativement plus abondantes dans les systèmes labourés. Ce chapitre montre 

également que la fertilisation minérale ou organique augmente la quantité de bactéries 

dans les sols mais n’a pas ou peu d’impact sur l’écologie bactérienne et la structure de 

la communauté bactérienne. Les résultats suggèrent que la stratégie des acidobactéries 

et des planctomycètes est plus adaptée dans les sols labourés. Inversement, la stratégie 

des actinobactéries est plus adaptée dans les sols en semis direct. Ce résultat majeur 
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peut être à la base du détail du continuum à l’échelle taxonomique inférieure. Ce 

continuum doit être également détaillé en fonction de la profondeur, par exemple sur 

les 30 premiers centimètres d’un sol par tranche de 5 cm. De même la relation de ce 

continuum avec les autres continuums comme celui observé entre les protéobactéries 

et les chloroflexi. Enfin, la figure 11 montre le lien étroit entre l’abondance relative des 

acidobactéries et des actinobactéries, et la structure du sol. Les résultats suggèrent que 

les actinobactéries sont favorisées dans les sols structurés par la présence de 

macroagrégats. Conformément aux résultats du chapitre 2 et à leur interprétation, la 

présence plus importante des acidobactéries (et des planctomycètes) dans les sols peut 

être liée à l’accessibilité de la lignine dans les sols. Ces résultats suggèrent que les 

acidobactéries peuvent être des espèces colonisatrices à la base de la structuration du 

sol par la production de polymères extracellulaires.  L’étude du lien entre la dynamique 

de la structure du sol et la dynamique de la communauté bactérienne peut constituer 

une perspective de recherche majeure. Enfin la figure 11 suggère l’hypothèse 

principale de cette thèse, que les systèmes en labour peuvent favoriser d’une part la 

dégradation du glyphosate en AMPA par la présence plus importante des 

acidobactéries par rapport aux actinobactéries et d’autre part l’adsorption de l’AMPA 

crée par l’altération des phyllosilicates secondaires. Cette hypothèse peut mener à des 

recommandations d’utilisation des HBG en fonction d’indicateurs de l’altération des 

phyllosilicates et de la structure de la communauté bactérienne. Ces résultats suggèrent 

en effet que la persistance de l’AMPA dans les sols agricoles peut être minimisée en 

réduisant la fréquence et l’intensité du labour d’une part tout en maintenant une activité 

biologique dans le sol qui soit favorable à la stratégie d’accès à la ressource des 

actinobactéries. Ces résultats ouvrent donc la voie pour une gestion de la problématique 

de l’utilisation des HBG à une échelle plus proche des agriculteurs, basée sur leur 

créativité pour maintenir le sol vivant. Les résultats de cette thèse illustrent la pensée 

de nombreux agriculteurs innovants rencontrés pendant ces années de recherche : 

L’agriculture est avant tout la culture du sol.  
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Figure 11 Ordination en composante principale comparant l’abondance relative (%) 

des acidobactéries et des actinobactéries, le diamètre moyen pondéré des 

macroagrégats (DMP en mm), la teneur en AMPA (ppm), l’abondance relative (%) de 

montmorillonite, illite, et clinochlore dans les sols du système R1 (0-20 cm). Les 

vecteurs illustrent les corrélations entre les variables. 
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ANNEXE A 

 

 

DISPOSITIF EXPÉRIMENTAL DÉTAILLÉ 

Dispositif expérimental en split-split factoriel mis en place en 2008 avec 3 facteurs (travail du sol, 

rotation de culture, fertilisation) au centre d’étude sur les grains (CEROM) à Saint Mathieu de Beloeil, 

Québec, Canada. Les résidus de culture sont laissés en place avec la récolte. (x) : parcelles non utilisées 

pour cette étude (résidus exportés après la récolte ou quatrième bloc de répétition non utilisé).   
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