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1. Introduction 

Quels sont les impacts des substances toxiques sur la biodiversité ? Quels sont les facteurs qui modulent ces effets ? À 
travers quels processus agissent-ils ? Comment utiliser ces connaissances pour évaluer, gérer et atténuer les risques pour 
l’environnement et les écosystèmes ? 

Répondre à ces questions constitue un enjeu majeur de l’écotoxicologie actuelle pour des raisons cognitives, mais aussi 
appliquées à la gestion sanitaire et environnementale. Pour étudier le transfert et les effets des polluants au sein de 
communautés de vertébrés terrestres, les approches proposées dans le champ de l’écotoxicologie du paysage apportent un 
cadre conceptuel et méthodologique prometteur et probablement déterminant. Les approches « traditionnelles » cherchant 
à mesurer l’exposition individuelle et ses conséquences sur les organismes (réponses biochimiques, physiologiques, traits 
d’histoire de vie) et les populations (effectifs, sex-ratio, structure génétique…) apportent des éléments de compréhension-clé 
pour appréhender ces questions. Cependant, elles sont intrinsèquement limitées, car elles n’intègrent pas, aux échelles 
spatiales et temporelles pertinentes et dans un contexte spatialement explicite, l’ensemble des propriétés émergentes et des 
processus qui interviennent à des niveaux d’organisation supérieurs (communauté, paysage [LID 08]) et qui contribuent à 
déterminer le transfert des contaminants et les réponses des systèmes biologiques. D’une part, les polluants émis peuvent 
être disséminés sur des étendues de plusieurs km² voire centaines de km². Les facteurs qui conditionnent alors la distribution 
spatiale des contaminants dans l’environnement sont des facteurs locaux (caractéristiques des sols par exemple), mais aussi 
à l’échelle du paysage (occupation des sols, rugosité des habitats) et des facteurs plus globaux (courants atmosphériques, 
topographie et climatologie...). D’autre part, au-delà des habitats contaminés, les caractéristiques paysagères déterminent le 
fonctionnement des communautés et des méta-communautés, jouant ainsi un rôle essentiel sur les mécanismes de stabilité 
et de résilience. Étant donné les traits biologiques et écologiques des vertébrés terrestres (comportement spatial, 
comportement de nourrissage, rythmes biologiques, durée de vie), et puisque leur principale voie d’exposition aux 
contaminants est la voie trophique [SMI 07], il semble crucial d’aborder ces questions à des échelles spatiales et temporelles 
relativement larges (à l’échelle du paysage, sur plusieurs km², et sur des durées de plusieurs mois voire années), et en 
intégrant des processus écologiques à l’échelle des communautés et des paysages (relations proies-prédateurs, connectivité 
des habitats…). 

Qu’est-ce que l’écotoxicologie du paysage et quelles opportunités offre ce champ thématique pour mieux comprendre les 
transferts et les effets des polluants au sein des communautés de vertébrés terrestres ? Ce chapitre débute par une 
introduction exposant le cadre contextuel et conceptuel de l’écotoxicologie du paysage, et se poursuit par trois études de cas 
menées sur un site pollué par des éléments traces métalliques, l’ancienne fonderie de Metaleurop Nord, sur les petits 
mammifères et les oiseaux. 

2. Vers une écotoxicologie du paysage 

2.1. L’exposition aux contaminants est hétérogène dans l’espace 

Il est reconnu que l’exposition des organismes mobiles aux contaminants varie dans l’espace, notamment du fait de 

l’hétérogénéité spatiale de la contamination des sols, de la disponibilité environnementale des polluants et des caractéristiques de 

l’habitat et du paysage [CLI 95, MAR 96, SMI 07]. Le besoin de développer une estimation spatialement et temporellement 

explicite de l’exposition aux polluants a été souligné durant la dernière décennie, et l’on peut noter une augmentation des études 

s’intéressant à ces questions [HOP 06]. Certains auteurs ont mis en évidence, par modélisation, l’influence de la contamination du 

sol, de l’hétérogénéité de l’occupation du sol et de la taille du domaine vital sur l’exposition des organismes étudiés [HOP 01, LOO 

10, MAR 96, PUR 07, SCH 08]. Dans la grande majorité des cas, ces études utilisent des modèles individus-centrés pour calculer 

une exposition cumulée. Un effort a également été fait pour introduire des données spatialement explicites (taille du domaine vital, 

hétérogénéité de la contamination ou comportement de nourrissage) dans l’évaluation du risque liés à différents polluants [GAI 05, 

KOO 05, LOO 10, SAL 10, TOP 05]. Les travaux mesurant la variabilité spatio-temporelle de l’exposition dans les situations de 

terrain restent en revanche très rares. Par ailleurs, l’influence de l’hétérogénéité spatiale de l’occupation du sol a été regardée à 

l’échelle de l’habitat, mais pas à l’échelle de la mosaïque d’habitats, c’est-à-dire du paysage. 
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2.2. Le paysage est une mosaïque de taches d’occupation du sol, mais aussi un niveau d’organisation écologique 

Le paysage est défini comme une mosaïque caractérisée par la composition, la structure et la fonction des taches d’occupation 

du sol dont elle est constituée [BUR 03, URB 87]. Récemment, des précisions ont été apportées sur la définition du paysage, le 

conceptualisant comme un élément environnemental avec ses caractéristiques physiques et biologiques, mais également comme 

un niveau d’organisation biologique caractérisé par des propriétés émergentes [LID 08]. Le paysage est alors considéré comme un 

quatrième niveau d’organisation écologique (hiérarchie emboîtée : organisme, population, communauté et « méta-communautés à 

l’échelle du paysage » ou ecoscape comme le propose Lidicker [LID 08]), qui concerne les communautés et plus particulièrement 

les interactions spatialement structurées entre communautés et habitats. Cette perception du paysage n’induit pas de 

caractéristique intrinsèque d’étendue spatiale ou temporelle, mais implique de considérer, selon les cas concernés, des étendues 

pertinentes par rapport aux processus mis en jeu (par exemple, un paysage bactérien et un paysage avien différeront en termes 

d’échelles spatiales et temporelles). Le paysage, sous cette acception, possède des propriétés émergentes qui ont trait aux types de 

communautés présentes et à leur diversité, à la configuration spatiale des taches et aux caractéristiques des écotones, à la 

connectivité, aux flux entre taches (énergie, nutriments, organismes, information), à la stabilité (résilience, prédictibilité…) et aux 

tendances à long terme (successions, invasions, extinctions…), ou encore aux propriétés énergétiques (productivité, par exemple). 

2.3. Le paysage peut avoir un rôle sur les transferts et les effets des contaminants 

Dans les paysages hétérogènes, la durée, la fréquence et l’intensité de l’exposition aux polluants peuvent varier spatialement. 

Les niveaux de polluants dans les médias peuvent varier dans la mosaïque paysagère à cause des capacités d’interception et de 

rétention variables des différents habitats constituant les paysages [DER 04, ETT 05]. Le temps passé par les animaux dans les 

différentes taches change avec l’occupation du sol et la qualité des différentes taches d’habitats. La qualité de l’habitat est une 

caractéristique multi-factorielle, conditionnée par des variables abiotiques et biotiques (climat, altitude, géologie, structure de la 

végétation, disponibilité des ressources, compétition, prédation…), qui déterminent la présence des organismes en permettant ou 

non le maintien des populations locales selon les caractéristiques de l’espèce concernée [RIC 00]. Elle peut s’échelonner d’un 

habitat inadapté (où les populations ne pourront pas se maintenir) à un habitat optimal (où la population peut se maintenir, voire 

s’accroître). Selon l’espèce considérée, certains habitats représentent un milieu de vie plus favorable par sa structure ou la 

disponibilité et la quantité en ressources alimentaires présentes. Selon les ressources nécessaires (alimentation, protection, 

reproduction) pour l’organisme, le caractère favorable varie à court (en journées, par exemple) ou long terme (en années, par 

exemple). Par conséquent, le paysage exerce un rôle dans l’hétérogénéité spatiale de l’exposition des organismes en conditionnant 

leur répartition spatiale. La localisation des taches favorables/défavorables détermine la présence/absence des individus, la 

fréquence de visite et le temps passé dans les taches. L’agencement spatial des différentes taches peut affecter les déplacements 

des individus et la manière dont ils exploitent leur environnement (migration, colonisation…), ce qui peut faire varier le contact 

entre l’organisme et le polluant [LOO 10, PUR 07, SCH 08]. 

Le paysage, par son influence sur la structure et le fonctionnement des populations et des communautés [BUR 03, LID 08], peut 

représenter un facteur majeur gouvernant l’exposition des organismes en affectant la structure des réseaux trophiques. Il pourrait 

influencer le transfert trophique (présence/absence et abondance de certaines espèces, interactions trophiques et non trophiques 

entre organismes) et les effets des polluants (interactions avec d’autres stress écologiques) [ARE 03]. Le paysage ayant une 

implication dans les flux de matière et d’énergie au sein des écosystèmes [LID 08], il modifie probablement le transfert des 

polluants au même titre que celui d’autres éléments. 

La pollution de l’environnement peut contribuer à déterminer la qualité de l’habitat et modifier les caractéristiques des taches 

de la mosaïque paysagère, participant ainsi à la répartition spatiale des taches favorables/défavorables dans la matrice [AKC 01, 

ARE 03, CAR 04]. Une contamination peut par exemple modifier la disponibilité des ressources alimentaires ou limiter les capacités 

de survie et/ou de reproduction des organismes par effet toxique. Par ce biais, cela peut affecter les populations vivant dans le 

paysage concerné. Dans des cas extrêmes, si la pollution provoque une dégradation intense de la qualité de l’habitat mettant en 

péril la survie et la reproduction des organismes, ce type d’interaction entre paysage et pollution peut être considéré comme une 

forme de fragmentation [ARE 03, CAR 04]. La fragmentation de l’habitat peut être vue comme la perte de vastes zones d’habitat 

favorable au sein d’un paysage, laissant de petites taches d’habitat intact isolées au sein d’une matrice hostile. Or, la fragmentation 

a une importance majeure sur les populations et les communautés, conduisant fréquemment à la disparition des espèces inféodées 

à l’habitat impacté. Le paysage, puisqu’il participe à l’isolement des populations, peut influencer les possibilités de résilience des 

populations ou communautés impactées par une pollution en limitant ou en favorisant les possibilités de recolonisation de l’habitat 

concerné [ARE 03, BAR 08, BUN 14, CAQ 07, CAR 04]. Dans le cas de métapopulations, la modification des caractéristiques 

favorables d’une ou de plusieurs taches par une pollution peut affecter les flux d’individus entre populations sources et puits et 

donc la dynamique de population globale [CAR 04, MCL 00]. D’autres cas de figure liés à l’influence du paysage sur les dynamiques 

de populations et de communautés peuvent être envisagés. L’addition d’un stresseur perturbant les ressources et/ou la survie des 

adultes et la production de jeunes (comme les polluants) peut impacter différemment les populations selon le fonctionnement 

initial déterminé par le paysage [AKC 01, ARE 03, CAR 04, MCL 00]. Si la nécessité d’étudier les facteurs affectant le transfert des 
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polluants à l’échelle du paysage, c’est-à-dire l’échelle à laquelle des effets directs et indirects des polluants peuvent intervenir sur 

les organismes, a été soulignée par différents auteurs, ce champ d’investigation reste peu développé. 

2.4. Émergence de l’écotoxicologie du paysage 

Dans le début des années 1990, certains auteurs, en référence aux concepts et méthodes développés en écologie du paysage, 

ont proposé de développer un nouveau champ thématique en écotoxicologie, l’« écotoxicologie du paysage » [CAI 93, CAI 96]. Ils 

ont ainsi mis avant le développement de nouveaux concepts en écotoxicologie qui prendraient en compte le paysage, les 

mécanismes écologiques qui y sont liés, des niveaux d’organisation biologique pertinents par rapport à cette échelle, et des critères 

d’effets utilisés en écologie des communautés et du paysage pour l’évaluation des impacts des polluants [CAI 93, CAI 96]. 

Développer une écotoxicologie du paysage n’implique pas seulement d’étudier des variables paysagères dans le contexte général 

de recherches sur le transfert et les effets des polluants, mais surtout de travailler à des échelles spatiales et temporelles et à des 

niveaux d’organisation biologiques correspondants au niveau hiérarchique du paysage et à ses propriétés émergentes. En outre, 

cette approche fait intervenir de manière intrinsèque la prise en compte de la dimension spatiale de l’exposition aux polluants et de 

leurs effets, et intègre par conséquent les concepts et les outils de l’écologie et de l’écotoxicologie spatiale permettant d’aller vers 

une évaluation du risque spatialement explicite. Pourtant, l’écotoxicologie du paysage reste une discipline très peu développée 

[BAR 08, FOC 14, JOH 02, KAP 08], peu d’études ont été menées dans ce cadre au cours des 15 années qui ont suivi les 

publications de John Cairns Jr introduisant le concept. Ce champ de recherche est actuellement en réel développement et reçoit 

une attention croissante [FOC 14, FRI 10b, FRI 11, FRI 12, TET 13]. 

Dans ce chapitre, nous présentons une synthèse des résultats de nos recherches en écotoxicologie du paysage et des 

communautés sur le site de Metaleurop Nord. Les questions abordées sont les suivantes. 

– La composition et la diversité du paysage influencent-elles l’exposition des micromammifères (campagnols, musaraignes) et 

du merle noir (Turdus merula) aux éléments traces métalliques (ETMs) ? 

– Chez les micromammifères, le paysage peut-il jouer sur l’intensité et l’échelle spatiale des relations entre niveau d’exposition 

et niveau de contamination environnementale ? Les mécanismes sous-jacents peuvent-ils être en lien avec les comportements 

spatiaux et de nourrissage des animaux ? 

– Chez le merle noir, l’influence du paysage est-elle due aux interactions trophiques ? 

– Quel est le poids relatif de l’influence du paysage sur les transferts d’ETMs par rapport à d’autres facteurs connus pour 

influencer la biodisponibilité et le transfert des polluants (propriétés des sols notamment) ? 

– Les communautés de micromammifères sont-elles perturbées par les ETMs, et si oui, cet impact de la contamination est-il 

modulé par le paysage ? 

3. Le site de Metaleurop Nord 

Le site d’étude se situe autour de l’ancienne fonderie de plomb (Pb) et de zinc (Zn) de Metaleurop Nord, localisée Noyelles-

Godault (Nord-Pas-de-Calais, 50°25’42 N 3°00’55 E). Différents types d’occupation du sol sont présents sur le site : les surfaces les 

plus importantes sont occupées par des milieux urbanisés (32 %), des milieux agricoles (principalement champs labourés, 43 %) et 

des milieux forestiers (plantations ou forêt naturelle, 12 %) [FRI 10c]. La Deûle (rivière partiellement canalisée) traverse la zone 

d’étude du nord-ouest au sud-est et longe l’ancien site métallurgique. 

L’usine de Metaleurop Nord a été, durant son activité de 1894 à 2003, l’une des plus grosses fonderies de Pb et de Zn en 

Europe. Le procédé pyrométallurgique employé (procédé thermique de première fusion) a généré des quantités considérables de 

poussières contaminées en ETMs entre autres. Ces rejets atmosphériques ont été drastiquement réduits dans les années 1970 (de 

350 tonnes de Pb canalisées en 1970 à 15 tonnes environ en 2002) suite à la mise en place de la réglementation sur les installations 

classées pour l’environnement et à l’intervention des organismes de régulation. Cependant, en 2002, les émissions annuelles 

étaient encore de 1 tonne de cadmium (Cd), 17 tonnes de Pb et 31 tonnes de Zn [DRI 03]. Les « stériles » liés aux activités de l’usine 

étaient stockés à ciel ouvert sous forme d’un terril et étaient sujets à dispersion par le vent, entraînant des émissions de poussières 

contaminées supplémentaires. Une autre usine (Umicore, fonderie de Zn localisée à Auby, à moins de 4 km de Metaleurop Nord) a 

également participé à la contamination des sols de la zone, bien que les procédés de production pyrométallurgiques aient été 

remplacés en 1975 par un procédé électrolytique, diminuant drastiquement les émissions en ETMs [DRI 03]. 

Différentes mesures concrètes avaient été imposées à Metaleurop Nord une trentaine d’années avant sa fermeture et 

concernaient notamment la maîtrise des rejets en ETMs, des campagnes de suivi sanitaire de la population (dépistage de 

plombémie), la surveillance des produits agricoles et le retrait des produits non conformes, une opération « Ceinture verte » 
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(acquisition des terrains agricoles dans les zones polluées au-delà de 250 mg/kg de Pb), un projet d’intérêt général visant à limiter 

l’usage des sols, des actions de recherche en matière de réhabilitation des sols [DRI 03], etc. 

Les sols de la zone présentent une contamination considérable en ETMs, notamment en Cd, Pb et Zn, à la fois pour les niveaux 

atteints et les surfaces concernées : près de 120 km2 où vivent 55 000 personnes sont considérés comme impactés par les 

retombées de l’usine. D’après BASOL, les sols de surface agricoles montrent une contamination atteignant des valeurs supérieures 

à 20 mg/kg de Cd sur 0,85 km2 et 500 mg/kg sur 5 km2 en Pb [BAS 10]. L’utilisation de la signature isotopique du Pb a permis de 

mettre en évidence le panache de déposition des poussières contaminées émises par Metaleurop Nord, montrant l’implication 

majeure de l’usine dans la contamination des sols du secteur [FRA 04] bien que n’étant probablement pas la seule source de rejets 

d’ETMs dans l’environnement (autres usines, transports, agriculture…). La contamination des sols arables, urbains et forestiers aux 

alentours de Metaleurop Nord a été bien documentée au cours des dernières années [DOU 07, DOU 08, DOU 09, FRA 07, FRI 10b, 

STE 00, STE 02]. 

Les études épidémiologiques conduites sur la zone dans les années 2000 ont montré qu’une proportion non négligeable de la 

population (30 % et 12 % des hommes et femmes adultes, respectivement) vivant dans le voisinage de Metaleurop Nord (jusqu’à 

1 km environ) montraient des concentrations sanguines supérieures à 100 µg/l de Pb (limite admise comme indiquant une 

surexposition) [LER 01B]. Concernant tant les adultes que les enfants, les niveaux de plombémie sanguine diminuaient avec 

l’augmentation de la distance entre la fonderie et leur logement [DEB 06, LER 00, LER 01A, LER 01B]. La diminution de l’exposition 

aux poussières contaminées depuis la fermeture de la fonderie semble avoir conduit à une diminution des teneurs sanguines en 

ETMs au sein de la population [DEC 04]. Cependant, la population et la faune sauvage restent exposées aux contaminations en 

métaux des sols via les chaînes alimentaires (notamment les légumes cultivés dans les jardins des particuliers), l’ingestion 

accidentelle de sol (qui est une voie d’exposition majeure chez les enfants) et l’inhalation de poussières contaminées dues à la 

dispersion éolienne [BID 09, DEB 06, DER 06, DOU 07, ROU 08]. Ainsi, l’accumulation des ETMs dans les végétaux cultivés et 

naturels du secteur a été mise en évidence par plusieurs études [DER 06, DOU 08, DOU 08B, PRU 06]. 

4. Pollution et paysage en interaction modifient les communautés de petits mammifères 

S’il est largement connu que les perturbations naturelles peuvent entraîner des changements dans les communautés de 

vertébrés, les connaissances sur l’influence des perturbations anthropiques sur les communautés restent limitées. Cette question 

devient cependant cruciale dans le contexte actuel de l’anthropocène, où les activités anthropiques deviennent le principal 

déterminant du fonctionnement des écosystèmes. De nombreux facteurs intrinsèques et extrinsèques déterminent la structure et 

la composition locale des communautés. En particulier pour les petits mammifères, les études sur leur écologie à travers le monde 

ont identifié comme facteurs déterminants la composition et la structure du paysage, la diversité et la structure des habitats, les 

variations de quantité et de qualité des ressources, les prédateurs, ou encore les densités de population [AMO 11, GOM 11, 

LET 11, OJE 11, RIO 11, URB 11]. On sait que ces facteurs agissent à des échelles spatiales emboîtées, du paysage au micro-habitat, 

et sont fortement déterminés par l’influence des activités anthropiques dans diverses situations et contextes biogéographiques 

(agriculture, pratiques agropastorales et sylvicoles, changements globaux…) [BOL 01, GOM 11, URB 11]. 

Les effets des contaminations chimiques sur les vertébrés terrestres ayant principalement été étudiés au niveau sub-individuel 

ou individuel, plus rarement à l’échelle des populations ou des communautés [ALB 00], la pollution environnementale est l’une des 

perturbations anthropiques qui a le moins reçu d’attention vis-à-vis de ses effets sur les communautés de petits mammifères. 

L’étude de la littérature disponible met en évidence une absence de consensus concernant les effets des pollutions métalliques. Par 

exemple, les résultats divergent sur les différences de richesse entre les sites de référence et pollués : quatre études rapportent une 

diminution [DMO 98, KAT 94, MUK 10, WIL 04] et trois ne détectent pas de variations [DMO 95, FLI 90, LOC 00]. Ces différentes 

réponses des communautés peuvent être en partie dues aux différents types et intensité de pollution étudiés, mais pourraient aussi 

résulter des disparités des caractéristiques environnementales, telles que le paysage, qui diffèrent au sein et entre les études. Les 

différences entre les communautés des sites de référence et pollués peuvent difficilement être directement attribuées à la 

pollution, mais peuvent également résulter du rôle indirect de certains facteurs écologiques en lien avec la qualité d’habitat 

[PHE 09, STO 93, WIL 04]. Il paraît essentiel de caractériser les interactions entre les contraintes écologiques auxquelles sont 

soumis les assemblages de petits mammifères à des échelles appropriées, du paysage à l’habitat, pour évaluer le rôle de stresseurs 

concomitants comme la pollution des sols. De plus, dans le contexte actuel, il est réaliste de considérer que la plupart des 

communautés de vertébrés sont soumises simultanément à plusieurs stresseurs, tels que des changements rapides d’occupation 

de sols et des pollutions environnementales. 

Nous nous sommes intéressés à ces questions en explorant l’influence du paysage, de l’habitat et de la pollution du sol sur la 

structure et la composition des communautés de micromammifères. Ce travail a été mené aux alentours de l’ancienne fonderie de 

Metaleurop Nord, sur une zone présentant des paysages variés sous influence anthropique (agricole, urbain, friche industrielle). 

Des études ont montré que les concentrations en Cd et Pb dans les sols atteignent localement des niveaux pouvant mettre en 

danger les petits mammifères, et ont mis en évidence un fort transfert de Cd et Pb aux rongeurs et musaraignes sauvages de ce 

secteur [FRI 10a, FRI 10b, FRI 11, TET 13]. Les petits mammifères ont été capturés en automne 2006 dans des habitats boisés 

(haies, bosquets, buissons, plantation de feuillus avec sous-bois, plantation de feuillus sans sous-bois, bois) où les teneurs en ETMs 
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dans les sols ont été mesurées, sur une trentaine de zones (carrés de 500 mètres de côté, 10 lignes de 10 pièges/zone) constituant 

un gradient de pollution pour différentes dominantes paysagères (plusieurs réplicats pour différents niveaux de contamination du 

sol en paysage agricole, urbain, forestier et enfriché). 

Différents paramètres de structure des communautés ont été considérés : l’abondance totale (nombre total d’individus), la 

richesse (nombre d’espèces), et la « régularité » ou « équitabilité » (ici indice de régularité basé sur l’indice de diversité de 

Shannon : J’ = H’/H’max), ce à l’échelle de la ligne de piège. Comme les communautés sur ce site sont largement dominées par une 

espèce, le mulot sylvestre Apodemus sylvaticus, les variations d’abondance sans cette espèce ont également été étudiées. La 

composition des communautés a été considérée sur la base des densités relatives des espèces, en estimant les probabilités de 

capture (ou « probabilités d’occurrence ») pour chaque espèce à l’échelle de la ligne de piège. Pour chaque ligne de piège, les 

concentrations en Cd et Pb dans le sol sont connues, et l’habitat et le type de paysage sont caractérisés. 

Les assemblages de micromammifères sur ce site de 40 km2 réunissent 11 espèces au total pour 1 338 individus capturés. Les 

succès de capture sont très variables, avec les abondances les plus élevées observées pour le mulot sylvestre puis le campagnol 

roussâtre et la musaraigne musette, espèces qui par ailleurs ont été capturées dans tous les types de paysages et d’habitats et tout 

le long du gradient de pollution (tableau 1). Les musaraignes du genre Sorex sont principalement présentes en paysage forestier et 

celles du genre Crocidura en paysage agricole et urbain. Les campagnols du genre Microtus ont principalement été capturés dans 

les paysages agricoles et enfrichés. Le rat des moissons a été capturé en paysage agricole uniquement et la souris grise a 

typiquement été présente en paysage urbain. 

L’abondance totale, l’abondance sans le mulot et la richesse varient selon le type de paysage. Le type d’habitat (bosquet, forêt, 

haie, etc., indépendamment du type de paysage) influence l’abondance avec et sans mulot, mais pas la richesse. Les abondances 

avec et sans mulot varient très fortement d’un site à l’autre indépendamment du paysage ou du type d’habitat. Tous les 

paramètres de structure des assemblages varient significativement avec la pollution du sol en Cd et Pb. D’une manière générale, 

l’abondance et la richesse tendent à diminuer au-delà de 1 000 ppm de Pb (ou 30 ppm de Cd), mais les densités relatives des 

espèces et les variations sont spécifiques à chaque type paysager. Les abondances présentent des tendances non linéaires de type 

« dos d’âne » avec des valeurs maximales entre 300 à 1 000 ppm de Pb, ou 10 à 30 ppm de Cd, dans le sol, en paysages agricole, 

urbain et forestier (figure 1). En paysage enfriché, qui n’est présent que sur des terrains très contaminés (plus de 10 ppm de Cd ou 

300 ppm de Pb), l’abondance totale et surtout l’abondance sans le mulot diminuent avec la pollution des sols. Parallèlement, la 

richesse en paysage urbain augmente jusqu’à environ 1 000 ppm de Pb dans le sol (10-30 ppm de Cd) et diminue ensuite, tandis 

qu’elle est relativement stable en paysages agricole et forestier. La richesse en paysage enfriché montre une forte diminution avec 

la pollution du sol sur ces zones très contaminées. L’équitabilité ne varie qu’avec les teneurs en métaux dans les sols, avec une 

diminution le long du gradient de pollution, ce quel que soit le paysage. 

Si l’on considère la composition des communautés, l’occurrence (probabilité de capture) des différentes espèces varie avec le 

type de paysage et le type d’habitat. Les plus faibles probabilités d’occurrence sont observées dans les plantations sans sous-bois et 

les buissons en paysage agricole ainsi que dans les haies et bosquets en paysage urbain. Les plus fortes probabilités d’occurrence 

sont observées dans les bosquets et bois en paysage agricole et dans tous les habitats en paysage forestier. La composition des 

communautés varie avec le niveau de pollution des sols selon des patrons de réponse spécifiques à chaque type de paysage. Les 

modèles expliquant le plus de variabilité des assemblages de petits mammifères dans chacun des paysages sont ceux avec la 

pollution du sol et l’habitat (ou l’assemblage, lorsque celui-ci réunit les mêmes caractéristiques pour plusieurs habitats qui peuvent 

alors être rassemblés) comme facteurs explicatifs, avec des variabilités expliquées de l’ordre de 5 à 8 %. L’influence de la pollution 

des sols sur les communautés de micromammifères est plus prononcée dans certains types paysagers. Si en paysages forestier et 

enfriché, la variabilité des assemblages est plus liée à la pollution du sol en Cd ou Pb qu’à l’habitat, l’inverse est observé en paysages 

urbain et agricole. 

D’une manière générale, les densités relatives des espèces généralistes opportunistes telles que la crocidure musette et surtout 

le mulot sylvestre augmentent avec la pollution du sol en Cd ou Pb (figure 2). En paysages forestier ou enfriché, les densités 

relatives des espèces plus spécialistes comme les musaraignes du genre Sorex et le campagnol roussâtre diminuent lorsque le 

niveau de contamination des sols en ETMs augmente. On assiste à une homogénéisation des communautés lorsque le niveau de 

pollution des sols augmente. Globalement, l’occurrence des différentes espèces, le mulot sylvestre mis à part, diminue dans les 

zones les plus contaminées dans les différents paysages, et les communautés sont donc de plus en plus dominées par le mulot. La 

diminution de l’équitabilité au sein des communautés avec l’augmentation de la pollution est en lien avec cet accroissement de la 

dominance du mulot sylvestre dans les assemblages. 
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Tableau 1. Micromammifères capturés à l’automne 2006 sur 30 sites constituant des gradients de pollution des sols en ETMs dans quatre 
types de paysages (agricole, enfriché, forestier et urbain) sur le site de Metaleurop Nord 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1. Abondance (nombre total d’individus), richesse (nombre d’espèces) et équitabilité (indice de régularité de Shannon) par ligne de 
piège en fonction de la concentration en Pb dans le sol (µg.g-1 masse sèche) pour chaque type de paysage. L’équitabilité ne variant 

significativement qu’avec la pollution du sol, et non avec la variable « paysage », la tendance pour l’ensemble des paysages est représentée 
sur le graphique. 

 

 

Figure 2. Probabilités d’occurrence des différentes espèces au sein des assemblages les plus représentés en paysages agricole, enfriché, 
forestier et urbain le long du gradient de pollution du sol en Pb (concentration en µg.g-1 masse sèche) 

Espèces capturées 
Taux de 
capture 

Effectifs 

RONGEURS Apodemus 
sylvaticus 

Mulot sylvestre 9,9 859 

Micromys minutus Rat des moissons 0,1 5 

Mus musculus Souris grise 0,1 5 

Myodes glareolus Campagnol roussâtre 2,9 254 

Microtus agrestis Campagnol agreste 0,1 9 

Microtus arvalis 
Campagnol des 

champs 
0,1 9 

Microtus 
subterraneus 

Campagnol 
souterrain 

0,1 2 

MUSARAIGNES Crocidura leucodon Musaraigne bicolore 0,1 12 

Crocidura russula Musaraigne musette 1,9 164 

Sorex araneus Musaraigne carrelet 0,1 11 

Sorex minutus Musaraigne pygmée 0,1 8 

Toutes espèces 15,5 1 338 

Nombre d’espèces 11 
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Les effets de la pollution du sol sont plus prononcés dans certains paysages, notamment le paysage forestier et le paysage 

enfriché. Les changements d’occurrence des espèces le long du gradient de pollution aboutissent à des assemblages 

totalement différents. Par exemple, à forte contamination en paysage forestier dans les haies, bosquets et bois, on assiste à 

une diminution importante des densités des espèces spécialistes : le campagnol roussâtre n’est plus l’espèce dominante et 

les occurrences des musaraignes du genre Sorex s’effondrent. À l’inverse, dans les paysages agricoles et urbain, bien que les 

densités relatives et les assemblages varient également avec la pollution, les communautés des zones faiblement et 

fortement polluées présentent des caractéristiques similaires, étant largement dominées par le mulot sylvestre et la 

musaraigne musette, deux espèces plutôt tolérantes aux perturbations anthropiques [BOL 01, LUG 03, ROB 02]. Les 

variations de l’abondance et de la richesse avec des pics à des niveaux de pollution intermédiaires traduisent des variations 

complexes et variées des occurrences des différences espèces dans les différents habitats le long du gradient de pollution. Ce 

patron évoque l’hypothèse de l’Intermediate Disturbance Hypothesis selon laquelle la diversité locale des espèces est 

maximisée lorsque les perturbations écologiques ne sont ni trop rares/faibles, ni trop fréquentes/fortes. 

La plupart des études menées jusqu’à présent sont basées sur la comparaison de sites de référence et pollués, ce qui rend 

difficile la confrontation avec nos données qui ont été acquises de manière continue le long d’un gradient. Globalement, nos 

résultats sont similaires à ceux observés sur les communautés de petits mammifères en forêt de bouleaux aux alentours 

d’une fonderie de cuivre en Russie. Ceux-ci montraient une évolution en « dos d’âne » de l’abondance avec des maxima de 

densités atteints aux niveaux intermédiaires de contamination, et une diminution de la richesse avec l’augmentation du 

niveau de pollution des sites [MUK 10]. Parmi les autres études publiées, les conclusions montrent des divergences qui 

pourraient être liées au paysage ou à d’autres caractéristiques ou perturbations locales. Si les résultats sur la structure des 

communautés diffèrent, certains patrons généraux sur la composition des assemblages peuvent être mis en évidence si l’on 

tient compte du paysage considéré. La plupart des études menées dans des paysages ouverts, comme ici dans les paysages 

agricole et urbain, ont observé une dominance des espèces opportunistes généralistes (comme l’est dans notre cas le mulot 

sylvestre) connues pour dominer généralement les communautés d’habitats perturbés (par exemple Peromyscus leucopus 

sur le continent américain), et l’apparition d’espèces de milieux perturbés (notamment M. musculus) [FLI 90, LOC 00, PHE 09, 

WIL 04]. De même, des études menées en paysage forestier en Russie et en Pologne ont mis en évidence une diminution de 

l’abondance des musaraignes du genre Sorex avec la pollution métallique [DMO 95, KAT 05, MUK 10]. Le campagnol 

roussâtre y était l’espèce dominante en zone faiblement ou non polluée, tandis que d’autres espèces comme le mulot 

sylvestre étaient principalement capturées dans les zones polluées [DMO 95, DMO 98, MUK 10]. 

En résumé, nos résultats soulignent que les interactions entre le paysage et la pollution des sols modifient les 

assemblages de petits mammifères. Les changements induits au sein des communautés conduisent à une diminution des 

densités et de la richesse et à une perte de biodiversité puisque l’on assiste à une homogénéisation de la composition en 

espèces des assemblages, et une diminution de l’équitabilité. 

5. Influence du paysage sur l’exposition des micromammifères aux métaux 

Les petits mammifères ont largement été étudiés en écotoxicologie de la faune sauvage comme bioindicateurs des 

pollutions environnementales [SHO 01, TAL 91]. Leurs caractéristiques écologiques et leurs capacités de bioaccumulation en 

font des modèles privilégiés pour évaluer le transfert des polluants dans les réseaux trophiques (différentes espèces à 

différents niveaux trophiques, densités de population relativement importantes, proies de nombreux oiseaux et 

mammifères) de milieux terrestres variés (urbain, industriel, agricole par exemple). Des travaux ont mis en évidence que les 

niveaux de métaux ou de radionucléides dans leurs tissus reflétaient le niveau de contamination des sites de capture. 

Si la majorité des études ont été menées en comparant des sites pollués à des sites de référence, certains travaux ont 

également permis d’étudier plus finement les relations entre les concentrations en polluants, notamment en métaux, dans 

les sols et dans les animaux provenant d’un même lieu. Certains auteurs ont alors mis en évidence des corrélations faibles 

entre les concentrations environnementales et celles des tissus [WIJ 07], suggérant que la dispersion (mobilité inter-

saisonnière notamment) des animaux et des variations de comportement de nourrissage pouvaient influencer leur exposition 

aux contaminants. D’autres études ont montré une forte dépendance entre les concentrations en métaux dans les tissus et 

les teneurs dans les sols [FRI 10a], ou encore des variations entre sites des ratios concentrations sol/reins qui pouvaient être 

attribuées aux caractéristiques des sols qui déterminent en partie la biodisponibilité pour les plantes et les invertébrés 

(matière organique, pH) [VAN 10]. De telles disparités mettent en lumière un fort rôle potentiel de caractéristiques sites-

spécifiques, telles que le paysage ou des particularités environnementales comme des barrières écologiques (rivière, habitat 

inhospitalier), sur les patrons de transfert des métaux dans les réseaux trophiques. Si l’étude des effets de l’habitat sur le 

transfert d’ETMs aux micromammifères a déjà été abordée, par modélisation et plus rarement par des études de terrain 

[LOO 10, SCH 08, VAN 11], les effets de la mosaïque d’habitats n’ont pas encore été considérés. 

Dans ce contexte, nous avons cherché à déterminer si le paysage influençait l’exposition des petits mammifères aux ETMs 

présents dans les sols. Nos recherches menées sur le site atelier de Metaleurop Nord permettent d’aborder cette 
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problématique grâce aux données acquises à large échelle sur les concentrations en Cd et en Pb dans les sols et dans 

plusieurs espèces de petits mammifères (le campagnol roussâtre Myodes glareolus, rongeur omnivore/granivore, et la 

musaraigne musette Crocidura russula, musaraigne insectivore) d’habitats boisés (haies, bosquets, bois, etc.). 

L’échantillonnage a été réalisé dans une trentaine de zones (carrés de 500 mètres de côté) réparties dans les environs de 

l’ancienne usine de Metaleurop Nord, selon un double gradient de contamination et de type paysagers (plusieurs réplicats 

pour différents niveaux de contamination du sol en paysage agricole, urbain, forestier et enfriché) [FRI 11]. 

L’exposition des petits mammifères aux polluants est déterminée par des facteurs individuels et des caractéristiques 

écologiques des animaux et de l’environnement, par le niveau de pollution environnementale, mais aussi par la 

biodisponibilité des polluants dans la matrice environnementale contaminée. Avant d’étudier l’influence des caractéristiques 

paysagères sur le transfert des métaux, il était donc nécessaire de tenir compte de l’influence potentielle de la 

biodisponibilité. La biodisponibilité peut éventuellement être corrélée avec le paysage dans la mesure où les caractéristiques 

des sols qui modulent la disponibilité des métaux (comme le pH, la capacité d’échange cationique ou le taux de matière 

organique) peuvent varier avec le type d’occupation du sol. La disponibilité environnementale des ETMs, et par extension, la 

biodisponibilité, sont souvent estimées sur la base d’extractions chimiques. Parmi les extractants communément utilisés, le 

chlorure de calcium (CaCl2) est considéré comme un bon estimateur de la fraction de Cd et Pb disponible pour de 

nombreuses plantes et invertébrés [BAK 03, HAR 07, PEI 03]. Puisque les plantes et les invertébrés du sol constituent 

l’alimentation d’un grand nombre d’invertébrés et de vertébrés, les extraits au CaCl2 devraient refléter le potentiel des 

métaux à être transférés dans les réseaux trophiques, et tout particulièrement la part biodisponible pour les 

micromammifères herbivores, omnivores ou insectivores. Les teneurs bioaccumulées pouvant augmenter avec l’âge 

[FRI 10a], les relations entre les teneurs en métaux dans le foie (l’un des organes majeurs d’accumulation de Cd et Pb) et 

dans les sols et l’influence du paysage ont été analysées en tenant compte de l’âge des individus. 

Pour le campagnol roussâtre comme pour la musaraigne musette, les concentrations en Cd et Pb dans le foie augmentent 

avec les teneurs en Cd et Pb dans les sols, avec 17 à 37 % de variance expliquée (figure 3), et sont toujours mieux corrélées 

avec les concentrations totales plutôt qu’avec les concentrations extraites au CaCl2
 [FRI°11]. Nos résultats montrent 

également que les concentrations en métaux dans le foie, ainsi que leur évolution le long du gradient de pollution, varient 

entre les types de paysage (figure 3). En tenant compte de l’âge des individus capturés et à contamination du sol égale par 

ailleurs, les teneurs en Cd chez le campagnol sont plus fortes en paysages forestier et enfriché qu’en paysages agricole et 

urbain et celles en Pb sont les plus fortes en paysage à dominante enfrichée. L’augmentation des concentrations hépatiques 

en Cd et Pb le long du gradient de pollution est plus forte en paysages urbain et enfriché en comparaison avec les paysages 

forestier et agricole. Une influence du paysage est également mise en évidence chez les musaraignes, mais les patrons de 

relation sont différents, avec des concentrations en Cd plus élevées en paysage urbain qu’agricole tandis que l’augmentation 

des teneurs bioaccumulées le long du gradient de pollution ne diffère pas. Aucune influence du paysage n’a été détectée 

pour le Pb chez cette espèce (figure 3). Ces résultats montrent donc une influence espèce-spécifique et métal- spécifique de 

la composition du paysage sur l’exposition des micromammifères. 

Afin d’explorer plus finement l’exposition et l’influence du paysage sur l’exposition des petits mammifères aux ETMs, 

l’étendue spatiale des corrélations entre teneurs en métaux dans les tissus et teneurs dans les sols a été étudiée au sein des 

différents types de paysage. Les médianes des concentrations totales en Cd et Pb dans les sols dans des zones tampons 

(buffers) circulaires de taille croissante (rayons de 50, 75, 100, 175, 250, 350, 500, 750 et 1 000 mètres) autour du lieu de 

capture des animaux ont été calculées. L’évolution des coefficients de détermination (R2) en fonction de la taille de la zone 

tampon a permis de définir à quelle échelle spatiale la corrélation entre concentrations dans les tissus et dans les sols était la 

plus forte [FRI 11]. Deux principaux patrons de relation ont alors été mis en évidence. Le premier montre de plus fortes 

corrélations entre les teneurs dans les animaux et dans les sols au point de prélèvement ou dans des zones de petite taille 

(moins de 100 mètres de rayon) par rapport aux zones de plus grande taille. Ce schéma est observé dans les paysages urbains 

à la fois pour les campagnols et les musaraignes, ainsi que pour le campagnol dans les paysages agricoles. Le second patron 

montre des corrélations faibles avec les teneurs en métaux au point d’échantillonnage ou à 50 mètres, puis des coefficients 

de détermination stables quelle que soit la taille de la zone tampon. C’est le cas pour le campagnol en paysage forestier et les 

musaraignes des paysages agricoles. 
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Figure 3. Relations entre teneurs en métaux dans le foie de campagnols roussâtres et de musaraignes musettes et teneurs en métaux dans 
les sols au lieu de capture et par type de paysage. Les concentrations sont exprimées en µg.g -1 masse sèche. Les coefficients de 
détermination pour chacune des variables (R2 partiel) ont été calculés sur la base de la partition de variance en utilisant des modèles 
linéaires généraux incluant le facteur « âge » qui n’est pas représenté ici. (Adapté de [FRI°11]) 

En résumé, l’exposition des petits mammifères dépend des teneurs en métaux dans les sols et du paysage, de façon 
spatialement explicite : l’hétérogénéité spatiale de l’exposition est due aux variations spatiales des concentrations totales en 
métaux dans les sols et à la composition du paysage autour des habitats où les animaux ont été échantillonnés. L’influence 
du paysage sur l’exposition est spécifique à chacune des espèces de micromammifères, se traduisant par des patrons 
d’accumulation différents entre campagnols et musaraignes. 

La modulation de l’exposition des petits mammifères aux ETMs par le paysage pourrait être en lien avec leur 

comportement de nourrissage et/ou leur comportement spatial. Le comportement de nourrissage pourrait changer en 

fonction du type de paysage puisque la composition et l’arrangement spatial de la mosaïque d’habitats jouent un rôle 

déterminant sur la répartition spatiale et les dynamiques des communautés, et par conséquent sur la densité, la disponibilité 

et la diversité des ressources alimentaires [BUR 03, LID 08]. Les modifications de composition du régime alimentaire des 

petits mammifères impliqueraient une variation de la quantité et de la biodisponibilité des métaux transférés dans les 

réseaux trophiques, amenant à des patrons d’exposition différents selon le paysage. Des auteurs ont mis en évidence des 

variations habitat-spécifiques, indépendamment des caractéristiques pédologiques, de l’accumulation des métaux tels que le 

Cd ou le Pb chez des invertébrés du sol (vers de terre, cloporte) et des petits mammifères omnivores/granivores (mulot 

sylvestre A. sylvaticus et campagnol roussâtre) sur des gradients de pollution [VAN 11, VER 09]. [VAN 11] montrent une 

accumulation du Cd habitat-spécifique chez le mulot sylvestre, un rongeur omnivore/granivore, avec une exposition plus 
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élevée dans les prairies en comparaison avec la forêt et les zones arables. Des résultats similaires semblent se dessiner pour 

le campagnol roussâtre, mais les effectifs capturés en prairie et en culture sont très faibles (3 individus maximum). Cette 

étude montre également des variations de régime alimentaire (évalué grâce aux signatures isotopiques en carbone et azote) 

entre ces différents habitats, et des relations significatives entre les signatures isotopiques des animaux et l’accumulation du 

Cd. Ces données suggèrent fortement une influence importante du régime alimentaire sur ces patrons d’accumulation de Cd 

et leur variabilité entre habitats, la consommation de vers de terre pouvant notamment expliquer une exposition plus forte 

[VAN 11]. À l’échelle du paysage, la mosaïque d’habitats et leur configuration spatiale peuvent donc conditionner les 

communautés de proies présentes et leur accessibilité, mais aussi les niveaux de contamination des proies disponibles. 

Les travaux de [VAN 11] montrent également une influence du comportement spatial des rongeurs sur leur exposition au 

Cd. Chez le mulot sylvestre, une espèce mobile et omnivore, l’accumulation du Cd n’est pas liée aux concentrations locales en 

Cd dans les sols ou aux propriétés des sols, mais plutôt aux préférences alimentaires. Pour le campagnol des champs 

Microtus arvalis, une espèce peu mobile au régime alimentaire moins diversifié (herbivore), l’accumulation du Cd est en lien 

avec les caractéristiques locales des sols (concentrations en Cd locales ou propriétés pédologiques). Enfin, chez le campagnol 

roussâtre, une espèce moins mobile et ubiquiste que le mulot, mais avec un régime alimentaire plus varié que celui du 

campagnol des champs, les caractéristiques locales des sols et la composition du régime alimentaire affectent l’accumulation 

du Cd. Les déplacements des petits mammifères dépendent du paysage à cause de l’hétérogénéité spatiale des habitats 

favorables, de leur connectivité et des barrières écologiques [KOZ 00, VUI 07]. La présence ainsi que la survie des animaux 

dans des paysages hétérogènes est liée à des caractéristiques qui définissent la qualité de l’habitat à des échelles locales 

voire micro-locales ainsi qu’à des facteurs agissant à l’échelle de la mosaïque d’habitats et de la métapopulation [BUR 04]. 

Les caractéristiques du paysage, les préférences d’habitat et les besoins en ressources requises déterminent la répartition 

spatiale des tâches favorables au sein de l’espace. Ceci peut aboutir à des patrons d’exposition différents entre paysages 

pour une espèce donnée, et des différences entre espèces dans un paysage donné [ARE 03, BAR 08]. 

Dans ce contexte, nous proposons une interprétation synthétique de nos résultats sur l’influence du paysage sur les 

patrons d’exposition et les différences entre espèces (figure 4). Nous posons l’hypothèse que les relations entre les 

concentrations en métaux dans les tissus et dans les sols sont en partie modulées par le paysage et les caractéristiques 

écologiques des espèces. L’exposition de chaque espèce serait dépendante de ses traits écologiques, en particulier le 

comportement spatial et le comportement alimentaire. Nous proposons trois cas de figure liant le paysage et les patrons 

d’exposition aux métaux : 

– lorsque le type de paysage représente une mosaïque où l’ensemble ou presque de la zone est constituée de milieux 

favorables, les domaines vitaux des animaux peuvent chevaucher plusieurs taches d’habitat qui diffèrent par leur 

contamination en métaux. Les individus peuvent aisément se déplacer entre zones plus ou moins polluées. Dans ce cas, les 

concentrations en ETMs dans les tissus présentent une forte variabilité inter-individuelle et sont faiblement corrélées à la 

contamination du sol au lieu de capture. L’intensité de la relation entre les concentrations dans les tissus et dans les sols ne 

varie pas substantiellement avec l’échelle considérée autour du point de capture. Ceci est le cas pour les musaraignes dans 

les paysages agricoles et les campagnols dans les paysages forestiers ; 

 

– lorsque les animaux sont confinés dans des habitats favorables au sein d’une matrice hostile ou présentant des 

barrières aux mouvements, le degré de contamination du sol localement dans l’habitat occupé va fortement déterminer 

l’exposition puisque les individus ne peuvent pas facilement se déplacer ou se nourrir dans les habitats environnants. Les 

concentrations dans les tissus dépendent plus fortement des teneurs en métaux dans la zone occupée, aboutissant à de plus 

fortes corrélations entre les concentrations en métaux dans les organes et celles dans les sols. Les meilleures corrélations 

entre contamination des sols et concentrations dans les tissus sont donc observées à échelle très locale. Cette configuration 

est observée pour le campagnol roussâtre dans les paysages agricoles, et le campagnol roussâtre et la musaraigne musette 

dans les paysages urbains ; 

 

– dans les paysages constitués en grande partie de milieux hostiles ou défavorables, les animaux capturés n’occupent 

que rarement ces habitats (déplacements entre deux habitats favorables, dispersion des juvéniles, présence dans les marges, 

etc.) et l’on peut supposer que l’exposition aux métaux s’est principalement déroulée à un autre endroit. Dans ce cas, 

représenté par exemple par les musaraignes en paysage forestier, nous avons capturé peu d’individus, qui n’étaient pas en 

reproduction, et les corrélations entre les teneurs en métaux bioaccumulées et dans les sols n’étaient pas significatives. 
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Figure 4. Conceptualisation de l’influence du paysage sur les patrons d’exposition des petits mammifères aux métaux (augmentation des 
teneurs bioaccumulées le long du gradient de pollution) en fonction de leurs traits écologiques (notamment préférences d’habitats). 
Synthèse basée sur des données obtenues chez le campagnol roussâtre Myodes glareolus et la musaraigne musette Crocidura russula sur le 
site de Metaleurop Nord et des données de la littérature. (Adapté de [FRI°11]) 

 

En résumé, nous proposons une conceptualisation de l’influence de la composition du paysage sur l’exposition des petits 

mammifères aux polluants selon des modèles spécifiques à chaque espèce en fonction de ses traits écologiques (figure 4). Un 

« point chaud » local de pollution peut avoir une très forte influence sur l’exposition des populations de vertébrés si le 

paysage favorise un confinement des individus dans cet habitat pollué, alors qu’il peut avoir une influence relativement faib le 

si le paysage favorise des déplacements ou un comportement alimentaire qui limitent l’exposition des animaux (en durée, en 

fréquence et/ou en intensité) dans la zone localement très polluée. Dans certains paysages, l’exposition est forte même 

lorsque la contamination du sol est modérée, et ce type de configuration doit être pris en compte pour l’évaluation du risque  

environnemental. Des types de paysage qui réunissent des caractéristiques qui provoquent à la fois un fort transfert dans les 

réseaux trophiques à faible niveau de pollution, et une forte augmentation de l’exposition lorsque la contamination 

augmente devraient être considérés comme particulièrement « à risque » vis-à-vis des effets des pollutions 

environnementales sur la faune sauvage et plus généralement sur la biodiversité. 
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6. Rôle du paysage dans le transfert de contaminants métalliques vers le merle noir 

Le merle noir Turdus merula est un passereau ubiquiste et omnivore qui exploite une large diversité d’habitats. Les 

milieux utilisés pour la nidification présentent des paysages contrastés qui peuvent être uniquement forestiers ou plus 

hétérogènes, c’est-à-dire à dire constitués d’une mosaïque de prairies, de bosquets voire d’habitats plus urbanisés. Présent 

sur l’ensemble du site de Metaleurop Nord incluant les zones les plus contaminées, l’exposition du merle noir au Cd et au Pb 

a été mesurée le long d’un gradient de contamination [FRI 12]. Une des principales hypothèses testées dans cette étude était 

de déterminer si la composition paysagère du domaine vital d’un individu influençait ou non le transfert de ces ETMs au 

merle noir, et dans l’affirmative, dans quelle mesure les interactions trophiques pouvaient être l’un des mécanismes par 

lesquels le paysage module l’exposition. 

Neuf mailles de 500 x 500 m ont été sélectionnées en fonction des niveaux de contamination des sols par le Cd et le Pb 

(tableau 2). Au total, 138 merles, dits « de première année » et adultes (2 ans et plus), ont été capturés pendant la période 

de reproduction entre les mois de mars et mai en 2007 et 2008. L’exposition a été évaluée par les concentrations en Cd et Pb 

dans le sang et les plumes. Pour chaque individu, la composition et la diversité paysagère (indice de diversité de Shannon 

calculé selon [BUR 03]) ont été caractérisées dans un domaine vital circulaire d’un rayon de 56 m autour de chaque lieu de 

capture. La composition paysagère dans les domaines vitaux réunit principalement des habitats boisés (51 %, forêt avec ou 

sans sous-bois, haies et bosquets), mais également des habitats ouverts (24 %) comme des prairies et champs cultivés, et des 

milieux de friche, buissons et taillis (18 %). Les habitats urbanisés ou industriels sont également représentés (6 %), ainsi que 

des milieux aquatiques comme des rivières ou des plans d’eau (2 %). 

Tableau 2. Concentrations en Cd et Pb des sols min et max, et effectifs de merles noirs capturés dans les mailles d’échantillonnage (adapté 
de [FRI 12]) 

 Niveau de contamination des sols des mailles d’échantillonnage 

 Contrôle Faible Moyen Élevé 

Contamination des sols     

[Cd] µg/g 1,51 - 1,58 0,68 - 4,38 10,5 – 16,5 61,9 – 62,9 

[Pb] µg/g 110 - 117 120 – 273 566 - 588 2 422 – 3 692 

Effectif de merles 12 - 19 8 – 16 11 - 22 10 - 26 

 

 

Figure 5. Accumulation des métaux chez le merle noir le long du gradient de pollution sur le site de Metaleurop Nord : exemple du Cd dans 
les plumes et du Pb dans le sang selon l’année (2007 et 2008) et l’âge (première année « +1 », plus âgé « +2 »). Les concentrations sont 
exprimées en µg.g-1 masse sèche dans les sols et les plumes, et en µg.g-1 masse fraîche dans le sang. (Adapté de [FRI°12]) 
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Les concentrations en Cd et Pb chez les merles sont expliquées par celles de ces ETMs dans les sols, ainsi que par l’âge des 

individus et l’année de capture (figure 5). À large échelle spatiale (~40 km²), l’exposition des merles augmente avec le niveau 

de contamination des sols qui est le facteur le plus influant avec des coefficients de détermination (R²) de 0,01, 0,43, 0,23 et 

0,49 pour les concentrations en Cd et Pb dans le sang et les plumes, respectivement. À cette échelle, la distribution spatiale 

du Cd et du Pb est déterminée par la distance à la source (Metaleurop Nord) et la direction des vents dominants [FRI 10b]. 

Pour ces 2 ETMs, les individus de première année sont plus exposés que les adultes (0,02 < R² < 0,15) et, quel que soit l’âge 

des individus, les concentrations internes sont plus élevées en 2007, sauf pour le Pb dans le sang (0,01 < R² < 0,13). 

En complément des facteurs précités, la prise en compte de la composition du paysage permet d’améliorer la part de 

variation expliquée de l’exposition du merle aux ETMs à échelle locale (~10 000 m²), avec une augmentation des coefficients 

de détermination des modèles allant de 5 % à 17 %. Les différents habitats influencent différemment l’exposition des merles, 

laquelle est augmentée lorsque la proportion d’habitats « urbains ou industriels » croît alors qu’elle diminue avec une plus 

forte proportion de « buissons et friches » ou « prairies ». Certains habitats comme « forêt sans sous-bois » et « haies et 

bosquets » sont également associés significativement à une augmentation de l’exposition, mais seulement pour le Pb. De 

même, les cultures et la forêt avec sous-bois sont associées significativement à une diminution de l’exposition pour le Cd 

seulement. 

Globalement, les modèles statistiques corrélatifs intégrant le niveau de contamination de la maille, l’âge des individus, 

l’année d’échantillonnage et la composition du paysage dans le domaine vital expliquent 19 %, 60 %, 58 % et 74 % de la 

variation des concentrations en Cd et Pb dans le sang et les plumes, respectivement. En revanche, la diversité d’habitats dans 

le domaine vital du merle n’a pas d’influence sur son niveau d’exposition aux ETMs. 

Parmi les mécanismes par lesquels la composition paysagère est susceptible de moduler l’exposition des merles, plusieurs 

hypothèses ont été testées. Dans un premier temps, il a été montré que les caractéristiques physico-chimiques des sols (pH, 

matière organique…) qui modulent la disponibilité environnementale des métaux contribuent moins que la composition 

paysagère [FRI°12]. La seconde hypothèse testée était relative à une variation du régime alimentaire des merles en fonction 

de la proportion des différents habitats et de la diversité du paysage dans leur domaine vital. Les merles consomment 

principalement des vers de terre et des insectes (56 % et 26 % de la masse totale, respectivement). D’autres invertébrés tels 

que les araignées, les myriapodes ou les gastéropodes sont également représentés (14 %) ainsi que de la végétation (4 %). Le 

régime alimentaire varie significativement avec la composition du paysage dans le domaine vital, mais sa diversité ne varie 

pas avec la diversité du paysage. Les vers de terre dominent le régime alimentaire en présence de forêt avec sous-bois et 

prairies, des habitats associés à une diminution de l’exposition, tandis que les insectes et autres invertébrés dominent le 

régime alimentaire avec l’occurrence de forêts sans-bois, de zones urbaines et industrielles et haies et bosquets, lesquels 

sont associés à une augmentation de l’exposition (voir figure 6). 

Figure 6. Analyse canonique des correspondances (ACC) sur le régime alimentaire et la composition du paysage dans le domaine vital des 
merles du site de Metaleurop Nord (1er et 2e axes, 5,9 % et 4,1 % de variance expliquée, respectivement. R2 ajusté de l’ACC = 0,125). (Adapté 
de [FRI°12]) 
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Ces résultats suggèrent que des variations de la composition du régime alimentaire peuvent expliquer l’influence de la 

composition du paysage sur l’exposition des merles aux ETMs. Les variations de régime alimentaire en lien avec le paysage 

affectent le transfert des ETMs d’une manière qui apparaît contre-intuitive, puisque les vers de terre sont connus comme 

étant des organismes hyper-accumulateurs montrant une accumulation de Cd et Pb généralement plus forte que les insectes 

[HEI 01]. Un transfert des ETMs plus important avec la proportion d’habitats où les vers de terre sont principalement 

consommés était donc attendu. Cependant, nos données sur l’accumulation des ETMs dans les items alimentaires des merles 

collectés ici montrent que certains insectes (larves de diptères, mécoptères, tipulidés) et d’autres taxons d’invertébrés 

(myriapodes, gastéropodes, araignées) présentent des facteurs de transfert (concentrations en ETMs dans les tissus divisés 

par concentrations en ETMs dans les sols) aussi voire plus élevés que les vers de terre [FRI 12]. On peut en outre supposer 

que des différences de formes de séquestration des ETMs chez les différentes proies existent, et puisque la forme de 

séquestration affecte la disponibilité trophique des ETMs [VIJ 04], modulent la bioaccessibilité des ETMs pour le merle et 

explique ce résultat inattendu vis-à-vis des vers de terre. 

En résumé, il apparaît que, pour des organismes qui ne dépendent pas directement du sol, des processus écologiques liés 

à l’exploitation des ressources spatiales et alimentaires sont des déterminants-clés de l’exposition aux contaminants tandis 

que la disponibilité environnementale dans les sols joue un rôle mineur.  

La diversité et la composition du régime alimentaire du merle ne sont pas liées à la diversité d’habitats dans son domaine 

vital, ce qui suggère que le régime alimentaire du merle est plus lié à la présence de certains habitats qui sont 

préférentiellement exploités dans son domaine vital qu’à leur diversité. L’occurrence et le niveau de pollution de ces habitats 

peut par conséquent conditionner largement l’exposition de ces passereaux aux contaminants chimiques, et représenter un 

levier d’action pour la gestion des sites pollués. 

Comme pour les micromammifères, il semble que l’influence du paysage sur les communautés de proies, les interactions 

trophiques et le comportement spatial des organismes puisse moduler le transfert des polluants chez les oiseaux.  

La figure 7 reprend les principaux facteurs qui déterminent l’exposition du merle au Cd et Pb. 

Figure 7. Schéma synoptique synthétisant les principaux facteurs qui contrôlent l’exposition du merle noir aux ETMs et leurs échelles 
d’action. La taille des flèches représente l’influence relative du paramètre dans la détermination de l’exposition 
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7. Conclusions et perspectives 

Depuis que, dans les années 1990, John Cairns Jr a appelé de ses vœux une nouvelle discipline qu’il a appelée 

l’écotoxicologie du paysage [CAI 93, CAI 96], peu de travaux empiriques ont été réalisés dans ce domaine. La nécessité 

d’intégrer les dimensions spatiale et temporelle en écotoxicologie et en évaluation du risque est pourtant régulièrement 

rappelée dans des articles destinés à faire évoluer le champ de l’écotoxicologie [ART 12, BEK 12]. Nos travaux en 

écotoxicologie du paysage et des communautés apportent des informations sur les différents mécanismes écotoxicologiques 

que le paysage peut influencer. Associé à la géomorphologie, le paysage, notamment la composition et la structure de la 

végétation, influence l’interception des polluants émis par voie atmosphérique et contribue à expliquer la grande 

hétérogénéité spatiale des concentrations en polluants mesurées dans les sols. Dans notre étude sur Metaleurop Nord, nous 

avons montré que le paysage influençait les concentrations totales en ETMs dans les sols, sans doute au travers de 

mécanismes d’interception et de déposition des ETMs, mais également la disponibilité environnementale (ici estimée par les 

concentrations extractibles au CaCl2) [FRI 10b]. Les mécanismes de ce dernier phénomène sont non élucidés à ce jour, mais 

pourraient avoir trait à l’influence du paysage, autour d’un point de prélèvement des sols, sur les cycles et la rétention des 

métaux et de leurs différentes formes chimiques (spéciation). Nos recherches ont montré une relation significative entre 

composition du paysage et concentrations en ETMs dans les tissus de diverses espèces de micromammifères et d’escargots, 

appartenant à divers niveaux trophiques [FRI 11]. L’évolution des concentrations en ETMs dans les tissus le long du gradient 

de contamination est également modulée par le paysage, avec des augmentations de concentrations internes en fonction 

des concentrations dans les sols plus ou moins fortes selon le type paysager considéré. Nous proposons un certain nombre 

d’hypothèses relatives à la qualité de la mosaïque d’habitats pour une espèce donnée, au régime alimentaire des organismes 

étudiés et/ou à leurs comportements de déplacement et de nourrissage au sein des paysages. L’étude de ces derniers 

mécanismes nécessite d’être approfondie grâce au suivi des déplacements des micromammifères et à l’étude de leur régime 

alimentaire. Les recherches actuelles de Chrono-environnement vont dans ce sens, au travers du développement 

d’approches non létales de l’utilisation des micromammifères en écotoxicologie (voir par exemple les travaux de [TET 13, 

TET 14, TET 15]), et notamment de la pose de transpondeurs permettant l’identification individuelle lors des captures et 

recaptures des animaux. L’étude du régime alimentaire a également été développée sur le merle noir par des méthodes 

conventionnelles (observation des macro/micro-restes dans des contenus stomacaux d’animaux trouvés morts sur le terrain 

ou des items apportés par les adultes aux jeunes au nid) [FRI 12]. L’étude du régime alimentaire des micromammifères est en 

cours de développement par des méthodes moléculaires (analyse par metabarcoding de contenus stomacaux et de fèces) et 

isotopiques (analyse des signatures isotopiques en carbone et en azote des tissus). L’étude du rôle des caractéristiques de 

structure du paysage (configuration spatiale des éléments paysagers) est prévue dans le cadre de programmes en cours sur 

ce même site de Metaleurop ainsi que sur les transferts et les effets non intentionnels des pesticides. L’ensemble de ces 

recherches devrait permettre d’obtenir des informations cruciales sur le rôle du paysage, un niveau d’organisation biologique 

rarement étudié en écotoxicologie, dans l’exposition, le transfert et les effets des polluants chez les vertébrés. Les données 

obtenues devraient également permettre d’améliorer significativement l’évaluation des risques en alimentant en données de 

terrain des modèles d’évaluation spatialement explicites tels que BERISP, un logiciel développé par l’institut de recherche 

Alterra (Wageningen, Pays-Bas), le laboratoire de recherche SPHERE (Université d’Anvers, Belgique) et Chrono-

environnement. À plus long terme, la poursuite des recherches en écotoxicologie du paysage pourrait également être utile 

pour la gestion des sites contaminés. Le paysage pourrait-il être un levier d’action pour mitiger les impacts des polluants ? 

Ces travaux s’inscrivent dans une approche systémique de l’écotoxicologie que certains auteurs ont récemment formalisée 

sous le terme d’écologie du stress [VAN 03, VAN 08a, VAN 08b]. 
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