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CADRE SCIENTIFIQUE DE LA THESE:

Cette these a fait partie intégrante du Programme Européen de Recherche N.I.C.O.L.A.S.
(Nitrogen Control by Landscape Structures in Agricultural Environments — DGXII — ENV4-
CT97-0395) qui avait pour but d’évaluer, le long d’un gradient climatique, I’évolution les
capacités tampons des zones humides riveraines naturelles face aux pollutions azotées diffuses
d’origine agricole qui rejoignent les eaux de surface.

http://www.qest.demon.co.uk/nicolas/nicolas.htm

Au moins deux types de zones humides riveraines (une Prairie et un site Forestier) furent
sélectionnés dans chacun des huit pays participant (Espagne, France, Italie, Pays-Bas, Pologne,
Roumanie, Royaume-Uni, et Suisse). Des mesures quantitatives des flux d’azote et des processus
de rétention ont été effectuées selon les mémes protocoles pour tous les sites d’études. Une
version européenne du modele de gestion des écosystemes riverains (REMM — Riparian
Ecosystem Management Model) est ensuite développée a partir des données recueillies, et devrait
permettre de prédire les capacités tampons d’une zone humide sous différentes conditions
climatiques et de tester les conséquences de divers scénarios d’aménagement du paysage. Enfin,
d’autres structures du paysage potentiellement capable de controler les flux d’azote (haies,
potholes...) ont été comparés aux zones humides étudiées.

Background

The loss of nitrogen compounds from agricultural environments is particularly severe within
Europe. When excessive nitrogen enters freshwater environments, the functioning of the aquatic
ecosystem and their associated biodiversity are adversely affected. Controlling nitrogen losses
and thereby protecting both fresh and marine waters is an important objective within Europe.

The NICOLAS project focuses on one valuable technique to control diffuse nitrogen losses. It
examines the use of landscape structures which can intercept nitrogen compounds and either
retain or transform them, so filtering the water before it enters a freshwater ecosystem. These
"buffer" landscape features have been researched globally but critical questions remain which, if
not answered, limit the use of this technique within Europe. This project will address these
questions in the framework of four objectives. A European version of the riparian ecosystem
management model (REMM) will be developed to predict the competence of riparian landscape
structures to control nitrogen fluxes under varying climatic conditions.
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Les Zones Humides de Fonds de Vallée et [a Régulation des
Pollutions Azotées Diffuses.

INTRODUCTION GENERALE

I - LE CONTEXTE - L'INTENSIFICATION DE L’AGRICULTURE ET SES
CONSEQUENCES

L'objectif majeur et légitime de la Politique Agricole Commune des années 60-70 était
d'assurer l'autonomie alimentaire du marché commun en augmentant la compétitivité du
secteur agricole et en assurant le revenu des agriculteurs. A la méme époque,
l'industrialisation nécessita de la main d'ceuvre dont une grande majorité provenait du monde
rural. Face a ces objectifs de production et a ces contraintes de ressources humaines,
l'intensification de l'agriculture fut une réponse efficace. Les fertilisants chimiques, les
produits phytosanitaires, la mécanisation et 'homogénéisation des systémes de cultures et
d'¢levages, ont effectivement permis d'obtenir rapidement une croissance spectaculaire.
L'agriculture est ainsi devenue l'un des premiers secteurs économiques frangais dont la
Bretagne est I’une des régions leaders.

Cependant la surproduction a rapidement fait son apparition et, malgré le soutien des
prix par 1I’Union Européenne, l'agriculture européenne en général, et francaise en particulier,
est entrée dans une crise sans précédent. Désormais a cette dimension économique et sociale
se surimpose une dimension environnementale qui oblige définitivement l'agriculture a
remettre ces pratiques en question.

En effet, l'intensification agricole a eut pour conséquence d'augmenter
considérablement les flux de polluants (Nitrate, Phosphate, Pesticides, Métaux lourds...) sur
I'ensemble des bassins versants agricoles. Le remembrement, le drainage, l'utilisation de
produits de traitements des cultures, l'apport d'engrais, les capacités limitées des cultures a
absorber ces nutriments et I'existence de terres nues en hiver sont autant de facteurs qui
favorisent 1'exportation des intrants excédentaires vers le milieu aquatique. A titre d'exemple,
la fixation d'azote par l'industrie des engrais exceéde aujourd'hui toutes les entrées naturelles
d'azote dans la biosphére (Vitousek 1994, Galloway et al. 1995).

Durant ces derniéres années, la pollution des eaux de surface et de subsurface, par les
nitrates d'origine agricole, a souvent été reli¢é aux phénomenes d'eutrophisations, a la
dégradation de la qualité de l'eau et méme a certaines maladies ("sang bleu" chez le
nourrisson, maladie digestives...). Plusieurs stratégies ont été testées pour résoudre ces
problémes, la plus préférable consistant a faire de la prévention plutét que de la dépollution.
Diverses solutions ont été préconisées au travers des politiques nationales ou européennes
(directive "Nitrate" 1991). Entre autre, une récente proposition visait a utiliser les zones
humides dites "tampons", situ¢es entre le cours d’eau et les parcelles agricoles, pour éliminer
les nitrates de 1'eau qui y transitait.



Il - LES ZONES HUMIDES DE BAS —FONDS

C'est dans ce contexte qu'il a ét¢ montré, il y a une vingtaine d'années, que les zones
humides, et les ripisylves en particuliers, présentaient de réelles potentialités de régulation des
pollutions azotées diffuses provenant des nappes phréatiques ou des flux superficiels des
bassins versants (Lowrance et al. 1984a, Peterjohn & Correll 1984, Pinay & Décamps 1988,
Cooper 1990, Groffman et al. 1992, Simmons et al. 1992, Haycock & Pinay 1993, Jordan et
al. 1993, Pinay et al. 1993, Lowrance et al. 1995, Hill 1996, Hedin et al. 1998). Ces
recherches ont suscité un regain d'intérét pour les ripisylves. En effet, beaucoup ont cru voir
dans les premiers résultats obtenus un reméde miracle aux problémes de pollutions diffuses a
partir d'un espace minimum, sans pour autant remettre en question l'utilisation intensive des
bassins versants agricoles (Knowles 1981a, Pinay et al. 2001).

Le concept de "zone tampon" s'est alors imposé, transformant toute zone humide en
systéme de régulation entre les milieux terrestres et les milieux aquatiques. Ainsi, un grand
nombre d'expériences d'utilisations des zones riveraines pour limiter I'exportation massive
d'azote depuis les bassins versants agricoles vers les cours d'eau ont été réalisées avec plus ou
moins de succeés. Les aménageurs ont en effet cherchés des solutions palliatives et peu
couteuses face a l'augmentation réguliére des pollutions azotées dans les nappes phréatiques et
les cours d'eau. Ils se sont alors tournés vers ce qui n'était qu'une hypothése de recherche au
début des années 80, a savoir les capacités tampons des ripisylves vis a vis des pollutions
azotées diffuses. Cette hypothése ne s'appuyait en fait que sur un nombre limité d'études de
terrain peu représentatives et non extrapolables, faisant souvent référence a des potentialités
plutot qu'a des mesures in situ (ou réelles) de capacité de rétention. En résumé, la
méconnaissance du fonctionnement de ces zones humides et de leurs facteurs de variabilité fut
le plus souvent a l'origine de ces échecs.

II restait donc a préciser les capacités in Situ de régulation des zones riveraines vis a
vis de l'azote transporté par les eaux de surface ou souterraines, ainsi que les processus
biotiques et/ou les caractéristiques physiques a la base de cette régulation et les facteurs les
influengant a I'échelle de la ripisylve.

Dans la suite de cette introduction je me propose donc de présenter 1'état des
connaissances et des lacunes concernant les différentes caractéristiques de la régulation des
pollutions azotées diffuses dans les zones humides de fonds de vallée, puis d'en dégager les
objectifs des travaux menés lors de cette thése.

111 - LE CYCLE DE L'AZOTE DANS LES ZONES HUMIDES DE BAS-FONDS
A — Capacités tampons et Zones Humides de Fonds de Vallée — Les Bases:

Pour mieux appréhender le role d’une zone humide de bas-fonds par rapport aux
pollutions azotées diffuses provenant des excédants d'azote appliqués sur les parcelles
agricoles, il est nécessaire de rappeler les différents "circuits" qui mobilisent 1’azote dans un
tel écosysteme.

Au cours de leur transfert amont-aval, les éléments transportés par les réseaux
hydrographiques, principalement azote et phosphore, se retrouvent alternativement sous une
forme organique et sous une forme minérale dans une sorte de flux en hélice (Newbold et al.
1981). Les zones riveraines inondables participent a ce fonctionnement d’une part en
contrélant physiquement les crues, en retenant notamment les sédiments (Schlosser & Karr
1981), et d’autre part en assurant le recyclage des nutriments provenant des nappes
phréatiques et du ruissellement superficiel depuis le bassin versant (Peterson & Rolfe 1982).
En 1984 et 1985, divers travaux ont souligné le réle tampon de la végétation riveraine vis-a-



vis des apports diffus de nitrates provenant tant des nappes phréatiques que des flux
superficiels issus des bassins versants (Brinson et al. 1984, Peterjohn & Correll 1984, Jacobs
& Gilliam 1985).

Classiquement, les capacités d'épuration des zones humides de bas-fonds sont le fait
de deux processus majeurs (Figure 1) : d'une part 1'absorption racinaire par la végétation et
l'absorption microbienne, systémes de rétention temporaire, et d'autre part la dénitrification
microbiologique. Cette derniére réduit les oxydes d'azote (NOs3’, NO,) en produits gazeux
(NO, N2O, N,) et permet ainsi une ¢limination définitive de l'azote des sols et des eaux
(Knowles 1982). Ces activités biologiques sont elles-méme liées a des conditions physiques
particuliéres, texture des sols et engorgement notamment, qui jouent sur le cycle de l'azote
dans ces milieux d'interface. Ainsi, les processus en jeu lors de cette régulation présentent une
grande diversité d'expressions (Haycock et al. 1997).

Stockage a plus ou moins long terme
N, = perte définitive 3

Dénitrification
microbiologique

vers le
Courg d’eau

Assimilation végétale *
ou microbienne

Eau de subsurface

Figure 1 : Les 2 processus biologiques qui recyclent l'azote dans les zones humides de fonds de vallée. Adapté
de (Peterjohn & Correll 1984).

Les plus fort taux de rétention de nitrate ont été mesurés dans des zones humides a
faible topographie présentant une couche imperméable située entre 2 et 4 m de profondeur.
Celle-ci oblige les eaux souterraines a s’écouler dans les couches supérieures du sol, il y a
alors contact avec la végétation et le sol riche en matiéres organiques. La faible topographie
réduit la vitesse d’écoulement a un niveau permettant a la dénitrification et a I’assimilation
végétale de prélever I’azote au fur et & mesure qu’il est apporté par la nappe. Des mesures de
concentrations en nitrate montrent que 90 % sont éliminés en conditions favorables (Tableau
1) (Lowrance et al. 1984b, Cooper 1990, Haycock & Pinay 1993, Jordan et al. 1993). Dans
ces sites, la quasi totalité de la diminution a lieu dans les 10-20 premiers metres de la zone
humide avec des valeurs d’entrée allant de 1 a 20 mg N/L. De plus, d’un point de vue
physique, des expérimentations sur des zones humides enherbées ont montré que, méme avec



une pente de 16 a 23 %, elles étaient encore capables de piéger environ 90 % des sédiments
provenant de 1’érosion (Hairsine 1996).

Tableau 1: Exemples des effets d’une zone humide riveraine sur la concentration en azote de 1’eau de
subsurface.

Caractéristiques du site | Végétation du| Metres dans % de diminution des
site la zone concentrations
riveraine Total Kjeldahl | NO;
N

Pente moyenne 2.1-4.9% Prairie 3 35 90
(max 10%) Prairie 7 60 65
sableux a Argilo-limoneux Prairie 6 10-40 60
Céréales en amont puis forét
Erosion sur 2 ans avec Forét 15 40-50 65
des tempétes épisodiques

D’apres (Daniels & Gilliam 1996).

Il y a moins d’information en ce qui concerne la rétention de 1’azote dans des
conditions hydrologiques moins favorables, telles que la présence d’aquiféres profonds qui
s’écoulent sous la zone racinaire des sols riverains (Phillips et al. 1993, Bohlke & Denver
1995). Par ailleurs, 1’eau de subsurface peut aussi arriver a la surface par le biais de sources
qui émergent en hautes eaux et rejoignent directement le cours d’eau sans passer par le sol de
la zone humide (Hill 1996). Dans ces deux cas, et quelque soient les concentrations en nitrate
a I’entrée, le recyclage ou le stockage n’ont pas lieu.

Novotny et Olem (1995) ont trouvé jusqu’a 95 % d’élimination des ions nitrate dans
une zone humide pour des intrants maximum de 10 kg N-NO; hajour”. Jusqu’a 80 kg N-
NOs ha™'jour™ 1’élimination est encore significative mais le facteur prédominant devient alors
le temps de résidence de I’eau dans le site. En dessous de 5 jours de résidence 1’élimination de
I’azote est diminuée, alors que pour plus de 5 jours de résidence les nitrates sont dénitrifiés ou
assimilés.



B - Une Forte Production Primaire:

La productivité végétale des zones humides est trés importante par rapport a la plupart
des autres écosystemes naturels ou anthropiques (Figure 2) (Art & Marks 1978). La
productivité primaire au sein des zones humides est fonction de 1'importance des apports de
matieres et d'énergie depuis leurs bassins versants et de I'alternance des conditions engorgées
et ressuyées de leurs sols et sédiments (Brinson et al. 1984).

35
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Figure 2: Productivité primaire dans différents écosystémes naturels ou anthropiques. D'aprés CEMAGREF.

Des taux d'assimilation d'azote de 24.6 g N m™ an™ par les plantes de zones humides
de bas fonds ont été mesurés en Angleterre (Oorschot 1994). Les boisements riverains de la
Garonne peuvent produire de 4.7 2 6 t ha'an” de litiere (Chauvet 1989). L'assimilation
végétale et la décomposition de la litiere permettent une rétention a plus ou moins long terme
dépendant des taux de lessivage et de translocation, ainsi que des structures de stockage et de
la longévité des tissus végétaux (Johnston 1991).

Cependant, l'absorption de l'azote par les plantes est seulement un processus de
rétention temporaire qui retient sous forme organique une partie de I'azote prélevé sous forme
minérale durant la vie de l'organisme. Une plus ou moins grande partie de 1'azote absorbé,
proportion qui est fonction de 1'état de développement de la plante, retourne au sol ou dans
l'eau par le biais de la litiere et des exsudats racinaires. Quoiqu'il en soit, a la mort de la plante
'azote stocké retourne dans le pool organique du sol.

La fauche de la strate herbacée ou l'abattage des arbres dans les zones humides de
fonds de vallée peuvent représenter une exportation nette d'azote non négligeable. 11 est
cependant possible que de telles pratiques puissent augmenter significativement les flux de
nutriments vers les cours d'eau de part la diminution de I'assimilation végétale et la
perturbation du sol qu'elles engendrent (Adamson 1986).



C - Le Sol et la Dénitrification:

L'autre processus impliqué dans la régulation des flux d'azote provenant du versant est
lié¢ au fait que les zones humides sont le plus souvent situés dans des points bas des réseaux
hydrographiques, ce qui laisse présager d'une accumulation d'eau au moins temporaires. Ces
engorgements vont entrainer des variations d'oxydo-réduction des sols qui vont
significativement influencer le cycle de l'azote. L'azote est présent dans les zones humides
sous trois formes principales: ammoniaque (NH;"), nitrate (NO5") et sous forme organique. La
transformation d'une forme en wune autre est sous la dépendance de processus
microbiologiques trés sensibles pour la plupart aux conditions d'oxydo-réduction du milieu
(Figure 3). Des processus aérobies et anaérobies interviennent classiquement dans cet
écosysteme caractérisé par un niveau d'inondation variable au cours de 1'année qui entraine
des phénomenes de diffusion entre les différentes formes azotées.

N,
A
Ammonification Nitrification e
- -+ - -
> NH,” —» NO,"—>» NO, aérobic
0 OSSR U RO SV NSRS
. =
organiquc =
=
2
Ammonification Nitrammonification ;_g Zone
o= Ed =
> NIL+ NO,- i= anacérobie
=
D
/

Figure 3: Cycle de I’azote dans les sols des zones humides présentant des conditions aérobies et anérobies.
D'apres (Reddy & Jr.Patrick 1984).

Dans les conditions aérobies, c'est a dire en présence d'oxygéne libre dans les sols,
l'azote organique peut étre minéralisé sous forme de nitrate via l'ammonification et la
nitrification. Les molécules organiques ammonifiées dans les sols sont surtout des composés
simples tels que les acides et sucres aminées, les bases puriques et pyrimidiques qui résultent
de I'hydrolyse de la matiére organique.

En absence d'oxygene libre dans les sols, les conditions anaérobies sont engendrées
par une demande biologique en oxygene supérieure a l'offre limitée par l'engorgement des
sols, ralentissant ainsi sa diffusion. Dans ces conditions seule I'ammonification est possible
parce que les bactéries nitrifiantes sont aérobies strictes. Les nitrates formés dans les zones
superficielles ou microsites aérobies peuvent alors diffuser dans les sites anaérobies ou ils
seront dénitrifiés. La dénitrification est un processus de premiére importance par rapport aux
travaux présentés ici, aussi nécessite-t-elle une description plus approfondie.



D — La Dénitrification et son Role :
1 — Définition:

Ce phénomene est principalement 1’ceuvre de bactéries hétérotrophes anaérobie
facultatives telles que: Agrobacterium, Pseudomonas, Alcaligenes et Nitrosomonas (Gamble
et al. 1977). En effet, en absence d’oxygeéne et en présence de matiéres carbonées
métabolisables (source d’énergie, ATP), ces bactéries transforment les nitrates et les nitrites
en composé€s azotés gazeux (NO, N, N,O). Les oxydes d’azote jouent en fait le role
d'accepteurs des électrons provenant de la consommation du carbone (Knowles 1981b).

Il s'agit d'une réaction biochimique de réduction dissimilative du nitrate en résidus
gazeux qui peut s'écrire (Cho et al. 1997):

NR NiR NOR NOS
NO3_ - NOz_ - (NO) - NzO - Nz
Nombre d'oxydation : +5 +3 +2 +1 0

Certaines bactéries sont capables de catalyser toute la séquence alors que d'autres sont
seulement aptes pour certaines ¢tapes de la réaction. Une enzyme spécifique est nécessaire a
chaque étapes: la Nitrate réductase (NR), la Nitrite Réductase (NiR), L'Oxyde Nitrique
Réductase (NOR) et I'Oxyde Nitreux Réductase (NOS); la séquence de dénitrification
pouvant étre stoppée a chaque étape et le produit correspondant sera alors libéré (Brady
1990).

Le protoxyde d'azote (NO) est cependant une étape non systématique de la chaine
réactionnelle et qui semble dépendre de la température (Bailey 1976). Dans certains cas le
N,O est considéré comme le produit final de la dénitrification (Smith & Chalk 1980). Les
émissions de N,O sont a l'origine de préoccupations environnementales liées au fait qu'il peut
agir tel un gaz a effet de serre au méme titre que le CO2, le CH4 ou les C.F.C. (Batjes 1992,
Conrad 1996, Germon et al. 1999). Au niveau de la stratospheére, le N,O est aussi capable de
jouer le role de catalyseur dans la réaction de destruction de 1'ozone (O3) (Kliewer & Gilliam
1995). Enfin, dans 'atmosphére, il peut étre réoxydé en NOs” et retourné au sol sous forme de
pluies acides.

Dans la relation qui lie la dénitrification au substrat carboné, Peterjohn (1986)
proposent plusieurs descriptions de la réaction d'oxydation de la matiére organique par le
nitrate:

5C6H1206 + 12NO3——> 30CO + 6N2 + 120H + 24H20.
5CsH 1206 + 24NO5;— 30CO;, + 12N, + 240H" + 18H,0.
CgH 1,04 + 6NO3;— 6CO, + 3N,O + 60H + 18H,O

La dénitrification est donc un phénoméne majeur de perte d’azote pour les
écosystemes, affectant la fertilité des sols, la qualité de 1’eau et la chimie atmosphérique
(Tiedje 1988). Néfaste dans les agrosystémes (rizieres, champs cultivés...), la dénitrification
peut s'avérer tres utile dans I'élimination des excédents azotés non assimilés par la végétation
et qui risquent de rejoindre les nappes ou les cours d'eau. En effet, les conditions nécessaires a
I’activité dénitrifiante (Anaérobie, Carbone et Nitrate) sont fréquemment réunies dans les
zones humides (Haycock et al. 1993), et peuvent limiter les teneurs en azote dans les cours
d'eau et les nappes. Ces facteurs essentiels a la dénitrification sont qualifiés de facteurs
proximaux par Groffman et al. (1987) car ils agissent directement sur la microflore. Les



facteurs agissant de fagon "indirecte" sur cette méme microflore seront eux appelés facteurs
distaux, il s'agit principalement de la température, du pH, de I'humidité, de la dégradabilité et
de la répartition spatiale de la matiére organique, de la nature du couvert végétal, de la
topographie, de I'utilisation du sol...etc. En fait, les facteurs proximaux sont intéressants
lorsque 1'on travaille a 1'échelle de 1'organisme voire du microsite, mais les facteurs distaux
sont généralement plus pertinents lorsque I'on appréhende la dénitrification a I'échelle d'une
parcelle et donc, a fortiori a I'échelle d'une zone humide de fonds de vallée.

2 — Facteurs Proximaux de la Dénitrification :

- ['absence d'oxygéne

La denitrification est un mode de respiration anaérobie dans lequel le nitrate se
substitue a 1'oxygene et contribue a 'oxydation de la matiére organique. L'activité dénitrifiante
du sol croit de facon exponentielle avec la part de sa porosité occupée par I'eau, a partir d'un
seuil situé entre 60 et 65% de cette porosité. En termes de concentration, la dénitrification
serait initiée en dessous de 0.01% d'O; pour Groffman et al. (1996b), mais d'autres chercheurs
ont trouvé des activités avec 0.35% d'oxygene (Nelson & Knowles 1978), et jusqu'a 2%
(Dunn et al. 1979). 1l est aussi possible que les deux respirations, oxygene et nitrate, aient licu
en méme temps chez certaines bactéries (Hardman et al. 1993). De fagon générale, il semble
cependant que la présence d'O, ralentie la dénitrification (Tiedje 1982, Ottow et al. 1985), et
augmente proportionnellement la production de N,O par rapport au N, (Firestone et al. 1979,
Firestone et al. 1980, Drury et al. 1992, Kralova et al. 1992, Kliewer & Gilliam 1995, Abbasi
& Adams 2000).

En milieu aérobie, les bactéries dénitrifiantes utilisent 1’oxygéne comme accepteur
d’électrons a la place des nitrates. En effet, la présence d’O; inhibe la réduction des NH," en
NOs et donc la fourniture de 'accepteur final des électrons des bactéries dénitrifiantes. De
plus, Pichitony (1961, 1965) a montré que 1'oxygeéne exercait une double action sur la
dénitrification, en réprimant la formation des nitrate-réductases, nitrite-réductases et oxyde
nitreux-réductases, et en inhibant la fonction des deux enzymes (nitrate- et nitrite-réductases)
en action lors de la dénitrification. Les conditions anoxiques, caractéristiques d’un sol
hydromorphe, sont donc indispensables a la dénitrification. Il en découle qu'une aération du
sol ou une augmentation de la teneur en oxygene de I’eau peuvent réduire fortement cette
activité (Grundmann & Rolston 1987). Cependant, I'existence de microsites anaérobies dans
des sols bien drainés a été mise en évidence et peut permettre une activité dénitrifiante non
négligeable (Sextone et al. 1985, Groffman & Tiedje 1988, Sierra et al. 1995).

Enfin, l'alternance réguliére de conditions engorgées et drainées est souvent bénéfique
a la dénitrification en favorisant la proximité de sites de nitrification et de dénitrification
(Reddy & Jr.Patrick 1975, Groffman & Tiedje 1989). En effet, lorsqu'un sol se sature en eau,
les nitrates présents dans le sol sont transformés en N, ou N,O via la dénitrification. Si par la
suite ce méme sol se draine, I'oxygénation permettra la nitrification des ions NH;" en NO3™ qui
seront alors susceptibles d'étre a leur tour dénitrifiés lors de la prochaine saturation en eau.

- La présence de carbone minéralisable:

La fourniture carbonée est de premiére importance pour l'activité dénitrifiante
(Hardman et al. 1993, Paul & Clark 1996). C'est en effet la source d'énergie (ATP) et
d'¢léments métaboliques pour ces bactéries hétérotrophes. La disponibilit¢é en carbone
présente donc une influence a long terme sur la dénitrification, en termes d'activité



enzymatiques et de densité de populations bactériennes (Groffman 1994). Une corrélation
positive a ¢été trouvée entre les teneurs en carbone organique du sol et les taux de
dénitrification (Beauchamp et al. 1980, Bijay-Singh et al. 1988, Paul & Clark 1996). Reddy et
al. (1982) ont ainsi mesuré sur des suspensions de sols placées en anoxie un rapport molaire
entre le nitrate consommé et le CO, dégagé variant de 0.6 a 1.8 — valeurs proches du ratio
théorique de 0.8 tiré de I'équation d'équilibre de la réaction.

La fourniture de carbone est contrdlée par la production primaire (végétation et

microorganismes) et la décomposition de matiéres organiques. Dans les sols engorgés,
I'anaérobie limite le nombre d'organismes en compétition pour cette matiére organique, la
dénitrification est donc rarement limitée en quantité par la fourniture de carbone (Groffman et
al. 1996a). Cependant, le carbone organique peut se présenter sous diverses formes (amidon,
sucres, cellulose, protéines, lignine...) qui sont plus ou moins facilement utilisables par les
bactéries dénitrifiantes, et qui influencent donc leur activité de fagon trés variable.
La répartition spatiale du carbone organique minéralisable pour les bactéries dénitrifiantes est
généralement importante dans les horizons de surface, mais tend a fortement diminuer dans
les horizons plus profonds (Christensen et al. 1990, Weier & McRae 1992). Néanmoins, des
microsites (ou hot-spot) de dénitrification ont été détectés jusqu'a 40 cm de profondeur (Gold
et al. 1998, Addy et al. 1999), et dans certains aquiféres profonds (Mariotti 1994). Ces
microsites peuvent d'ailleurs présenter des activités importantes, ainsi Parkin (1987) a trouvé
que 85% de la dénitrification d'un échantillon de terre de 98 g venait de 80 mg de maticre
organique. A 1'échelle du microsite, la présence de carbone favorise la respiration, ce qui
diminue la teneur en oxygene et entraine l'anaérobiose progressive du systéme, la
dénitrification est alors possible (Christensen & Tiedje 1988, Hojberg et al. 1994).

Plus rarement, certaines bactéries dénitrifiantes peuvent se passer de substrat carbonés, elles
sont alors autotrophes (Thiobacillus denitrificans, Hydrogenomonas eutrophus...), et utilisent
dans ce cas des substrats minéraux comme source d'électrons (Sulfate, Carbonates, Oxyde de
Fer, Oxydes de Manganése) pour réduire les ions NO3™ (Kolle et al. 1985).

- La fourniture en Nitrate ou d'autres formes oxydées de 1'azote:

Comme nous l'avons vu précédemment les nitrates peuvent étre produits par le cycle
interne de la zone humide via la nitrification. Ils sont alors disponibles pour la dénitrification.
D'autres nitrates sont importés dans la zone humide via les écoulements de surface et
subsurface provenant des parcelles agricoles situées en haut de versant, mais aussi via les
apports du cours d'eau soit par infiltration dans la zone hyporheique, soit par débordement en
période de crues. De la méme facon, les nitrates pourront alors étre utilisés par les bactéries
dénitrifiantes. Dans le sol, la réponse de l'activité dénitrifiante a la concentration en nitrate est
dite "de type Michaelis-Menten", avec une constante apparente d'affinit¢é Km variable selon
les sols et généralement de 2 ou 3 ordres de grandeur supérieur a la constante d'affinité
mesurée sur des cultures pures de bactéries. Sur des sols non remaniés, Hénault (1993) et
Schipper et al. (1993) ont défini respectivement un Km apparent de 22 et 5 mg N kg™



3 — Facteurs Distaux de la Dénitrification :

-Potentiel redox:

Le potentiel d'oxydoréduction (ou potentiel redox, Eh) est la valeur qui refléte les
transferts d'électrons des donneurs vers les accepteurs; mesuré au moyen d'une €lectrode de
platine combinée, il est exprimé en millivolts (mV). Le potentiel redox du sol peut étre
répartit en 4 domaines principaux:

- de 800 a 450 mV, l'oxygéne est majoritaire et la nitrification est active, la maticre
organique se décompose plus ou moins rapidement selon sa nature.

- De 450 a 0 mV, le sol s'appauvrit en oxygene, la décomposition de la maticre
organique ralentie. En cas de pH acide les processus de réduction commenceront plus
rapidement.

- De 0 a-200 mV, le sol est dit "anoxique", la matiére organique subit la fermentation
anaérobie, des sels ferreux (Fe®") apparaissent et colorent le sol en gris-vert (horizon
Gr).

- De — 200 a —300 mV, le sol est compleétement réduit, la fermentation de la maticre
organique entraine des dégagements d'hydrogéne sulfuré (HS") et de méthane (CHy),
c'est le cas dans les tourbiéres.

De fagon générale, la biomasse bactérienne diminue au fur et & mesure que les sols sont de

plu en plus réduits. Les taux de minéralisation ont en effet tendance a diminuer avec la baisse
du potentiel redox (McLatchey & Reddy 1998).

Cependant, la dénitrification se produit lorsque le potentiel redox descend en dessous de
+300 mV, a ce stade la majorité de 1'oxygéne su sol a été consommeée et n'exerce plus d'effet
inhibiteur sur les bactéries dénitrifiantes. Le potentiel redox se maintient aux alentours de
+200 mV pendant la dénitrification des ions NO;3’, puis descend a +180 mV lors de
l'utilisation des ions NO;’, la dénitrification étant estimée comme compléte lorsque le
potentiel redox équivaut & +100 mV (Knowles 1981a). Dans le cas d'une transition aérobie-
anaérobie, comme cela arrive lorsque la nappe vient submerger les horizons superficiels des
zones humides fonds de vallée, on assistera a une séquence de réductions. Aprés que la
respiration aérobie ait épuisé l'oxygene disponible, les bactéries dénitrifiantes et les
ferriréductrices réduisent le nitrate et le fer, en abaissant le potentiel redox du milieu. Les
fermentations peuvent alors intervenir engendrant des métabolites (alcools, acides organiques)
utilisables par des bactéries anaérobies strictes. Celles-ci sont, tout d'abord, Iles
sulfatoréductrices puis les bactéries méthanogénes en fin de processus.

Il est important de souligner que la dénitrification est donc le premier processus de
réduction a entrer en jeu apres la consommation de I'oxygéne du sol, et que, dans le cas des
zones humides de fonds de vallée, les alternances aérobie-anaérobie sont souvent rapides et ne
permettent pas a tous les phénomenes de réduction de s'exprimer.

Enfin, certains auteurs mettent en doute l'utilisation de la mesure du potentiel redox
d'un sol comme outil d'étude de la dénitrification (Wit 1995, Jaffrezic 1997). En effet, le
nitrate et I'oxygene ne sont pas électroactifs et les valeurs de potentiel redox peuvent varier
selon le pH et la température (Mitsch & Gosselink 1993).
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- Le pH:

Le pH optimal de fonctionnement de la dénitrification semble se situer entre 6 et 8.
Cependant, on observe des activités dénitrifiantes dans un large spectre de pH. A pH trés
faible, 'acidité du sol peut diminuer la densité bactérienne, de plus cette acidité diminue aussi
la nitrification et donc la fourniture en nitrate pour les bactéries dénitrifiantes. Enfin, les
émissions de NO et N,O sont aussi favorisées par des pH acides (Knowles 1981a).

- La Température:

La dénitrification est un processus biologique qui, en tant que tel, est largement
influencé par la température ambiante. Pourtant ce facteur a été relativement peu étudié au fil
des recherches sur cette activité bactérienne. Quelques auteurs rapportent des seuils de
températures au dela desquels les sols commencent a dénitrifier:

3°C pour Nommik (1956)

2°C pour Bremner et Shaw (1958)

5°C pour Stanford et al. (1975b)

4°C pour McKenney et al. (1980)

0°C pour Lippold et al. (1989)

-2°C pour Dorland et Beauchamp (1991)

Smid et Beauchamp (1976) rapporte que la dénitrification peut se produire a 0°C si la
fourniture en substrat carboné est suffisante. Pour des sédiments de marais salé, la
dénitrification in vitro augmenterait avec la température de stockage (Kaplan et al. 1977), et il
pourrait exister 2 populations distinctes de bactéries dénitrifiantes actives a des températures
différentes. Dans une étude sur des échantillons sédimentaires de marais salés, des variations
saisonniéres significatives du taux de réduction du nitrate seraient dues a 2 populations
bactériennes. La premiére serait psychrophile et capable de dénitrifier a basses températures,
la seconde dite mésophile serait active a des températures plus ¢élevées (King & Nedwel
1984). 1l semble en effet que les bactéries dénitrifiantes présentes dans un sol soient adaptées
aux conditions de température moyenne de leur climat; un sol de région tempérée dénitrifie
plus rapidement a basse température qu'un sol de zone tropicale (Powlson et al. 1988).

Si des controverses demeurent quant au type de bactéries actives a telle ou telle
température, il en existe également une sur la température minimale a laquelle la
dénitrification se déclenche; on peut d'ailleurs observer que celle-ci a diminuée au fil des
années, correspondant peut-étre aussi a l'abaissement de la limite de détection des outils de
mesures.
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4 — Quelques Chiffres :

La dénitrification est un processus biologique permettant une élimination définitive
des nitrates, de ce fait elle est souvent a I’origine des capacités tampons des zones humides de
fonds de vallée. A ce titre, de nombreuses études ont tenté de mesurer son intensité dans
divers types de zones riveraines afin d’appréhender les divers facteurs la contrélant.

En conditions favorables, les quantités d’azote prises en charge par la dénitrification
peuvent égaler celles de I’assimilation végétale, et peuvent capturer 50 a 98% de ’azote
(Nelson et al. 1995). Cependant, cette dénitrification est fortement variable dans le temps et
dans I’espace. En effet, Montgomery et al. (1996) ont trouvé des diminutions de 60-68% des
teneurs en nitrate au cours d’une étude dans des microcosmes de sol. Ces concentrations
semblaient étre corrélées avec la valeur du flux d’arrivée des nitrates; fortes lorsque les flux
étaient élevés en hivers et au printemps, plus basses ou indétectables lorsque les flux étaient
plus faibles en été et en automne. La vitesse des écoulements semble donc prépondérante dans
la détermination de la capacité tampon d’une zone riveraine. Ainsi, une dénitrification de 2.4
10° g N L™'h™" peut réduire la concentration en nitrate de 1’eau souterraine de 20 4 0 mg NO;
L en 35 jours, & condition que le temps de résidence de I’eau soit d’environ d'une année
(Starr & Gillham 1993).

Un autre facteur est la quantité de matiére organique, source d’énergie des bactéries
dénitrifiantes. Des études ont testé la dénitrification a I’intérieur d’un fossé de 35 m de long et
de 1.5 m de profondeur et de large contenant un sol enrichit en matiére organique (Schipper &
Volvodic-Vukovic 1998). La concentration de 1’eau en nitrate passait de 6-15 mg NO; L™ a2
mg NO; L, ce qui représente une moyenne journaliére de 8 g d’azote éliminé par métre de
fossé parcouru, en d’autres termes 1 m™ jour” d’eau était traité.

Tableau 2 : Exemples de taux de dénitrification mesurés dans différentes zones humides riveraines.

Taux de Dénitrification
kg N ha' jour

(Fustec et al. 1991) 1.3
(Engler & Patrick 1974) 3.5
(Schipper et al. 1993) 11.2
(Lowrance et al. 1984b) 31.5
(Pinay et al. 1993) 56 — 104
(Hanson et al. 1994) 40
(Zak & Grigal 1991) 10-16

La variabilité des taux de denitrification obtenus dans diverses études (Tableau 2)
traduit le fait que ce processus est trés sensible aux différentes conditions du milieu et que son
évaluation reste donc délicate.

Quoiqu’il en soit la dénitrification participe de facon efficace a la diminution des
teneurs en nitrate de 1’eau, du moins lorsque les conditions sont toutes réunies. C'est le cas de
facon réguliére en période hivernale au sein d’une zone humide. Cependant, les zones
humides de bas-fonds possédent une structure spatiale en mosaique qui est fonction de la
géomorphologie des sites, de I’hydrologie locale ainsi que des processus biogéochimiques qui
limitent plus ou moins les apports exogenes. A cette variabilité spatiale s’ajoute une
variabilité temporelle qui diminue encore la probabilit¢ d’avoir une dénitrification optimale

dans une zone rivulaire a un temps t (Hanson et al. 1994).
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IV —VEGETATION RIVERAINE ET DENITRIFICATION

Comme nous l'avons vu précédemment la productivité primaire des boisements
riverains dépasse largement celle des autres écosystemes forestiers (Chauvet & Jean-Louis
1988). Sur 2 ripisylves de la Garonne des taux d'absorption racinaire de 16 g N m™ an™ ont
été mesurés et sont comparables a ceux de la dénitrification. La période durant laquelle
I’absorption racinaire est maximale se trouve étre décalée par rapport au maximum de
dénitrification : sous nos climats, elle est notable du printemps a 1’automne, période durant
laquelle la dénitrification est minimale. Ce décalage assure une utilisation des nitrates
disponibles de la fin de I'hiver a l'automne. La végétation riveraine stocke donc l'azote
pendant la période de végétation, puis le restitue en partie sous forme de litiére qui sera
minéralisée; les nitrates qui en résultent peuvent étre alors utilisés par les micro-organismes
dénitrifiants durant la période de hautes eaux de fin d'hiver ou de début de printemps (Figure
4).

Basses Eaux

Hautes Eaux
Hivers N,

Figure 4: Tllustration de la complémentarité Végétation — Dénitrification pour la ressource azotée au cours des
saisons sous climat tempéré.
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V- POSITION DES RIPISYLVES DANS LE BASSIN VERSANT

Les zones riveraines inondables sont parcourues de flux hydriques d’origines et
d’intensités variées; les eaux superficielles les inondent de fagcon périodique lors des crues,
tandis que les eaux souterraines des nappes phréatiques les traversent durant leur transfert de
fagon quasi permanente. Les influences relatives de ces eaux superficielles et souterraines
varient en fonction de la situation des zones riveraines dans le réseau hydrographique (Figure
5). Toutes deux se traduisent par des apports de maticres, en particulier d'azote, sous forme
organique et minérale.

Durée
d'engorgement

Figure 5: Relations entre les ripisylves et le bassin versant en fonction de leur position dans le réseau
hydrographique (Tabbachi et al. 1998). Les fléches symbolisent les transferts d’eau et d’¢léments
associés entre le versant et le cours via les zones humides riveraines.

La forme organique est liée au transport de matiéres solides dans les bassins versants
et résulte de processus d'érosion et de sédimentation. Cependant la majeure partie des
transferts d'azote se fait sous forme dissoute (Armstrong & Burt 1993). Par conséquent, la
position des zones humides vis a vis de ces écoulements de surface et/ou de subsurface est
primordiale, dans la mesure ou elle conditionne la proportion d'eau et donc d'azote dissous
qu'elle va pouvoir intercepter. L'ampleur de cette fonction de régulation des flux d'azote
dissous va donc dépendre de la localisation géographique des ripisylves. Ainsi, en téte de
bassin hydrographique, la majeure partie des apports d'eau entrant dans une ripisylve seront a
dominante d'écoulements de subsurface (apport d'azote sous forme de nitrate dissous) et vont
provenir de son bassin versant adjacent (Figure 4). Par ailleurs, l'efficacité des ripisylves en
téte de bassins est amplifiée du fait qu'elles représentent une grande longueur d'interface entre
les milieux terrestres et aquatiques. En effet, il a été¢ calculé qu'environ 50% du réseau de
drainage de la Garonne ou de la Seine sont constitués de cours d'eau d'ordre 1 (cours d'eau
pérenne sans affluent pérenne selon la classification de Strahler (1957).

Dans la partie aval des résecaux hydrographiques, la longueur d'interface des grands
cours d'eau est trés faible en comparaison de celle développée par leurs petits affluents. De
plus, la majeure partie des apports d'eau dans les zones riveraines présentes se feront par
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l'intermédiaire du cours d'eau lors des débordements de crues, méme s'il existe des échanges
entre le cours d'eau et la ripisylve a travers la berge (Garcia et al. 1994, Pinay et al. 1998,
Moneron 1999). Les apports d'azote seront alors essentiellement particulaires et liés aux
sédiments déposés (Brunet et al. 1993).

En résumé, si les zones riveraines peuvent étre utiles dans la régulation des flux
d'azote provenant des bassins versant agricoles, c'est principalement en téte de bassin qu'elles
devraient se situer, 1a ou la longueur d'interface est la plus grande et ou les apports se font
majoritairement par écoulements de subsurface sous forme de nitrate dissous.

Néanmoins, il ne faut pas oublier les autres intéréts que peuvent avoir les zones
humides présentent en aval des réseaux hydrographiques (régulations des crues,
biodiversitg...).
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VI - LA NOTION DE ZONE ACTIVE

Il est maintenant clair que si les écoulements d'eau depuis le versant conditionnent les
apports allochtones en nitrates dans les zones humides; les écoulements au sein de ces zones
ne sont pas homogenes (Burt 1997). Qui plus est, les écoulements de subsurface dans les
zones humides sont court-circuités ou empruntent des chenaux préférentiels qui limitent leur
capacité de rétention des flux d'azote (Lowrance et al. 1997). De nombreuses études récentes
ont montré que lorsque les zones humides présentaient une capacité de régulation des flux
d'azote allochtones, c'était au niveau de leur interface avec le milieu terrestre adjacent
(Haycock et al. 1997). En effet, c'est en général au niveau de cette interface que les conditions
nécessaires au maintien de l'activité dénitrifiante se recouvrent spatialement (Figure 6)
(Patrick & Tusneem 1972, Reddy 1982, Pinay & Décamps 1988).
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Figure 6: Modéle conceptuel de la régulation des flux d'azote provenant des nappes phréatiques. D'aprés (Pinay
& Décamps 1988).

Les nitrates provenant de la nappe phréatique sont €liminés par les bactéries
dénitrifiantes dans les horizons anaérobies du sol ou absorbés par la flore microbienne du sol
et la végétation au fur et a mesure que la nappe s'écoule sous la ripisylve (Zone Active).
Lorsque les nitrates allochtones sont épuisés, la dénitrification ou I'absorption sont
essentiellement alimentées par des nitrates provenant de la nitrification de 1'azote organique
des sols et des litieres dans les horizons aérobies (Zone Potentielle). La présence de
manganese et/ou de fer réduits a 1'aval de 1'écoulement des nappes, comme c'est le cas dans la
partie "Zone potentielle" du schéma, témoigne d'une demande en accepteurs d'électrons
supérieure a ce que peuvent fournir les oxydes d'azote. La disparition de l'azote nitrique est
sous la dépendance des conditions d'hydromorphie et de la vitesse d'écoulement des nappes.
Cependant les capacités de prélevement de 1'azote sont trés importantes puisqu'une dizaine de
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metres d'écoulement des nappes phréatiques sous les ripisylves permet une élimination de 70
a 100% suivant les cas (Peterjohn & Correll 1984, Pinay & Labroue 1986, Cooper 1990).

Les parties des zones humides situées plus en aval par rapport a 1’écoulement
provenant du versant sont considérées comme des zones d’activité dénitrifiante potentielle
mais celle-ci est en général limitée par 1’absence de nitrates. Cette observation souligne qu’il
est préférable d’évaluer 1’efficacité de régulation des pollutions azotées diffuses des zones
humides dans les bassins versants, non en termes de surfaces de zone humide mais en termes
de longueur d’interfaces zones humides-versants terrestres.

L'aération du sol:

Contrairement a ce que 1'on pouvait penser, les zones constamment engorgées ne sont
pas les sites ou la dénitrification est maximale (Pinay et al. 1993). En effet, dans cette
condition la dénitrification peut étre limitée par la fourniture de nitrates dont la production est
bloquée par manque d'oxygeéne. Par contre les sols soumis a des engorgements fréquents mais
de courte durée sont le siege d'une activité microbienne intense et le recyclage de 1'azote y est
trés rapide (Pinay et al. 1989). L'azote organique minéralisé jusqu'au stade nitrate durant les
exondations peut étre alors utilisé durant les phases d'inondation par les micro-organismes
dénitrifiants. De faibles variations topographiques dans les ripisylves peuvent induire de
grandes variations dans le cycle de I'azote et notamment dans l'activité dénitrifiante a 1'échelle
du meétre carré (Pinay et al. 1989). Ces variations des conditions d'engorgement peuvent
exister dans le temps dans un méme horizon de sol, ou dans I'espace le long d'une caténa ou
d'un profil de sol en relation notamment avec des variations de texture.
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VIl -TYPE DE VEGETATION

Les zones humides de fonds de vallée peuvent présenter divers types de couvertures
végétales allant de la prairie humide majoritairement herbacée a la ripisylve principalement
arborescente. La végétation peut évoluer ou régresser vers un autre stade selon les aléas
climatiques (inondations, tempétes) ou anthropiques (fauche, paturage). Dans les recherches
sur les capacités tampons des zones humides riveraines la comparaison de différents types de
végétation, comme facteur influengant les taux de rétention de 1’azote, a souvent été entreprise
avec au final plus ou moins de succes.

La végétation riveraine produit une quantité de litiere importante. Cette liticre plus ou
moins facilement décomposable fournit une source de composés carbonés. De plus, les
exsudats racinaires riches en carbone facilement utilisable par les micro-organismes sont
produits dans les horizons plus profonds ou ils peuvent soutenir une activité microbienne
dénitrifiante.

Cooper (1990) a étudi¢ deux prairies inondables différant par leurs teneurs en matieres
organiques carbonées (560 et 27-170 mg C kg 'sol). La plus riche exportait jusqu’a 90% des
nitrates entrant, alors que la plus pauvre était incapable de recycler quoi que ce soit en hiver et
seulement 40 a 60% le reste de ’année.

Parry et al. (1999) ont montré que la différence, en termes de dénitrification moyenne,
entre un paturage (3.63 pg N kg ') et un champ cultivé (50.82 ug N kg™ j') était plutot le
résultat de la distribution spatiale des pores dans les sols résultant des pratiques agricoles. En
effet, d'apreés leur étude, la quantité et la qualité de la matiére organique sur ces 2 sites
n'expliquent pas les différentes activités dénitrifiantes observées. Par contre, la distribution de
la matiere organique particulaire dans le sol semble correspondre a la distribution de l'activité
dénitrifiante.

Dans des conditions optimales (denitrification potentielle), d'autres études ont montré
qu'un sol de prairie paturée présentait des activités dénitrifiantes nettement supérieures a
celles provenant d'un sol cultivé (Lensi et al. 1995, Sotomayor & Rice 1996).

Derniérement, Addy et al. (1999) n’ont observé aucun effet de la végétation en
comparant des zones humides prairiales et forestiéres (les racines des arbres diffusant jusque
dans le sol de la prairie humide). Ils ont estimé des capacités d’élimination de 1’azote allant de
214171 kg N-NOs ha™ an™' en utilisant une épaisseur de sol jugée biologiquement active (0.2
a 0.9 m sous la surface).

D’autres ont montré que les zones humides herbacées présentaient des taux de
recyclage inférieurs a ceux de zones humides forestieres (Osborne & Kovacic 1993, Hubbard
& Lowrance 1997).

Haycock et Pinay (1993) ont comparé les capacités tampons de deux plaines
inondables, une prairie et une peupleraie. 100% des nitrates étaient ¢liminés dans la prairie
quelque soient les concentrations d’entrée. Pour sa part, la peupleraie recyclait 84% des
nitrates mais ce pourcentage diminuait si la concentration a I’entrée était supérieure a 8§ g N
m™2. Enfin, Peterjohn et Correll (1986) ont quant a eux montrés qu’une zone humide foresti¢re
était capable de recycler 80% des nitrates provenant de I’érosion et 85% de ceux présents dans
I’eau souterraine. La quantité de carbone fournit par la végétation semble donc avoir un
impact certain sur la dénitrification, mais il faut souligner que la qualité de ce méme carbone
est tout aussi importante, ainsi que sa disponibilité pour les micro-organismes via la structure
du sol. Ainsi, pour des zones humides ne subissant pas d'activité agricoles, une litiére, selon
sa nature, sera plus ou moins facilement minéralisable, et donc plus ou moins rapidement
utilisable par les bactéries dénitrifiantes notamment. Des zones humides présentant des
couvertures végétales différentes devraient donc, dans ce cas, avoir un impact différent sur
l'activité dénitrifiante.
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HYPOTHESES DE RECHERCHE

Les zones humides de fonds de vallée sont donc des espaces de transition (écotone)
entre deux écosystémes; 1’écosystéme terrestre (terres agricoles, foréts, lande...) et
I’écosystéme aquatique de la riviere. Cette situation privilégiée fait que ces zones sont le lieu
de passage obligé des flux hydriques de surface et de sub-surface provenant du systéme
terrestre et se dirigeant vers le systéme aquatique ouvert (Charrier 1995). Les ¢éléments
polluants, notamment les nitrates, sont ainsi transportés via les écoulements d’eau jusqu’a la
zone humide ou ils peuvent étre pris en charge par les processus biologiques favorisés par les
conditions du milieu (dénitrification, assimilation végétale et microbienne), la nature
pédologique et floristique de la zone humide ainsi que sa position d’interface étant a 1’origine
de ces capacités tampons.

Cependant, au regard de la bibliographie, plusieurs questions restent encore a éclaircir:

- L'hydrologie de zones riveraines est-elle aussi simple que le modéle généralement
admis? Et dans quelles mesures influence-t-elle la régulation des pollutions azotées
diffuses ?

- L'assimilation végétale et de l'activité dénitrifiante sont-elles réellement
complémentaires ou bien en compétition pour I'utilisation de l'azote allochtone
provenant du bassin versant?

- La position de la zone active définie précédemment évolue-t-elle spatialement au sein
des zones riveraines en fonction des conditions hydrologiques et des activités
biologiques ?

- Comment peut-on appréhender la part respective de la dénitrification et de la
végétation dans la régulation des flux d'azote au sein des ripisylves ainsi que leurs
évolutions spatio-temporelles ?

- Dans un méme contexte hydrogéomorphologique, le type de couverture végétale
influence-t-il les capacités de régulation des flux d'azote allochtones ?

Ces questions ont servi de fil conducteur pour l'ensemble de mes travaux. Elles ont été

traduites en hypothéses de recherches que j'ai ensuite testées in situ dans une ripisylve située
au nord de 1'llle-&-Vilaine. Les résultats de ces travaux font I'objet des chapitres suivants.
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Les Zones Humides de Fonds de Vallée et la Réqulation des
Pollutions Azotées Di

STUDY SITES AND EQUIPMENT:

I — Geographical localisation:

The experiments described in this thesis were made in a riparian strip located 10 km
south-west of the Mont-Saint-Michel Bay (Brittany, France: 48.3°N; 1.3°W) (Figure 1) at an
altitude of around 20 m above the sea level.
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Figure 1: Riparian site location. From IGN blue map (n°1216 est) - Institut Géographique National.
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The region has a mild oceanic climate. Annual rainfall ranged from 850 to 900 mm in
1998-2000, with a regular distribution throughout the year. The annual mean temperature was
11.6°C, July and August being the warmest months with temperatures rising to 25°C. The
lowest temperatures (-2.6°C) were measured in winter. Annual Penman evapotranspiration
varied between 600 and 650 mm for the same period.

The study area was located along a 4™ order stream (Le Petit Hermitage) which is 5
km long with an annual discharge of about 90 L.s™ (Figure 2). It takes its source in the
Villecartier forest and flows to the Couesnon River which ends in Mont-Saint-Michel Bay.
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Figure 2: Hydrological basin of the study area.
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II — Human activities in the catchments:

"Le Petit Hermitage" stream drains a 10 km? watershed with a rather dense hedgerow
network, despite recent field re-allotment. A hedgerow is typically composed of a tree row
(oaks and/or chestnuts are dominant) with shrubs on an earthen bank (Baudry et al. 2000).
Most of the drainage basin is occupied by agricultural activities such as crop fields, grassland,
and dairy breeding.

III — Geological characteristics of the watershed:

The geological substratum of the watershed was granite in the upstream part
(Villecartier Forest in the massif of Bonnemain), and of cornéennes and micaschists
(Brioverien Schists) in the downstream part in which the study site is located. Therefore, the
permeability was low and the stream hydrological regime was characterized by permanent
flow towards the river in dry periods and rapid and significant flood events during high water
periods.

IV — General description of the study sites

The study area (650 m long and 80 m wide) was located between two small villages
called La Grange-Neuve and Le Home. The upland boundary was characterized by a steep 2-3
m drop in elevation from surrounding agricultural fields into the riparian ecosystem. The
upland slope was approximately 5° and decreases to 2°80° in the riparian strip. A relict
channel, roughly parallel to the stream and 30 m from the hill slope, flowed in high water
periods and dried up during summer (Figure 3). Given the property maps of 1834 and 1992,
this relict channel already existed in 1834. Indeed, the relict channel was the natural stream
bed until the current stream was straightened to the south border of the riparian strip. A GPS
investigation confirmed that the stream level was above the relict channel. The relict channel
meandered from the forested site to the shrub site, while in the meadow it had been
straightened as a ditch which flowed into the stream at the exit of the riparian strip (Figure 3).

In this riparian strip, 3 sites were selected at the upland-riparian interface. They
differed in their vegetation cover. Along the left bank of the stream we found successively: a
Forested site, a Shrub site, and a Meadow from upstream to downstream. These 3 sites
differed also in the type of agricultural practices occurring in the upland fields (Table 1).

Table 1: The 3 study sites and the agricultural practices on the upland fields:

Study site | Upland fields
Meadow Grassland (Ray-grass) (hay and pasture)
Shrub Corn /Wheat
Forested site Corn/Wheat/Pea
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Figure 3: Study sites location within the riparian strip. The relict channel line was drawn after the 1834 property
map. The ditch has existed since 1990.
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V — Equipment:

62 wells were installed within the 3 study sites. Rainfall, soil and atmospheric
temperature were recorded every 15 min by a data logger (Campbell Scientific CR10X).

Basically, the 3 study sites (Forest, shrub and Meadow) were equipped with 3
transects of 4 piezometers each, from the hill slope to the relict channel (Figure 4, 5,6,7,8 &
Table 2). A piezometer consists of an open hole drilled down into the saturated zone to a
depth between 138 cm to 208 cm, lined with a perforated plastic tube (3 cm diameter, 250 cm
long). The holes are deep enough to intercept the water table at all times. The plastic tubes
were perforated along the bottom 50 cm and covered with a suitable cap.

Additional deeper wells (7.5 c¢cm diameter, and from 270 to 850 cm deep) were
installed within the study sites (Figure 4, Table 2) in collaboration with the BRGM company
(H. Talbo and H. Pauwels). Finally, to characterize the regional aquifer, a stage recorder was
installed into the stream to record water level and connected to the data logger. Likewise, 3
farm deep wells were investigated for water chemistry (Figurel & 4, Table 2).

Grassland
(Ray-grass, hay, pasture)

—>Z

DWWl

Agricultural field
(corn/wheat/pea)

Legends

E.elict channel

(F13)

77777 Eelict channel

4+ + Ditch

—» Flow direction

T Transects

. Deep prezometer

* Farm deep wells

Figure 4: Location of the piezometers and wells within the study sites. References between brackets are the
name of the piezometers from the riparian transects of each study site.
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Table 2: Piezometer characteristics.

Location Piezometer Depth Drilled portion
Meadow 12 wells (P1—P12) 138 to 208 cm 50 cm
PF8 400 cm 200 cm
PF9 (upland) 470 cm 300 cm
Shrub 17 wells (F1—F17) 175 to 244 cm 50 cm
Relict channel (F15) 183 cm 50 cm
PF2 270 cm 200 cm
PF3 780 cm 400 cm
PF4 270 cm 130 cm
PF5 340 cm 240 cm
PF6 350 cm 250 cm
PF7 350 cm 250 cm
PF11 (upland) 850 cm 400 cm
PF12 (upland) 840 cm 400 cm
LF2 140 cm 50 cm
Forest 12 wells (W1-5W12) 138 to 208 cm 50 cm
Farm deep wells DW 1 30-32 m
DW 2 Il m
DW 3 7-8 m
Stream LS
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Figure 5: Aerial photo of the study site.
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Figure 6: Piezometers location in the Forested site.
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Figure 7: Piezometers location in the Shrub site.
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Figure 8: Piezometers location in the Meadow site.
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VI — Floristic characterization of the study sites:
Forested site:

The tree strata consisted mainly of willows (Salix. sp.) (6 - 20 years old). However, a
70 year old oak (Quercus sp.) and 10 year old Sambucus nigra were present on the hill slope
and their branches covered most of the forested study area. Concerning the herbaceous strata,
the tree shade limited both the density and the number of species (Table 3). We delimited
each study site into 3 zones, parallel to the slope and corresponding to the hydromorphic
gradient. Zone 1 was the closest zone to the stream, Zone 2 was intermediate, and zone 3 was
located at the upland-riparian interface (Figure 9).

Table 3: Floristic inventory of the forested study site. Numbers into brackets are abundance indices according
Braun-Blanquet (Braun-Blanquet 1965). (5 = 75 a100%; 4 = 50 a75%; 3 = 25 a50%; 2 =5 a 25%; 1 = <5%, + =
few )

Zone 1 (Stream side) Zone 2 (mid) Zone 3 (hill slope)
Phalaris arundinacea Urtica dioica 4 Rubus fruticosus 4
Urtica dioica Hedera helix 4 Urtica dioica 4
Hedera helix Rubus fruticosus 2 Hedera helix 3
Angelica sylvestris Oenanthe crocata 1 Polypodium vulgare 2

Rubus fruticosus
Oenanthe crocata
Rumex crispus
Glyceria fluitans
Cardamine sp.

4
3
2
2
Ranunculus repens 2
1
1
1
1
1

| Hillslope |
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Figure 9: Zone 1, 2, and 3 location. Full circles represent the 3 X 4 grid of piezometers which was installed in
each study site.
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Shrub:

In this study site, 3 groups of plants could be delimited along the hydromorphic

gradient from Zone 3 to Zone 1 (Table 4).

Table 4: Floristic inventory in the Shrub study site.

Zone 1 (stream side)

Zone 2 (mid)

Zone 3 (hill slope)

Phalaris arundinacea
Calystegia sepium
Symphitum officinale
Agrostis stolonifera
Gallium palustre
Achillea ptarmica
Holcus lanatus
Ranunculus repens
Polygonum amphibium
Filipendula ulmaria
Oenanthe crocata
Veronica scutella
Glyceria fluitans
Alnus glutinosus
Salix sp.

Juncus acutiflorus

F R R ERPPRPNMNNNMNNONN®WWWW O

Holcus lanatus
Juncus effusus
Polygonum amphibium
Symphitum officinale
Ranunculus repens
Agrostis stolonifera
Calystegia sepium
Filipendula ulmaria
Juncus acutiflorus
Lycopus europaeus
Oenanthe crocata
Plantago

Ranunculus flamula
Juncus conglomeratus
Achillea ptarmica
Angelica sylvestris
Lychnis flos-cuculi

P PP PPEPNNMNMNMNNNMNMNNNDDNDNDOWWWDS

Rubus fruticosus
Urtica dioica
Calystegia sepium
Gallium aparine
Polypodium vulgare
Calystegia sepium
Holcus lanatus
Polygonum amphibium
Ranunculus repens
Symphitum officinale
Polypodium vulgare
Urtica dioica
Ranunculus flamula
Stachys palustris
Stellaria holostea
Epilobium tetragonum
Juncus conglomeratus

31

P P FRPRFRPEFEPNMNNMNMNMNNNNMNDMNMNDNDNDNNDWSAO



Meadow:

Three zones can also be described in the meadow study site (Table 5).

Table 5: Floristic inventory of the Meadow study site.

Zone 1 (stream side)

Zone 2 (mid)

Zone 3 (hill slope)

Glyceria fluitans
Alopecurus geniculatus
Polygonum amphibium

Agrostis stolonifera
Gallium palustre
Juncus acutiflorus
Juncus effusus
Ranunculus repens
Lycopus europaeus
Lysimachia nemorum
Myositis scorpioides
Oenanthe crocata
Oenanthe silaifolia
Ranunculus flamula
Rumex conglomeratus
Veronica scutella

PR RPRRPPEPRERNMNMNNDND®WD

Agrostis stolonifera
Alopecurus geniculatus
Glyceria fluitans
Holcus lanatus

Juncus effusus
Gallium palustre
Polygonum amphibium
Lolium multiflorum
Ranunculus repens
Lotus uliginosus
Myosotis scorpioides
Oenanthe silaifolia
Ranunculus flamula
Rumex conglomeratus
Urtica dioica
Calystegia sepium

PP RPRPRPRPRPNNNND®®®WWW

Holcus lanatus
Lolium multiflorum
Dactylis glomerata

Agrostis stolonifera
Ranunculus repens
Calystegia sepium
Gallium aparine
Juncus effusus
Ranunculus flamula
Rumex conglomeratus
Urtica dioica

Rubus fruticosus
Eupatorium canabinum
Glechoma hederacea
Polygonum sp.
Sonchus asper
Cirsium palustre
Hypochaeris radicata
Stachis palustris
Scrophularia aquatica
Cirsium vulgare
Digitalis officinalis
Tamus communis
Epilobium tetragonum
Teucrium scorodonia
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VII — Pedology of the study sites:

The 3 study sites presented a similar soil profile with an upper organic horizon from 0
to =5 cm (Ag) which evolved into a brown-grey transitional hydromorphic horizon with
ferrous oxidation spots along the root system (from —5 to —25 cm) (Figure 10). From —25 to —
50 cm, the soil profile evolved into a grey pseudogley (g) with ferrous oxidation spots. Some
roots could be found until =50 cm deep. Beyond this depth, the Gley horizon was temporary
re-oxidised (Go) until —200 ¢cm depth. Then, a reduced blue-grey horizon (Gr) was present
and reached the geological substratum made of schist more or less altered. The insertion of
the additional deeper piezometers within the study sites (PF2 to PF8) showed that the
geological substratum could be as deep as 780 cm below the ground surface. Finally, it is
important to note that some coarse sand veins (2-25 cm diameter) could be found between —
100 and —200 cm depth (Regimbeau 1999). This is evidence of the presence of residual
marine sediments that could be also linked with the eventual presence of some organic matter
debris (Figure 10).
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Figure 10: Soil profiles (adapted from (Regimbeau 1999))

The texture was loamy-clay in Ag, g and Go horizons, then loamy-sand in the deeper
horizons. The structure became more and more massive with the depth, reducing the
permeability, although it could be facilitated by some sandy veins. Bulk densities were
measured in the first 25 cm and showed results between 0.45 and 0.70 g.cm™. The organic
matter contents are about 10.6 % in average for the upper 25 cm, 3.9 % in average from —25
to =50 cm, and 2.7 % in average between —50 and —75 cm.
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Les Zones Humides de Fonds de Vallée et la Régulation des
Pollutions Azotées Diffuses.

METHODS:

I - HYDROLOGY:

(X;Y) Lambert II piezometers coordinates as well as the main landscape elements (stream,
relict channel, hill slope, field borders...) were levelled using a Geographical Positioning System.
We used also a "geometrist's sight" to have a centimetric precision with regard to the altitude.
The coordinates were transferred on the 1992 property map using Vertical Mapper software
(Maplnfo). Altitudes were all referred to the sea level in Marseille.

Water table elevations were measured in each piezometer using a 10 metre long electric
probe. Measurements were made between winter 1998 and spring 2000 from 1 to 5 times a
month.

Soil hydraulic conductivity was measured using the "slug-test" method (Bouwer and Rice
1976, Fetter 1994). In a given piezometer, the water table was instantaneously lowered and the
rate of recovery was monitored. Comparison between the experimental plot and some standard
plots allows determining the aquifer transmissivity (T in m%/s). Permeability can be deduced from
the length of the investigated well. In the context of a free aquifer, the transmissivity varies as the
thickness of the saturated sediments. The below-ground fluxes, which were controlled by this
parameter and by the hydraulic gradient, were thus more important in high water periods than in
dry periods. An approximation consists in considering that the characteristics of the aquifer were
homogeneous along its length, which was a fair assumption considering our deep piezometers
were limited by the substratum.

Tracing attempts were done using NaCl and NaBr as tracers and suitable probes
(potentiometer with the sodium chloride and specific probe with sodium bromide). The first
attempt (using NaCl) was made between wells which were separated by few centimetres and
showed that, in general, groundwater flowpaths followed the slope and the transect distribution.
The second attempt consisted in injection of a NaBr solution in a hill slope well and detection of
its appearance in the further down wells of the transects using specific probes (lonplus Series
Bromide Electrodes) connected to a portable data logger (Campbell Scientific CR10X).
Unfortunately, this attempt failed because of the much longer distances than in the NaCl study
and the limited resolution of the probe.

Further information about the hydrology of the riparian zone and the different water

sources contributing to the floodplain hydrology were obtained using chloride concentrations
(Altman and Parizek 1995) and '’N measurements in the groundwater (see Chapters I and III).
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IT — WATER ANALYSIS:

Water chemistry analyses were performed 2 times a month between winter 1998 and
spring 2000. Water was extracted from the piezometers using a portable peristaltic pump; one
well volume was pumped prior to sampling. The samples were filtered using 47 mm diameter
glass-fib filters (Whatman GF/C). Water was maintained at 4°C in cool boxes in the field, and in
the fridge in the laboratory. Analyses were performed within 24 h of collection.

- Ammonium (NH,") (Solorzano 1969):

NH4" reacts with phenol and NaOH hypochlorite in an alkaline solution to form
indophenol-blue. The intensity of the reaction was proportional to the water NH;" concentration.
The reaction was catalysed using sodium nitroprusside reagent. The absorbance was measured at
635 nm using a spectrophotometer UVIKONxs (BIO-TEK Instruments). Distilled water was used
for the auto zero. Standards were made for each set of measurements and allowed to transform
the absorbance in concentration (mg N. L.

- Nitrite (NO;") (Barnes and Kolkar 1951):

NO; concentrations were measured following Barnes and Kolkard's method (1951): in an
acid solution (HCI) nitrite reacts with sulphanilamide and forms a component which reacts with
a-naphtylethylenediamine to give a pink coloration. The absorbance was measured at 543 nm.

- Nitrate (NO3):

Nitrate was measured following two different methods which have been inter-calibrated:

1- Goldman and Jacobs's method (1961): water sample absorbance was measured

at 220 nm and 275 nm. The dissolved organic matter was detected at 220 nm while nitrate was
deltected at 275 nm. The equation (DOyy - 2D0,75) x 4.3 gives the nitrate concentration in mg N.
L.

2- Nitrate was analysed colorimetrically after cadmium reduction using a Technicon auto
analyser (Technicon 1977) connected to a Jasco V-530 spectrophotometer with V-500 Manager
software (Norme AFNOR. Dosage des nitrates, 1975).

- Total N (Nt) (Koroleff 1972):

Organic nitrogen and other forms of nitrogen were transformed to nitrate by
mineralisation (120°C for 30 min) in a basic solution (NaOH) with potassium persulphate
(K2S,03) as catalyser. Nitrate was then analysed following the NO; above mentioned method.
Dissolved organic nitrogen content was calculated from Total N, Nitrate, Nitrite, and Ammonium
concentrations.

- Total Dissolved Phosphorus (Pt):

All dissolved forms of phosphorus were transformed to inorganic dissolved phosphorus
by digestion (120°C for 30 min) in an acid solution (H,SO4, 4N) with potassium persulphate
(K2S,03) as catalyser (Langner and Hendrix 1982). The inorganic phosphorus was analysed
following the Murphy and Riley's method (Murphy and Riley 1962a, b), by reaction with
molybdate solution and formation of phosphomolybdic complex which reacts with ascorbic acid
to give a blue coloration. The absorbance was measured at 720 nm using a spectrophotometer
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UVIKONYxs (BIO-TEK Instruments). Standards were made for each set of measurements and
allowed to transform the absorbance in concentration (mg P. L.

- Dissolved Organic Carbon (DOC):
Dissolved organic carbon was analysed using a SHIMADZU TOC - 5000/5000A.

Total carbon measurement (TC): the water sample was injected in a combustion chamber
where it was burned and transformed into CO,. The combustion chamber consists of an oxidation
catalyser which was maintained at 680°C. Detection was made by a IR non-dispersive cell.

Inorganic carbon measurement (IC): The sample was injected in a chamber where it reacted
with phosphoric acid (25%). The inorganic carbon was transformed in CO,, and can be detected
as above mentioned.

Finally, dissolved organic carbon was calculated from both the total carbon and inorganic
carbon measurements.

- Chloride (CI') (Clarke 1950):

Chloride concentrations were determined by a titrimetric method using a silver nitrate
electrode and an acid acetic buffered solution with a Sherwood Chloride Analyser 926. Finally,
pH, temperature and conductivity were measured using BioBlok Scientific Consort K911 probes.
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IIT — SOIL ANALYSES:

The aim was to measure the rates of biological processes involved in nitrogen cycling in
the three riparian sites, and the nitrogen availability in soil profiles.

Sampling location:

The three riparian sites (Forest, Shrub and Meadow) were divided in 3 zones roughly
parallel to the hill slope according the previous floristic analysis (see Figure 9). Within each of
these zones, 3 sampling areas were selected and, for each area, the sampling was done down the
soil horizons to the low groundwater level (0-25 cm, 25-50 cm, 50-75 cm) (Figure 10).

Aesricultural fields

(| Stream

....- Altitude (m asl)

Figure 10: Location of the soil sampling areas within the three riparian study sites.
Every season, in each of the 9 selected areas within each site, 3 soil cores were taken at each

depth and the litter, the roots and the stones were removed. These 81 soil samples were stored at
4°C and processed within 24 h.
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pHw:

5 g of air-dry soil were weighed in a 50 ml beaker with an automatic shaker. 5 ml of
distilled water were added to the soil sample. The slurry was mixed for 5 seconds and let stand
for 10 minutes. The pH in water (pHw) was measured using a glass electrode inserted in the soil
suspension.

Soil grain size:

10 g dry soil was sieved through a 2 mm sieve mesh. The soil was treated with 50 ml HCI
(0.05N) and for 1 hour (salt leaching). Then, the soil was washed with 200 ml distilled water on a
filter paper. After washing, the soil was placed into an Erlenmeyer flask with 200 ml distilled
water + 4 ml of NaOH (1N) and boiled for 5 minutes (separation of clay). All the solution was
then filtered through a 50 p sieve. The fine material (clay and silt) was washed through and only
the sand remained (fraction between 2 mm and 50um). This fraction was dried again and
weighed. Considering soil was 100% composed of sand + silt + clay, proportions of sand and fine
material were then available.

Soil moisture content:
30 g of fresh soil were dried at 105°C for 48 h. The percentage of water was calculated in
regards with the dry mass:

(Fresh mass — Dry mass (105°C)) / Dry mass (105°C)) x 100.
Organic matter:

Soil samples were dried at 105°C for 48 h, and then heated at 550°C for 4 h.
The percentage of organic matter was calculated as follows (Ball 1964):

OM% = ((dry mass (105°C) — dry mass (550°C)) / dry mass (105°C)) x 100.
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Soil inorganic nitrogen:

Twenty grams (fresh mass) of each soil sample were extracted with 100 ml of K,SO, (35 g
per litre). The extract was filtered and analysed for NH,-N and NO,-N with a Technicon Auto-

analyzer (1977). Nitrate was analysed colorimetrically by the Griess-Ilosvay method (Keeney and
Nelson 1982) after reduction by percolation on copperized cadmium column. Ammonia was
analysed colorimetrically also with the Indophenol Blue Method (Solorzano 1969).

Extraction procedure

20 g of fresh soil

add 100 ml K,SO, (dilution 35g to 1 litre
distilled H,O) in plastic, capped bottle

shake for 1 hour

!

filter ¢ 20 ml into glass bottle

|

analyse NO3, NO2 and NH4
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Dissolved organic nitrogen:

Dissolved organic N was measured on the K,SO4 soil extract. The organic N of soil
extract was oxidized with potassium persulphate at 120°C to nitrate. The nitrate obtained was
then measured by the inorganic N colorimetric procedure above mentioned. Measurement of the
dissolved organic N before and after fumigation allows the organic N released by the bacteria
pool to be evaluated.

Persulphate oxidation

Make 500 ml of fresh solution
25 g K,5,04 (potassium persulphate)

15g H;BO3 (boric acid) and 7.5 g NaOH (3.75 M (as tablets))
500 ml distilled H,O

to 5 ml of this solution add 5 ml of K2SO4 filtrate in a test tube

v

shake

autoclave at 120PC for 30 mins

‘

Analyze for nitrate

Total organic nitrogen and total organic carbon:
Analyses were performed using a CHN auto-analyzer (Perkin Elmer series II CHNS/O

Analyser 2400).

Net nitrogen mineralisation:

Mineralisation rate was calculated from measured changes in the mineral-N content of
largely undisturbed soil isolated inside polyethylene bags allowing air to pass through but
preventing leaching. After one month of incubation in the field nitrogen content (nitrate, nitrite
and ammonia) in the incubated bags were compared to the soil content at the beginning of the
incubation. Net nitrification was estimated from measured changes in the NO3-N content during
exposure in the same incubated soil samples. Net ammonification was calculated from measured
changes in the NH4-N content during exposure in the same incubated soil samples.
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Nitrogen microbial immobilisation:

Bacterial N was estimated using a simplified version of the Jenkinson & Poulson
(Jenkinson and Poulson 1976) fumigation procedure. This method was based on chloroform
fumigation, followed by immediate extraction with K,SO4 (35 g l'l) and measurement of total N
released by chloroform in the soil extract (Brookes et al. 1985). The concentration of total N
released was measured by using the above mentioned persulphate oxidation method.

Fumigation procedure

20 g of fresh or frozen soil

)

into fumigation chamber for 24 hrs,
with chloroform (CHCly)

)

remove fumigated soil
for extraction procedure

Nitrogen mineralisation potential (NMP):

NMP was determined on fresh subsamples by anaerobic incubation (Waring and Bremner
1964). 15 grams of fresh soil were placed in a 50 ml beaker which was filled up with de-ionised
water and sealed. This beaker was then placed in a dark incubator for 7 days at 40°C. Rapidly the
pre-existing free oxygen was consumed and then the incubation was done under anaerobic
conditions. This prevents any nitrification of the mineralised organic N and prevents also its
disappearance through denitrification. Hence, the mineralised organic N accumulates as
ammonia. Ammonia concentration was measured following the inorganic N procedure. The
difference between the ammonia concentration contained in the fresh soil and after the anaerobic
incubation gives the amount of organic N mineralised. This allows relative comparisons of
organic matter degradability.
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Denitrification:
Bibliography of the static core acetylene block method:

Denitrification is the microbial reduction of nitrogenous oxides to gaseous nitrogen
(Tiedje 1982):

NO; 7 NO, 7 [NO] ~ NO 7 N,
Nitrate nitrite nitric nitrous dinitrogen
oxide oxide

Though dinitrogen is the ultimate end-product, in soils the process is often partially
inhibited before complete reduction has occurred, resulting in release of nitrous oxide to the
atmosphere. Addition of acetylene to the soil, however, can result in a complete inhibition of
nitrous oxide reduction to dinitrogen (Yoshinari and Knowles 1976). Therefore the production
rate of nitrous oxide in the presence of acetylene is commonly used as a measure of
denitrification activity in soils. The general steps when measuring denitrification activity in the
presence of acetylene are:

Partially fill a vessel with soil
2

Seal the vessel and add acetylene (usually 10-15% v/v)

Incubate the soil and vessel
X
Sample gas from the vessel headspace over time to determine the nitrous oxide emission rate

\

Determine the nitrous oxide concentration of each gas sample using gas chromatography

Note that acetylene from a cylinder can contain contaminants (Tiedje 1982), such as
acetone and carbon monoxide, which should be scrubbed from the gas before use by passing it
through a solution of cupric chloride in concentrated hydrochloric acid, and then water (Walter et
al. 1979). An alternative is to produce acetylene from the action of water on calcium carbide,
which does not produce significant quantities of either substrates for denitrifiers or denitrification
inhibitors (Hyman and Arp 1987, Tiedje et al. 1989). During acetylene addition the chamber
should be vented to maintain atmospheric pressure.

Though the basic technique is simple to perform, an appreciation for the errors inherent in
the technique are fundamental to deriving meaningful results.
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Figure 11: General pattern of nitrous oxide emission from a soil sample, before and following acetylene addition
(1), when the major source of nitrous oxide is denitrification.

In soils where nitrous oxide is primarily a product of denitrification, emissions should
increase linearly until acetylene addition (Figure 11). Following addition of acetylene (1),
denitrification produces only nitrous oxide, so the rate of nitrous oxide production increases until
inhibition is complete (2). Therefore determination of the nitrous oxide production rate following
point (2) should give an accurate measure of denitrification activity in the soil. The rate of nitrous
oxide emission can be determined simply by sequential sampling of gas from the chamber
headspace through a septum using a syringe and needle. It is important to note that because
inhibition following acetylene addition is not instantaneous (curve between 1 and 2), the rate of
emission should be determined from the point when inhibition is complete. The nitrous oxide
concentration immediately following acetylene addition is often used as the starting point. For
long incubations this may make little difference, because inhibition may reach completion after
only, for example, 15 minutes. For short-term incubations of, for example, a few hours, this lag
may be critical. Because analysing gas samples is time consuming and expensive, the number of
samples taken from the chamber headspace to determine linearity is usually kept to a minimum.
Though at least three points are needed to demonstrate that emissions have reached linearity,
knowledge of the technique and experience of the soils used may make it acceptable to take only
two samples, provided that the experimenter is sure of the time taken for acetylene inhibition to
reach completion. It should be noted that acetylene inhibition will reach completion at different
times in different soils, dependent on the soil sample size, soil water content, etc.

Following complete inhibition linearity will not continue for ever (3). Incubation for
longer than a few days may result in the biodegradation of acetylene (Terry and Duxbury 1985),
or the exhaustion of the nitrate source for denitrification, because acetylene inhibits nitrification,
too (Hynes and Knowles 1978, Walter et al. 1979). This can be a serious problem in soils where
nitrification and denitrification are ‘coupled’, that is, any nitrate which is produced is
immediately denitrified. In these cases, acetylene addition will immediately decrease nitrous
oxide emission because of an inhibition of nitrate production by nitrification. This may be a
problem in some waterlogged soils, such as lake sediments (Knowles 1979) and salt marshes
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(VanRaalte and Patriquin 1979). Homogenisation of soil samples prior to the determination of
denitrification activity can also increase carbon availability or change the soil oxygen status,
which are important controls on denitrification (Tiedje et al. 1989).

Acetylene can also decrease nitrous oxide emissions from agricultural soils where a
substantial amount of the nitrous oxide produced may be a by-product of nitrification (Lipschultz
et al. 1981), an important source of nitrous oxide from drier soils. This is only a problem if the
initial rate of production is to be related to denitrification activity, for example, to work out the
ratio of denitrification products (N2:N,0O). If the nitrous oxide production rate from denitrification
prior to acetylene addition is required, the rate of nitrous oxide production from nitrification can
also be determined using a modification to the acetylene inhibition technique (Davidson et al.
1986).

So, longer incubation periods are not necessarily better than shorter periods. A gas
chromatograph fitted with an electron capture detector should be able to easily detect all but the
lowest rates of nitrous oxide production over incubation periods of a few hours or even less. In
fact, longer incubation times may not reflect denitrification activity because of other
measurement effects. Though denitrification activity in a soil sample may be constant over a
period of time, sealing the sample in a chamber may not result in a constant rate of nitrous oxide
emission over that period (Figure 12). This may be caused by a decreased concentration gradient
between the air and the soil decreasing the rate of gas diffusion from the soil surface to the
atmosphere (Linvingston and Hutchinson 1995), though decreases in carbon dioxide and methane
emissions from soils over the longer-term have also been attributed to a release of inhibitory
substances into the chamber headspace (Magnusson 1993). Chambers with a small volume: soil
surface area (or soil volume) ratio are more susceptible to this error. Therefore it is important to
fully determine the impact of a chamber design on trace gas flux from any soil types used in a
study.
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Figure 12: Nitrous oxide emissions from soil incubated inside a sealed chamber over an eight-hour period.

44



To sum up, in studies on soil microbial denitrification it is important to:

e (Consider the time taken for acetylene to diffuse into the soil and inhibit N,O reduction when
determining rates of denitrification activity.

e Incubate soils in the presence of acetylene for short time periods (up to a few hours) rather
than long periods (many hours or days). This will minimise both the effects of long-term
acetylene exposure on the soil microorganisms and any decrease in the rate of trace gas
emission caused by sealing soil samples in chambers. If samples need to be incubated for,
say, a day or two prior to determination of denitrification activity, bottles can be incubated
uncapped, then capped, acetylene added and the rate determined within a few hours.

These are not strict rules, it is often possible to incubate soils in the presence of acetylene for
a number of days with little ill-effect. However, an increased awareness of the problems
associated with determining soil denitrification activity will not only give better results, but also
minimise the amount of work required to perform the assay.
Given these indications concerning the determination of soil denitrification rates, we
decided to investigate this biological process as follow.

In situ denitrification:
In situ denitrification (DNT) was assayed by the static core acetylene inhibition method
(Yoshinari and Knowles 1976).

Denitrification analysis

s0il cores in pre-weighed bottles

J

Incubate with acetvlene for 2 hours at the field temperature

J

Weigh bottle and soil (wet wi)

J

Mix air and remove sample with syringe into venoject wvial

T

Calculate volume by filling bottle with water

l

“Walues to wet weight (=)

GC analysis for N,O “Wolume of air space (ml)
Soil moisture

T

ng N g! dry soil h!
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Three soil subsamples (ca. 100 g of wet soil) collected from each of the 27 soil samples
were capped with rubber serum stoppers and then amended with acetone-free acetylene to bring
soil atmosphere concentration to 10 KPa (10 % V/V) acetylene and 90 Kpa air. Samples were
incubated at field temperature, and denitrification rates were calculated as the rate of nitrous
oxide (N20) accumulation in the head space between 0 and 2 h. Head space samples were
removed from all cores and stored in evacuated collection tubes (Venoject, Terumo Scientific
N.J.). Gas samples were analysed via gas chromatography (GC Chrompack CP 9001) equipped

63

with an electron capture detector (ECD ~~Ni) and Porapak Q columns (2 m long filled columns).

Denitrification enzyme activity:

Potential denitrification was measured at each of the 27 sampling sites using Smith and Tiedje's
procedure (Smith and Tiedje 1979). Four sets of subsamples (slurries) from each of these 27
samples were made anoxic by flushing with N2 and incubated for 8 h with acetone-free acetylene

to bring soil atmosphere concentration to 10 Kpa (10 % V/V) acetylene and 90 Kpa air at mean

soil temperature. One set of 3 subsamples was amended with nitrate (10 pg NO3-N. g'1 fresh soil)

and referred to as ANAn. A second set of 3 sub-samples is amended with C (4 mg C-glucose g'1
fresh soil) referred to as ANAC. A third set of 3 sub-samples was amended with C + N (10 pg

NO3-N.g'1 fresh soil and 4 mg C-glucose.g'1 fresh soil), referred to as DEA. The last set of 3
subsamples was only incubated with acetylene N, atmosphere and referred to as ANA.
Denitrification rates were calculated as the rate of nitrous oxide (N20O) accumulation in the head
space between 4 and 8 h. Nitrous oxide was measured with a gas chromatograph as above
mentioned.

Natural N,O emission:

Measurements were made by using a PVC gas chamber driven 5 cm into fallow soil. Gas
flux from the soil surface was determined by sampling triplicates of the headspace air of the
chambers after 4 hours of incubation. Gas samples were collected by syringe through a septum
and analysed by gas chromatograph for N20.
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IV — VEGETATION:

The 3 research sites were divided into 3 zones following the zones of the floristic
inventory (see study site descriptions).

A - Plant productivity in the Meadow and the Shrub:

Principle: Production of low-structured vegetation was determined by sequential sampling
above-ground plant material in the field and calculating the increase between sampling dates.
Similarly, nutrient uptake can be estimated from increases or decreases in nutrient content of living
and dead plant material.

Sample site: Size of the quadrats was 50*50 cm. Minimal number of quadrats per zone was 5.

Sample frequency: Plant production measurements took place three times per year: once in
early spring before the growing season starts, once late in summer, the period of maximum standing
crop, and once late in autumn. The sampling times were in June 1999, late August 1999 and
November 1999. It was assumed the plants die or have no production in the winter.

Procedure: A U- frame was carefully placed in a representative part of homogeneous vegetation.
After deciding which plants were included and excluded, the U- frame was closed to form a square.
The size of the sampling quadrat was chosen according to the vegetation type and goal of the study.
The above-ground biomass was harvested by cutting the shoots at the soil surface within the frame.
The samples were stored at 4°C, and the shoots were sorted into dead and living material. Samples
were weighted after drying for 48 h at 70°C. Sorting and drying was done within a few days after
sampling. The harvested quadrat was marked, to be sure not to harvest this quadrat again.

Blackberry bushes (Rubus fructicosus) Within blackberry bushes (Shrub site, Zone 3), 5
permanent quadrats (1m” were established. These quadrats were not harvested but observations on
shoot production were made. Only new (present year) shoots with a growth basis within the quadrat
were counted and length and diameter were measured. These shoots were marked and numbered.
Outside the quadrat, but close to it, 10 fresh shoots were measured (length, diameter and dry
weight) and clipped for analyses on N and C using a CHN analyser Perkin Elmer series II
CHNS/O Analyser 2400. From regressions between length, diameter and dry weight estimates can
be made on production of biomass in the permanent quadrats.
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Grind material ( to O.25 mmm particles)

¥

Determine ™ and O

Calculations: Calculate biomass in g/m?, from the dry weights and the area of the sampling
quadrat. (Significant) increases or decreases in dead and/or live biomass (Living and Dead)
between sampling dates (period was t) make up production according to the following decision

rules (McClaugherty et al. 1982):

LIVE BIOMASS DEAD BIOMASS  PRODUCTION

increase increase (0 Living +6 Dead)/d t
increase decrease OLiving/d t

decrease increase (oLiving + 6 Dead)/d t or 0
decrease decrease 0

Note that production cannot be negative. Total annual production was a summation of production
values for each sampling period. Reference values can be found in Brinson et al. (1981).

Yearly nutrient losses in litter can be calculated by multiplying litter production with the
nutrient concentration in freshly formed litter. Retranslocation efficiency can be calculated as a

percentage of nutrient concentrations in living plant material:
((Nliving - Ndead)/N IiVing) X 100
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B - Plant productivity in the Forested site:

Procedure: Above-ground biomass productivity of trees will be estimated as the sum of fine
litter fall plus basal area increase (stem production).

Measurement of fine litter fall:

15 litter traps were placed along transects perpendicular to the stream, randomly located
from one to five meter on either side of the transect (5 per zone). The litter traps (Figure 13) were
supported about 100-150 cm above ground level. The traps were permeable to water to reduce
moisture and decomposition in the litter traps (they were constructed from fine mesh screen).

Bags were suspended from hoops (Ovington and Murray 1964). The hoops were 50 cm in diameter.

metal hoop

ST nvlon net

: weight
\ ; bag anchored here

wooden post

’, 1-15m “

Figure 13: litter trap design.

Sampling of litter was fortnightly in spring and autumn, and monthly in summer and part of the
winter. Samples were collected in paper bags until drying (70°C), weighing and analysing (see
below). Before drying, the tree litter was sorted into type (e.g. twigs, fruits, leaves, and debris). The
material was weighed after drying. Leaves, twig, fruits and debris were analysed separately for N
and C using a CHN analyser Perkin Elmer series II CHNS/O Analyser 2400.

Fresh leaves:

Besides the analysis of leaves fallen into the litter traps, fresh leaves were analysed once.

Sampling of fresh leaves was done by hand. From each of the selected trees (see below) 10 shadow
leaves were clipped at the time of maximum standing crop. After estimation of leaf surface, these
leaves were dried at 70°C for 48 h and weighed, then ground for further analysis on N and C using
a CHN analyser Perkin Elmer series II CHNS/O Analyser 2400.
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a
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¥
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Grind material by ball mill

¥

Determine N and C by element analyser

C - Measurements of annual wood production

Selection of trees:

3 trees were selected in each zone of the forested study site. Increment cores with bark were
sampled for growth analyses and nutrient concentrations. Annual rings were used to determine the
age and the basal area increase of trees. Selected trees were cored in winter at breast height with an
increment corer of 42 cm bit and 5 mm diameter. The hole was plugged with a wooden peg coated
with fungicide. Duplicate cores were taken from each tree at right angles to each other. Cores were
weighed, air dried and stored in plastic bags. At the time of analysis, cores were mounted in length
and sanded with grit paper so that the rings were clearly visible. The average annual ring width for
each core was calculated from the most recent five year increase (Chapman 1976). After counting
the rings, cores were used for chemical analysis of the wood. Cores were dried (70°C) and
separated into bark and wood; samples were ground prior to chemical analysis (see below).
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Procedure:
Each tree was permanently marked for identification.
The breast height (130 cm above soil level) was permanently marked around each trunk with
durable paint. Measurements were made once a year on all trees in the forested site (trees belonging
to the shrub were not be included here).

The total tree height, and tree height to the first major branch was measured with optical
apparatus.

Radius of trees at breast height (DHB) was measured with a steel diameter tape (Bcm).
As the form factor of the species concerned was known, and suitable volume tables were available
(Whittaker and Woodwell 1968), bole volume was estimated from DHB and height. From
increment cores (see below) radial wood increment and bark thickness were determined and related
to the measurements of DHB and height. From these data it was possible to compute basal areas of
wood plus bark (as was explained below).

Calculations:
Basal area increase (A;) can be calculated using the following equation (Mitsch 1991):
Ai=B [’ - ()]
where: r = radius of tree at breast height and 1 = mean radial increment per year (on the last five
years).

Annual stem production per tree (P;) calculated following Whittaker and Woodwell (1968).
Pi =050 Ai h
Where: ¢ = wood specific gravity and h = tree height.

Stem production for a measurement site can be estimated according to the following equation
Py, =Z[Pi]*BA/B.
P,, = site stem production (g/m” yr);
BA = average basal area per square meter of ground area, calculated for the entire site (m’
(wood)/m?” (site))
B. = total basal area of the cored trees (m* (wood)).

D - Determination of decomposition using the litter bag method

Principle:

Decomposition was measured as weight-loss of plant litter from litter-bags. This loss was caused by
fragmentation through action of climate and animals, by leaching of cell contents shortly after
death, and by the conversion (microbial catabolism) of organic compounds into inorganic forms
such as carbon dioxide and mineral nutrients (Swift et al. 1979).

Materials:
Litter bags (10 x 10 cm, polythene, and mesh sizes 0.3 mm).
Balance, capable to measure milligrams

Procedure:

For decomposition experiments, 5 replicates were taken per zone at 6 sampling dates for each
study site. The sampling dates were: T= 0, 6 weeks, 3 month, 6 month, 12 month, 24 month. Both
above-ground and below-ground decomposition rates were determined.
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Above-ground material

Meadow and Shrub study sites

Just dead plant shoots (standing dead) were collected for each zone in the first harvest period in
autumn. The shoots were pre-dried at 30° C to constant weight in a ventilated oven for one week.
Supplemental samples of the pre-dried material were re-dried at 70° C for 48 hours, in order to
determine the ratio between initial dry weight and the initial air-dry weight. The material was cut in
5 cm pieces and filled in 30 litter bags per zone with a precisely known amount (1.000 or 2.000
gram) of air-dried plant material. The bags for each zone were tied into 5 groups of 6 units, a label
was inserted with plot code and sample code in the bags which were then sealed.

They were placed back in the field on/in the soil litter layer, 6 bags grouped together (for each
collecting date). The T=0 litter bags was brought back to the lab for analysis. To increase the
chance of retracing the bags grouped bags were adjusted to a central pole with rope. At each
collecting date, 5 bags were collected per zone and brought back to the lab for further analysis. In
total: 90 bags = 3 zones, 5 replications, 6 collecting periods (0, 6 weeks, 3, 6, 12, 24 months) for
each site.

Forest site

In the forested riparian site we used the mixed leaves which were collected in the litter fall
traps, separated between the different zones. Leaves from the litter fall traps were pre-dried at 30°
C to constant weight in a ventilated oven for one week. Supplemental samples of the pre-dried
material were dried at 70 C for 48 hours, in order to determine the ratio between initial dry weight
and the initial air-dry weight. The leaves were cut and filled in 3 * 30 litter bags with a precisely
known amount of leaves (1.000 or 2.000 gram). The bags were sealed and placed back in the field
on the soil litter layer close to where original samples were collected.
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Decomposition procedure (above ground material)

Collect just died shoots from zones

Freeze-dry to constant weight

Take subsamples ‘
Fill litterbags

Insert litterbags in the field

\ 4

Dry 48h at 70 °C Collect bags from the field
‘ Remove material from the bags
Determine moisture content ‘

Dry 48h at 70 °C in paper bags

¥

90 bags per site: Weigh litter
3 zones

S0E g AT Grind material by ball mill (fine!)
6 collecting periods ‘

(0, 6 weeks, 3, 6, 12, 24 months)

Determine N and C by element analyser

Comparison between NICOLAS sites:

To make a comparison between the decomposition rates of different NICOLAS country
sites one series of litter bags with ”standard” plant material was incubated in each meadow site
(zone 2). These reference bags were filled with material from Phragmites australis, collected in the
Netherlands by Mariet Hefting. The 30 litterbags were filled with exactly 0.800g plant material in
each bag. These 30 bags were grouped in 5 replicate groups, with 6 sample times (T=0, 6 weeks, 3,
6, 12, 24 month). Replicates groups were randomly distributed within the zone.

At each collection moment, one bag of each replicate group was taken. Thus, for each replicate
group, one k-value can be calculated. With 30 bags, 5 k-values were obtained.

The sample treatment and chemical analysis of the reference litter bags was analogous to the
treatment and analysis of the other litter bags.

Calculations:
The simplest and most used model to describe litter decomposition was a first order decay function
(Swift et al. 1979):

W=Wye™
where W, is the amount of material remaining at time t, Wy is the amount of material at time 0 and
k is the decomposition rate constant. For easy calculation of the decomposition constant, this

formula can be converted to a linear form:
Ln(W;,W,) = - k*t
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in which Wy /W, = the mass fraction of material left e.g. 0.8 when 80 % of the original weight
remained. With this formula k values can be calculated from simple literature data (e.g. 50% of the
material remained after one year)

The parameters indicating litter quality can be analysed on their effect on decomposition by
regressing the K-values against the C/N ratios (calculated from N and C contents). Theoretical
considerations about these controls were given by Parnas 1975 (Parnas 1975) and Berendse et al
1987 (Berendse et al. 1987).

Below-ground material
Root decomposition rates were estimated from one series of litter bags with "standard"
root material incubated in Zone 2 in the Meadow site.

Materials:
5 sets with 4 litter bags with labels.
1 bundle of 10 cotton strips.

Procedure:

5 X 4 litterbags were inserted horizontally in the soil at 5 cm depth in the grassland site
(Zone 2). The content of each bag was exactly 2.000 gram of root material (Urtica dioica). As
with the reference litterbags with leaves, the 5 sets of 4 bags were replications in space and one
bag was collected from each set at 4 moments in time. Thus, for each replicate group, one k-value
can be calculated.
The collection times were:

TO | Not inserted in soil | bag with about 2 gram of pre-dried roots
T1 6 weeks
T2 3 months
T3 6 months
T4 12 months

5 replicate sets with 4 bags

The bags were inserted at 5 cm depth, there was a label tied to each bag to be able to find
it. The bags were connected to a central pole with nylon wire as was done with the leaf litterbags.

Sample treatment and chemical analysis of all collected litter bags:

Attached soil particles, mosses etc. were carefully removed. The bags were opened and
leaves, new roots and mineral material were removed from the litter. The litter was dried at 70° C
for 48 h in paper bags. The material was removed from the bags and weighted accurately (mg).

N and C contents were determined by dry combustion, using a CHN-analyser Perkin Elmer series
IT CHNS/O Analyser 2400.

Cotton strips

The cotton strips were pure cellulose and were used to get an estimation of the cellulose
decomposition rate at different depths at a certain moment in time (Harrison et al. 1988). These
cotton strips were inserted vertical in the profile in a sawn slit (made with a knife or a straight
shovel) to a depth of 10cm. The position of the soil surface at the strip was noted. These cotton
strips were inserted at the same 5 spots as the root litter bags.
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At the beginning of the incubation a second set of 5 strips was inserted and removed
immediately to serve as a control. The set of 5 strips that were left in the field were removed after 4
weeks. After retrieval the cotton strips were washed with tap water without scrubbing and dried
(air-dry). Each strip was cut in substrips at different distances from the soil surface and the cotton
strip tensile strength of the substrips was determined at 70 % relative humidity using a tensiometer.
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V — "N NATURAL ABUNDANCE:

Isotopic analyses were carried out on water samples collected on 4 dates: April 1998,
August 1998, February 1999, and June 1999 from two riparian transects, one in the Meadow site
and one in the Shrub site. Vegetation was also collected from the vicinity of wells in which
isotopic analyses were performed. The vegetation sampling consists of harvesting leaves of 5
different plant species which were present along the transects in both riparian sites, to account for
possible interspecific variability in "N uptake. The sampled species were Glyceria fluitans,
Holcus lanatus, Symphytum officinale, Urtica dioica, and Ranunculus repens. The vegetation
samples were dried (70°C for 48 h) and ground prior to isotopic analysis.

The water samples collected from the surrounding deep wells and the stream were also
analysed for 8'°N-NO;. Water samples to be analysed for isotopic compositions of nitrate were
processed using diffusion methods (Sigman et al. 1997, Holmes et al. 1998) :

- 500-1000ml was collected and filtered using Whatman GF/C. If NOs'-N concentration
was less than 1mg.l"' the sample was boiled to reduce the volume to 50 ml and
increase the concentration.

- The 50 ml of filtered water was put into a diffusion bottle, 3g of NaCl was dissolved
into the sample to remove the NH4-N by alkaline diffusion by shaking for 1 hour.

- After 1 hour, 0.5 g of DeVarda's alloy was added to allow the reduction of nitrate to
ammonium, lg of MgO was also added to buffer the samples at pH ~9.7, causing
NH4Jr to convert to NHj;.

- Finally, an ammonia trap was added (filter pack: lcm diameter GF/D filters
(Whatman) acidified with 25ul 2M H2S04 sandwiched between two 2.5cm diameter
10um pore size Teflon membrane (Millipore LCWP 02500)) to fix the diffused NHj.

- Then, the diffusion bottle was capped and shaken for 1 week in a room maintained at
40°C.

- After 1 week, the filter pack was removed, dried in clean desiccators and stored in
clean scintillation vial until ’N analysis by a coupled elemental analyser-isotope ratio
mass spectrometer.

Analytical deviation of '’N-NO; was assessed using standards (4 pM and 1000 pM NOs)
and samples replicates. All '°N samples were analysed by mass spectrometry after combustion of
the sample to produce N,. The isotopic composition of nitrate was measured using a Finnigan
Delta S isotope ratio mass spectrometer, and the vegetation samples were analysed using a
similar instrument (PDZ Europa, UK), both at the Stable Isotope Laboratory, Marine Biological
Laboratory, Woods Hole, Massachusetts. As is conventional, nitrogen isotopic compositions was
reported using “del” notation, where &' °N=[(Rsa/Rsr)-1] x 10°and R=""N/"*N, expressed as %o
deviation of the sample (SA) from the standard (ST) which is N; in atmospheric air (8" Nair =
0%o).
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Intensification of agricultural practices such as overuse of fertilizers, enlarging fields,
hedgerow removal and land drainage have substantially increased the nitrogen fluxes within
agricultural catchments resulting in nitrate pollution of surface and ground waters. As a result,
nitrate concentrations in public water supplies have often been raised above the limit of 50 mg
L' NO; set by the World Health Organization. In addition to the health risks, high nitrate
concentrations create eutrophication and oxygen depletion in surface waters which can cause
a number of problems including a loss of biodiversity, fish-kills, algae blooms...etc.
However, many studies have demonstrated that groundwater nitrate concentrations often
decrease substantially along riparian flow paths (Lowrance et al. 1984, Peterjohn and Correll
1984, Pinay and Décamps 1988, Cooper 1990, Haycock 1991, Groffman et al. 1992,
Simmons et al. 1992, Jordan et al. 1993, Pinay et al. 1993, Lowrance et al. 1995, Groffman et
al. 1996, Hill 1996, Hedin et al. 1998). The interface position of the riparian wetlands
between upland and their draining rivers suggests that they can contribute to the regulation of
water and nutrients transfer (Haycock et al. 1997). According to many studies, two main
biological processes are involved in this groundwater nitrate removal: 1) uptake by plants and
microorganisms which represent a temporary retention, and ii) the microbiological
denitrification which reduces nitrogen oxides (NO,, NOs") into gaseous forms (NO, N,O, N»)
and, therefore, allows a real loss of nitrogen from soils and subsurface waters (Knowles
1982).

Many studies have shown that significant denitrification occurred in the soil surface
horizon, since the necessary conditions are often met, i.e. presence of labile organic carbon,
anaerobic soil conditions, and nitrate supply (Groffman et al. 1992, Lowrance 1992, Haycock
and Burt 1993). As a result, the groundwater table must be close enough to the soil surface so
that denitrification and uptake by vegetation can be effective nitrate removal mechanisms.
Yet, most of the riparian zones located between agricultural fields and streams have been
drained to extend agricultural activities. This drainage policy has accelerated the transfer of
nitrogen compounds from uplands to the stream, and therefore increased in-stream nitrogen
fluxes. Moreover, in the context of a natural riparian zone, groundwater table levels and
flowpaths are mainly controlled by hydro geological conditions which are known to be
complex, since numerous groundwater flowpaths may converge in the near-stream
environment (Hill 1990, Mulholland 1992, 1993). Even if groundwater table elevation can be
easily monitored, flowpaths remain difficult to determine, since water can travel via a variety
of pathways resulting from both the floodplain sedimentology and the hill slope geology. This
complex hydrogeology makes it difficult to evaluate N buffering capacities in these riparian
zones. Hence, some studies have been conducted in aquifers where mixing of nitrate-enriched
shallow subsurface water with low-nitrate deeper groundwater was obvious and resulted in
nitrate concentration decline without nitrate retention (Altman and Parizek 1995, Pinay et al.
1998). In general, two main sources were identified as the end-members of the groundwater
nitrate dilution, i.e. upland flow and stream water, although other water sources also have an
influence on the riparian groundwater compartment: inflow from adjacent hill slopes, up-
welling groundwater, inflow from the river channel via bank seepage or overbank inundation,
and rainfall. Finally, although floodplain hydrology is a predominant factor controlling the
nitrate buffer zone capacity (Haycock et al. 1997, Lowrance et al. 1997); yet only a small
number of studies have investigated the different hydrological flowpaths existing within a
riparian zone (Hill 1990, Waddington et al. 1993, Squillace 1996, Burt 1997) or have
provided information about riparian water table movements (Haycock and Burt 1993, Mertes
1997, Burt et al. 1999). Spatial and temporal identification of discrete flowpaths is,
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nevertheless, a compulsory first step in the understanding of how different water sources
hydrologically interact in the riparian floodplain and influence the riparian nitrogen balance.

In this paper, we attempt to identify the different water sources and hydrological
pathways occurring within a riparian wetland and contributing to subsurface water movement
on an annual basis. Using water table fluctuation surveys and groundwater nitrate and
chloride characteristics within an intensively monitored riparian study site, we provide
insights into its hydrological organization. In Brittany (NW France), the riparian zones along
stream order 1-2 have often been drained for agricultural purposes and mainly it is only those
along stream orders 3-4 or above that remains. As a result we decided to focus our research
on a riparian strip located along a 4™ order stream which is typical of schist catchments in the
study region and can be easily generalized. This study allows us to emphasize the seasonal
evolution of each component of the floodplain water budget, and allows a generalised scheme
of the hydrological functioning of these typical riparian zones to be described.
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MATERIALS AND METHODS

Study area:

The study was conducted between Winter 1998 and Spring 2000 in a riparian
ecosystem located along a 4™ order stream (Petite Hermitage Creek) in north-west France
(48°3N, 1.3°W), at an altitude of around 20 m above the sea level (Figure 1). The catchment
drained by the riparian area was mainly agricultural with crops and grass fields for dairy and
cattle breeding. Fertilizer application rates were high, about 200 kg N ha™ y™', which resulted
in elevated groundwater N-NO;™ concentrations ranging from 10 mg N L™ to 20 mg N L™.
The upland-riparian boundary is characterized by a steep 2-3 m drop in elevation from
surrounding fields into the riparian ecosystem. The wetland was about 80 m wide from the
hill slope to the stream (Figure 1).

Upland
Grassland
D1
L ]
Tpland
Corn field
Relict Charmel
Well (F15)
Legends
,,,,,,,,,,, Relict Charnel (pre-1834)

Forest

4+ + Ditch (1990)
\\\ \-‘-,__ _-" h —  » Flow direction

D3 ?}o{f (W12 T Smoall wells transect
3
L4 - Deep wells

Figure 1: Map of the study area and location of the piezometers within the riparian study site.

A relict channel, roughly parallel to the stream and 30 m from the upland-riparian
interface, was flowing in high water period and drying during summer. The use of 1834 and
1992 property maps shows that the relict channel has been straightened in a ditch within the
Meadow (Figure 1). The stream has also been straightened along the southern border of the
wetland. During high water periods, the relict channel crossed the Meadow towards the
eastern part of the riparian area, and flowed into the stream.

Within this wetland ecosystem, we selected three upland-wetland transects differing in
their vegetation cover: a Meadow, a Shrub riparian site and a Forested riparian site (Figure 1).
At each study site, the vegetation followed a hydromorphic gradient from the hill slope to the
relict channel, ranging from mesophilous to hygrophilous groups.

The Meadow was mainly characterised by Holcus lanatus, Dactylis glomerata,
Agrostis stolonifera, Juncus effuses, Glyceria fluitans, and Alopecurus geniculatus. The Shrub
site was composed of Rubus fructicosus and Salix sp., but no mature trees; the herbaceous
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species were principally Urtica dioica, Holcus lanatus, Polygonum amphibium, Phalaris
arundinacea, and Calystegia sepium. The Forested site was mainly characterised by mature
trees such as Salix sp. and Quercus sp., the herbaceous stratum was represented by Hedera
helix and Urtica dioica.

The upland part of the Meadow transect was a perennial grassland mown for hay and
grazed by suckling cows and calves only few weeks per year. Fertilization rates on this field
were low depending on the topography. The upland part of both the Shrub and the Forested
transects was a crop field (maize/wheat) with intensive agricultural practices.

The soil type of the riparian study zones belongs to the reductisol series and consisted
of an organic upper horizon, a clay silt intermediary horizon with ferric oxidation spots and a
fine clay deeper inorganic horizon resulting from the schist substratum alteration.

The geological substratum of the catchment was granite in the upstream part
(Villecartier Forest) and of micaschists (Brioverien Schists) in the downstream part where the
study site is located. The aquifer permeability was low and the stream hydrological regime
was characterized by permanent flow towards the river in dry period and rapid and significant
flood events during high water period.

Equipment in the study areas:

A grid of small piezometers was installed; each was inserted to a shallow depth
ranging between 1.5 and 2 m in each of the three sites (Figure 1). A piezometer consists of an
open hole drilled into the saturated zone. The hole was lined using a plastic pipe of 2.5 cm
internal diameter, with perforations along the bottom 50 cm; the sides were covered with
glass fibre to keep the soil out of the tube in which water table elevation measurements and
groundwater sampling were made. Each grid comprised basically 3 transects of 4 piezometers
each. The transects were laterally spaced at about 10 m from one another, and piezometers
along each transect were spaced at approximately 3 m intervals.

Additional piezometers were inserted deeper to determine the possible existence of
another groundwater layer (Figure 1, Table 1). In the Shrub site, two piezometers were placed
at the top of the hill slope (PF11, PF12,), four wells within the "small wells" area (PF2, PFS5,
PF6, PF7), and two piezometers close to the relict channel (PF3, PF4). In the Meadow, one
piezometer was inserted at the top of the hill slope (PF9) and one well immediately below the
hill slope (PF8). A last piezometer was installed in the relict channel bed (F15). The Forested
site, as well as the deep piezometers and the relict channel, were instrumented later than the
others. In order to categorize the regional aquifer and to determine whether mixing of
different groundwater sources occurs, the stream and three farm wells (DW 1, DW 2, and DW
3) were sampled in the surrounding catchment (Figure 1, Table 1). At the same time, rainfall
and atmospheric temperature were continuously recorded every 15 minutes using a data
logger (Campbell CR10).
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Table 1: Piezometers and limnigraphs characteristics.

Localization Wells Depth Drilled portion
Meadow 12 wells (P1—P12) 138 to 208 cm 50 cm
PF8 400 cm 200 cm
PF9 (hill slope top) 470 cm 300 cm
Shrubby site 17 wells (F1-F17) 175 to 244 cm 50 cm
Relict Channel (F15) 183 cm 50 cm
PF2 270 cm 200 cm
PF3 780 cm 400 cm
PF4 270 cm 130 cm
PF5 340 cm 240 cm
PF6 350 cm 250 cm
PF7 350 cm 250 cm
PF11 (hill slope top) 850 cm 400 cm
PF12 (hill slope top) 840 cm 400 cm
LF2 140 cm 50 cm
Forested site 12 wells (W1->W12) 138 to 208 cm 50 cm
Surrounding DW 1 30-32m
Catchment DW 2 11 m
DW 3 7-8 m
Stream LS
Hydrogeology :

All piezometers and the topography of the study sites were levelled using a Global
Positioning System; therefore topography and water table elevation were all referred to sea
level. Water table levels measurements were made in each well using a electric probe.
Hydraulic conductivities in the vicinity of each well were performed using the "slug test"
method (Fetter 1994). Briefly, water was quickly taken out from the well and water table
recovery was analysed as a function of time (H=f{(t)). Measurements of one well were plotted
on a semi-logarithmic graph and hydraulic conductivity was inferred from the slope of the
straight line.

Hydrochemistry:

Groundwater analyses were performed every 2 weeks between Winter 1998 and
Spring 2000. Water was sampled from wells using a portable peristaltic pump. The equivalent
of one well volume was pumped before water sampling. The samples were filtered (Whatman
GF/C). Nitrate (NO5-N) were analysed colorimetrically after cadmium reduction using a
Technicon auto analyser (Technicon 1977). Chloride (Cl') concentration was determined by

titrimetric method using silver nitrate electrode with a Sherwood Chloride Analyser 926
(Clarke 1950).

Dataset treatment:

Maps were made using Vertical Mapper software from Maplnfo, and allowed the
water table elevation at different dates to be determined. The calculation method is based on
triangular interpolation. Time evolution of water table elevations was performed using
vertical and lateral profiles from the agricultural uplands to the stream. Concerning water
table elevation and water chemistry measurements, the 3 X 4 grids of small wells in each site
were grouped to one transect of 4 wells for calculation of averages and standard errors of the
mean.
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RESULTS
Hydrogeology

Annual rainfall ranged between 850 and 900 mm with a regular distribution
throughout the year. There were several large rainfall events such as November 1998 with an
average of 28.4 mm/day, February, May and December 1999 with 28.4 mm/day, 20 mm/day
and 25 mm/day respectively. The annual mean temperature was 11.6°C, July and August
being the warmest months with temperatures rising to 25°C. The lowest temperatures (-2.6°C)
were measured in February and December 1998.

Taking all sites together, the water table measured in the "shallow wells", i.e. the grid
network of 1.4 — 2 m piezometers, fluctuated from 200 cm below the soil surface to 50 cm
above the soil surface. Groundwater level in the wetland followed the same general pattern as
the stream hydrological regime with high water levels in late winter and early spring and low
water levels in summer and early autumn. Similar patterns were observed within all three
sites, even though there existed a groundwater level gradient from the Forested wetland to the
Meadow, the latest being the wettest, due to its downstream position within the valley. In
each site there was also a significant groundwater level gradient along the transects. At the
upland-wetland interface, i.e. P1, F1 and W1, the groundwater level had the largest amplitude
of variation within the year, while further downslope in the study sites, the amplitude of water
table level variation progressively diminished maintaining the water level closer to the soil
surface. Considering the combination of both gradients, i.e. from upstream to downstream and
from hill slope to the end of the transects, the Forested riparian wells displayed the largest
amplitude of variation.

Water table elevations in other piezometers and "small wells" followed the same
seasonal fluctuation. Yet, when water table levels were all referred to the sea level, several
differences appeared (Figure 2A). First, the stream presented the highest water levels
especially during low water period, while PF12, i.e. at the top of the Shrub hill slope, had a
higher water table level than the riparian wells during high water period. In the Shrub riparian
site, the deepest piezometer PF3 had often a higher water table elevation than the small wells
in its vicinity. Moreover, PF3 presented a larger amplitude between low and high water
period, from 90 cm below the soil surface to 110 cm above the soil surface. Even though the
study site was not flooded, the water table elevation in PF3 could be 1 m above the soil
surface (Figure 2B). In addition, PF3 and PF12 had a short time response to large rainfall
events such as the one in December 1999. On the contrary, the relict channel showed more
regulated fluctuations and, based on the sea level reference; it presented the lowest water
table altitude.
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Figure 2: 2a: Rainfall and evolution of the water table elevation referred to the sea level for different
measurement points, from January 1998 to March 2000. 2b: Water table level evolution referred to the ground
surface for different measurement points, from January 1998 to March 2000.

Hydraulic conductivities were strongly variable within the riparian sites (Figure 3).
The highest hydraulic conductivity was measured in the relict channel bed (F15, 7.2 cm h™)
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while lowest conductivity was found in the deepest piezometer (PF3, 0.18 cm h'), the
intermediary values were randomly distributed within the other wells, with no significant
difference between hill slope and riparian zones, whatever the site was considered. Overall,
hydraulic conductivities in the floodplain aquifer were low.
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Figure 3: Water table recovery as a function of time for different measurement plots

The water table elevation survey across the whole riparian area gave a first insight
about its hydrological organization (Figures 4). Despite the existence of a flow gradient from
upstream to downstream, as illustrated by the topographical map of the water table at the
entire riparian zone scale (Figure 4A), there was a high hydraulic gradient from the slope
during high water period, sustaining high subsurface flow from upgradient fields to the
riparian zones. The topographical maps also confirmed that the relict channel was the natural
stream bed, since it always represented the lowest altitude (Figures 2 & 4) and the highest
hydraulic conductivity (Figure 3). During flooding events, the relict channel collected waters
coming from both upland and stream overflow, and finally flowed into the stream at the
eastern output of the entire wetland area. This was also the case in summer when the relict
channel flow was underground.

During low flow periods the water table was higher for the two last small wells of the
transects in each study site. This groundwater dome extended laterally from the Forested site
to the Meadow (Figure 4B). At the beginning of the recharge period, this piezometric
"anomaly" remained and even increased (Figure 4C), but once the water table reached its
lowest level the slope of the water table followed again the soil topography. After the upland
soils have been recharged, hill slope discharge became much more significant and the
hydraulic gradient from the fields to the relict channel was re-established.
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{A) 18 January 1999 - High water Period

b

Figure 4 (A): Topographical map of the water table elevation (in metres above the sea level) within the study
area in high water period.

(B) 21 September 1999 - Dry Period
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Figure 4 (B): Topographical map of the water table elevation (in metres above the sea level) within the study
area during the dry period.
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(C) 29 September 1999 - Recharge
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Figure 4 (C): Topographical map of the water table elevation (in metres above the sea level) within the study
area at the beginning of the recharge.
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Groundwater chemistry

Mean groundwater nitrate concentrations always decreased along the riparian transects
whatever the concentration in the upslope area (Figure 5). Groundwater N-NOj
concentrations were generally higher during winter and lower in autumn. Yet, there were
some significant differences between transects both in term of concentrations and decreasing
rates.
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Figure 5: Seasonal averages of groundwater nitrate concentrations and standard errors of the mean along the
three riparian transects. Black arrows indicate the first well located just after the hill slope.

In the Forested riparian site, groundwater concentrations sharply decreased along the
transects between the two first sets of wells. At the upland-riparian Forest interface N-NOs’
concentrations ranged from 1.1 mg N L in autumn to 8.0 mg N L™ in winter (Figure 5); they
were reduced from 83 to 97% after 2.9 m further in the zone. Finally, except in the foot slope
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piezometers (W1), nitrate concentrations varied from 0.1 mg N L' in autumn to 1.4 mg N L'
in the rest of the Forested study area.

In the Shrub riparian site, groundwater nitrate concentrations in the piezometers at the
top of the hill slope, i.e. PF11 & PF12, were higher than in the first wells of the transects into
the Shrub riparian site (F1), except in winter (Figure 5). They ranged from 10.85 mg N L™ in
winter to 15.10 mg N L" in summer. The first wells (F1) of the Shrub transects had nitrate
concentrations ranging from 8.53 mg N L in autumn to 12.37 mg N L in winter, and N-
NOs™ concentrations were reduced from 75 to 84% in the last wells of the transects (F4).
Compared to the nearby small wells (F4), the groundwater sampled in the deep piezometer
inserted in the Shrub area, i.e. PF3 — 7.80 m deep, had very low nitrate concentrations which
ranged from 0.30 mg N L' in autumn to 0.66 mg N L™ in Winter (Table 2). Likewise, in the
relict channel, low nitrate concentrations ranging from 0.1 mg N L™ in spring to 0.9 mg N L™
in autumn was measured.

In the Meadow, the entering N-NO3™ concentrations (P1) ranged from 9.41 mg N L™ in
autumn to 15.31 mg N L in winter, while the nitrate concentrations ranged from 0.32 mg N
L' in summer to 1.47 mg N L' in winter in the lower part of the transect. Average
concentrations were reduced from 5.5 to 26% after 3.26 m within the riparian Meadow, from
70 to 92% after 6.9 m and from 89 to 97% after 9.8 m. However, the deep well at the top of
the Meadow hill slope (PF9) presented different nitrate concentrations than expected from
those found in the nearby small wells (Figure 5).

Average nitrate concentration in the stream water was 4.81 mg N L £ 1.01, and
ranged from 3.39 mg N L' to 6.62 mg N L' during the study period (Table 2). Upland deep
wells DW 2 and 3 had similar groundwater nitrate concentrations than the upland-riparian
interface wells, i.e. PF9, 11 and 12; they ranged from 9.71 mg N L' + 1.26 and 12.79 mg N L~
"'+ 2.11 respectively. In contrast, DW 1, i.e. 30-32 m deep, had a very low N-NO;”
concentration (0.29 mg N L™ £0.12).

Table 2: Seasonal average concentrations and standard errors of the mean of nitrate and chloride water

concentrations from the different specific sampling points.

Nitrate (mg N/L) Autumn Winter Spring Summer
Riparian site ~ Well Position = Average = +SE = Average +#SE = Average +SE  Average +SE
Relict channel  0.90 0.19 0.57 0.22 0.62 0.15 0.13 0.10
PF3 030 0.04 0.66 0.19 0.47 0.16 0.31 0.14
Stream  3.95 0.42 4.68 0.87 5.33 0.59 5.98 0.23
Rain  0.39 0.29
DW1 0.29 0.12
DW2  9.71 1.26
DW3 12.79 2.11
Chloride (mg CI/L) Autumn Winter Spring Summer
Riparian site~ Well Position = Average = +SE = Average +SE  Average +SE  Average +SE
Relict channel ~ 55.7 8.1 46.0 3.6 44.6 2.1 33.0 1.7
PF3 247 1.5 25.2 2.1 24.5 4.8 25.0 1.0
Stream  36.3 3.28 34.0 1.9 35.0 2.4 34.5 1.5
Rain  10.5 6.5
DW1 382 3.1
DwW2 421 5.2
DW3 393 3.1

69



Groundwater chloride concentrations (CI") ranged between 30 and 50 mg CI' L with
no significant seasonal variations in either the Meadow or the Shrub sites (Figure 6). Along
both the Meadow and the Shrub riparian transects, groundwater chloride concentrations
dropped from an average from 47.8 mg CI' L™ + 6.6 and 46.2 mg CI' L™ + 6.6 at the upland-
riparian interface to 42.0 mg CI' L' + 7.8 and 33.5 mg CI' L' + 8.1 in the last wells of the
Meadow and the Shrub respectively. The decrease was particularly significant between the
two last piezometers of the Shrub transects with a decrease of approximately 10 mg C1 L™,
while the reduction was more gradual across the Meadow transects. Deep piezometers at the
top of the Shrub hill slope, i.e. PF11,12, presented slightly lower CI" concentrations than the
first wells of the Shrub transects (F1). In the Meadow, PF9 had chloride concentrations about
20 mg C1 L™ less than the ones measured in the first wells of the transects (P1). In the Shrub
site, PF3, i.e. the deepest well, had the lowest Cl concentration (around 25 mg L) compared
to the more superficial neighbouring wells (F4) (Table 2). Water chloride concentrations from
the surrounding farm wells were not significantly different than those found in the deep wells
installed in the hill slope, i.e. PF11 and 12. However, DW 1 had slightly lower chloride
concentrations (Table 2).

The Forest riparian site followed a different pattern with significant seasonal
variations. High groundwater chloride concentrations (133 mg CI’ L'l) were measured at the
upland-riparian interface (W1) in winter and spring, while lower concentrations (about 50-60
mg CI' L) were measured in summer and autumn. Furthermore, in this riparian site, chloride
concentrations decreased from the upland-riparian interface to the end of the transects in
winter and spring, while they remained constant in summer and autumn.
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Figure 6: Seasonal averages of groundwater chloride concentrations and standard errors of the mean along the
three riparian transects. Black arrows indicate the first well located just after the hill slope.

There was no significant seasonal pattern in the stream water chloride concentrations
with an average of 35 mg CI" L', while the relict channel presented some seasonal variations
in chloride concentrations with high values in autumn and low ones in summer (Table 2).
Finally, nitrate and chloride concentrations in rain water samples were significantly low
compared to surface and ground waters chloride concentrations.

71



Hydrochemical signature of the reservoirs:

Considering chloride as a conservative tracer (Altman and Parizek 1995), we plotted
Nitrate and Chloride concentrations of each sample from representative water sampling
locations within the study area (Figure 7).
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Figure 7: NO; and CI” concentrations in water samples from different locations within the catchment.

Three groups were identified as chemical end-members which represented the three
different reservoirs determined from the hydrogeological measurements. The first group (1)
represented the upslope reservoir with high nitrate inputs from agriculture (i.e. PF12). The
second one (2), characteristic of the upstream Forested site which presented the highest
chloride concentrations and lower nitrate ones. The presence of a "deep" reservoir (3) was
inferred from the artesian behaviour of the deep piezometer PF3. The existence of this deep
reservoir was confirmed by the chloride concentration of the water which was significantly
lower than the upslope piezometers and close to those measured in rain water and the very
deep farm well (DW1). All the other piezometers were located between these three end-
members.
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DISCUSSION
Hydrogeology

The hydrogeological characterization of the area first requires the identification of the
different reservoirs involved in the underground and surface water cycle, as well as the
relationships between the different reservoirs. The simplest scheme would involve at least
three reservoirs: an unconfined aquifer in the hill slope, an unconfined aquifer in the wetland
and the stream. In that simple case, the expected relationships between these reservoirs would
be that water of the unconfined aquifer would flow from the hill slope towards the wetland
which would be drained by the stream. However, an analysis of the water table levels
revealed a more complex functioning of the site which involved also a confined aquifer and a
relict channel which appeared to be the lowest relief of the wetland.

In fact, the slope from upland to the riparian zones was constituted by two main
geological layers; a lower layer made of weathered schist extending from the upland to the
stream, and a second upper layer made of alluvial deposits and corresponding to the wetland
zone itself. Therefore the inflow from adjacent hill slope running under the riparian strip
could be considered as a semi-confined water layer, since it was also able to supply the
wetland during high water period.

The relict channel acted as the main drainage system of the wetland (Figures 4A, 4B
& 4C). However, during low water periods the hydraulic gradient distribution showed that the
groundwater surface did not follow the soil topography from the hill slope to the relict
channel (Figures 4B & 4C). Indeed, during low water periods and at the beginning of the
recharge (two months a year), the hill slope did not seem to be the main source of
groundwater to the floodplain. In actual fact, the groundwater “dome” was probably a buried
ancient channel filled with permeable sediments and likely to recharge faster than the rest of
the riparian zone. The dome had its source in the vicinity of the Forested riparian site, and
flowed parallel to the stream with a lower speed. Therefore this groundwater dome supplied
the riparian zones in summer (Figures 4B & 4C). This could explain the hydraulic gradient
inversion observed in the two last wells of the transects during low water and the recharge
periods.

An alternative explanation of this "anomaly" may be the contribution of a deep water
layer which could supply subsurface floodplain water by up-welling. PF3, a 7.80 m deep well
which presented the lowest hydraulic conductivity (Figure 3), had been inserted through a
deep impermeable soil horizon which separated two different aquifers, i.e. a unconfined
shallow aquifer and a confined deep aquifer. Indeed, PF3 had a peculiar hydrological
behaviour, since its groundwater table elevation was often higher than in the other nearby
riparian wells (Figure 2a). This change of aquifer properties down the soil profile was
certainly due to a variation in the nature of the alluvial deposits with depth. Other deep
piezometers (PF2 to PF8) also presented higher but not significant water levels than those
measured in the shallower wells in their vicinity (data not reported here). It confirmed a
gradual change with depth of the hydraulic properties of the aquifer which evolved from a
well drained unconfined aquifer to a confined aquifer. Since the alluvial deposits were found
all along the valley and at the foot of the hill slope, the lateral extension of this confined
aquifer corresponded to the whole wetland.

Moreover, the water table level of the well PF3 was about one metre above the ground
surface in spring 1998 while the water table of the unconfined aquifer (small riparian wells)
was below the ground surface (Figure 2b). It implied that the confined aquifer was supplied
with water from the surrounding relief. Given these aquifers characteristics it may be possible
that, at the "anomaly" location in the riparian area and during the dry period, the deep
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groundwater from the confined aquifer represented the main contribution to the shallow one
by up-welling.

Finally, hydrological survey confirmed that different water sources were contributing
to the floodplain water regime, and their respective contributions were dependant on the water
regime. Short-time reactions of the water table levels to large rain events in PF12 and PF3
revealed their ability to supply the groundwater floodplain level on an annual basis (Figures
2a & 2b). During high water period, the upland flow was predominant and sustained the
floodplain water table elevation. During low water period and at the beginning of the
recharge, i.e. for about two months each year, the floodplain water table elevation was
sustained by water coming from either the lateral groundwater dome and/or deep groundwater
contributions. The deep confined aquifer was supplied by the surrounding relief.

Furthermore, results of the water table survey clearly demonstrated that the relict
channel was still controlling the overall hydrology of the whole wetland, since it
corresponded to the natural stream bed. This illustrates the long-term impact of the floodplain
geomorphology even long after human intervention such as the straightening of the stream.

Hydrochemical signature of the reservoirs:

In general, the upland shallow reservoir (PF12) was associated with the upper parts of
the fractured schist formations. Within these layers, the water fluxes were roughly parallel to
the soil surface and faster than the fluxes in the deeper part of the unaltered rock.

The high chloride concentrations measured in the upstream Forested site were
interpreted as the result of intense transpiration by the trees which seasonally fluctuated
according the uptake rates and climatic conditions (Figure 6). These high chloride
concentrations were also found for some samples in the relict channel which has its source in
the forested site (Table 2). During the low water period, the chemical signature of the relict
channel was closer to the other piezometers of the Shrub site whilst during the high-water
period, it was much closer to the Forest group composition (Figure 7). Thus, this end-member
remained the main supplying source for the relict channel. It confirmed the contribution of
this structure in the drainage of the wetland, as observed from water table levels (Figures 4).
As a result, the relict channel could be seen as an evidence of the amount of water which is
being processed by the riparian area.

Concerning the deep confined aquifer (PF3), the low chloride concentrations indicated
that little transpiration occurred during infiltration (Table 2, Figure 7). We postulated that this
hydrogeological compartment corresponded to rather direct and vertical infiltration followed
by a deep cell. Such process involved a recharge area relatively far from the site. This process
and the similarity between piezometer PF3 and the very deep farm wells (DW1) indicated that
the deep component identified in the riparian study sites corresponded to a local aquifer, i.e.
related to the schist geological formation. The extent of this deep aquifer corresponded to the
floodplain surface. The vertical extension of such an aquifer was not known but might be
more than 100 m deep.

Fluxes in the riparian transects:

In agreement with the hydrogeological survey, the shallow piezometers from the
wetland had a chemical signature which differed from both the deep piezometer (PF3) and
hill slope piezometers (PF12) (Figures 5 & 6, Table 2). Groundwater nitrate concentrations
always decreased along the riparian transects whatever the season or the site (Figure 5).
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Given the outputs from the hydrogeological survey, different hypotheses could be made,
based on the identified end-members.

At the entire riparian zone scale, the nitrate decline along the transects could be seen
either as the result of a mixing process between the Forested site groundwater (only site with
higher chloride concentrations than the hill slope) and a deep component such as PF3 (low
chloride-low nitrate), or a hill slope component which had undergone nitrate retention
processes along the riparian transect, mainly denitrification and/or plant uptake. When the
piezometric dome was apparent, a dilution between the hill slope water, flowing along the
riparian water flowpaths, and the deep confined aquifer was suspected at least in the last two
wells of the transects. However, this dilution process was limited in time since the
groundwater dome was present only for about two months each year.

Within each riparian site, the analysis of both chloride and nitrate behaviour along the
transects gave insights into the processes influencing the groundwater nitrate concentrations.
In the Meadow site, the dilution occurrence must have been limited since the CI
concentrations were rather stable along the transect while the N-NOs™ concentrations always
decreased, whatever the season (Figures 5 & 6). The deep piezometer on the hill slope (PF9)
presented lower chloride and nitrate concentrations than the first wells of the Meadow
transect (P1,5,9), therefore it could be hypothesised that PF9 was inserted in another ground
water layer, i.e. the deep confined aquifer identified in PF3. Finally, the nitrate decline within
the meadow riparian site resulted mainly from some retention processes.

In the Shrub site, the dilution was obvious between the third and the fourth set of wells
since the nitrate decline between these two wells was linked to an important decrease in the
CI' concentrations (Figures 5 & 6). Given their similar chloride concentrations in summer, the
relict channel and the fourth well were contributing to this dilution, while in the rest of the
year the relict channel had higher CI concentrations and dilution may only have occurred
from the relict channel to the fourth well. In the upper part of the Shrub transects, dilution did
not influence the nitrate decrease which therefore resulted from biological retention
processes.

Along the Forested transects, the three last sets of wells were subject to dilution
especially in Winter and Spring when the groundwater CI” concentrations decreased from the
first well to the second one (Figures 5 & 6). However, it is difficult to conclude that dilution
was restricted to the riparian wells since there was no deep piezometer installed on the
forested hill slope which could give information about the water chemistry before it entered
the Forested zone. Furthermore, the high evapotranspiration rates consequential to the tree
canopy may have hindered the other biological processes. Nitrate decline was likely to be
controlled by dilution, but biological retention processes probably occurred in summer when
chloride remained stable.

Finally, the hill slope reservoir was confirmed as the source of water flowing along the
upper part of the riparian transects, while the lower part was subject to dilution with deep
confined aquifer or relict channel water coming from the forested site. In any case, the
groundwater nitrate decline measured along the riparian transects was likely to be caused by
biological processes. As a result, the alluvial-sediment filling the floodplain contained a
surficial reservoir which had its own dynamics, as shown by the relict channel which was the
main structure of this surficial reservoir and presented a chemical composition characterized
by low nitrate concentrations and a large range of chloride concentrations; sometimes clearly
higher than the hill slope reservoir concentrations (Figure 7).
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Functioning scheme:

From the combination of the hydrogeological and hydrochemical approach, a
complete scheme of the hydraulic functioning of the wetland can be produced (Figure 8). It
highlights the role of the relict channel as a drain for the wetland and the fact that water fluxes
in the horizon 0.5 - 2.5 m were mainly organized along the wetland.
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During the low-water period, the fluxes from the hill slope seemed to be curved in
order to run along the wetland and outflow in the river, downstream the wetland. Due to the
complex mixing processes occurring in the wetland, characterization of the processes
affecting the nitrate content of the hill slope reservoir are not clear. Two observations
indicated that two different processes were occurring.

As mentioned above, the Forested site chloride concentrations were interpreted as the
result of evapotranspiration process. In that case, nitrate uptake by the tree roots was the most
likely process to obtain the low-nitrate concentration observed. On the other hand,
piezometers from the foot of the hill were characterized by nitrate concentrations evolving
during the year towards lower concentrations during the summer, with a rather constant
chloride concentration (Figure 5 & 6). Such a pattern was interpreted as the result of
denitrification processes.

Influence of the reservoirs at the basin scale:

Given the identification of the three main reservoirs participating of the floodplain hydrologic
regime, we attempted to quantify the variations of their relative contribution to the river
fluxes. Hence, nitrate and chloride concentrations of each reservoir have been computed
(Table 3).

Table 3: End-members Nitrate and Chloride concentrations averages and standard deviation of the means for
computation of the watersheds influence at the basin scale. These averages are applied to monthly Stream
Nitrate and Chloride concentrations to calculate the percentage of their individual contribution.

Computed End-Members
Hill slope Watershed Deep Aquifer Wetland Watershed
(PF12) (PF3) (Relict channel)
Cl(mgL™) 47 25.35 46.2
+2.92 +2.67 +7.64
N-NO3 mg L 14.53 0.48 0.50
+1.07 +0.31 +0.37

The end-members corresponded to the average of the composition of PF12 for the hill slope
reservoir, PF3 for the deep reservoir, and the relict channel which had been chosen as
representative of the wetland reservoir. The uncertainty associated with the computed end-
members only corresponded to the values measured on site. At the scale of the creek, the
representativity of these end-members could be questioned, especially for the hill slope and
the wetland reservoirs. Yet, the variations computed reflected the overall trends of their
respective contribution.

The identification of these 3 different reservoirs allowed us to calculate their respective
contribution to the surface fluxes on a monthly basis, based upon the stream water quality
data (Figure 9).
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Figure 9: Respective contribution in % of the three reservoirs to the surface water represented by the stream on
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The contribution of the deep aquifer was relatively stable (average 37 %of the total
flow) despite some seasonal variations which could be related to high difference between
rainfall and ETP. In actual fact, the deep aquifer contribution indicated that more than a third
of the stream water had not been processed within the wetland and had bypassed it.
The contribution of the hill slope reservoir that did not pass through the wetland varied
seasonally, with its largest percentage during the spring rainy season. Its contribution ranged
from O to 44 %. This could be related to the fact that the wetland was generally flooded in
spring and that most of the water coming from upland just overflowed and reached the relict
channel without any exchange, either with soil or vegetation.
The wetland reservoir was also variable with a large contribution during the groundwater
recharge period in autumn. Its contribution ranged from 6 to 85 %. This last point was
important since the recharge of the wetland corresponded to the highest risk of nitrate
leaching caused by excessive rain in autumn. Hence, the retention capacity of the wetland is
of great interest regarding the potential nitrate fluxes which may flow through it during that

eriod.
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Estimation of nitrate retention:

The water fluxes and the rates at which nitrate concentrations decreased when the
water flowed through the wetland could be estimated, based on water table levels
measurements and nitrate concentrations from the site. Two different computations were
carried out (Tables 4 & 5). For both computations, a mean permeability value of K = 107" m
s has been used.

(1) Site by site: Nitrate reduction rates were computed for a cross section located
between the hill slope and the foot of the hill, i.e. when the water entered the wetland. By
taking into account only the foot of the hill slope, mixing processes with the longitudinal or
vertical fluxes observed in the relict channel or the piezometric dome could be neglected.
During the low-water period, the concentrations of the piezometers were representative of the
water flowing into the wetland. During the high-water period when the wetland was flooded,
the concentrations only represented a part of the water flux. The other part of the water which
flowed over the soil had virtually no chance to be involved in any retention process within the
riparian transects. Thus, the nitrate reduction rates might have been overestimated during
these flooded periods.

The first computation was done either for a zone which includes the hill and the foot
of the hill (zone 1) in the Shrub or for a zone which borders the foot of the hill (zone 2) for
each site. For this first computation, the nitrate concentrations has been corrected for the
transpiration processes deduced from the evolution of the chloride concentrations. The zone 1
computation in the Shrub showed a low nitrate reduction. It underlined the fact that the
upland flow was not undertaken by any retention process between the top and the foot of the
hill slope.

Zone 2 computations allowed us to compare the three different sites. The water fluxes
were relatively similar for all of them, ranging from 2-8 L h™' during summer to 10-28 L h™!
during winter (Table 4). Little effect of the seasons could be seen in the nitrate reduction
estimation except in the Meadow. The difference in the water fluxes measured during winter,
between zone 1 and zone 2 in the Shrub was due to the fact that a part of the upland flux
flowed over the soil because the riparian zone was flooded. Furthermore, during the flooded
periods some lateral fluxes flowing from upstream to downstream may also have reduced the
upland fluxes

Table 4: Results of Computation n°1. Zone 1 (Shrub) is between PF12 and F1,5,9. Zone 2 is between the first
and the second sets of piezometers.

Computation 1 Season Water Flux Nitrate reduction

Site by site (Lh" (%)

Zone 1 (Shrub) Summer 5+3 2
Winter 23+5 2

Zone 2 - Shrub Summer 3+3 42
Winter 10+£3 56

Meadow Summer 810 14
Winter 28+7 90

Forest Summer 5+3 82
Winter 23+5 85

Given these estimations of nitrogen retention within each riparian study site, it seems
likely that biological processes were the main nitrate retention pathways in the upper part of
the transects, although dilution may occur in the lower part.
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(2) At the entire riparian zone scale: Whatever the process (mixing with deep aquifer water,
denitrification along the hydraulic gradient or nitrate uptake by the vegetation), a complete
reduction of the nitrate concentration of the waters flowing through the wetland had been
observed. Even during the flooded periods, the water coming from the ditch which extended
the relict channel and drained the whole wetland, also had low nitrate concentrations (Table
2). In this second computation concerning the whole riparian strip, PF12 has been used as the
source term for the nitrate concentration of the whole hill slope reservoir along the wetland. A
mean nitrate concentration from the relict channel of 0.5 mg N L™ has been used as the
outflow value. The mixing of deep aquifer water which was also taken into account in the
nitrate decrease was not a real nitrate reduction process but only a dilution process. Thus the
computation might have been overestimated. However, if dilution is important to understand
the hydrochemical functioning of the wetland, we did not think that it represented an
important component at the wetland scale. Another approximation is that during winter a part
of the upland flux flowed over the soil when the riparian zone is flooded. Thus, the flux
measured at the output of the cross section is reduced compared to the fluxes which entered
the cross section. The estimation of the overall nitrate reduction effect of the wetland is
presented in Table 5. The nitrogen mass entering the wetland ranged from 1 g N hr' in
summer to 8 g N hr' in winter, while the nitrogen mass at the output ranged from 0.09 in
winter to 0.26 g N hr'! in summer. Thus, winter seemed to be the most efficient season in term
of nitrate retention, despite an increase in the upland flow during this period.

Table 5: Results of Computation n°2.

Computation 2 Nitrogen Input Nitrogen Output
The whole Riparian Strip (gNhh (gNhh
(Figure 9)

Summer ’ 1.1£0.1 0.26 % 0.06
Winter 8.1+0.5 0.094 + 0.025

80



CONCLUSION

A hydrogeological characterization of the study area allowed identification of three
main reservoirs which contributed to the overall water regime of the valley. The upland flow
supplied the wetland area, mainly in high water period, with high nitrate and average chloride
groundwater concentrations. A deep confined aquifer has also been identified. This was
characterized by low nitrate and low chloride concentrations and could supply the floodplain
by up-welling. The Forested site had high chloride with low nitrate concentrations and
represented the wetland system where biological processes were suspected of removing
groundwater nitrate. The stream could also supply the floodplain when it over flowed during
high water period. The relict channel continued to control the overall hydrology of the
wetland since it corresponds to the natural stream bed and thus drained the wetland. This
illustrates the long-term impact of the floodplain geomorphology even long after human
intervention such as the straightening of the stream. The nitrate and chloride patterns along
the riparian transects highlighted retention processes in their upper parts close to the hill
slope, but dilution may have occurred in the lower parts, especially during low-water periods
and at the beginning of the recharge periods. The stream flow was modelled as the mixing of
the three reservoirs contributions. An estimation of these contributions showed that the deep
aquifer contribution to the stream flow was relatively constant, while the wetland reservoir
and the upland flow varied according to rainfall and the wetland water table. Nitrate fluxes
entering the wetland and the percentage retention in each study site and in the whole riparian
strip were calculated. The fluxes entering each site were similar and ranged from 2-8 L h™!
during summer to 23-28 L h™' during winter. High nitrogen retention rates were found in the
three study site and allowed us to confirm that biological processes were operating to
eliminate groundwater nitrate. At the entire wetland scale, the winter season appeared to be
the most effective in terms of nitrate retention despite the high nitrate fluxes coming from the
upland and entering the riparian zone during this time.
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SYNTHESE

L’un des tous premiers facteurs de 1’étude de la capacité de rétention des zones
humides est I’hydrologie, ou encore la complexité des flux hydriques qui convergent vers le
cours d’eau via la zone humide. La dénitrification et I’assimilation végétale ou microbienne
ont classiquement lieu dans les premiers centimétres de sol. Ainsi, pour que les NOs
provenant des terres agricoles soient pris en charge dans la zone humide, la nappe qui les
transporte doit étre le plus proche possible des horizons superficiels et la vitesse des
écoulements doit étre limitée. Or, dans le contexte d’une zone humide naturelle, le niveau de
la nappe et le cheminement des écoulements sont principalement contr6lés par les conditions
hydrogéologiques souvent complexes dans ces milieux d’interface. En effet, différentes
sources peuvent alimenter une zone humide: la nappe de versant, le cours d’eau, les nappes
profondes, les sources ponctuelles et la pluie. Des dilutions peuvent alors avoir lieu entre des
eaux chargées en nitrate et d’autres plus pauvres, la diminution des teneurs en nitrate
observée ne sera donc pas dans ce cas le résultat d’une rétention biologique. Enfin, bien que
I’hydrologie soit aussi un facteur prédominant qui contréle les processus de recyclage ainsi
que leur capacité a réguler les flux d’azote, peu d’études a ce jour ont entrepris de déterminer
les différents flux hydrologiques existant dans une zone humide. L’identification, dans
I’espace et le temps, de tels écoulements est pourtant une premiére étape nécessaire pour
comprendre comment différentes sources hydrologiques interagissent et influencent le cycle
de I’azote dans une zone humide, par les apports de nutriments ou les phénomeénes de dilution
qu'elles entrainent. Au cours de ce premier chapitre, nous avons donc tenté¢ d’identifier et de
quantifier les différentes sources et les principaux cheminements de 1’eau caractérisant nos
sites d’études, tout en considérant leurs variations saisonniéres.

En marge de cette démarche d’autres intéréts plus particuliers peuvent étre énoncés.
En effet, les trois sites d’études sélectionnés sont proches les uns des autres et bordent le
méme ruisseau, la juxtaposition de leurs études hydrologiques individuelles revient donc a
¢tudier une longueur significative de zone humide. De plus, elles bordent un cours d’eau
d’ordre 4 typique des bassins versants sur schiste que 1’on trouve en Bretagne. Une telle
¢tude hydrologique représente donc un cas de figure pouvant servir de base a la
compréhension de 1’hydrologie d’autres zones humides bretonnes.

Dans un premier temps, 1'analyse de 'hydrogéologie, au travers du suivi des variations
de hauteurs d'eau dans les différents points de mesures installés sur l'ensemble de la zone
humide, a permis de mettre en évidence les différents compartiments qui influencent
I'hydrologie générale de la plaine inondable. Ainsi, une des premieres caractéristiques de la
zone riveraine est illustrée par l'importance du bras mort qui se révele étre encore le principal
talweg de la zone humide, malgré le détournement du cours d'eau. En effet, le bars mort
présente la plus basse altitude et draine les eaux provenant du versant et passant par la zone
humide, de méme que 'eau du cours d'eau en période de crue. Ceci illustre I'impact de la
géomorphologie de la plaine inondable qui se maintient dans le temps méme longtemps apres
d’importants aménagements tels que le détournement du cours d'eau.

Une autre caractéristique est mise en évidence par le piézométre profond installé au
cceur de la zone riveraine (PF3, 7.80 m). En effet, le comportement hydrologique particulier
de ce puit révele la présence d'une nappe profonde et captive située au-dela de 4 m de
profondeur. La hauteur de la nappe dans PF3 est souvent supérieure a celle des autres
piézométres alentours (Figure 2), et réagit rapidement aux épisodes pluvieux, ce qui laisse
supposer que la fourniture en eau de cette nappe est assurée par 1'ensemble du bassin versant.
Au sein de la zone riveraine on trouve donc une nappe superficielle localisée entre 0 et 4 m
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de profondeur et une nappe captive située en-dessous de 4 m. Ce changement de propriétés
de l'aquifére révele la variabilité de la nature des dépdts alluviaux avec la profondeur.

Le suivi des hauteurs d'eau le long des transects de petits piézométres, installés entre
le talus de ceinture et le bras mort, montre que de fagcon générale 1'eau provenant du versant,
illustrée par les puits profonds installés en haut de talus (PF9, 11 & 12), s'écoule dans la zone
humide dans les 4 premiers metres de sol pour rejoindre le bras mort (Figure 4A). Les
conductivités hydrauliques mesurées sont faibles et traduisent la faible perméabilit¢ du
substrat (Figure 3). Cependant, au plus bas de la période de basses eaux et au début de la
recharge, c'est a dire 2 mois par an, on assiste a une rupture de la topographie de la nappe au
niveau des piézometres les plus proches du bras mort. En effet, les gradients hydrologiques
sont inversés et tout se passe comme si une source €mergeait dans ces piézomeétres et
alimentait la zone riveraine. Les hauteurs d'eau mesurées y sont en effet supérieures a celles
que l'on peut trouver dans les autres piézométres plus proches du talus ou méme dans le bras
mort (Figures 4B & 4C). La présence de ce dome piézométrique souléve plusieurs
hypothéses quant a son origine. Le dome semble prendre sa source au niveau du site forestier
et s'écoule vers la Prairie parallélement au talus et au bras mort, il pourrait alors s'agir d'un
ancien fossé comblé avec des matériaux plus perméables et susceptibles de se recharger en
eau plus rapidement. Une autre possibilité serait qu'au niveau du déme la nappe profonde et
captive soit capable de remonter vers les horizons plus superficiels, la présence de gaines
sableuses dans les profils de sol et l'origine marine des sédiments de la plaine inondable
peuvent appuyer cette hypothése. Quoiqu'il en soit cette anomalie piézométrique disparait deés
que la nappe superficielle est suffisamment re-alimentée par le versant. L'impact de la
dilution dans le bas des transects est donc réel mais sa durée reste limitée a l'échelle de
'année.

Au final, le suivi des hauteurs d'eau sur lI'ensemble du terrain expérimental confirme
que plusieurs sources participent au régime hydrologique de la zone riveraine, et que leurs
contributions respectives dépendent du niveau d'hygrométrie général du bassin versant. De
facon notable, deux périodes peuvent étre distinguées: d'un coté la période de trés basses eaux
et de début de recharge qui correspond a la fin de 1'Eté et au tout début de I'Automne (2 mois
par an), et de 'autre c6té le reste de I'année que I'on qualifiera par opposition de période de
hautes eaux. Au cours de cette période l'alimentation en eau de la zone riveraine se fait
majoritairement par le versant, alors qu'en basses eaux la nappe superficielle est plutot
soutenue par de I'eau provenant des écoulements le long du dome et/ou par des remontées de
l'aquifére confiné. Au cours de ces deux périodes, le bras mort joue le réle de récupérateur
des flux hydriques. C'est également le cas en période de crue du cours d'eau, celui-ci se
déverse dans la plaine alluviale puis est repris par le bras mort qui rejoint le cours d'eau plus
loin en aval de la zone humide. La contribution de I'aquifére profond a I'alimentation du cours
d'eau a été estimée comme étant relativement stable sur 1'ensemble de 1'année, alors que celles
de la nappe de versant et de la nappe superficielle de la zone riveraine sont plus susceptibles
de varier selon les précipitations et le niveau de I'eau dans la zone humide (Figure 9).

L'utilisation des teneurs en nitrate et chlorure de 1'eau provenant de chacun des puits
installés sur la zone riveraine s'est révélée utile pour approfondir ces relations et tenter de
quantifier les flux. Ainsi, la nappe de versant est bien illustrée par les teneurs élevées en
nitrate et moyennes en chlorures des piézometres profonds installés au-dessus du talus de
ceinture (cf. PF12, Figure 7). De méme, l'aquifére profond se distingue par des teneurs tres
faibles en nitrate et chlorure (cf. PF3, Figure 7). On retrouve les mémes caractéristiques
chimiques dans le puit profond (DW1, 32 m) situé en haut de versant et dans I'eau de pluie,
ce qui laisse a penser que la nappe captive est alimentée par des précipitations qui s'infiltrent
rapidement au travers du faci¢s fracturé. Un troisiéme pdle est identifié dans la nappe du site
forestier et se caractérise par de tres fortes teneurs en chlorures (Figure 7). Le bras mort, qui
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prend naissance aupres de ce site d'étude, montre des concentrations en chlorure qui fluctuent
entre les fortes valeurs de la Forét et les faibles concentrations de la nappe profonde.

Quant au cours d'eau, sa composition en nitrate et chlorure se révele étre relativement
stable au cours de 1'année et, d'apres la Figure 7, semble correspondre a un mélange entre les
3 réservoirs précédemment cités.

Concernant la différence, mise en évidence par I'hydrogéologie, entre le bras mort et
le cours d'eau, celle-ci a été confirmée par une rapide campagne de prélévements effectués le
méme jour, d'amont en aval et a la fois dans le bras mort et le cours d'eau (Figure 10, Tableau
6).

P Strearn A

Eelict channel] RS

Figure 10: Schéma des points de prélévements des échantillons d'eau dans le cours d'eau (S) et dans le bras

mort (RC) d'amont en aval.

Tableau 6: Résultats des analyses effectuées sur 1'échantillonnage décrit Figure 10.

N-NO3(mgL"')  Cl(mgL?) pH Cond.(uS) Nt

Bras Mort RC1 0.59 45.7 6.4 354 2.00
RC2 0.47 48.7 6.2 376 2.02

RC3 0.20 42.7 6.4 346 1.58

RC4 0.20 41.5 6.8 334 1.94

RC5 0.19 51.7 6.2 398 125

RC6 0.20 43.7 7.5 377 2.13

Cours d'eau  S1 4.12 29.3 7.6 247 5.24
S2 422 29.5 7.6 246 522

S3 4.08 31.5 7.7 247 5.31

S+RC 4.15 2.7 7.3 248 5.03

Les résultats obtenus montrent clairement que le cours d'eau et le bras mort ne
présentent pas les mémes caractéristiques chimiques. Le cours d'eau draine l'ensemble de la
zone riveraine et récupere 1'eau de l'aquifeére profond et 1'eau provenant du versant ayant subit
les processus de rétention.

Le recyclage des nitrates transportés par la nappe de versant est confirmé par 1'étude
des concentrations en nitrate et chlorure le long des transects. En effet, il apparait clairement
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que la disparition des nitrates observée dans la partie haute des transects est le résultat
d'activités biologiques. L'assimilation par la végétation et la faune et flore microbienne ainsi
que la dénitrification sont les principaux processus pouvant étre mis en cause et qui seront
étudiés dans les chapitres suivants. Dans les parties basses des transects, plus proches du bras
mort, une dilution a lieu avec une eau moins chargée en nitrate provenant de l'aquifére
profond et/ou des écoulements dans le dome piézométrique. Cette dilution reste cependant
limitée dans le temps (2 mois par an) et n'empéche pas que les processus biologiques
précédemment cités puissent participer encore au recyclage de l'azote. L'utilisation de
I'abondance naturelle de I'azote 15 (*°N) explicité dans le chapitre 3 confirmera ce propos.

En prenant soin d'éviter la zone de dilution potentielle, nous avons tenté d'estimer les
flux entrants dans la zone humide et le pourcentage de rétention de l'azote pour chacun des
sites d'étude et pour I'ensemble de la zone humide. Les flux estimés sont relativement stable
d'un site a l'autre et peuvent étre généralisés a l'ensemble de la bande riveraine, ils
s'échelonnent de 2-8 L mn™' en Eté 4 23-28 L mn™ en Hiver. Les forts taux de rétention de
I'azote estimés confirment que des processus biologiques ont bien lieu et qu'ils éliminent les
nitrates transportés par la nappe. A 1'échelle de toute la zone riveraine, I'Hiver semble étre la
saison la plus efficace en terme de rétention des nitrates et ce, malgré des flux d'entrée plus
importants.

Au final, I'hydrologie de la zone riveraine étudi¢e lors de cette thése est donc plus
complexe que généralement admis dans les publications. La diversité des sources d'eau et des
réservoirs sont des parametres relativement pérennes dans le temps et qui doivent étre
analysés au mieux afin de comprendre le fonctionnement de la zone humide. D'un autre coté,
la complexité des écoulements peut dépendre de la géomorphologie intrinséque du versant et
de la zone mais aussi des aménagements humains, le réle du bras mort en est un exemple
frappant. Quoiqu'il en soit cette étude de I'hydrologie de nos sites d'étude a mis en évidence la
participation de processus biologiques a la rétention de l'azote. La suite de cette thése se
propose donc d'approfondir ces activités biologiques afin d'en comprendre les mécanismes.

L’un des processus majeurs de rétention de I’azote au sein des zones humides de
fonds de vallée est la dénitrification. La bibliographie précédente a montré que de nombreux
de facteurs entraient dans sa régulation et que leur détermination restait délicate. Entre autres,
I’impact du couvert végétal est, dans ce domaine, encore une fois discuté. De méme, les
activités dénitrifiantes sont souvent appréhendées en termes de surface bien que le recyclage
de I’azote d’une nappe d’eau soit plutot le fait d’un volume de contact entre cette derniére et
le sol. Dans ce contexte, nous avons évalué I’importance des différentes couvertures
végétales des sites d’étude sur la rétention de 1’azote en générale et sur les facteurs limitant
de la dénitrification en particulier, a 1’aide de mesures d’activités dénitrifiantes in situ et
potentielle. Dans le méme temps, la structure spatiale en trois dimensions de la dénitrification
a été étudiée au sein de chaque site d’étude, selon la profondeur et le long des transects, afin
d’appréhender D’effet du gradient d’hydromorphie sur les facteurs limitant de la
dénitrification et de mettre en évidence 1I’importance de la zone d’interface entre les zones
humides et les terres agricoles qu’elles drainent. Les autres processus de transformation de
I’azote dans le sol (Minéralisation, Nitrification, Immobilisation bactérienne) ainsi que les
caractéristiques pédologiques (pH, granulométrie, humidité, teneurs en nitrate, ammoniaque
et azote organique...) ont eux aussi ét¢ étudiés.
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ABSTRACT

We investigated the seasonal pattern of in situ and potential denitrification rates in
soil profiles along the catenas formed at the upland-wetland interface in riparian wetlands.
We evaluated, on a seasonal basis, the respective importance of the vegetation cover, i.e.
forest, shrub and meadow, and the hydromorphic gradient as factors limiting denitrification.
Whatever the season, the vegetation type or the lateral position within the riparian wetlands,
strong significant gradients of both in situ and potential denitrification rates were measured
along the soil profile. This confirms that the upper organic soil horizon is the most active,
when in contact with the groundwater. In deeper soil horizons, denitrification activity was
low but when at its maximum was capable of contributing significantly to the reduction of
groundwater nitrate load. Along the soil catena, the denitrifying bacteria pool of the upper
soil horizon did not vary significantly on a seasonal basis despite the large seasonal
groundwater fluctuations. In the upper part of the catena, close to the upland area, the most
important denitrification-limiting factor was the lack of anaerobic conditions. In the lower
part of the catena, the denitrification-limiting factor gradually shifted from anaerobiosis to
nitrate supply. In situ denitrification rates in the forested, shrubby and wet meadow sites were
not significantly different. This result underlines the importance of the topography of the
valley rather than the vegetation cover in controlling denitrification activity in riparian
wetlands.
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INTRODUCTION

Once considered of little value, riparian wetlands are now recognized for their roles in
maintaining water quality and sustaining biodiversity far in excess of their aerial extent in the
landscape (Haycock et al. 1997, Naiman and Decamps 1997). Indeed, since Peterjohn &
Correll (Peterjohn and Correll 1984) numerous studies have shown that groundwater nitrate
concentrations may decrease substantially as groundwater flows through riparian zones en
route to the stream, and hence, improve water quality (among other things - Jordan et al.
1993, Pinay et al. 1993, Hanson et al. 1994, McClain et al. 1994, Nelson et al. 1995, Hill
1996, Hedin et al. 1998). Microbial transformation, i.e. denitrification or immobilization, and
plant uptake are considered to be responsible for these buffering capabilities. Plant uptake
and microbiological immobilisation represent a temporary storage system since nitrogen will
eventually return to the system via death and decomposition. In contrast, denitrification
constitutes a real sink for nitrate since it is transformed to gaseous products (N, NO, N,O)
which are emitted to the atmosphere (Knowles 1982).

Environmental factors which affect microbiological denitrification have been
identified (Firestone 1982, Tiedje 1988) and investigated in several field studies (Ryden
1983, Schipper et al. 1993, Pinay et al. 1995). Denitrification is controlled by soil moisture,
and temperature (Grundmann and Rolston 1987), nutrient supply as nitrate and soluble
organic matter (Reddy et al. 1982, Starr and Gillham 1993), and soil texture (Pinay et al.
2000). Spatial and temporal variations of these parameters and their interactions are often
linked to the high variability of soil denitrification rates (Smith 1980, Groftfman and Tiedje
1988, Grundmann et al. 1988). At the soil scale, this denitrification variability is under the
control of pore space structure and organic matter availability (Sextone et al. 1985, Parkin
1987). These two variables are controlled by land use (Balesdent 1996). Yet comparative
studies on denitrification rates under pasture and cropped soils have yielded contradictory
results: some have found that denitrification rates were higher under pasture (Weier et al.
1993, Lensi et al. 1995), while others found that the cropped soils had higher rates (Bijay-
Singh et al. 1989). These differences could be explained by the fact that these studies were
based on potential rates and did not take into account the importance of the pore space
structure and soil clods distribution on in situ denitrification rates (Parry et al. 1999). At a
larger scale, riparian ecosystems are often described as complex environments that are
spatially heterogeneous, where denitrification is controlled by the interaction between flood
hydraulics, floodplain topography, soil conditions, nitrogen concentration and diffusion
pattern (Groffman et al. 1996, Stewart et al. 1998, Hill et al. 2000). Several recent studies
have demonstrated the importance of the upland-wetland interface in controlling diffuse
nitrate fluxes from upslope (see Hill 1996 and Haycock et al. 1997 for reviews). Most of
these studies have been focused on forested areas; the few which have reported on the role of
grassed riparian sites are contradictory. Some studies have demonstrated a low efficiency in
nitrate removal compared to the forested riparian zones (Osborne and Kovacic 1993,
Hubbard and Lowrance 1997), while others observed substantial removal capacity of riparian
meadows (Haycock et al. 1993, Schnabel et al. 1996, Addy et al. 1999). At the riparian zone
scale these apparently divergent results might have arisen from comparisons of sites with
different hydrogeomorphic condition.

The objective of this study was to evaluate the importance of different vegetation
cover, i.e. riparian forest, shrub and meadow, on denitrification activity in adjacent riparian
zones situated in the same hydrogeomorphic stream valley system. We investigated the
seasonal pattern of in situ and potential denitrification rates in a three-dimensional
perspective by sampling soil profiles along the catenas formed at the upland-wetland
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interface. We also evaluated on a seasonal basis the respective importance of the vegetation
cover and the hydromorphic gradient as factors limiting denitrification.
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MATERIALS & METHODS
Study area

The study was conducted in a riparian wetland located 10 km south-west of the Mont
Saint-Michel Bay (Brittany, France: 48.3°N; 1.3°W). The wetland borders a 4th order stream
(the Hermitage River) which has its source at 5 km upstream. Mean annual discharge of the
Hermitage River is around 90 L s™'. The region has a mild oceanic climate characterized by
mild, humid weather all the year round. Annual rainfall ranged between 850 and 900 mm
during the study period. The annual mean temperature was 12.5°C, July and August being the
warmest months with average temperatures ranging from 15°C to 20°C. The lowest average
temperatures were measured in November and December. The landscape is predominantly
agricultural, with corn and wheat as dominant crops. The upland is an arable field with a
wheat/maize rotation. The agricultural fields has a bank (3 m high) at its downslope end
where it borders the wetland. The study site is about 80 m wide but our investigations are
focused on the lower 15 m on the hill slope (Figure 1(A)).
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Figure 1. A: Location of the study site and map of the studied wetland. B: Average nitrate concentration ( with
standard deviation, n = 138) in groundwater below the soil catena.

Within this riparian wetland, three sites were selected with different vegetation

covers: i) a forested site with typical wetland trees, i.e. oaks (Quercus sp.) and willows (Salix
alba), ii) a shrubby site characterized by abundant shrubs (Salix alba, Rubus fructicosus,
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Polygonum amphibium, Phalaris arundinacea, and Calystegia sepium) without mature trees,
and iii) a meadow site characterized by herbaceous species (Holcus lanatus, Dactylis
glomerata, Agrostis stolonifera, Juncus effusus, Glyceria fluitans, and Alopecurus
geniculatus). Each study site has been divided into three zones (Figure 1(B)) corresponding
to the hydromorphic gradient from hill slope to wetland. Each zone was characterized by
different dominant plant species. Zone III at the hill slope boundary was mainly characterized
by Rubus fructicosus and Urtica dioica in both the forested and the shrubby sites, while
Holcus lanatus and Dactylis glomerata dominated in the meadow site. Zone II was
dominated by meso-hygrophilous vegetation such as Hedera helix and Urtica dioica in the
forested site, Holcus lanatus and Polygonum amphibium in the shrubby site, and Agrostis
stolonifera and Juncus effusus in the meadow site. The most hydromorphic zone (Zone I) was
characterized by hygrophilous vegetation such as Phalaris arundinacea and Calystegia
sepium in both the forested and the shrubby site, while Glyceria fluitans and Alopecurus
geniculatus dominated in the meadow site.

The soils belong to the reductisol series with an organic upper horizon (0-25 cm), a
clay intermediary horizon with ferric oxidation spots (30-75 ¢m) and a deeper inorganic
horizon resulting from weathering of the schist substrate.

Sampling strategy and analytical procedures

Three catenas were selected along groundwater flow paths identified by a bromide
tracing experiment. The catenas were adjacent but had different vegetation, i.e. wood, shrub
and meadow. Three zones were identified within each catena as a function of the average
groundwater table depth and vegetation communities. Groundwater was sampled using
piezometers. Dissolved nitrate, nitrite and ammonia were analysed colorimetrically using an
autoanalyser following Technicon methods (Technicon 1977). Soils were sampled in the
three sites at each season, between autumn 1998 and summer 1999 using a manual soil corer.
Within each catena three soil replicates were sampled in each of the three zones and at three
depths (0-25 cm, 25-50 cm, 50-75 cm) to determine lateral and vertical stratification of
denitrification using the static core acetylene inhibition method (Yoshinari and Knowles
1976). The upper 25 cm of soil were taken after litter was discarded. All samples were stored
at 4°C before analysis. In situ denitrification (DNT) was assayed immediately after sampling.
Three intact cores sampled in each of the 3 depths in the 3 zones of the 3 sites were incubated
in glass flasks five times larger than the soil core. The flasks were capped with rubber serum
stoppers and then amended with acetone-free acetylene to bring the atmospheric
concentration to 10 KPa (10% V/V) acetylene and 90 KPa air. Samples were incubated at
field temperature and DNT rates were calculated as the rate of nitrous oxide (N,O)
accumulation in the head space after 2 hours of incubation. Head space samples were
removed from all cores and stored in evacuated collection tubes (Venoject - Terumo
Scientific N.J.). Gas samples were collected by syringe through a septum and analysed by gas
chromatograph for N>O (Chrompack 9001 - CP).

Denitrification enzyme activities (DEA) were measured from three replicates of each
sample using the procedure of Smith and Tiedje (1979). Four sets of subsamples of each soil
sample were made anoxic by flushing with N, and incubated for 8 hours with acetone-free
acetylene to bring the soil atmosphere concentration to 10 Kpa (10% V/V) acetylene and 90
KPa air at mean soil temperature. The first set was incubated with acetylene under N,
atmosphere alone and referred to as ANA. One set of subsamples was amended with nitrate
(10 pg NO3-N g fresh soil) and referred to as ANAn; a second set was amended with carbon
(4 mg glucose g fresh soil) referred to as ANAc. A last set was amended with both nitrate
and carbon (10 pg NOs-N g fresh soil + 4 mg glucose g fresh soil) referred to as DEA.
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Denitrification rates are calculated as the rate of nitrous oxide (N,O) accumulation in the
head space between 4 hours and 8 hours of incubation.

Soils samples were extracted with 100 mL of K,SO4 (35 g L'l). The extracts were
filtered and analysed for NH4-N and NO3-N and dissolved N organic using a Technicon auto
analyser (Technicon 1977). Nitrate was analysed colorimetrically by the Griess-Ilosvay
method (Keeney and Nelson 1982) after reduction by percolation on copperized cadmium
column. Ammonia was measured following the Indophenol Blue Method (Keeney and
Nelson 1982). Dissolved N organic was measured on the K,SO4 extract by oxidation to
nitrate with potassium persulphate at 120°C, analysed by the above mentioned procedure.
Soil water content was measured by drying fresh soil at 70°C for 48 hours. Net nitrification
and net mineralization were only evaluated on the 0-25 cm soil layer. Net nitrogen
mineralization was calculated from measured changes in the mineral-N content of largely
undisturbed soil isolated inside polyethylene bags allowing air to pass through but preventing
leaching (Pastor et al. 1987). After one month of incubation in the field, nitrogen content in
the incubated bags was compared to the soil nitrogen content at the beginning of the
incubation. Net nitrification was estimated from measured changes in NO;-N content during
exposure in the same incubated soil samples.

Soil and air temperatures, and rainfall were continuously measured on field using
probes connected to a Campbell data logger. Water table elevation was measured in each
sampling location, using a grid network of piezometers installed in each riparian site.

Statistical analyses

As a first step, spatio-temporal structure of the data set was studied using multivariate
analysis (Principal Components Analysis; PCA). In a second step, differences between sites,
zones, depths, and seasons for water content (%H;0), ammonium content (N-NHy), nitrate
content (N-NOj), dissolved organic nitrogen content (DNO), in situ denitrification rate
(DNT), potential denitrification rates (DEA) and denitrification limiting factors (ANA,
ANAc, ANAn) were tested using the Kruskal-Wallis non-parametric ANOVA. Differences
were considered statistically significant at the p<0.05. All statistical analyses were performed
on Statistica for Windows (Stat Soft, Tulsa, OK, USA).
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RESULTS

Groundwater level fluctuations

Groundwater level in the wetland followed the same pattern as the stream with high
water levels in late winter and early spring and low water levels in summer and early autumn
(Figure 2). Similar patterns were observed at the three sites, even though a groundwater
gradient exists from the forested wetland to the meadow, the last being the wettest, due to its
downstream position within the valley. At each site there was also a significant groundwater
level gradient. In the zone III, i.e. at the upland-wetland interface, the groundwater level had
the largest amplitude of variation within the year, i.e. over 2 metres, while in zone II and I,
the water level variation progressively decreased, maintaining the water level closer to the
soil surface. On an annual basis, groundwater nitrate concentration decreased significantly
from the upper part of the catena to the lowest part in all 3 sites (Figure 1(B)). The slight
increase in ammonium (see chapter I) measured in the lower part of the transect (from 0.45 to
0.48 mg N L") cannot explain the change in nitrate concentration by dissimilative reduction.
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Figure 2. Rainfall, air temperature, and water table elevation measurements in the three sampling zones of the 3
study sites between January 1998 and March 1999.
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Vertical pattern

Strong gradients with depth were observed at all the sites for the nitrogen-related
parameters. PCA analyses performed on each station separately (see appendix 1) highlighted
these vertical differences: the first component, which explained the largest part of the
variance (48.9%, 41.2%, and 55% of the variance for meadow, shrubby, and forested sites
respectively) separated the 0-25 cm layer from the deeper soil layers. Moreover, a Kruskal-
Wallis non-parametric ANOVA of ranks confirmed the significant differences between
depths for all sites (Table 1). This strong vertical pattern was also found in soil organic
matter, organic nitrogen, and carbon along the 3 catenas (Table 2). Moreover, soil N-NHy
concentrations (Table 3) were always significantly higher in the 0-25 cm upper organic
horizon (between 1.84 and 8.13 mg N g™ of dry soil) than in the deeper soil layers (between
0.90 and 3.20 mg N g of dry soil). Similarly, soil N-NOj; concentration (Table 3) presented
the same pattern with higher values in the 0-25 cm layer (between 3.07 and 8.90 mg N g of
dry soil), than in the deeper layers (between 1.08 and 4.81 mg N g™ of dry soil). This vertical
pattern was also observed for in situ denitrification (DNT) and potential denitrification
(DEA) (Figures. 3 & 4). Yet, despite the steep gradient of DNT rates measured along the soil
profiles, some significant activities (from 0.004 to 0.5 ug N g dry soil day™) could be
detected down to 75 cm deep (Figure 3).

Table 1: Inter depth differences in soil variables for the three riparian sites, the three zones and the four
seasons. Non parametric ANOVA (Kruskal-Wallis Test).

| %H20 N-NH4 N-NO3 DNO DNT ANA ANAc ANAn DEA
Sites H P H p H p H p H P H P H P H p H p
Meadow | 41,66 *** 4517 *** 3537 *&* 10,12 ** [4,33 *¥* 25098 *kk 2579 kkk 5022 *** 60,19 ***
Shrub 59,52 *** 16,36 *F* 21,73 *** (289 *k 16,32 *kk 2B 13 kkk 3249 Hkk 5749 x*kx 70,0 kkx

Forest 54,79 FFk 24,06 FFE 388 K¥E 4D 84 K¥x 344] Wk 4757 REE 471 FEE 65,12 *¥F* 69,94 kk*

ns: non significant (p > 0.05); * significant at 0.01 < p < 0.05; ** significant at 0.001 <p <0.01; *** significant
atp <0.001.
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Table 2: Soil organic matter, carbon and nitrogen contents by zone and depth in the three study sites.

Zone 1 Zone I1
Organic Matter C N Organic Matter C N
% mg/g mg/g % mg/g mg/g

Meadow 0-25cm| 12.77+1.19  5324+4.77 4.96+0.35 13.57 +1.46 61.45+731 5.85+0.65

25-50cm|  3.47+0.13 7.72+0.44 0.84+0.03 3.47+0.09 8.19+£031  0.96+0.02

50-75cm|  2.40+0.21 4.55+0.31 0.45+0.05 3.03+0.18 5.62+£046  0.68+0.02
Shrub 0-25cm|  7.99+0.25 34.64+1.73 3.20+0.10 11.10 +1.08 46.79£6.31 4.18+0.47

25-50cm| 4.11+0.20 11.38+0.87 1.13+0.09 458 +£0.11 11.124£0.30 1.15+0.02

50-75cm|  2.37+0.06 4.61+£0.27 0.42+0.02 3.28 +0.06 597£0.09  0.63+0.01
Forest 0-25cm| 20.30+1.70 94.18+7.19 7.29+0.44 8.30+0.13 57.88+8.53 4.09+0.44

25-50cm| 3.53+0.18 11.44£130 1.12£0.13 3.83+£0.27 1346+ 1.58 1.27+0.13

50-75cm| 2.17+0.20 4.60+0.66 0.50+0.07 2.23+0.23 6.06+1.06 0.64+0.10

Zone III
Organic Matter C N
% mg/g mg/g

Meadow 0-25cm|  6.20+4.77 25.62+0.63 2.17+0.10

25-50cm|  3.9+0.23 12.48+1.27 1.28+0.10

50-75cm| 2.50+0.19 7.41+141 0.82+0.13
Shrub 0-25cm|  7.04+0.29 27.69+1.60 2.77+0.16

25-50cm|  3.48+0.01 20.17+0.36 1.09+0.10

50-75cm| 3.26 £0.10 6.54+0.13 0.73+0.10
Forest 0-25cm|  8.60+0.79 38.41+3.05 3.12+0.15

25-50cm| 4.70£0.23 15.12+0.83 1.69+0.10

50-75cm|  2.90+0.10 7.11+0.13  1.09+0.10

Table 3: Annual averages and standard errors of the mean of soil nutrient contents and nitrogen mineralisation
in the soil profile along the riparian catena.

Zone 1 Zone 11
NH4 NO3 NMIN NITR NH4 NO3 NMIN NITR
mg N/kg mg N/kg  mgN/kg/d mgN/kg/d | mg N/kg mg N/kg  mg N/kg/d  mg N/kg/d

Meadow 0-25cm| 5.35+1.22 3.98+0.87 0.31+0.08 0.08+0.05|3.70£0.52 442+0.51 0.54+0.12 0.04+0.03

25-50cm| 1.45+0.23 1.52+0.25 2.09+£0.61 2.32+0.31

50-75cm| 0.90 £0.15 1.45+0.66 1.33+043 1.77+0.37
Shrub 0-25cm| 8.13+£2.32 4.19+0.19 0.23+0.07 0.07+0.05|2.71+043 7.54+1.81 0.29+0.17 "-0.05+0.07

25-50cm| 3.20 £0.70 2.95 +0.87 1.41+£0.23 2.66+0.46

50-75cm| 1.95+0.51 2.10+0.80 0.94+0.18 3.13+£0.92
Forest 0-25cm| 7.81+1.83 3.07+0.75 0.10£0.11 0.08£0.07 [ 4.03+0.77 4.41+0.51 026+0.12 0.10+0.05

25-50cm| 1.48 £0.40 2.00+0.37 1.71£0.36 2.05+0.54

50-75cm| 1.40£0.25 1.40+0.74 1.51+£043 1.08+0.15

Zone 111
NH4 NO3 NMIN NITR
mg N/kg mg N/kg  mg N/kg/d mg N/kg/d

Meadow 0-25cm| 2.68 +0.46 4.93+0.49 0.29+0.09 0.55+0.17

25-50cm| 1.43£0.19 4.35+0.99

50-75cm| 1.05+0.14 2.73 +0.64
Shrub 0-25cm| 1.84+0.28 8.90+1.34 0.69+0.16 0.92+0.12

25-50cm| 1.85+£0.37 4.81+£0.92

50-75cm| 1.15+0.32 3.66 +1.07
Forest 0-25cm| 3.24+0.51 539+0.84 141+033 1.40+0.35

25-50cm| 2.34 £0.58 2.54+0.42

50-75cm| 1.50£0.33 1.32+0.11
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Figure 3.Seasonal changes of in situ denitrification (mean and standard errors, for n = 3) in soil profiles along

the 3 catenas.
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Figure 4. Seasonal changes of potential denitrification (DEA) (mean and standard errors, for n = 3) in soil
profiles along the 3 catenas.

Importance of the vegetation cover versus lateral gradient

Soil characteristics and microbial processes involved in the nitrogen cycle of the
upper soil layer of the 3 different sites, i.e. forested, shrubby and meadow wetlands were
compared zone by zone for the 4 different seasons (Table 4). For most of the soil parameters,
differences between sites were not significant, whatever the season or the zone considered.
Even so, there are some significant differences between sites for in situ denitrification (DNT)
and potential denitrification (DEA). However, no consistent pattern could be found, either
from the zone or the season perspective. For instance, in situ denitrification (DNT) is
significantly higher in the zone III of the forested site in autumn, in zone II of the meadow
site and zone | of the shrubby site in winter, in zones I & II of the forested site in spring and
not significantly different between sites in summer (Figure 3). Similarly, no clear pattern
could be found for the nitrogen mineralization (MIN) and nitrification (NITR) processes,
neither by site nor by season (Tables 3 & 4).
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However, when the data sets of the 3 sites were pooled by zone, there were significant
differences between zones (Table 5). Net mineralization (NMIN) was significantly higher in
the upper zone (Zone III) than the lower ones (Table 3). The same pattern occurred for net
nitrification (NITR) (Fig. 8). A significant lack of nitrification in zone I was noticeable when
compared to NMIN rates. It entailed an accumulation of ammonium in these lower zones
(Table 3). Due to the large inter-site variability (Table 4), no significant differences were
found in the in situ denitrification rates (DNT) between zones when sites were pooled by

zone (Table 5).

Table 4: Inter sites differences for the 0-25c¢m layer in the three zones and the four seasons.
ANOVA (Kruskal-Wallis Test).

Autumn Winter
Zone | Zone 11 Zone 111 Zone | Zone 11 Zone 111

Non parametric

Soil variables H P H p H p H p H p H P
pH 3,29 ns 1,69 ns 1,15 ns| 328 ns 1,69 ns 1,15 ns

%H20| 569 ns 0,62 ns 2,75 ns| 3,82 ns 3,82 ns 542 ns
N-NH4{ 5,06 ns 0,62 ns 328 ns| 0,62 ns 0,62 ns 0,62 ns
N-NO3| 435 ns 1,68 ns 4,62 ns| 542 ns 648 * 346 ns

DNO| 2,75 ns 249 ns 2,75 ns| 427 ns 56 ns 3,29 ns

NITR| 5,79 ns 56 ns 329 ns| 72 * 72 * 32 ns

NMIN| 5,79 ns 72 * 347 ns| 56 ns 595 ns 56 ns

DNT| 435 ns 595 ns 648 * [ 542 * 56 ns 72 *
ANA| 72 * 56 ns 72 * 72 * 56 ns 5,06 ns
ANA¢ 56 ns 56 ns 72 *| 648 * 56 ns 24 ns
ANAn| 72 * 72 * 72 * 1435 ns 72 * 56 ns
DEA| 72 * 72 * 72 *|[ 72 * 56 ns 72 *

Spring Summer
Zone | Zone 11 Zone 111 Zone | Zone 11 Zone 111

Soil variables H P H p H p H p H p H P
pH 3,29 ns 1,69 ns 1,15 ns| 329 ns 1,69 ns 1,15 ns
%H20[ 506 ns 56 =ns 7,2 *| 595 ns 035 ns 035 ns
N-NH4{ 2,75 ns 595 ns 648 * 24 ns 2,775 ns 595 ns
N-NO3| 542 ns 542 ns 08 ns| 435 ns 1,68 ns 0,26 ns
DNO| 72 * 5,07 ns 5,07 ns| nodata no data no data
NITR| 5,69 ns 2,75 ns 72 *[595 ns 72 * 329 ns
NMIN 72 * 72 * 72 * | 72 % 649 * 649 *

DNT| 72 * 72 * 595 ns| 346 ns 595 ns 542 ns
ANAl 72 * 328 ns 72 *| 72 * 56 ns 648 *
ANAc 72 * 142 ns 542 ns| 72 * 142 ns 595 ns
ANAn[ 72 * 648 * 248 ns| 542 ns 56 ns 595 ns

DEAl 56 ns 08 ns 32 ns| 648 * 542 ns 56 ns
ns: non significant (p > 0.05); * significant at 0.01 <p < 0.05; ** significant at 0.001 <p <0.01
at p<0.001.

; *¥** gignificant
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Table 5: Inter zones differences for the 0-25¢m layer at the four seasons. Non parametric ANOVA (Kruskal-
Wallis Test).
Soil variables Autumn Winter Spring Summer
H p H p H p H p
Water table levell 18,2  *%* 234 *¥x 872 Hkk 502 H**
pHf 2,39 ns 239 ns 239 ns 239 ns
%H20| 5,1 ns 7,94 * 15,28 x¥EF 1711 kx*E
N-NH4{ 3,18 ns 10,89 ** 4,1 ns 6,02 *
N-NO3| 724 * 099 ns 981 ** 047 ns
DNO| 1,66 ns 098 ns 3,4 ns 1,87 ns
NITR| 15,47 *** 17,38 *** 195 ns 17,61 ***
NMIN| 13,23 *** 718 * 308 =ns 102 **
DNT| 2,51 =ns 3,79 ns 0,2 ns 1,17 ns
ANA| 6,62 * 16,55 *¥* 10,57 ** 1,4 ns
ANAc| 8,42 * 17,22 ** 519 ns 1,63 ns
ANAn| 4,07 ns 8,59 * 0,95 =ns 8,56 *
DEA| 8,07 * 0,73 ns 1,29 ns 9,74 **
ns: non significant (p > 0.05); * significant at 0.01 < p < 0.05; ** significant at 0.001 < p < 0.01; *** significant
at p<0.001.

Factors limiting denitrification

The factors limiting denitrification were investigated. We tested the effects of various
treatments, i.e. anaerobiosis, anaerobiosis + nitrate, anaerobiosis + carbon as glucose,
anaerobiosis + carbon + nitrate, on the denitrifying activity of the bacterial communities
sampled along soil profiles of the 3 zones of each site. DEA, which provides a potential rate
of denitrification activity under non-limiting factors, can be used as an index of denitrifying
population density. If absolute values are not very informative per se, the relative comparison
of DEA rates within soil profiles, zones and sites allow us to identify areas where
denitrifying populations are the most abundant. Moreover, comparison rates of DEA with
other treatments, ANA, ANAn and ANAc reveal the denitrification-limiting factors.

DEA rates were significantly higher in the upper soil horizons, whatever the site, the
zone or the season considered (Figure 4). DEA in the lower zones (I & II) were generally
higher, although not always significant, than those measured in the upper zones. When
comparing the annual average DNT and DEA by site, zone and profile, we found that DEA
was always significantly higher than DNT in the upper soils horizons, whatever the site and
the zone considered (Figure 5), but in the lower horizons, DEA was not significantly
different from DNT.

Since it was in the upper soil horizons that we found the highest DNT and DEA rates,
we then only investigated the seasonal pattern of the denitrification limiting factors in these
upper horizons (sites pooled together) by comparing rates measured with different
treatments, i.e. ANA, ANAc and ANAn against DEA ones (Figure 6). During the spring high
water season, DEA is significantly lower than during the other seasons and denitrification
rates are limited by anaerobiosis, except in the flooded lower part of the catena which is
limited by the nitrate availability (Figure 6). In summer, when water table is low in the upper
parts of the catena, DEA rates are still low and limited by anaerobiosis, while in the lower
zone, DEA rates are significantly higher but cannot be triggered without the combination of
anaerobiosis, nitrate and organic carbon. In autumn, denitrification is limited in the upper and
the lower parts of the catena by anaerobiosis, while in the middle zone it requires the
combination of all the factors. In winter , the importance of nitrate availability gradually
increased from the top of the catena (zone III) to the lower part (zone I).
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Despite the fact that the limiting factors of denitrification varied seasonally as shown
above, we analysed the annual response of denitrification-limiting factors in each of the 3
zones by averaging the results obtained for the different modalities at the different seasons
and in the different sites (Figure 7). Overall, DEA rates increased from the upper zone to the
lower one, while the importance of anaerobiosis gradually disappeared, being replaced by the
nitrate availability.
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Figure 5. Comparison of annual average (with standard errors, n = 12) of in situ (DNT) and potential (DEA)
denitrification rates in soil profiles along the 3 catenas (statistical differences between in situ and potential are
given by asterisks: *** p <0.001; ** p <0.01; * p <0.05; ns non significant).
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DISCUSSION
Tri-dimensional structure of the catena

In each site we found a significantly higher in situ denitrification activity in the upper
horizon (Figure 3 & Table 1) which corresponds to the rich organic layer. Here we call in situ
denitrification the rates measured in the soil cores by the acetylene blocking method without
any amendment (as opposed to the potential measurements made by incubation with different
combination of anaerobiosis, nitrate and organic carbon supply). This strong vertical DNT
gradient was maintained whatever the site or the zone. Moreover, we could not find any
seasonal pattern in denitrification rates along the different catenas (Table 5). This implies that
at the wetland scale, the soil profile imposes the strongest control on denitrification activity.
In these wetland margins, even in the upper part of the catena, a high percentage of soil
porosity, above 60%, is constantly filled with water, meeting the soil anaerobiosis
requirements. Hence, control on denitrification activity is operated by the organic matter
availability, which decreases significantly with depth (Table 2).

Even so, soil denitrifying activity was measured at all depths of the 3 riparian sites,
whatever the season (Figure 3). In the next chapter we could demonstrate that the nitrate
decline along these riparian flow paths was due to denitrification, using the change of the '°N
ratio of the remaining groundwater nitrate. However, we could not determine whether or not
deep riparian soil layers were involved in that reduction. The results presented here reveal
that there exists enough available organic carbon to sustain some significant denitrification
up to 75 cm deep which contributes to the reduction of the groundwater nitrate load. In these
deeper soil horizons, measured rates of DNT were of the same range as DEA, except in the
25-50 cm deep of the zone III, i.e. at the interface between the agricultural upland and the
wetland (Figure 5). The combination of high subsurface nitrate input from the upland fields
and the high frequency with which there is saturation in this intermediary horizon maintains a
higher denitrifying bacteria community than expected from the general model in which high
density should occur in the organic-rich horizons. It confirms that in deep soil profiles,
despite the low denitrifying bacteria density, their activity can be sustained by allochtonous
nitrate input. This implies that, at the upland-wetland interface scale, even though there is a
strong vertical gradient, denitrification activity should be considered as a function of the
entire soil profile/volume rather than as a surface related process (Hill et al. 2000).

Potential denitrification

We measured the denitrifying enzyme activity (DEA) which provides a tool to
evaluate the pool of denitrifying bacteria by forcing their expression under non-limiting
conditions but for a short period to avoid their multiplication. Hence, comparison of the
results obtained allows us to determine the maximum denitrification capacity of a soil and
provides an indirect evaluation of its denitrifying community. The steep vertical gradient
measured for in situ denitrification was also found for DEA (Figure 4). This indicates that the
upper soil horizon hosts the highest denitrifiers density, whatever the season or the site,
although the upper part of the catena was rarely entirely flooded (Figure 2). Water movement
by capillary rise to the upper soil horizons allows the maintenance of both aerobic and
anaerobic environments in this organic horizon, a condition favourable for both nitrification
and denitrification processes to occur (Groffman and Tiedje 1988). Indeed, the upper soil
horizons have the highest concentrations of both ammonium and nitrate whatever the season
(Table 3). The apparent low net mineralisation and nitrification (Table 3) in the lower zones
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of the catena can be explained by the high denitrification which is not accounted for in the
method used to evaluate these processes.

The potential denitrification activities in the upper horizons were always significantly
higher than the measured DNT rates. This high potential denitrification at the boundary
between aerobic and anaerobic conditions can lead to high emission of natural N,O both
during the nitrification process (Firestone and Davidson 1989) and incomplete nitrate
reduction through denitrification (Kliewer and Gilliam 1995, Abbasi and Adams 2000). This
aspect has clearly some management implications in terms of groundwater quality control
and needs further research.

Denitrification limiting factors

Along the soil catena, the denitrifying bacteria pool of the upper soil horizon did not
vary significantly (Table 5) on a seasonal basis. Despite large groundwater table variations
(up to 1 metre, Figure 2), at least in the upper part of the catena, the soil moisture content of
this upper horizon does not vary significantly either on a seasonal basis. It remained around
33% on a weight/volume basis because the precipitation regime. Hence, this moderate
moisture content coupled with a high organic matter content, i.e. 6 to 20%, allowed the
persistence of a high density of denitrifiers all the year. Even so, the denitrification limiting
factors vary seasonally (Figure 6). This seasonal variation along the catena of the type of
factors limiting denitrification underpins the fact that this upland-wetland interface fluctuates
seasonally as a function of the groundwater table and most probably the allochtonous nitrate
input from the upslope catchment. These two parameters, i.e. anaerobiosis via groundwater
level fluctuation and nitrate supply, represent the main triggers of denitrification in an
environment rich in organic matter.

On an annual basis, the denitrifier’s density of the upper soil horizon, estimated as
their potential activity (DEA), increased from the upper part of the catena to the lower part
(Fig. 4). The potential denitrification rates were within the range of those measured in the
south of France along a tributary of the Garonne (Pinay et al. 1993), on the Garonne alluvial
soils (Pinay et al. 2000) and on poorly drained soils of riparian forests in the northern eastern
part of the U.S.A. (Groffman et al. 1992). In the upper part of the catena, close to the upland
area, the most important limiting factor of denitrification was the lack of anaerobic
conditions. Indeed, whatever the site considered, soil incubation under anaerobiosis (ANA)
provoked denitrification rates as high as under the incubation with the combination of
anaerobiosis, nitrate and organic carbon (DEA). The high seasonal groundwater level
variations hampered the maintenance of complete anaerobiosis conditions, at least from the
surface to 50 cm deep, where DEA was significantly higher than in situ denitrification rates
(Fig. 5). In the lower zones, the denitrification limiting factor gradually shifts from
anaerobiosis to nitrate supply (Fig. 7). Due to its lower topographic position, the lower part
of the catena is for most of the year under anaerobic conditions. Nitrification is often blocked
at the ammonification stage under anaerobiosis, limiting in Situ nitrate supply from organic
matter mineralisation, except during the summer groundwater table drawdown. This lower
part of the catena belongs to the so-called “potential buffer zone” (Haycock et al. 1993).
Moreover, at this distance, i.e. 12 metres, groundwater nitrate supply is very limited since a
large part of it has been already reduced upstream (Fig. 1).
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Does the vegetation cover matter ?

In most of the cases, in situ denitrification rates in the forested, shrubby and wet
meadow sites were not significantly different (Table 4). This result is in accordance with
Addy et al. (1999) who did not find any significant difference of nitrate removal between
forested and mowed riparian buffer zones subsoils in a mesocosm experiment. One
explanation is that the adjacent location of the 3 types of vegetation cover could result in a
similar composition and distribution of roots in the different sites. However, the sites were
wide enough apart to overcome such a problem. Indeed, our sampling points were
surrounded at each site by at least 20 metres of the same vegetation cover on both sides.
Another reason could be that the highly variable responses of denitrification activity in soil
cores, and the core incubation method used could also overwhelm inter-site differences due
to plant and bacterial interaction.

The main reason for this absence of significant differences between land covers could
be that they all provide enough organic carbon for the heterotrophic denitrifying bacteria.
The constant decrease of groundwater nitrate concentration along the 3 different catenas
supports this hypothesis. However, this does not mean that there could never be any shortage
of available organic carbon under a higher carbon demand which could be generated by
either a seasonal or a chronic increase of allochtonous nitrate from the upland catchment
(Haycock and Pinay 1993). Nevertheless, this lack of significant difference between land
covers underlines the importance of the topography of the stream valley rather than the
vegetation cover, as a control of denitrification activity in a riparian wetland.
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CONCLUSION

The strongly significant gradients of both in situ denitrification rates and denitrifiers
density (DEA) confirm that the upper soil horizon of the riparian zone is the most active.
Even so, this does not imply that it represents the only effective horizon to reduce subsurface
allochtonous nitrate input. Indeed, during the low-water period the groundwater level is far
below the soil surface, and in turn inaccessible to denitrifiers of the upper horizon. Hence, the
observed disappearance of groundwater nitrate is then due to denitrification in the deeper soil
layers, this being confirmed by the measurement of significant in situ denitrification rates up
to 75 cm deep. It implies that there exists enough carbon availability for the denitrifying
bacteria, at least up to 75 cm deep in these study sites, and whatever the land cover of the
wetland, i.e. forest, shrub or meadow. The vegetation covers tested did not exhibit any
significant difference at the spatial and temporal scales analysed. In fact, the most important
factors were lateral zonation from the upland border to the riparian zone and the vertical
gradient down the soil profile. This underlines that, at the riparian zone scale, the geometry
of the active nitrate buffer zone has to be related to a volume which varies within the active
aquifer volume according to the groundwater table level. In terms of management this
implies that the perennial vegetation covers tested, hardwood, shrub and meadow, all provide
enough organic carbon to sustain a high density of heterotrophic denitrifying bacteria.
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Appendix 1 : PCA Analyses performed on each station separately, Meadow, Shrub, and Forest.
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SYNTHESE

L'analyse de la dénitrification in situ étudiée témoigne que 1'horizon de surface (0-25
cm) est le plus actif pour I'ensemble des 3 zones riveraines (Figure 3, Tableau 1). De plus, la
mise en conditions optimales des échantillons de sol (DEA) confirme que cet horizon possede
la plus forte densité de bactéries dénitrifiantes (Figure 4). On observe cependant une
diminution des activités dénitrifiantes in situ et potentielle le long des profils de sols. Ce
gradient est visible tout au long de l'année sans effet apparent ni de la saison, ni du type de
végétation ou de la zone considéré. Il semble donc que ce soit la répartition des variables du
sol le long des profils pédologiques qui contréle de fagon prépondérante l'activité dénitrifiante
a l'échelle de la zone humide. En effet, de nombreux paramétres testés lors de cette étude,
sont répartis selon le méme gradient. Hormis ceux présentés dans le chapitre précédent
(Tableau 1), d'autres variables permettent aussi de différencier clairement les différents
horizons (Tableau 6).

Tableau 6: Différences entre les 3 horizons pour chaque variable du sol dans chaque site, les 3 zones et les 4
saisons sont regroupées. Anova non paramétrique (Test de Kruskal-Wallis).

Sites | % MO pH % sable % C %N C/N N bactérien

H p H p H P H p H p H p H p
Meadow | 85.83  *** 28775 *¥¥* 2531 Fk¥ 4765 *¥*¥F 8406 *¥*¥*  84.06 F*¥* 2225 HoEk
Shrub | 84.93  #** 6340 *** 474 ns  29.80 F¥* 9474  k¥* 0474  Fkx 2530 oAk
Forest | 85.83  *** 57.58  k** 2753 k¥ 79.73  *** 8972 *¥* R4 11  *** 36,01 HoAk
ns: non significatif (p = 0.05)
* significatifa 0.01 <p <0.05
** significatif a 0.001 <p <0.01
*** significatif a p <0.001

Comme la majorit¢ des parameétres mesurés, l'ensemble des teneurs en carbone
obtenues par CHN auto-analyser montre en effet une trés forte corrélation inverse avec la
profondeur de prélévement le long des profils de sol (p< 0.001) (Figure 8).

Sanpling Horizon
Figure 8: Corrélation entre les teneurs en carbone et les horizons de prélévements: 1 = 0-25 ¢cm, 2 = 25-50 ¢m, 3
= 50-75 cm. Teneurs en carbone transformées en log (X+1). P <0.001 (n = 324).
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De plus, la dénitrification in situ (DNT) et potentielle (DEA) sont corrélées de facon
trés significative (p < 0.001) avec I'ensemble des parametres mesurés lorsque tous les sites,
toutes les saisons, toutes les zones et profondeurs sont regroupées (Tableau 7).

Tableau 7: Corrélations des différents paramétres avec la dénitrification in situ (DNT) et potentielle (DEA).
Toutes les profondeurs, toutes les saisons, toutes les zones et tous les sites sont regroupés (n=324).
Valeurs transformées en log (X+1):

(n=324) DEA DNT

(ANACN)

p R2 p R?
DNT ok 0.37
ANA Hkk 0.53 ns 0.09
ANAN Hkk 0.78 gl 0.39
ANAC wkE 0.60 ns 0.09
ANACN Hk 0.37
%OM *kEk o 0.70 ok 0.40
Humidité % | *** 0.61 Hdk 0.35
pH *EE O 0.52 Hkk -0.30
% sable Hk 0.26 Hkk 0.18
(>2mm)
C% ok 0.71 kK 0.44
N % Hkk 0.68 kK 0.42
C/N ol 0.46 ol 0.38
NO3 gl 0.51 *k 0.25
NH4 K 0.47 ok 0.22

Si I'on observe les mémes corrélations horizon par horizon, il apparait que pour I'horizon de
surface (0-25 cm) la dénitrification in situ est fortement influencée par le C:N du sol, alors
que le DEA est plutot relié au niveau de saturation et aux teneurs en nitrate et ammoniaque
(Tableau 8).

Tableau 8: Corrélations des différents paramétres avec la dénitrification in situ (DNT) et potentielle (DEA)
pour I'horizon 0-25 cm. Valeurs transformées en log (X+1). Les sites, saisons et zones sont regroupés (n=108).

0-25 cm (n=108) DEA DNT

(ANACN)

p R? p R?
DNT ns 0.16
ANA * 0.23 * -0.24
ANAN HkE 0.57 * -0.24
ANAC *ok 0.31 * 0.24
ANACN ns 0.19
%O0OM ns 0.11 ns 0.20
Humidité % HAE 0.28 ns 0.14
pH ns -0.02 ns -0.12
% sable (>2mm) ns 0.02 ns 0.17
C% ns 0.07 ok 0.28
N % ns 0.09 * 0.21
C/N ns -0.04 wA* 0.38
NO3 *ok 0.29 ns -0.05
NH4 * 0.21 ns 0.10
NITnette ns -0.16
Ammonif ns -0.11
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Tableau 9: Corrélations des différents paramétres avec la dénitrification in situ (DNT) et potentielle (DEA)
pour I'horizon 25-50 cm. Valeurs transformées en log (X+1). Les sites, saisons et zones sont regroupés (n=108).

25-50 cm (n=108) | DEA DNT

(ANACN

p R? p R?
DNT ns 0.01
ANA *k* (048 ns 0.005
ANAN *k* o 0.37 ns -0.07
ANAC ***0.66 ns -0.03
ANACN ns -0.01
%O0OM ns 0.06 ns -0.04
Humidité % ns 0.15 ns 0.03
pH *x -0.27 ns -0.04
% sable (>2mm) wox 0.31 ns 0.05
C% * 0.21 ns 0.05
N % * 0.20 ns 0.05
C/N ns 0.05 ns 0.05
NO3 *k* 037 * 0.22
NH4 * 0.23 ns -0.11
Nbact * 0.27

En ce qui concerne 1'horizon intermédiaire (25-50 c¢m), la dénitrification in Situ n'est
plus influencée significativement que par la teneur en nitrate, alors que la DEA est en plus
fortement dépendante du pH et de la granulométrie (Tableau 9).

Enfin, pour I'horizon profond (50-75 cm), la dénitrification in situ ne semble plus reliée a
aucun parameétre mesuré, alors que la DEA est clairement sous l'influence des teneurs en
maticres organique et azote (Tableau 10).

Tableau 10: Corrélations des différents paramétres avec la dénitrification in situ (DNT) et potentielle (DEA)
pour I'horizon 50-75 cm. Valeurs transformées en log (X+1). Les sites, saisons et zones sont regroupés (n=108).

50-75 cm (n=108) DEA (ANACN) DNT
p R? p R?

DNT ns -0.05

ANA * 0.24 ns 0.11
ANAN Hkok 0.50 ns 0.01
ANAC ns 0.10 ns -0.06
ANACN ns -0.04
%OM * 0.21 ns -0.08
Humidité % ns -0.04 ns 0.16
pH ns -0.13 ns 0.07
% sable (>2mm) ns -0.03 ns -0.07
C% ns 0.18 ns -0.15
N % * 0.20 ns -0.13
C/N ns -0.1 ns -0.07
NO3 ns 0.06 ns -0.08
NH4 ns -0.06 ns -0.03
Nbact * 0.27

En termes de fonctionnement, cela laisse a penser que I'activité dénitrifiante en
profondeur est relativement indépendante de la variation des facteurs physico-
chimiques, et qu'elle doit étre influencée a une échelle de temps supérieure de celle que
nous avons appréhendée.
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Au contraire, l'activité dénitrifiante de 1'horizon de surface est nettement plus
influencée par les variations saisonniéres des facteurs limitant, principalement l'anaérobiose et
la fourniture en nitrates qui semblent suivre le gradient d'hydromorphie défini par les 3 zones
d'échantillonnage (Figure 6). L'anaérobiose est d'autant plus limitante que la zone considérée
est proche du talus de ceinture, alors que la fourniture en nitrate devient de plus en plus
limitante au fur et a mesure que l'on se rapproche du cours d'eau. Enfin, les activités
dénitrifiantes sont significatives a toutes les profondeurs et dans tous les sites quelque soit la
saison (Figure 3). La capacité de rétention de rétention des pollutions azotées diffuses par ce
processus est donc présente toute l'année. De plus, le potentiel de dénitrification (DEA)
mesuré dans les horizons profonds révele que l'activité dénitrifiante, bien que faible par
rapport a I'horizon de surface, est toujours a son maximum. Au final, la capacité tampon de
la dénitrification au niveau de la zone humide doit étre considéré comme étant plutot
dépendante du volume de contact entre le sol et la nappe, et non pas comme un
processus relié a la surface de zone humide.

En résumé, la zone 3 correspondant a l'interface terres agricoles-zone humide est de
premiére importance pour la rétention des pollutions azotées diffuses, il s'agit en effet de la
zone active ou la dénitrification élimine efficacement les nitrates de la nappe grace entre autre
a un volume de sol actif potentiellement plus important (Figure 5). La zone 1 peut étre
rapportée a la zone potentielle qui pourrait dénitrifier efficacement les nitrates de la nappe si
ceux-ci devaient l'atteindre. En termes de gestion des zones humides dans une optique de
protection de la qualité des eaux de surface, il apparait clairement ici que la longueur
d'interface ou de contact entre un bassin versant agricole et une zone humide est
nettement plus importante que sa surface totale.

Les différents types de couvertures végétales ne semblent pas entrainer de
variations significatives des activités dénitrifiantes (cf. Tableau 4), du moins aux échelles de
temps et d'espace utilisées lors de cette étude. L'explication se trouve sans doute dans le fait
que ces trois types de végétation représentent une source suffisante de carbone organique
pour les bactéries dénitrifiantes de chaque site. En fait, les 3 sites d'étude se trouvent tous sur
le méme versant et sont géographiquement trés proches les uns des autres. Les
caractéristiques du sol des différents sites sont donc trés similaires, de méme que leurs
topographies et les niveaux d'entrée en nutriments via la nappe de versant. Il semble donc
que ces caractéristiques communes liées a la géomorphologie globale du fond de vallée
soient plus pertinentes dans une méme région pour prédire une éventuelle capacité
tampon de la zone humide que le type de couverture végétale.

111



Afin d'évaluer la dépendance existante entre les variables mesurées et les taux de
dénitrification in situ (DNT) et potentielle (DEA ou ANA+C+N), quelques régressions
multiples pas a pas (incrémentielle ascendante) ont été¢ effectuée sous Statistica 2000. En
résumé, il s'agit de tester le pouvoir d'explication de toutes les variables brute (%OM,
Humidité, pH, %C, %N, C/N, NO3,,, NH4,, %sable, Biomasse bactérienne,
Ammonification et Nitrification) sur les mesures de DNT et de DEA. La régression multiple
pas a pas permet ainsi de conserver parmis plusieurs variables uniquement celles qui ont un
pouvoir explicatif significatif.

Si 1'on considére tout 1’ensemble des données, c'est a dire tous les sites, toutes les zones,
toutes les profondeurs et toutes les saisons regroupés (n = 324), on obtient:

-Pour DNT: %C=16% - Pour DEA: Humidité =35 %
+C/N=17% +NO3, =42 %
+ Humidité = 18 % + %N =47 %
+ NO31 = 18.5 % +pH=48 %
+ %N =19 % +%C =49 %

Pour I'horizon 0-25 cm, tous les sites, toutes les saisons et toutes les zones confondus (n =
108):

-Pour DNT: C/N=12% - Pour DEA: Humidité = 14 %
+ Humidité = 14 % +NO3 =21 %
+%0M =22 %

Pour la zone I, Horizon 0-25 cm, tous les sites et toutes les saisons regroupés (n = 36):

- Pour DNT: pH=16% - Pour DEA: Humidité =25 %
+ NH40 = 19 % +NO3s1 =34 %
+pH=38%

Pour la zone II, Horizon 0-25 cm, tous les sites et toutes les saisons regroupés (n = 36):
- Pour DNT: C/N=16% - Pour DEA: Nitrification =31 %

+pH=22% + NHdo = 35.5 %
+NO3o = 38 %

Pour la zone III, Horizon 0-25 cm, tous les sites et toutes les saisons regroupés (n = 36):

- Pour DNT: Ammonification =19 % - Pour DEA: +NO3,=13%
+C/N=26% + Ammonification = 19 %
+%C=32% +%C=24%

Globalement, on retrouve les facteurs limitant de la dénitrification, i.e. Nitrates,
Carbone et Humidité. Le pH semble étre une variable explicative qui revient souvent, elle
traduit peut étre la sensibilité de la dénitrification au degré d'acidité du sol. La nitrification
comme variable explicative peut traduire la dépendance de la dénitrification pour la fourniture
en nitrate assurée par la nitrification. Enfin, I'ammonification peut étre analysée comme une
variable qui intégre la présence de carbone tout comme la dénitrification. Les autres horizons
sont en cours d'analyse mais au vue des premiers résultats il semble que globalement le
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pouvoir explicatif des variables soit de moins en moins significatif. De plus, d'autres variables
apparaissent telles que la biomasse bactérienne et la granulométrie.

Un objectif important du programme de recherche N.I.C.O.L.A.S., et de la recherche
sur le cycle de 1’azote dans les zones humides en général, est de déterminer si la rétention de
I’azote qui a lieu le long des transects est le fait de la dénitrification ou de I’assimilation
végétale. Cette distinction est importante puisque la dénitrification représente une réelle perte
d’azote pour 1’écosystéme riverain, alors que 1’assimilation végétale n’est qu’un stockage
temporaire. Pour diverses raisons, la différenciation de la rétention de I’azote due a chacun de
ces processus reste un exercice difficile. Par exemple, les taux de dénitrification mesurés sont
a appréhender avec précaution car les méthodes de mesures perturbent énormément la
structure du sol, I’hydrologie et bien d’autres facteurs encore. De la méme fagon, la
détermination de I’azote assimilé par la végétation utilise des estimations de biomasse et de
productivité primaire qui sont, tous les deux, sujets & de nombreuses erreurs. Ainsi, la
détermination de la part respective de ces deux processus dans la rétention de 1’azote
nécessite une approche basée sur des moyens d’étude plus objectifs. C’est dans cet optique
que nous avons testé si I’abondance isotopique naturelle de I’azote 15 (ou **N) pouvait
étre une solution intéressante. En effet, I’assimilation végétale et la dénitrification
présentent un comportement différent vis a vis de I’azote 15 présent naturellement dans I’eau
qui s’écoule dans les zones riveraines. La dénitrification a tendance a fractionner, ¢’est a dire
a utiliser de facon préférentielle 1’azote 14 et a laisser de coté I’azote 15, alors que la
végétation assimile les deux isotopes sans faire de distinction. Donc, si la réduction de 1’azote
observe le long d’un transect est le fait de la dénitrification, 1’azote résiduel présent dans I’eau
aura tendance a s’enrichir en '’N. Au contraire, si c’est la végétation seule qui est responsable
de la diminution des concentrations, alors le taux de '°N dans ’eau restera constant. En
utilisant cet outil nous avons mesurés les variations inter-saisons et inter-sites des
abondances naturelles de I’azote 15 des nitrates de la nappe et de I'azote de la végétation
presents le long des transects de nos sites d’étude. Apres avoir démontré que la
dénitrification a bien lieu et qu’elle est a I’origine d’une bonne part de la réduction des
concentrations en nitrate, nous avons donc tenté d’approfondir les relations existant
entre la rétention de I’azote, les fluctuations de la nappe, I’assimilation végétale et la
distribution spatiale de la déenitrification.
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ABSTRACT

Nitrate decline along riparian flowpaths is most often attributed to denitrification, but
its spatial and temporal distribution and rates are notoriously difficult to establish. By
measuring the natural abundance distribution of nitrogen isotopes in both the groundwater
nitrate and the riparian plant tissues, we attempted to determine to what extent the
groundwater nitrate decline (from ~ 15 to < 1 mg N/L) observed in 2 riparian sites with
contrasting vegetation resulted from denitrification and/or plant uptake. Previous classical
measurements of “ambient” denitrification have shown that denitrification was much more
active in near surface soils than in deeper horizons, but have often not conclusively
demonstrated that nitrate retention was actually due to denitrification, especially when the
water table was low. However, we observed a significant increase of 8'°N-NOs (from +5 to
+28 %o) as nitrate concentrations declined, which demonstrated that denitrification was
predominantly responsible for the nitrate retention, even when the water table was low. This
isotopic approach also provided evidence of seasonal variations in the occurrence of
denitrification, and helped to spatially delimit the area where denitrification was most active.
8N of overlying vegetation along the riparian transects were higher (from +1.7 to +14.2 %o)
than the typical range for terrestrial plants, and was related to the isotopic composition of
nitrate in underlying groundwater when the water table was shallow. Thus, in this case, both
plant uptake and denitrification contributed to the observed nitrate decline. However, given
that the roots were limited to the upper 50 cm of soil, direct uptake of groundwater nitrate by
riparian vegetation was only important when the water table was relatively shallow. Finally,
given the wide range of nitrogen isotopic compositions we observed in riparian vegetation and
their relationship to groundwater 8'°N-NOj; and denitrification, measurement of 8"°N in plants
may be a simply and powerful means of detecting real buffer zones where denitrification is
processing allochtonous nitrate in riparian ecosystems and their surrounding catchments.

Key words: "°N natural abundance, denitrification, plant uptake, nitrate, riparian zone.
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INTRODUCTION

Anthropogenic nitrogen fixation now exceeds natural nitrogen inputs to the biosphere
(Vitousek 1994, Galloway et al. 1995). Much of this anthropogenically-fixed nitrogen is used
for fertilizer, some of which is not assimilated by growing crops but instead leaches into
groundwater. N-enriched groundwater eventually discharges into streams and contributes to
the eutrophication of downstream lakes, estuaries, and the coastal ocean (Vitousek et al.
1997). Numerous studies have demonstrated that groundwater nitrate concentrations may
decrease substantially as water moves through riparian ecosystems before being discharged
into streams (Lowrance et al. 1984, Peterjohn and Correll 1984, Pinay and Décamps 1988,
Cooper 1990, Fustec et al. 1991, Groffman et al. 1992, Simmons et al. 1992, Haycock and
Burt 1993, Jordan et al. 1993, Pinay et al. 1993, Lowrance et al. 1995, Hill 1996, Hedin et al.
1998). As a result, there is considerable interest in exploiting the nitrogen “filtration”
capacity of riparian ecosystems in order to improve surface water quality. Yet, there is still
much uncertainty about the mechanisms and controls of nitrogen retention in riparian
ecosystems, thus hindering their effective management.

Nitrate decline along riparian flowpaths is most often attributed to denitrification (the
reduction of NOs3 to N,O and N;) and/or to plant uptake and microbial immobilization.
Nevertheless, denitrification is notoriously difficult to quantify, and even detection of its
occurrence can be challenging (Cooper 1990, Groffman et al. 1992, Lowrance 1992, Simmons
et al. 1992, Nelson et al. 1995, Verchot et al. 1997). The commonly used microcosm-scale
measurements of denitrification are difficult to interpret, because chamber effects may result
in estimates that differ substantially from those occurring in the field (Groftman et al. 1992,
Lowrance 1992, Groffman et al. 1996, Holmes et al. 1996, Gold et al. 1998). More elaborate
mesocosm measurements may come closer to mimicking field conditions (Gold et al. 1998,
Jacinthe et al. 1998, Addy et al. 1999). Nonetheless, riparian sediment samples are still
isolated from real hydrologic exchange and other field conditions such as water table seasonal
fluctuations, live plants uptake, and carbon exudates from roots. Given these factors, the
lateral and vertical distribution of denitrification along riparian flowpaths, and its quantitative
significance for nitrate decline compared to other processes, is difficult to assess by using
these methods alone. Even though denitrification activity in surface soil horizons is typically
higher than in the deeper horizons (Haycock and Pinay 1993), it remains tenuous to conclude
that groundwater nitrate is solely removed by denitrification, especially when the water table
is low and far from the most active upper horizon.

Often the relative importance of different biological processes to groundwater nitrate
removal within a riparian approach is a necessary and powerful first wetland is estimated from
mass balance calculations. Although this evaluation, it is also subject to considerable error.
Furthermore, it gives poor indications about relationships between temporal and spatial
distribution of denitrification activity, plant uptake and water table fluctuations along the
riparian flowpaths. Finally, riparian zones are often hydrologically complex, with numerous
ground waters converging in the near-stream environment (Hill 1990, Mulholland 1992, 1993,
Fisher et al. 1998). This makes identification of discrete flowpaths even more difficult and
complicates mass-balance approaches, because mixing of nitrate-enriched shallow
groundwater with low-nitrate, deeper groundwater results in nitrate concentration decline
without nitrate retention (Altman and Parizek 1995, Pinay et al. 1998).

Natural abundance nitrogen isotope ratios (expressed by convention as 8'°N) provide insights
to the nitrate removal processes occurring in groundwater (Mariotti et al. 1988, Béttcher et al.
1990, Smith et al. 1991, Page 1995, McMahon and Bohlke 1996, Blicher-Mathiesen et al.
1998, Mengis et al. 1999). There are 2 stable isotopes of nitrogen, '*N and '’N. The most
common, "*N, accounts for approximately 99.63 % of all dinitrogen atoms in air. Although
the nitrogen isotopic composition of the standard (atmospheric dinitrogen) is constant, other
materials have variable isotopic compositions because some processes discriminate (i.e.
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fractionate) between nitrogen isotopes. One process that discriminates between nitrogen
isotopes is denitrification, since denitrifying bacteria use the lighter isotope (‘*N) more readily
than the heavier isotope ('’N) (Mariotti et al. 1981, Bélke and Denver 1995, Mengis et al.
1999), resulting in the progressive enrichment of remaining NO;3; pool with respect to the
heavier isotope (Fig. 1). In contrast to denitrification, nitrate uptake by terrestrial vegetation
appears to fractionate minimally or not at all (Mariotti et al. 1982). Previous studies have
used natural abundance 8"°N techniques to assess denitrification in groundwater systems, but
the method has yet to be used in riparian zones with the intent of distinguishing among
various processes (chiefly denitrification and plant uptake) responsible for reduced nitrate
concentrations. If plant uptake alone is responsible for nitrate retention along a riparian
flowpath, the isotopic composition of the remaining nitrate would remain essentially
unchanged (Fig. 1). If both denitrification and plant uptake are contributing to nitrate
retention along riparian flowpaths, the isotopic composition of the residual nitrate would
become progressively enriched and the overlying vegetation would reflect the isotopic
composition of their nitrogen source. Alternatively, if denitrification were the only process
involved the isotopic composition of the residual nitrate would become progressively enriched
while plant isotopic composition would remain unchanged. Hence, this approach is useful for
determining whether groundwater nitrate retention along subsurface flowpaths in riparian
wetlands is due to denitrification and/or plant uptake.
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Fig. 1. Conceptual diagram illustrating how the natural abundance of 8'°N-NO; can be used to assess the
relative importance of denitrification and plant uptake as nitrate retention mechanisms along riparian
flowpaths.

The goals of this research on nitrogen cycling in a riparian ecosystem in northwest
France were: 1) to demonstrate whether denitrification occurs and influences groundwater
nitrate concentration, ii) to investigate the relationships between groundwater nitrate retention,
water table fluctuations, plant uptake, and the spatial distribution of denitrification, and iii) to
study the inter-seasonal and inter-riparian sites variations of '’N natural abundances in
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groundwater nitrate and vegetation. We selected 2 riparian zones differing by their vegetation
cover, i.e. a Grassland riparian site and a Shrub riparian site. The sites were equipped with a
grid network of piezometers to characterize the hydrology of the riparian sites and measure
groundwater nitrate concentrations and isotopic ratios along the groundwater flowpaths. We
also evaluated the "ambient" denitrification activity by the mesocosm method and measured
>N natural abundance in vegetation at sites adjacent to the groundwater wells.
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METHODS
Study Site

The study was conducted in a riparian ecosystem along a 4™ order stream (Petit
Hermitage Creek) in northwest France (48.3°N, 1.3°W). The region has a mild oceanic
climate and the landscape is predominantly agricultural, with corn and wheat being the
primary crops. Fertilizer application rates are high, about 200 kg N ha™' y', which has
resulted in groundwater nitrate concentrations ranging from 10 to 20 mg N/L. The upland-
riparian boundary in both zones is characterized by a steep 2-3 m drop in elevation from
surrounding fields into the riparian ecosystem. The whole riparian zone was about 80 m wide
from the upland-riparian interface to the stream. A hydrological relict channel, roughly
parallel to the stream and 30 m from the hill slope, flowed in high water period (Fig. 2).

Brittany

France

D1

s ] Riparian wells
* L ] Additional deep wells
D3 * Farm deep wells
25 m  Altitude a.sl

20m

Fig. 2. Map of the study site in Brittany (Bretagne) northwest France. Topographical lines (----) represent land
surface in meters above sea level as indicated in boxes. Riparian wells transects of 9 m length were
established in both "Shrub" and "Grassland" sites. The bank of the stream is 20 m above the sea level.

Two distinct zones are present along the ~300 m length of the study site (Fig. 2). The
most upstream zone ("Shrub riparian site ") is characterized by abundant shrubs but no mature
trees. The primary species in this zone are young willows (Salix sp.) with herbaceous cover
of grasses such as Phalaris arundinacea, Agrostis stolonifera, Gallium aparine, Symphitum
officinale, Holcus lanatus, Glyceria fluitans, Urtica dioica, Ranunculus repens, and Gallium
palustre. The downstream zone was cleared long ago of all trees and is now a "Grassland
riparian site" mainly characterized by Juncus effusus, Polygonum amphibium, Urtica dioica,
Glyceria fluitans, Lolium multiflorum, Holcus lanatus, Agrostis stolonifera, and Ranunculus
repens. Based on field observations, the root zone was limited to the upper 50 cm in both
sites.

119




Twelve wells were installed in each of the 2 types of riparian zones. Well transects
were arranged perpendicular to the stream channel and parallel to groundwater flowpaths.
Within each zone, wells were arranged in 3 transects of 4 wells each, from the upland-riparian
interface toward the stream. Well transects were spaced about 10 m apart with an average
distance of 3 m between wells. Wells were constructed from 2.5 cm-diameter PVC pipe,
inserted to depths ~ 2m below the ground surface, with the lower 50 cm of each well
perforated to allow water to be collected from a larger vertical horizon.

Soil profiles in the riparian zone consisted of an organic upper horizon (0-25 cm), a
clay-silt horizon with ferrous oxidation spots (25-75 cm) and a fine clay deeper inorganic
horizon resulting from the schist substratum alteration. Given the depths of the wells (1.4 - 2
m) and the interval over which they are screened (the lower 50 cm), the riparian groundwater
samples were collected from the lower inorganic soil horizon, i.e. between —75 and —150 cm
deep.

Hydrology within the riparian area has been intensively investigated. In order to
categorize the regional aquifer and to determine whether mixing of different groundwater
sources might confound data interpretation, some additional deeper piezometers (between 7
and 9 m deep) were installed at the upland-riparian interface (Fig. 2) and also within the
riparian area. Furthermore, water samples were taking from the stream, the relict channel, and
the 3 farm wells (from 7 to 30 m deep) in the surrounding catchment (DW1, DW2, and DW3,
Fig. 2). Water levels measurements in each piezometer, as well as in the stream and the relict
channel, were made at least once a month. All piezometers were surveyed using a GPS.
Therefore topography and water table elevation were all referred to the sea level. Further
investigations about time evolution of water table elevation was performed using both vertical
and lateral profiles from uplands to the riparian zones and topographical maps. Hydraulic
conductivities were performed using the "slug test" method (Fetter 1994). Finally, nitrate and
chloride contents were measured in water samples coming from these additional wells, the
stream, the relict channel, and the surrounding farm wells to help identify different water
sources. Chloride concentration patterns were also evaluated within the study area,
considering chloride as a conservative tracer (Altman and Parizek 1995).

Sampling and analytical procedures

Samples were collected on 4 dates; April 1998, August 1998, February 1999, and June
1999, corresponding to different water table levels ranging from high water period (i.e.
February 1999) to low water period (i.e. August 1998). On each sampling date, water
samples were collected from each riparian well. However, isotopic analyses were done only
for a single well transect in each of the 2 zones, so we will focus on those 2 transects in this
paper (1 transect in the Grassland zone, the other in the Shrub zone). We collected vegetation
from the vicinity of wells in which isotopic analyses were to be performed. The vegetation
sampling consisted of harvesting leaves of 5 different plant species which were present along
the transects in both riparian sites, to account for possible interspecific variability in "N
uptake. The sampled species were Glyceria fluitans, Holcus lanatus, Symphytum officinale,
Urtica dioica, and Ranunculus repens.
For the 2 intensively sampled transects, all water samples were analyzed for nitrate,
ammonium, total dissolved nitrogen (TDN), chloride, and §'°N-NO;. Wells were sampled
using a peristaltic pump, and one well volume was pumped before sampling. The water
samples collected from the surrounding deep wells and the stream were also analyzed for
nitrate, ammonium, chloride, and 8'°N-NO;. Water samples were stored in a cooler in the
field and filtered (Whatman GF/C) upon return to the laboratory. Samples were analyzed
within 24 h of collection for nitrate using a Technicon auto-analyzer (Technicon 1977) and
ammonium (Solorzano 1969). Chloride was determined by titrimetric method using silver
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nitrate electrode with a Sherwood Chloride Analyser 926 (Clarke 1950). Water samples to be
analyzed for isotopic compositions of nitrate were processed using diffusion methods (Sigman
et al. 1997, Holmes et al. 1998). Analytical deviation of '"N-NO; was assessed using
standards (4 uM and 1000 uM NOs) and samples replicates

All "N samples were analyzed by mass spectrometry after combustion of the sample to
produce N,. The isotopic composition of nitrate was measured using a Finnigan Delta S
isotope ratio mass spectrometer, and the vegetation samples were analyzed using a similar
instrument (PDZ Europa, UK), both at the Stable Isotope Laboratory, Marine Biological
Laboratory, Woods Hole, Massachusetts. As is conventional, we will report nitrogen isotopic
compositions using “del” notation, where 8'°N= [(Rsa/Rs1)-1] x 10°and R=""N/"N, expressed
as %o deviation of the sample (SA) from the standard (ST) which is N, in atmospheric air
(8" Nair=0%o).

Denitrification activity

“Ambient” denitrification (DNT) was assayed by a static core acetylene inhibition
method (Yoshinari and Knowles 1976). Each riparian grid of wells was divided into 3 zones
(Upper, Mid, and Lower) lateral to the hill slope. The "Upper" zone corresponded to the first
wells of the transects (nearest the upland-riparian interface), the "Mid" zone ranged from the
second to the third wells, and the" Lower" zone was in the vicinity of the last wells. Three
soil samples were collected seasonally from each of the 3 zones of each riparian site, and at 3
different depths (i.e. 0-25 cm, 25-50 cm, and below 50 cm). Three intact cores (length 10 cm,
diameter 3 cm) were then capped with rubber serum stoppers and amended with acetone-free
acetylene to bring core atmosphere concentration to 10 kPa (10 % V/V) acetylene and 90 kPa
air. Denitrification rate was calculated as the rate of nitrous oxide (N,O) accumulation in the
headspace after 2 hours of incubation at field temperature. Headspace samples were removed
from all cores and stored in evacuated collection tubes (Venoject, Terumo Scientific N.J.).
Gas samples were analyzed via gas chromatography (GC Chrompack CP 9001) equipped with
an electron capture detector (ECD™Ni) and Porapak Q columns. Estimates of annual N loss
to denitrification were calculated by averaging seasonal measured rates. “Ambient”
denitrification rates (DNT) were studied using Kruskal-Wallis non-parametric ANOVA of
ranks. Differences were considered statistically significant at the p<0.05. All statistical
analyses were performed on Statistica for Windows (Stat Soft, Tulsa, OK).
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RESULTS
Hydrology

Ground water level in the riparian zone followed the stream hydrological regime with
high water levels in late winter and early spring and low water levels in summer and early
autumn (Fig. 3). In general, the water table fluctuated from 200 cm below the soil surface to
50 cm above the soil surface. Based on the intensive hydrological survey and the chloride and
nitrate patterns, 3 main groundwater pools were detected. First, a deep water table from 4 m
below the soil surface, which was characterized by low concentrations in nitrate, i.e. DW1
(Table 1).
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Fig. 3. Water table profiles along a riparian transect during the experimental period.

Second, DW2 and DW3 characterized the subsurface high nitrate-high chloride
groundwater flowing from upland to the riparian zone. Finally, a shallow water layer,
fluctuating between ground surface and 4 m deep, in which all our riparian wells were
inserted. This last compartment received the upland flow from the hill slope and is
characterized by intermediary nitrate concentrations. Some groundwater exchanges occurred
between the relict channel and the shallow compartment, and could involve dilution especially
for the 2 last wells of the riparian transects. However, low hydraulic conductivities may limit
this dilution.
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Table 1. Characterization of regional aquifer. These groundwater wells are all within 400 m of the study site.
Averages + Standard deviation of the mean.

Well Location ~ Depth (m) Nitrate (mg N/L)  Chloride (mg CI/L)  §'"NO3-N (%)

Deep Well 1 30-32 0.29+0.12 382 +3.1 3.2
Deep Well 2 11 9.71 126 42.1+52 5.1
Deep Well 3 7-8 12.79 £ 2.11 393+£3.1 9.7
Stream water 4.63 £1.26 363133 82107

In the shallow groundwater, vertical and lateral profiles of the water table levels along
the riparian transects allowed to distinguish 2 different periods in both the Shrub and the
Grassland sites (Fig. 3). During high water period and recession, i.e. from April to August
1998, hydraulic gradients followed the soil topography, and groundwater flowed from upslope
to downslope; no dilution with another water source such as deep groundwater via the relict
channel could be possible. During the dry period and at the beginning of the recharge (i.e.
from September to October 1998, about 2 months a year), the hydraulic gradients were
reversed and showed a groundwater ridge for the 2 last wells of the transects, in which water
table levels were higher than in the upslope wells. Therefore in this case, some mixing with
the relict channel occurred. Yet, this mixing between shallow water layer and deep water was
limited in time, but also in space given the low hydraulic conductivities characterizing the
riparian soils in that section. After significant rainfall and once the water table reached a
minimal depth, the hydraulic gradient again followed the soil topography, and subsurface flow
from the hill slope was re-established (November and December 1998).

Patterns of nitrogen concentrations

Nitrate concentration declined greatly as groundwater flowed through the riparian zone
of Petit Hermitage Creek. Along both the Grassland and Shrub riparian transects,
groundwater nitrate concentrations dropped on average from 16.03 mg N/L + 1.83 SD to 0.65
mg N/L + 0.44 SD and from 15.47 mg N/L + 2.60 SD to 0.83 mg N/L + 0.93 SD within 9 m
of travel in the Shrub and the Grassland sites respectively (Fig. 4).
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Fig. 4. Groundwater nitrate concentrations in riparian transects along Petit Hermitage Creek, northwest France.
Nitrate concentrations in both the Shrub (A) and Grassland (B) sites generally exceeded 15 mg N/L at

the upland-riparian interface but decreased to less than 2 mg N/L within the first 10 m of the riparian
zone.

However, nitrate concentrations along the Grassland transect were already reduced to
2.16 mg N/L % 2.55 SD after 6 m of travel, while Shrub groundwater NO; concentration was
still at 10.25 mg N/L % 3.55 SD. Furthermore, at the upland-riparian interface, nitrate
concentrations were always higher in winter period (i.e. February 1998). Nitrate contributed
to most of the total dissolved nitrogen concentrations. Ammonium concentrations were
always <1 mg N/L (average value 0.25 mg N/L £ 0.04 SD). Wells DW2 and DW3, located in
the surrounding catchment and 7-11 m deep, showed similar groundwater nitrate
concentration (9.71 mg N/L £ 1.26 SD and 12.79 mg N/L £ 2.11 SD respectively) to
groundwater entering the Shrub and the Grassland sites (Table 1). In the deepest well (DW1;
30 m deep), groundwater nitrate concentrations were very low (0.29 mg N/L £ 0.12 SD).
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Finally, stream water had a rather constant nitrate concentration, with an average of 4.63 mg
N/L £ 1.26 SD during the experimental period (from April 1998 to June 1999).

“Ambient” denitrification measurements

“Ambient” denitrification measurements were performed seasonally along the soil
profiles within the 2 riparian sites. At any given depth (i.e. 0-25 cm, 25-50 cm, and below 50
cm) and in any given zone (i.e. Upper, Mid, and Lower), no significant seasonal pattern of
DNT was detected in the different sites. Hence, we discuss here annual average activities.
DNT were significantly higher (from 247 + 71 SE to 689 # 173 SE pg N-N,O g"'dry soil.day
!, p<0.01) in the upper organic horizon than in the lower ones. Yet despite the steep gradient
of DNT rates measured along the soil profiles, some significant activities (from 186 + 45 SE
to 294 + 93 SE ug N-N,O kg'ldry soil.day'l) were detected down to 75 cm deep (Table 2).

Table 2. Annual averages + Standard error of the means (n=9) of “ambient” denitrification activities along the
Shrub and the Grassland transects at 3 different depths. "Upper" is close to hill slope corresponding to the first
wells of the transects, while "Lower" is close to the last wells of each transect.

Depths Upper Mid Lower
pg N-N20 kg day'  pg N-N20 kg day pg N-N20 kg day
0-25 cm Shrub 247 171 502 £ 172 637 £200
Grassland 689 £ 173 598 £ 164 637 £205
25-50 cm Shrub 180 £ 27 175 27 3131126
Grassland 389 £ 109 268 £ 66 257+ 72
Below 50 cm Shrub 227 £ 44 195 £ 24 186 £ 45
Grassland 226 £ 55 294 + 93 284 + 96

In the shallow soil layer, the Grassland riparian site generally had higher DNT rates
than the Shrub site. Furthermore, Grassland DNT activities were relatively constant along the
slope, while Shrub DNT showed a sharp increase from the upper to the lower zone.

Isotopic data

The deep groundwater sampled in the farm wells had 8'°N-NO; values varying from
3.2 %o for DWI, i.e. the deepest farm well, to 9.7 %o for DW3 (Table 1). 8'°N-NO; mean
value found in the groundwater entering the riparian site was 7.22 %o + 1.75 SD (Fig. 5).
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Fig. 5. 8"N-NOj; in groundwater wells of the riparian Grassland site (A) and riparian Shrub site (B) on 4

different dates. Each 8'°N-NO; value represents a measurement from a single sample. Analytical
deviation is estimated about + 3.26 % (SD).

Further downstream the residual NOs™ pool became enriched in "°N along the transects.
However, differences between both study sites were noticeable. In contrast, Grassland 5"°N-
NOj increased from 7.83 %o * 2.47 SD at the upland-riparian interface to 13.10 %o * 4.55 SD
in the second well, and then declined to 4.36 %o + 4.44 SD in the following wells. While,
Shrub 8'°N-NOj slightly increased from 6.60 %o % 0.62 SD at the upland-riparian interface to
7.28 %o £ 0.59 SD in the second well, and then progressively increased to 15.37 %o + 10.94
SD with a maximum of 28 %o. In addition, 8'’N-nitrate exhibited a seasonal pattern in both
riparian sites, i.e. February had the lowest values while highest ones were found in August.
Three groups were apparent when groundwater nitrate concentrations were plotted against
8'°N-NO;s (Fig. 6).
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Fig. 6. Relationship between nitrate concentration and 5'°N-NO; in riparian groundwater samples from the
"Petit Hermitage" Creek study site. All sampling dates are included and distinction is made according
the position of each sample along the riparian transects. Three groups of samples are identified and
discussed in the text.

The first group (A) comprised samples with low nitrate concentrations and low 8'°N-
NOs which corresponded mostly to downslope areas. The second group (B) was constituted
by samples collected along the groundwater flowpath from the hill slope-wetland interface.
Their nitrate concentrations were inversely correlated to their 8'°N-NOs. The third group (C)
comprised stream water samples and the farm well closest to the stream (DW2). The deepest
hill slope well (DW1) had nitrate concentration and 8'°N-NO; similar to group A while the
other hill slope well (DW3) was similar to the second group (B).

Assuming that denitrification controlled the observed nitrate decline, we calculated the
per mil fractionation factor (€) from the slope of the regression of Ln [NO3-N] versus 8'°N-
NO; (Mariotti et al. 1981, Fustec et al. 1991) (Fig. 7).
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Fig. 7. Plot of Ln [NO;-N] versus 8'°N-NOs3, the slope of which gives €, the fractionation factor (-8.38 %o).
Each 8'°N-NOj; value represents a single groundwater sample.

This fractionation factor (€) is the instantaneous difference in isotopic composition of
reactant and product of the denitrification, i.e. nitrate and N, or N,O, respectively. In this
analysis, we used samples corresponding to the hill slope-riparian interface (group B, Fig. 6).
We excluded samples in Group A because of potential problems associated with mixing and
dilution. The slope of the regression of Ln [NOs-N] versus 8'°N-NOs (i.e. the fractionation
factor) was — 8.38 %o (Fig. 7).
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Plant uptake

8'°N in plants sampled near the piezometers have been plotted against the
groundwater 8'°N-NO; measured in the corresponding riparian wells (Fig. 8). 8'°N measured
in plant samples were all enriched compared to typical values for terrestrial vegetation and
their 8'°N spanned from +1.7 to +14.2 %o. During the high water period, which corresponds
to the February sampling period, samples showed similar 8'°N both in vegetation and
groundwater samples along the hill slope-riparian transect. During the drier sampling periods,
i.e. April, June, and August, higher 5'°N were found in the groundwater NO; than in their
corresponding plant samples. No significant differences were detected in the 3'°N of the
sampled plant species (Table 3). Most of the species had a large range of 8"°N.
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Fig. 8. Relationship between 5'°N-NO; in riparian groundwater and the 5'°N isotopic composition of overlying
vegetation as a function of the sampling date.

Table 3. 8N ranges found in the tissues of the different riparian plant species sampled along the Shrub and the
Grassland transects.

Plant Species Range of 3'°N measured (%o)
Glyceria fluitans 82-93
Holcus lanatus 50-9.2
Symphytum officinale 34-17.6
Urtica dioica 1.7-8.6
Ranunculus repens 4.1-14.2
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DISCUSSION

Groundwater nitrate elimination along the flowpaths

The undertaken hydrological investigations, using water table elevation survey and
Nitrate-Chloride patterns, gave insights about both water sources and flowpaths. Different
groundwater sources have been identified, i.e. the upland flow, the riparian shallow water
layer in which the investigated wells were inserted, and the deep groundwater layer linked to
the relict channel because of its low altitude. Given the water table levels observations, 2
patterns could be identified (Fig. 3), i.e. from April to August with groundwater flows
following the slope, and from September to October with inversed hydraulic gradients and
potential dilution with deep groundwater. However, the sampling dates for this °N study
correspond to the first period. Hence, although dilution occurrence could not be totally
ignored it is likely to be limited in space and time during our experimentation (Fig. 3).
Obviously, groundwater nitrate concentrations decreased along both the Shrub and the
Grassland transects (Fig. 4). In the mean time, ammonium concentrations were constantly
very low (i.e. <1 mg N/L) and dissolved organic nitrogen remained essentially unchanged and
very low, since total dissolved nitrogen concentrations were nearly equivalent to nitrate
values. Therefore, the groundwater nitrate decline along the riparian transects was not due to
conversion to ammonium or dissolved organic N, but instead resulted from biotic processes,
mainly denitrification and/or plant uptake. Indeed, “ambient” denitrification measurements
demonstrated that this microbiological process occured in each riparian site, and thus could
contribute to the groundwater nitrogen removal (Table 2). Despite the lack of seasonnal
pattern, high DNT rates were measured in the upper and middle zones of the Grassland site
which correspond to the sharp decrease of the groundwater nitrate concentrations (Fig. 4).
Likewise, the DNT activities in the Shrub site, which were higher from the middle to the
lower zone, could be related to the sharp decrease of groundwater nitrate concentrations at 9
m. However, in accordance with other studies of denitrification activity at depth (Groffman et
al. 1992, Lowrance 1992), these strong denitrification rates were mostly limited to the organic
upper horizon (i.e. 0-25 cm) and significantly decreased along the soil profiles (Table 2). The
deep DNT activities were measured at depth in our sites. They are in accordance with some
studies which found significant denitrification potential in soils in contact with groundwater
(Smith and Duff 1988, Obenhuber and Lowrance 1991), yet it is still difficult to conclude that
denitrification is responsible for all the nitrate elimination. This is particularly true when the
groundwater table is far from the soil surface (i.e. August 98), but also during high water
period since the contact between the most denitrifying soil layer and the subsurface water is
restricted to the 25-50 first centimeters.

8'°N-NOs and denitrification

In our riparian wells along Petit Hermitage Creek, we found that 8'°N-NO; varied
from less than 5 %o to greater than 25 %o and in most cases, nitrate concentration and &'°N-
NOs were inversely related (Fig. 6). This clearly underlines the importance of denitrification
in the elimination of nitrate, since based on the hypothesis that denitrification contributed to
nitrate decline along the riparian flowpaths, we predict that 8'°N-groundwater NO3; would
increase as groundwater nitrate concentration declined (Fig. 1).

At the upland-riparian interface, 5'°N-NOj values of the high nitrate groundwater were
relatively low, <10 %o (Figs. 5SA & B). However, as nitrate concentration declined (until
nitrate values were ~2 mg N/L), 8"°N-NOs values generally increased (Fig. 6). Since the
groundwater at the upland-riparian interface (Figs. SA & B) as well as all deep groundwater
samples (Table 1) had 8'°N-NO; values <10 %o, the elevated 8'°N-NOs in the riparian zone
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could not have arisen by mixing of these different water sources. Thus, the elevated §'°N-
NOs values in the riparian zone are clear evidence that denitrification is contributing to the
observed nitrate decline. This is also supported by the calculated fractionation factor —8.38
%o, which is close to the fractionation factor of —13.9 %o reported for denitrification occurring
in groundwater on Cape Cod, Massachusetts, USA (Smith et al. 1991), and a € value of -15.9
%o for denitrification in a sandy aquifer in Germany (Béttcher et al. 1990) (Fig. 7).
Groundwater samples with low nitrate concentrations presented a large range of 8'°N-
NO; (Fig. 6). High 8'°N-NO; samples (Group B) were probably taken along the downstream
part of the hill slope-riparian groundwater flowpath, where the residual highly 8'°N-nitrate
gets further denitrified. The low 8'°N-NO; samples (group A), which were mostly taken
along the lower part of the hill slope-riparian transects, could have 2 different causes. The
first possibility is that another water source, such as the deep regional groundwater with a low
nitrate concentration and relatively low 8'°N-NO; value (e.g. DW1, see Table 1), was up-
welling to some extent in the vicinity of the last wells of the riparian transects, involving
mixing with the denitrified upland flow, and decreasing the "N/'*N ratios. Yet, this
hypothesis can be discarded in the present study since hydrological investigations did not
support it. The alternative explanation is that the low 8'°N-NOjs values measured in these low
nitrate riparian samples (Group A) derived from nitrate leaching from the overlying soil layer.

Seasonal patterns

The seasonal variations of the 8'°N-NOj; natural abundance along each investigated
transect give evidence of the seasonal variability of the importance of denitrification to
groundwater nitrate removal (Figs. SA & B), and illustrates an interesting contribution of the
isotopic approach compared to the classical denitrification measurement based on the
acetylene block method. Indeed, while “ambient” denitrification measurements did not
exhibit any significant seasonal pattern (Table 2), the "N natural abundance survey showed
that groundwater nitrate was more likely processed by denitrification in August 1998 than in
April or February (Figs. SA & B). Moreover, in term of '°N-NOj trends, a distinction can be
made between the 2 investigated riparian zones. On the one hand, the 8'°N-groundwater NO;
increased along the Shrub riparian transect from 3 m indicating that the “active zone”, i.e. the
zone where denitrification is processing the groundwater nitrate, started 3 m after the hill
slope. On the other hand, the Grassland &'°N-groundwater NOs trend showed that the active
zone is located closer to the hill slope (within the first 3 m) and more limited in space, since
the 8'°N-NOjs is generally decreasing beyond this point (Fig. 5). These different 5'°N-NOj;
patterns concerning 2 riparian transects, which are closely located, illustrate the spatial
heterogeneity of buffering system that might occur even within a similar hydrogeomorphic
context.

Uptake versus denitrification

We have already established that '°N-NOj varied in riparian groundwater along Petit
Hermitage Creek indicating that denitrification was significantly contributing to nitrate
retention in the riparian zone. Yet, uptake of groundwater nitrate by riparian vegetation could
also contribute to the observed nitrate decline. As was hypothesized, if all of the groundwater
nitrate decline were due to uptake, little change in residual 8'°N-NOs would be expected (Fig.
1). However, if uptake by riparian vegetation and denitrification were both contributing to the
observed nitrate decline, we would expect that the isotopic composition of the overlying
vegetation would reflect the isotopic composition of the underlying riparian groundwater. In
the present study, we found that there was a significant '’N enrichment of the riparian plants
tissues (from +1.7 to +14.2 %o) compared to the typical isotopic composition of terrestrial
vegetation (Fry 1991, Gebauer and Schulze 1991, Nadelhoffer and Fry 1994). This
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enrichment was apparent regardless of season, species, site, or position along the transect
(Fig. 8). This pattern demonstrates that the riparian vegetation assimilates the residual "N
enriched nitrogen resulting from fractionation during the denitrification process, and that plant
uptake and denitrification both contribute to nitrate retention at shallow depth (i.e. upper 25-
50 cm).

Uptake by riparian vegetation made a direct contribution to nitrate retention at shallow
depth in the riparian sites, at least during high water period. Indeed we found relationships
between 8'°N-groundwater NO; and 8'°N of the surrounding vegetation during high water
period, i.e. February, April (Figs. 3 & 8), when groundwater table level was within the root
zone (i.e. upper 50 cm). In August the groundwater table was located below the root zone.
This is counter to the commonly accepted model for temperate zone riparian ecosystems,
which stipulates that nitrate uptake by vegetation is a dominant nitrate retention process
during summer (Haycock et al. 1993). During low water periods, the soil is more aerated and
plants can therefore change their nitrate source from groundwater which becomes inaccessible
to soil nitrate resulting from organic matter mineralisation. This nitrogen soil pool is
isotopically “lighter” due to fractionation during nitrification and could explain the lower 8"°N
of plant tissues in summer. During high water periods, the soil is water logged and plants
may have difficulty assimilating nitrate from soil via nitrification that is likely to be blocked
under anaerobic conditions; hence groundwater becomes the primary source of nitrate,
whatever is accessible after denitrification and/or competition with denitrification.

In other words, the soil profile can be seen as 2 compartments: one is the surface soil
or unsaturated zone (approximately the upper 50 cm) where denitrification measurements are
commonly made, and the other is deeper (below 75 cm) where subsurface water continually
flows. Groundwater nitrate is removed in both soil compartments in high water periods and
mainly by the deeper soil horizons in low water periods, though a capillarity fringe may exist.
Given the rooting depth (less than 50 cm), the riparian vegetation of our study site is directly
linked only to the surface soil layer. Yet, there also might be important indirect effects of
riparian vegetation on groundwater nitrate retention in lower horizons. For example, organic
matter exudates from roots, or leaching of organic matter from leaves of dying vegetation on
the soil surface, may be critical energy sources for denitrifying bacteria (Cooper et al. 1986).
On the other hand, denitrification potentially occurs in each compartment. Therefore, in high
water period, denitrification in the ground surface and vegetation uptake are linked and 8'°N-
groundwater NO; are correlated to &'°N-vegetation (e.g. February). During low water
periods, vegetation uptake and groundwater nitrate are spatially disconnected and their
respective "N/ 1N ratios tend to differ (e.g. August).
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CONCLUSION

Nutrient concentration data and classical “ambient” denitrification measurements were
inconclusive in determining the respective role of denitrification and uptake in groundwater
nitrate elimination. The utilization of the natural abundance distribution of nitrogen isotopes
allowed further investigation of the mechanisms of nitrogen elimination in a riparian
ecosystem. We demonstrated that denitrification was the primary mechanism responsible for
the observed nitrate concentration decline along riparian groundwater flowpaths, even when
the water table was deeper than the most active soil layer in term of denitrification activity. A
benefit of this in situ approach is that it facilitates detection of denitrification at depth, since
even relatively low denitrification rates can be inferred by an inverse relationship between
nitrate concentration and BISN—NOg. Moreover, this method avoids concerns commonly
associated with microcosm or mesocosm scale measurements of denitrification, such as
whether denitrification rates measured in isolated sediment slurries adequately represent
actual conditions occurring in the field. In addition, 8'°N-NO; gave better insights into the
spatial and temporal variations of the denitrification activity within the riparian zones as a
mean of buffering the uplands nitrate fluxes. Measurements of 8'°N in riparian plant tissues
demonstrated the shared contribution of denitrification and plant uptake in the groundwater
nitrate decline, especially during high water periods. These results gave insights on the
understanding of how the nitrate elimination is spatially and temporally organized within the
soil profile in respect to denitrification and plant uptake activities. Indeed, given this isotopic
investigation, riparian soil profile can be seen as 2 compartments in which the vegetation and
the denitrification irregularly participate in groundwater nitrate retention as a function of the
water table levels. Thus, the "N natural abundance surveys in both groundwater and riparian
vegetation improved our understanding of the spatial structure of denitrification and
groundwater nitrate removal within the riparian ecosystem in northwest France and should
likewise benefit studies on nitrogen cycling in riparian forests in other sites as well. In terms
of further use and development of this isotopic approach, the overall high "’N enrichment
found in the plants located in a riparian zone where denitrification is occurring suggests that
the ""N/"N ratios measurements into plant tissues could be used to easily identify real
denitrification spots as opposed to potential ones. Although the natural abundance
distributions of nitrogen isotopes do not always unambiguously identify nitrogen cycling
processes, locations, and rates, they do greatly constrain the range of viable explanations for
nutrient concentration changes and thus improve our understanding of riparian ecosystem
functioning.
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SYNTHESE

L'utilisation de I'abondance naturelle de l'azote 15 (*’N) a permis d'approfondir la
compréhension des processus responsables de la rétention de 1'azote dans nos sites d'étude. En
effet, bien que I'hydrologie des zones riveraines étudiées soit relativement complexe, le suivi
des teneurs en "°N dans les nitrates de I'eau de nappe et dans les tissus de la végétation
riveraine a démontré que la dénitrification était bien a l'origine de la majeure partie de la
diminution des concentrations en nitrate observée le long des transects de piézométres.

Les investigations menées préalablement sur I'organisation hydrologique des sites
d'é¢tude ont mis en évidence les principales sources d'eau de subsurface qui participent a
'alimentation de la plaine inondable (cf. chapitre I). Pour éviter toute ambiguité nous avons
choisi de travailler hors période de dome piézométrique, la teneur en "N du puit profond
DW1 confirmant la faible probabilit¢ d'un phénoméne de dilution avec la nappe profonde
captive dans les derniers piézométres des transects investigués. En effet, I'enrichissement en
>N des nitrates de la nappe de subsurface a lieu au fur et & mesure qu'elle traverse la portion
de zone humide étudiée (Figure SA et B) pour atteindre des valeurs maximales de 28 %o alors
que le 8N de l'eau profonde est faible (3.2 %o) (Figure 6). Dans le méme temps les
concentrations en nitrate diminuent drastiquement (Figure 4).

Les mesures préalables de l'activité dénitrifiante in Situ ont confirmées que ce
processus microbiologique était bien actif sur I'ensemble des sites et qu'il pouvait étre a
l'origine de I'élimination des nitrates (cf. chapitre II). Malgré I'absence de variations
saisonniéres, les mesures de dénitrification en surface semblent en effet corréler la diminution
des teneurs en nitrate le long des transects, cependant il restait difficile de conclure que cette
activité était majoritairement responsable de cette diminution. Cela est particuliérement vrai
en période de basse eaux lorsque la nappe est loin de 1'horizon de surface, mais c'est aussi
exact en période de hautes eaux étant donné la faible proportion de nappe qui est en contact
avec ce I'horizon le plus actif.

La corrélation inverse entre les concentrations en nitrates et leurs teneurs en "N a
cependant clairement mis en évidence que la dénitrification était responsable de la rétention
de l'azote le long des transects (Figure 6 — groupe B). Concernant les piézométres les plus
¢loignés du pied de talus, leurs teneurs en "N se répartissent sur une large gamme de valeurs
(Figure 6 — groupe A). Ceux a fort 8"°N sont les nitrates "rescapés" de la dénitrification et
donc enrichis en '°N, alors que les nitrates présentant de faibles 8'°N révélent la possibilité
d'une autre origine. Ils pourraient provenir de la nappe profonde, mais cette hypothése est a
écartée puisque nous avons évité de mesurer I'abondance naturelle du "N en période de dome
piézométrique. Ces nitrates faiblement enrichis proviennent probablement d'une autre source
telle que la minéralisation de l'azote organique contenu dans le sol.

Un autre apport majeur de 1'abondance naturelle des isotopes stable de l'azote est la
mise en évidence des variations saisonnicres de la dénitrification qui n'avaient pas été révélées
par la mesure classique de ce processus. En effet, d'aprés nos résultats il semble que la
dénitrification soit plus active en termes de rétention d'azote en été qu'au printemps ou méme
en hivers (Figures 5A et 5B), ce qui est en opposition avec le schéma classique dans lequel la
dénitrification est essentiellement active en période hivernale.

L'observation de I'augmentation des teneurs en >N dans l'eau de la nappe permet aussi
de délimiter la zone "active" dans laquelle 1'é¢limination des nitrates par la dénitrification est la
plus intense. Ainsi, la friche présente une augmentation du 8'°N-NO; 4 partir de 3 m au-dela
du pied de talus, alors que 1'augmentation se fait dés le pied de talus dans la Prairie (Figure 5).
Cette distinction entre 2 transects pourtant proches l'un de l'autre illustre I'hétérogénéité
spatiale des zones tampons qui peut exister dans un méme contexte hydrogéomorphologique.
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Au regard des hypothéses énoncées en introduction de ce chapitre, les teneurs en azote
15 de la végétation riveraine confirme que la dénitrification microbiologique élimine en partie
les nitrates présents dans le sol. En effet, les échantillons de tissus végétaux prélevés le long
des transects présentent bien des teneurs en "N nettement supérieures a ce que l'on observe
habituellement dans les tissus des plantes terrestres (Tableau 3). La végétation riveraine utilise
donc l'azote enrichis en "N par le processus de dénitrification. En d'autres termes, la
végétation et la dénitrification participent ensemble a la rétention de l'azote dans les 50
premiers centimétres du sol, le systéme racinaire des plantes ne s'étendant pas au-dela. Ceci
est vrai en période de hautes eaux (Février et Avril), lorsque la nappe atteint la zone racinaire
(Figures 3 et 8). En période de basses eaux (Aoft), la nappe est localisée en dessous de la
zone racinaire, les nitrates prélevés par la végétation sont alors issues de la nitrification en
surface et donc moins enrichis en "N (Figure 8). Ainsi, la végétation participe beaucoup
moins a la rétention des nitrates de la nappe en été. Encore une fois, ceci est en contradiction
avec le modele communément accepté pour les zones tempérés stipulant que l'assimilation
végétale est le phénomene prédominant de rétention de 1'azote en été.

En résumé, le sol des zones humides riveraines peut étre considéré comme
'assemblage de 2 compartiments: I'horizon de surface (environ les 50 premiers centimeétres)
qui subit les plus fortes fluctuations de nappe et l'horizon situé au dela de 75 cm de
profondeur ou la nappe s'écoule continuellement. En hautes eaux, ces 2 compartiments
participent a la rétention de l'azote par la dénitrification sur l'ensemble du profil et par
l'assimilation végétale sur les 50 premiers centimétres (zone racinaire). On observe alors une
bonne corrélation entre les 8'°N de la végétation et les 8'°N des nitrates de la nappe (Février,
Figure 8).

En basses eaux, les nitrates de la nappe sont seulement éliminés par la dénitrification
en profondeur, méme si une remontée par capillarité vers les 50 premiers centimétres peut
exister. Les 8"°N de la végétation et des nitrates de la nappe ont alors tendance a différer
(Aout, Figure 8). Ainsi, la végétation riveraine de la Friche et de la Prairie est essentiellement
reliée a I'horizon de surface, méme si elle peut aussi avoir des effets indirects sur les horizons
plus profonds (fourniture de carbone).

En conclusion, le suivi de 1'abondance naturelle de 1'azote 15 permet de préciser les
variations spatiales et temporelles du phénoméne de rétention de l'azote dans les zones
riveraines, et ce au regard des deux principaux processus en action; l'assimilation végétale et
la dénitrification. En termes de perspectives, l'enrichissement global en "°N de la végétation
riveraine de nos sites d'étude pourrait étre utilisé comme moyen de différencier rapidement les
zones ou la dénitrification a réellement lieu de celles ou elle est seulement potentielle.
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CHAPITRE IV — LA VEGETATION

INTRODUCTION

L'azote est prélevé par les plantes des zones humides sous forme de N-NH,", de N-
NOj’, d'urée, ou méme de N,O et N, (Reddy et al. 1989). Dans la plante les nitrates absorbés
doivent étre transformés en ammoniaque avant tout autre transformation, les ions NH," seront
donc préférentiellement absorbés. La transformation des ions NOs™ en ammoniaque a lieu au
niveau des feuilles grace a l'enzyme Nitrate Réductase (Vincent and Downes 1980). La
minéralisation nette peut limiter les taux d'assimilation végétale puisqu'elle joue le rdle de
principale source d'azote dans de nombreuses zones humides (Bowden 1987).

Les zones riveraines sont connues pour étre capable de "capturer” et de transformer les
composés azotés provenant des écoulements de la nappe de subsurface. Par le biais de ces
capacités, l'écosystéme riverain peut fonctionner comme une zone tampon qui réduit la
pollution azotée diffuse des eaux de surface résultant des activités agricoles. L'assimilation
végétale et la dénitrification peuvent étre considérées comme étant les plus importants
processus parmi ceux qui permettent la rétention de 1'azote.

Cependant, dans de nombreuses ripisylves naturelles, I'absorption de nutriments par les
plantes reste temporaire et les composés azotés peuvent étre a nouveau libérés dans
1'écosystéme via la chute de litiére, les exsudats racinaires et la minéralisation. Le taux de
nutriments recyclés dans les zones riveraines est déterminé par de multiples facteurs: la
longévité des plantes, la réfractabilité de la litiére et par les conditions nécessaires a la
décomposition. Au final, la végétation n'élimine pas les nutriments de 1'écosysteme mais elle
peut cependant accroitre sensiblement leur temps de résidence en réduisant la mobilité des
composés azotés qui pourront alors étre éventuellement pris en charge par d'autres processus.

En ce qui concerne nos sites d'étude, les fortes entrées en nutriments sont susceptibles
d'augmenter significativement le turn-over des composés azotés en accélérant le
développement végétal, en diminuant la longévité de certaines parties des plantes, en
augmentant les teneurs en nutriments des tissus végétaux (translocation réduite) et en
abaissant la teneur en métabolites secondaires dans la liticre.

Au-dela de ce stockage temporaire du nutriment da a 1'assimilation végétale pendant la
période de croissance, la quantité totale d'azote dans la litiere en décomposition peut aussi
s'accroitre de plus de 100 % par le biais de l'assimilation azotée des micro-organismes. Cette
augmentation des teneurs en nutriments de la litiére lors de la phase initiale de sa
décomposition nécessite la mobilisation d'azote inorganique présent a proximité. Ce processus
d'immobilisation peut ainsi réduire significativement les quantités d'azote et de phosphore
disponibles dans le sol, et donc contribuer a une rétention a court terme des nutriments dans
les zones riveraines. Etant donné que la litiére est principalement produite en Automne, la
rétention par l'immobilisation aura lieu durant 1'Hiver alors que l'assimilation végétale est
faible et que le risque de lessivage des nutriments est élevé. Ainsi, I'immobilisation peut
représenter un important moyen de rétention de 1'azote dans les zones humides de bas-fonds.

En termes d'hypothése, on peut supposer que le type de végétation doit influencer les
quantités d’azote assimilées ainsi que le temps de résidence des composés azotés. Le présent
chapitre se propose donc d’évaluer, sur une base saisonnicre, I’impact du couvert végétal des
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3 sites expérimentaux sur la rétention de 1’azote. Le but de cette étude est de quantifier:
I"'assimilation de I’azote par la végétation, les pertes d’azote par les plantes via la chute et
le lessivage de la litiere aérienne et racinaire, la décomposition et la
minéralisation/immobilisation de I’azote au sein des trois sites d’étude (Figure 1).
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Figure 1: Schéma des flux d'azote dans les zones riveraines influencé par la végétation et la litiére. 1 =
Assimilation de 1'azote par la végétation; 2 = Translocation; 3 = Teneurs en azote de la litiére; 4 = Diffusion; 5 =
Immobilisation; 6 = Minéralisation.

Ce dernier chapitre a été écrit en collaboration avec Mariet Hefting du Department of
Geobiology (Section Landscape Ecology, F.A.F.C Wentgebouw, Sorbonnelaan 16, Utrecht)
des Pays-Bas. Cette jeune chercheuse fait partie de 1’équipe Hollandaise du Programme
N.I.C.O.L.A.S. et était en charge de la création du protocole d’analyse de la végétation sur
I’ensemble des sites du programme.
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RESULTATS

| — Production et Biomasse:
I - 1 — Comparaison de I'évolution de la biomasse sur les 3 sites d*étude:

Les prélévements de biomasse dans la strate herbacée ont été séparés en biomasse
vivante et biomasse morte. Il n'y pas eut de prélévement en hiver.

En ce qui concerne la strate herbacée, la production de biomasse est nettement
supérieure dans la Friche avec une masse seche au printemps de 830 g.m2.En effet, la Forét
posséde la production de biomasse herbacée la plus faible (208 g.m™ en été) qui correspond au
faible passage de la lumicre a travers la canopée, alors que la Prairie présente des valeurs
intermédiaires avec un maximum de 500 g.m™ au Printemps (Figure 2).
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Figure 2: Evolution de la biomasse vivante sur les trois sites d'étude au cours de I'année. Moyennes des trois
zones de chaque site et erreur standard.
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En terme de biomasse morte, on observe le méme gradient avec des quantités
nettement supérieures dans la Friche (380 g.m™ au printemps) et plus faibles dans la Forét (15
g.m? en été) (il ne s'agit bien sir que de la strate herbacée) (Figure 3).
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Figure 3: Evolution de la biomasse morte sur les trois sites d'étude au cours de I'année. Strate Herbacée.
Moyennes des trois zones de chaque site et erreur standard.

La biomasse morte prélevée & un moment donné correspond a environ 50-80 % de la
biomasse vivante du méme prélévement, excepté dans la Forét ou elle n'atteint que 10 %.

Enfin; il est important de noter la forte variabilit¢ de la production de biomasse,
vivante ou morte, au sein de la Friche. Cela est principalement le résultat d'une grande
différence entre la zone en pieds de talus, trés productive, avec les autres zones. Cet aspect
transversal de la dynamique de la végétation et des flux d'azote qui y sont li€s sera analysé
plus précisément dans la suite de chapitre.

139



| - 2 - La Production de biomasse sur les 3 sites d'étude:

La production primaire annuelle au sein des 3 sites d'études a été calculée en utilisant
les bases de calcul de Mc McClaugherty et al. (McClaugherty et al. 1982) (cf. Méthodes). Ces
calculs ont été effectués pour chaque site et chaque zone. La production primaire de la Forét
inclue cette fois la strate arborescente (bois et feuillage) (Figure 3).
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Figure 4: Production annuelle de biomasse sur les trois sites d'étude (4a) et dans chacune des zones de chaque
site (4b).

A la lecture de la figure 3, il apparait clairement que la Friche est bien le site qui
présente, en moyenne sur les 3 zones, la plus forte production primaire (1.94 kg.m? an™). En
effet, la production primaire dans la Prairie est intermédiaire (0.6 kg.m? an™"), alors que la
Forét ne produit qu'environ 0.5 kg.m™2 an” de biomasse.

Au-dela de cette différence inter-sites, on observe également de fortes disparités selon
la zone observée au sein de chaque site. Ainsi, la forte production de la Friche est
principalement le résultat de la zone 3 située en pied de talus (3.7 kg.m2 an™) et ot domine un
important massif de ronces (Rubus fructicosus). La Prairie et la Forét sont nettement
inférieures avec des productions primaires de 0.6 et 0.7 kg.m™ an™ respectivement.

Dans la zone 2 (intermédiaire), la production de la Friche (0.7 kg.m? an™") est encore
une fois la plus forte mais nettement plus proche de celles des zones 2 de la Prairie et de la
Forét, qui présentent des productions primaires de 0.6 et 0.45 kg.m™ an™ respectivement.
Enfin, en ce qui concerne la zone 1, la Friche produit environ 1.4 kg.m™ an” de biomasse

alors que la Prairie et la Forét produisent respectivement 0.64 et 0.44 kg.m? an".
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| - 3—La Production de Litiere sur les 3 sites d'étude:

La production de litiére est calculée de la méme facon que la production de biomasse
vivante.
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Figure 5: Production annuelle de Litiére sur les trois sites d'étude (5a) et dans chacune des zones de chaque site
(5b).

La production de litiére refléte la hiérarchie donnée par la production de biomasse. La
Friche présente la plus forte production de litiére (1.9 kg.m™ an™); la zone 3 étant la plus
productive (3.7 kg.m? an™") (Figure 5). La Prairie produit environ 0.6 kg.m? an™' de fagon
assez homogene sur ses 3 zones. La Forét présente une production annuelle de 0.4 kg.m? an™
de litiére sans qu'une zone ne se distingue plus qu'une autre.

141



| - 4 — L'assimilation de I'Azote sur les 3 sites d'étude:

L'assimilation de 1'azote est calculée en multipliant la production de biomasse par la
teneur en azote de cette biomasse.
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Figure 6: Taux d'assimilation de 'Azote par la végétation sur les trois sites d'étude (6a) et dans chacune des
zones de chaque site (6b).

L'assimilation azotée par la végétation riveraine des 3 sites d'études est proportionnelle
aux valeurs de production primaire. La Friche se distingue encore par sa zone 3 a Ranunculus
repens qui absorbe jusqu'a 48 g N m™ an'. A l'inverse, la Prairie et la Forét présentent des
taux d'absorption de l'azote par la végétation plus faibles et relativement homogénes sur
l'ensemble de leurs zones (9.5 g N m™ an™).
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Il — Translocation et Décomposition:
Il - 1-La Translocation:

La translocation a lieu a la fin de la saison de croissance végétale et consiste en la
"migration" de 'azote contenu dans les tissus chlorophylliens (feuilles et tiges) vers les tissus
de stockage qui sont classiquement les racines (Bowden 1987). Au printemps, les stocks
d'azote sont libérés vers les nouvelles pousses en début de croissance (Mason and Bryant
1975).

La translocation est plus forte dans la Prairie (5.8 g N m™ an™") et décroit selon le degré
de maturité de la végétation dominante pour atteindre 4.6 ¢ N m™~ an” dans la Friche et 3.0 g
N m™ an™ dans la Forét (Figure 7). Quels que soient le site ou la zone considérés, il ne semble
pas y avoir de relation claire entre les taux de translocation et les quantités d'azote assimilé.
Cette relation est principalement obscurcie par la différence de composition en terme
d'espéces végétales présentent dans les sites d'études. Enfin, il apparait que le niveau de
disponibilité de 1'azote le long des transects ne semble pas influencer les taux de translocation
(données non reportées).
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Figure 7: Taux de translocation de 1'Azote par la végétation sur les trois sites d'étude (7a) et dans chacune des
zones de chaque site (7b).
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Il - 2 — Rapports C:N de la végeétation et de la litiere:

Le rapport C:N de la biomasse végétale peut étre utilis¢é comme un indicateur de la
rapidité de décomposition de la litiére (Bauhus et al. 1998). L'observation de ces rapports
annuels C:N dans la biomasse vivante et dans la litiére des 3 sites d'étude montre que de fagon
générale le rapport C:N est supérieur dans la litiere (Figure 8), celle-ci ayant subit la
translocation d'une partie des composés azotés vers les organes de réserve. Cependant, aucun
effet "type de végétation" ou "zone" ne semble hiérarchiser les rapports C:N.

8a C:Nratio Alive Biorass | Forest
m Shrub

m Meadow

HH

Z1 22 Z3

C:N ratio Dead Bionmass

Z1 22 Z3

Figure 8: Rapports annuels C:N dans la biomasse vivante (8a) et dans la litiére (8b) dans chaque site et dans
chaque zone. Le rapport C:N de la biomasse vivante est compris entre 20.5 et 27.1 alors qu'il se situe entre 33.9
et 34.7 pour la litiére.
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Il — 3 — La Décomposition:

A la mort des organismes, l'azote contenu dans les tissus est libéré et devient
disponible pour d'autres processus. La décomposition des matiéres organiques comprend trois
étapes qui opeérent souvent de fagons rapprochées: la diffusion, l'immobilisation et la
minéralisation.

La diffusion a lieu au moment de la rupture des cellules mortes qui libérent alors leurs
composés azotés organiques ou inorganiques solubilisés.

L'immobilisation consiste en l'absorption par les micro-organismes du sol de l'azote
inorganique qui se retrouve alors transformé en azote organique. Ainsi, une colonisation par
des micro-organismes qui absorbent 1'azote inorganique peut résulter en un accroissement net
de l'azote immobilisé. Enfin, une autre immobilisation peut se faire par conversion en
composés organiques tel que I'humus. Les végétaux supérieurs prélévent dans la solution du
sol I’azote minéral sous forme de nitrates (NOj;) alors que les micro-organismes utilisent
préférentiellement 1’azote minéral sous forme d’ammoniaque (NH;'). A la mort de ces
végétaux ou de ces micro-organismes, 1’azote prélevée se retrouve dans le sol sous formes
organiques (acides aminés, peptides, molécules complexes...) qui sont alors recyclées par
I’ammonification.

La minéralisation, ou ammonification, permet la transformation de composés
organiques azotés en ammoniaque (NH;") (Mitsch and Gosselink 1993, Seitzinger 1994). Elle
est sous la dépendance du cycle du carbone au travers du métabolisme des micro-organismes
hétérotrophes (McGill and Christie 1983). Cependant le carbone est perdu par le systéme via
la respiration alors que l'azote est conservé (Bowden 1987). La minéralisation est catalysée
par différentes enzymes présentes dans les cellules de micro-organismes, dans les cellules
mortes ou directement dans la solution du sol. L’ammonification a lieu de fagon identique en
conditions aérobies et anaérobies. Elle est optimale a pH neutre mais toujours active dans les
sols acides ou alcalins. Des taux de minéralisation ont été mesurés et vont de 4 & 57.6 mg N
m? jour" (Oorschot 1994, Verhoeven et al. 1994). Enfin, il est important de distinguer la
minéralisation nette de la minéralisation totale, la minéralisation nette correspondant a 1'azote
minéralisé qui n'est pas immobilisé (Bowden 1987).

Le suivi des teneurs en azote de la litiecre prélevée et placée dans des sacs a
décomposition dans chaque site d'étude permet de décrire ces différentes étapes ainsi que
leurs variations selon le site ou la zone ou les sacs sont situés. Les sacs ont été placés sur les
sites en Novembre 1998.

Dans un premier temps, la diffusion de 'azote se manifeste principalement dans la
Friche ou elle est d'autant plus forte que la litiére se trouve dans une zone proche du talus
(Figure 9). En ce qui concerne la Prairie et la Forét, la diffusion a surtout lieu dans la zone 3,
alors qu'elle est trés faible voire inexistante dans les autres zones si on la rapporte a la quantité
de litiére produite dans ces mémes zones (Figure 11). En effet, la phase d'immobilisation est
immédiate dans la zone 2 de la Prairie, alors qu'elle est plus tardive dans les zones 1 et 2 de la
Forét, et la zone 3 de la Friche. Par ailleurs, les plus forts taux d'immobilisation sont mesurés
dans la Friche (zones 1 et 2) (Figures 8). Cependant, ces mémes taux, rapportés aux quantités
de litiére produites dans chaque zone, laissent apparaitre des taux d'immobilisation de I'azote
plus importants dans les zones 1 et 3 de la Friche (Figure 11).
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Figure 9: Décomposition de I'Azote sur les trois sites d'étude et dans chacune des zones de chaque site. D’aprés
Hefting, 2000.

Lors de la décomposition de la litiere le rapport C:N tend a évoluer en raison de
l'activité de dégradation des bactéries (Figure 10). Il diminue rapidement durant les 100
premiers jours de décomposition (de Novembre 1998 a Février 1999) puis il reste
relativement stable. La diminution du rapport C:N semble suivre le gradient d'hydromorphie
dans la Friche, alors qu'elle est identique pour les zones des autres sites d'étude excepté la
zone 2 de la Prairie.
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Figure 11: Taux annuels de diffusion de 1'Azote sur les trois sites d'étude (11a) et dans chacune des zones de

chaque site (11b).
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Figure 12: Taux annuels d'immobilisation de I'Azote sur les trois sites d'étude (12a) et dans chacune des zones

de chaque site (12b).
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Figure 13: Taux annuels de minéralisation de 1'Azote sur les trois sites d'étude (13a) et dans chacune des zones
de chaque site (13b).

Le dernier stade de la décomposition des composés azotés contenus dans la litiére est
la minéralisation. Le taux de ce processus de la décomposition est inversement corrélé au
gradient d'hydromorphie (pente des courbes de décomposition entre 150 et 400 jours, Figure
9). 1 est plus faible en zone 1 et plus fort en zone 3. En ce qui concerne le type de végétation,
il semble que la litiére de la Forét soit plus lente a minéraliser que dans la Prairie ou la Friche.
Le méme gradient est mis en évidence lorsque l'on se rapporte aux quantités d'azote
minéralisé par an dans chaque site (Figure 13). En effet, la Friche présente les plus forts taux
de minéralisation qui diminuent le long du transect (Figure 13a), alors que les plus faibles
quantités d'azote minéralisé sont observées dans la Forét qui présente le méme gradient de la
zone 3 vers la zone 1. La Prairie présente des taux intermédiaires de minéralisation mais sans
que 'on observe de gradient le long des zones (Figure 13b).
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I11 — Décomposition des racines:

La décomposition des tissus racinaires n'a été étudiée qu'au travers de I'étude
comparative du protocole de recherche du programme NICOLAS. Des sacs a décomposition
contenant des racines mortes (Urtica dioica), prélevées en Hollande, ont été placés dans la
zone 2 de la Prairie. L'objectif était de suivre la dynamique des nutriments au cours de la
décomposition, et ce, sans interférence due a des litiéres racinaires de qualité différente selon
les pays d'étude. Pour tous les pays d'étude y compris notre site, la teneur en azote de la litiere
racinaire diminue rapidement durant les premiers mois d'incubation (Figure 14). Dans le site
de Pleine-Fouggéres, la libération de l'azote contenu dans les tissus racinaires morts se fait
assez rapidement: 30 % apres 6 semaines, 45% apres 3 mois et 57 % apres 6 mois.
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Figure 14: Evolution de la teneur en azote lors de la décomposition de la litiére racinaire de référence dans la
zone 2 de la Prairie. D’apres Hefting, 2000.

L'utilisation des bandes en coton permet de distinguer l'influence de facteurs
environnementaux et de la qualité de la litiére sur les taux de décomposition. La perte de force
de tension des bandes en coton (CSTSL), insérées a I'emplacement des sacs a décomposition
racinaire, montre une nette diminution de l'activité cellulosique avec la profondeur (Figure
15).
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Figure 15: Perte de la force de tension des bandes en coton (CTSL® en fonction de la profondeur d'insertion.

Les plus forts taux de décomposition se trouvent dans les 2 premiers centimetres du
sol, résultat que 1'on retrouve dans tous les pays d'é¢tude du programme NICOLAS. Cette
diminution peut s'expliquer par une baisse du pH ou des teneurs en oxygene avec la
profondeur. La vitesse de décomposition en profondeur est quoiqu'il en soit plus lente qu'en
surface.
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DISCUSSION

Globalement, il semble que la Friche se distingue nettement des deux autres sites
d'é¢tude par la quantité de biomasse produite dans 1'année (Figure 2), ainsi que par la quantité
d'azote absorbé par cette végétation (Figure 4). En effet, la moyenne d'absorption de la Friche
(25 g N m™ an™") correspond a ce que l'on peut trouver dans des zones humides naturelles a
Phragmites trés productives (Oorschot 1994), des taux maximums de 120 g N m™ an™ ayant
¢t¢é mesurés pour des Phragmitaies riveraines artificielles. Toutefois, ce constat est
essentiellement di a la seule zone 3 de la Friche (Figure 2 & 4). En effet, la végétation de
cette zone, dominée par Ranunculus repens, est caractérisée par une croissance exubérante qui
semble coincider avec les fortes entrées en nutriments enregistrées dans I'eau de nappe. Les
couvertures végétales des zones 3 de la Forét et de la Prairie, pourtant elles aussi en contact
avec de fortes entrées, ne présentent pas cette croissance. Leurs taux d'absorption de 1'azote
sont plus faibles (9.5 g N m” an'l), mais néanmoins caractéristiques des zones riveraines
naturelles eutrophes. L'absence de relation directe entre le niveau d'entrée d'azote et
I'assimilation végétale peut étre expliquée par une limitation de croissance par d'autres
macronutriments (P, K), par la faible luminosité (strate herbacée de la Forét) ou par des
épisodes de crues plus marqués (Casanova and Brock 2000). Une autre hypothése possible est
que l'azote qui entre dans la zone riveraine est plus efficacement pris en charge par des
processus du sol tels que la dénitrification ou l'immobilisation bactérienne. Enfin, le rapport
C:N relativement élevé de la litiere (de 33.9 a 34.7) peut laisser présager que les bactéries, qui
sont généralement de plus faibles rapport C:N (~ 5:1), ne libérent pas immédiatement 1'azote
inorganique provenant de la décomposition, réduisant ainsi sa disponibilité pour les plantes
(Killham 1994, Hodge et al. 2000) (Figure 8).

Quoiqu'il en soit, étant donné qu'aucun prélévement de biomasse, par fauche ou par
paturage, n'est effectué sur les sites d'étude, 75 a 90 % de la biomasse produite annuellement
retourne au sol sous forme de litiere (Figure 3 et 5). L'azote assimilé (Figure 6) est donc
temporairement stocké puis a nouveau libéré via la chute de la litiére (Figure 5). Cependant,
d'autre parameétres entrent en jeu et modifient la disponibilité de 'azote dans chacun des sites
d'étude.

En premier lieu, la translocation influence la quantité d'azote qui retourne réellement
au sol (Figure 7). Le taux de translocation de 'azote semble suivre le niveau de maturité de la
végétation reflété par la composition spécifique de chaque site. A l'inverse, le gradient
d'hydromorphie, allant du pied de talus (zone 3) vers le cours d'eau (zone 1), ne semble pas
représenter une variable explicative pertinente du niveau de translocation, du moins a 1'échelle
de chaque site (Figure 7).

En termes de rétention, la translocation permet a la Prairie de conserver 59 % de
l'azote prélevé dans I'année dans ses tissus de stockage, alors que 41 % retournent au sol sous
forme de litiere (Tableau 1). Grace a la translocation, la Friche conserve 18 % de 1'azote
prélevé dans l'année, et laisse 82 % de ce méme azote retourner au sol. Enfin, la Forét retient
33% de l'azote prélevé dans l'année contre 66% qui retournent au sol. La répartition le long
des transects de ce stockage de I'azote par la translocation ne semble pas révéler une influence
nette du gradient d'hydromorphie (Tableau 1). En effet, alors que la Prairie présente une
diminution significative de la translocation de la zone 3 vers la zone 1, la Friche montre plutot
une augmentation de ce processus suivant le méme gradient, alors que la Forét ne présente pas
d'évolution nette du pourcentage de translocation de 1'azote assimilé dans I'année.
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Tableau 1: Niveau de transfert d'azote par la translocation et la production de litiére en pourcentage par rapport
a l'azote assimilé annuellement par la végétation dans chaque site et chaque zone.

Sites Zones Translocation % Litiére %

Forét 3 40 60
2 26 74

1 32 68

Moyenne 33 66

Friche 3 6 94
2 21 79

1 27 73

Moyenne 18 82

Prairie 3 75 25
2 67 33

1 38 62

Moyenne 60 40

Quelques soient les quantités d'azote qui retournent au sol via la production de litiére,
la vitesse de libération de l'azote contenu dans les tissus chlorophylliens de la litiére est
dépendante du processus de décomposition (Diffusion, Immobilisation et Minéralisation). Ce
sont ces processus qui vont jouer sur la quantité d'azote réellement libéré au niveau du sol, et
plus ou moins influencer le temps de résidence de I'azote assimilé par la végétation.

L'évolution du rapport C:N lors de la décomposition montre que pour I'ensemble des
sites d'étude il atteint 25:1 environ 100 a 150 jours apres la chute de la litiére (Figure 10).
D'aprés Elliot et al. (Elliot and al. 1981), la minéralisation nette pourra alors avoir lieu.
L'azote libéré par la chute de la litiére est donc d'abord bloqué pendant environ 100 a 150
jours par l'immobilisation ou par le rapport C:N de la litiere, avant d'étre réellement libéré
sous forme inorganique dans le sol. Cette libération par la minéralisation est d'ailleurs
relativement lente pour les trois sites d'étude (Figure 9).

On observe néanmoins que les taux de décomposition sont significativement
supérieurs dans les 2 sites a strate herbacée majoritaire (Prairie et Friche) en comparaison au
site forestier (p=0.01). Cela est probablement dii a la présence plus importante de lignine dans
la litiére de la Forét. La teneur initiale en azote est supérieure dans la litiére de la forét (Figure
9), ce n'est donc pas cet aspect de la qualité de la litiére qui peut expliquer les différences de
taux de décomposition. En ce qui concerne le degré d'hydromorphie, a nouveau il ne semble
pas y avoir de relation claire entre les taux d'immobilisation mesurés et la position par rapport
au talus de ceinture (Figure 9. Cependant, certaines zones contribuent clairement a la rétention
de l'azote en hiver via l'immobilisation (zone 1 de la Prairie, zones 1 et 2 de la Friche...).
Dans ces cas, on n’observe pas ou peu de diffusion de l'azote juste apres le début de
l'incubation, mais une immobilisation nette avec des niveaux qui atteignent 140 et 170 % de la
quantité initiale d'azote dans la litiere (Figure 9). Les taux maximums d'immobilisation se
situent aprés 3 mois d'incubation, ce qui coincide avec la période hivernale lorsque
l'assimilation de l'azote par les plantes est négligeable. La phase de minéralisation a lieu 6
mois apres le début de l'incubation, ce qui correspond au printemps, c'est-a-dire lorsque le
prélévement de l'azote par les plantes est important. On peut donc en conclure que
I'immobilisation de 1'azote lors de la décomposition de la litiére aérienne est un important
processus de la rétention d'azote pendant I'hiver.

Concernant la litiére racinaire, aucun phénomeéne d'immobilisation n'a été observée
lors de sa décomposition et ce dans aucun des pays (Figure 14). Aux vues de la diversité des
sites d'é¢tude du programme NICOLAS, on peut supposer que cette tendance est extrapolable
aux autres types de couvertures végétales. Il semble donc que la litiére racinaire n'est pas
importante dans la rétention d'azote via le processus d'immobilisation. L'utilisation des bandes
de coton a permis d'avoir une idée de la fagon dont le systéme racinaire est décomposé (Figure
14). Cependant, il est clair que les tissus racinaires représentent un systéme hautement
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dynamique avec la formation de nouvelles racines, la mort de vieilles racines et leur
décomposition. Tous ces processus se déroulant tout au long de I'année en fonction de la
disponibilité des nutriments, du climat et des épisodes de crues principalement. D'aprés
Killham (Killham 1994), les racines et la rhizosphére occupent environ 1 % du volume du sol
dans lequel une grande partie du cycle des nutriments du sol a lieu. En forét, 30 a 90 % des
petites racines sont remplacées tous les ans, et ce turn-over racinaire peut représenter plusieurs
milliers de kilogrammes par hectare de forét (Fogel 1985). Le turn-over du systéme racinaire
peut étre déterminé par la nature des especes végétales, mais les facteurs environnementaux
sont au moins aussi importants. Ainsi, dans un sol riche en nutriments le turn-over sera plus
lent que dans un sol pauvre. Dans cette situation, les racines auront en effet tendance a étre
plus ramifiées et plus denses pour exploiter le plus grand volume de sol possible (Hodge et al.
2000).

Pour en revenir a la biomasse aérienne, la libération de 'azote prélevé dans l'année par
la végétation riveraine peut étre calculée comme étant le résultat net de la diffusion, de
I'immobilisation et de la minéralisation par rapport a la quantité d'azote qui retourne au sol par
la litiére (Tableau 2).

La Forét ne libére réellement dans 1'année que 4.5 % de I'azote contenu dans la litiére,
cette faible valeur est essentiellement le résultat d'une décomposition lente en générale et
d'une minéralisation réduite en particulier. Dans la Friche, 13.7 % de l'azote de la litiere est
libéré dans 'année, cela étant principalement due a une forte immobilisation de l'azote. Enfin,
la Prairie libére dans l'année 16.5 % de l'azote contenu dans la litiere grace a une
minéralisation suffisante au regard de la quantité d'azote contenue dans la liticre.

En termes d'azote retenu directement ou indirectement par la végétation, c'est-a-dire
par la translocation et I'immobilisation, la végétation de la Prairie permet de retenir 68 % de
l'azote assimilé dans l'année, alors que la Friche et la Forét retiennent 42 et 40 %
respectivement.

Tableau 2: Taux moyens des différents processus en g N m™ an”' jouant un réle dans la rétention de l'azote dans
les sites d'étude, les différentes zones de chaque site sont regroupées.

Végétation | Assimilation Translocation N Litiere Diffusion Immobilisation Minéralisation % N libéré par la litiere
1 2 3 4 5 6 Dans la premiére année
((6+4)-5)/3*100 (%)
Forét 9.07 3.03 6.04 0.26 0.64 0.65 4.5
Friche 25.20 4.57 20.63 6.23 9.55 6.15 13.7
Prairie 9.71 5.78 3.93 0.08 0.80 1.37 16.5

En résumé, l'azote prélevé par la végétation riveraine reste plus longtemps dans la
Forét et est plus rapidement remis en circulation dans la Friche et Prairie. Le turn-over de
l'azote semble donc d'autant plus rapide que la végétation dominante est jeune.

En terme quantitatif, il est clair que les plus grandes quantités d'azote sont prises en
charge par la végétation de la Friche (252 kg N ha an™ en moyenne, avec un maximum de
480 kg N ha™' an” dans la zone 3), alors que la Prairie et la Forét font jeu égal avec 97 et 91
kg N ha an™.

Enfin, la translocation et I'immobilisation permettent aux trois sites de bloquer sur
place une partie de 1'azote assimilé par la végétation pendant la période de croissance, soit 141
kg N ha™' an™ dans la Friche, 37 kg N ha" an™' dans la Forét et 66 kg N ha” an” dans la
Prairie.
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Le gradient d'hydromorphie, définit par les 3 zones d'étude de chaque site, ne semble
pas ressortir des analyses précédentes, une tentative d'évaluation des différences entre chaque
zone peut néanmoins étre tentée en regroupant les 3 sites (Tableau 3). La zone 3 est
clairement la zone ou le taux de prise en charge de 1'azote par la végétation est le plus fort
(224 kg N ha™! an'l). Le retour au sol par la litiere y est important (74 %), et la décomposition
se caractérise par une forte diffusion et d'importants taux d'immobilisation et de
minéralisation. Au final, 16 % de I'azote de la litiére retourne au sol dans l'année. La zone 3
est certainement une zone de premicre importance en terme de prise en charge des nutriments
arrivant par la nappe de subsurface, il s'agit effectivement de la zone d'interface entre les
terres agricoles et la zone humide qui regoit une eau chargée en azote.

En ce qui concerne la zone 2, la quantité d'azote assimilée par la végétation est plus
faible et peut correspondre a une plus forte compétition avec les micro-organismes du sol
consécutif a la diminution des teneurs en azote de la nappe, la translocation y est d'ailleurs
plus importante et l'azote perdue via la litiere en faible quantité. La décomposition se
caractérise par une forte minéralisation qui explique que 100 % de l'azote contenu dans la
litiere est libéré dans 1'année.

Enfin, la zone 1 présente une assimilation de I'azote supérieure a la zone 2 qui peut
s'expliquer par l'utilisation de nutriments autochtones, les nitrates allochtones ayant été
¢liminés par la dénitrification. De ce fait, la majorité de 1'azote prélevé retourne au sol via la
litiere et est a nouveau utilisé par la végétation. Cependant, la décomposition semble lente et
caractérisée par une forte immobilisation qui égale les quantités d'azote diffusées et
minéralisées.

Tableau 3: Taux moyens des différents processus en g N m™ an”' jouant un réle dans la rétention de l'azote dans
les 3 zones, les différents sites d'étude sont regroupés.

Végétation | Assimilation Translocation N Litiere Diffusion Immobilisation Minéralisation % N libéré par la litiere
1 2 3 4 5 6 Dans la premiére année
((6+4)-5)/3*100 (%)
Zone 3 22.43 4.47 16.63 5.90 7.39 4.16 16
Zone 2 9.6 5.15 0.62 0.36 1.28 2.01 175
Zone 1 12.09 3.76 10.7 0.32 233 2.01 50

Enfin, la translocation et 1'immobilisation dans les 3 zones bloquent une partie de
'azote assimilé par la végétation, soit 119 kg N ha an™' dans la zone 3, 64 kg N ha™' an™' dans
la zone 2 et 61 kg N ha™ an”' dans la zone 1.
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CONCLUSION

Le r6le de la végétation riveraine dans la régulation des flux d'azote provenant du
bassin versant agricole semble pouvoir se définir en plusieurs étapes.

Pour l'ensemble des 3 sites expérimentaux, la végétation permet tout d'abord de
stocker, lors de sa période de croissance, des quantités significatives d'azote. La production
primaire sur 'ensemble des 3 sites d'étude est en effet relativement élevée (9800 kg de matiere
séche ha™ an™, soit 150 kg N ha™ an™") et permet donc de limiter les pollutions diffuses au
printemps; la nappe de subsurface étant encore suffisamment élevée par rapport a la
profondeur du systéme racinaire (Figure 16). A titre de comparaison, le mais cultivé
intensivement peut produire jusqu'a 10 t ha™ de matiére séche, une pairie fauchée ou péturée
produit de 5 a 14 t ha' et une culture de blé peut atteindre 10.5 t ha (grain et paille).

Lors de la sénescence des tissus chlorophylliens, une partie non négligeable de 1'azote
prélevé pendant la période de croissance est conservée dans les tissus de stockage des plantes
via la translocation (44 kg N ha™' an™") (Figure 16).

La litiére subit ensuite la décomposition avec en premier lieu une libération immédiate
d'azote par diffusion (22 kg N ha™ an™), puis une immobilisation (37 kg N ha™' an™") par les
bactéries qui mobilisent aussi 1'azote inorganique situé a proximité afin de compenser le
rapport C:N encore élevé de la litiére. Enfin, la minéralisation est lente (27 kg N ha™' an™) et
libére progressivement l'azote sous forme inorganique, ce qui laisse la possibilité a la
dénitrification de I'éliminer ou bien d'étre repris a nouveau par la végétation (Figure 16).
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Figure 16: Schéma résumant la rétention et la perte d'azote moyenne mesurée sur les 3 sites d'étude lors d'un
cycle végétatif complet.
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La différence qui existe entre 1'azote assimilée et la somme de la translocation et de la
décomposition dans son ensemble, peut étre attribuée a un stockage a plus long terme sous
forme de bois (cf. Forét) ou bien a une perte par I'exsudation et la sénescence racinaires. En
effet, il reste @ pondérer ces résultats par rapport aux pertes d'azote dues a la décomposition
des tissus racinaires. Méme si aucune rétention d'azote due au phénomeéne d'immobilisation
n'a été observée, il n'en demeure pas moins que les quantités d'azote diffusée tout au long de
I'année par les tissus racinaires sont certainement loin d'étre négligeables (Figure 16).

Le type de couverture végétale comme facteur influencant la régulation des stocks
d'azote doit étre considéré avec précautions. Le site forestier semble étre aussi efficace en
terme de production primaire que la Prairie, ceci étant sans doute le résultat d'une strate
arborescente encore jeune et dont la croissance n'est pas terminée. En effet, lorsque les arbres
auront atteints leur maturité, leurs capacités d'assimilation devraient étre réduites (Omernick
et al. 1981). De plus, l'ombrage qu'entraine la strate arborescente limite la production
primaire de sa strate herbacée, limitant ainsi son effet d'obstacle hydraulique face aux
écoulements de surface. A l'inverse, un aspect positif de la présence d'une strate arborescente
est 1ié au fait que le systéme racinaire des arbres peut permettre une remontée de nappe,
favorisant ainsi la dénitrification de nitrates qui seraient autrement inaccessible (Whigham et
al. 1986, Charrier and Dusquesne 1995). Enfin, le temps de rétention de 'azote prélevé dans
la Forét semble étre plus long que pour les autres sites et favorise donc sa prise en charge par
d'autre processus.

La Friche se démarque clairement des deux autres sites par les quantités d'azote que sa
végétation utilise. Méme si la production primaire est essentiellement le résultat de la zone 3
située en pied de talus, il faut noter le fort taux d'immobilisation de 1'azote qui a lieu lors de la
décomposition. Cette activité bactérienne, nettement supérieure a ce que 1'on trouve dans les
autres sites d'étude, permet de limiter le lessivage de 'azote pendant la période hivernale.

La Prairie présente la plus forte capacité a retenir 1'azote grace a la translocation; mais
dans le méme temps sa vitesse de minéralisation accélére le turn-over de 1'azote de la liticre.
Par ailleurs, cette apparente rétention reste a étre corrigée par les pertes d'azote due au
systéme racinaire.

Le gradient d'hydromorphie n'a pas pu étre appréhendé pour chaque site séparément,
seule une analyse regroupant les trois types de couvertures végétales a permis de voir
apparaitre quelques caractéristiques. La zone en pieds de talus (zone 3) se distingue des autres
par des quantités d'azote prises en charge. Notamment, la quantité d'azote immobilisée y est
nettement supérieure. La zone 2 semble caractérisée par la proportion d'azote conservé dans
les organes de stockage par rapport a I'azote assimilé. Cette zone présente de faibles quantités
d'azote re-larguées par la litiere puis diffusées ou minéralisées, ces quantités annuelles
subissent cependant un turn-over extrémement rapide, la quasi-totalité¢ de I'azote contenu dans
la litiére étant libérée au sol dans l'année. Enfin, la zone 1, plus proche du cours d'eau et donc
plus souvent inondée, semble se caractériser surtout par une végétation utilisant
majoritairement des nutriments azotés autochtones.
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SYNTHESIS

Riparian zones are known to capture and transform nitrogen compounds from shallow
through-flowing groundwater. In this way riparian ecosystems can function as buffer zones to
diminish diffuse pollution of surface waters due to agricultural activities. Plant uptake and
denitrification can be considered the most important processes responsible for N retention. In
many “natural” riparian zones, however, nutrients taken up by plants remain in the system
only temporarily and may be released by mineralisation later. The rate of nutrient recycling in
ecosystems is determined by the longevity of plant parts, by the refractibility of litter
components and by the suitability of environmental conditions for decomposition.
Consequently, plants do not remove nutrients from the ecosystem but increase the residence
time of nutrients by a reduction in the mobility of N compounds. However, high nutrient
inputs into riparian buffer zones are expected to lead to an increased rate of nutrient cycling
because of a more rapid plant growth, shorter longevity of plant parts, higher nutrient contents
(decreased retranslocation) and lower contents of secondary metabolites in litter. In this way,
the increased nutrient availability would be expected to lead to a shorter retention time of
nutrients in the riparian buffer zone as a whole.

The aim of this study was to quantify the nutrient uptake in the vegetation, the nutrient
losses from plants through leaching and litter production, the decomposition and N
mineralisation / immobilisation in the three riparian zones with varying vegetation cover in
order to evaluate the importance of vegetation in the effective retention of nutrients in buffer
zones.

Considering all sites together, the vegetation growth stores a significant amount of
nitrogen. In the whole riparian strip, we found that above-ground biomass production was as
high as 9800 kg dry mass ha™' year™ or 150 kg N ha™' year™. Thus, diffuse pollution of surface
waters can be efficiently limited by vegetation uptake during the growing season; however the
groundwater level does have to be in contact with the roots. When the above-ground biomass
is about to die, a portion of the nitrogen contained in the green tissues is retranslocated in
other plants parts for storage. In this study we found 44 kg N ha year” of retranslocation as
an average for the whole riparian area. Following this, the litter falls to the ground and the
decay starts. First, there is a fast and short loss of nitrogen via leaching (22 kg N ha™ year™),
then the immobilisation process requires nutrients from the surrounding environment (37 kg N
ha”' year) to balance the still high C:N ratio of the fresh litter compared to that of the
decomposer community. This process can reduce the amount of available nitrogen and
phosphorus in the soil environment and contribute to the short-term retention of nutrients in
riparian zones. As litter production predominantly occurs in autumn, the retention
through immobilization mainly occurs over the winter period when plant uptake is low
and the risk of nutrient losses is high due to excessive rainfall. Hence, immobilisation may
be an important process in the N retention in buffer zones. Finally, the litter is slowly
mineralised and N compounds return to soil as inorganic nitrogen which is therefore available
to denitrification, vegetation uptake or leaching.

The difference between the absolute amount of N taken up and the amount of N
retranslocated and decayed can be attributed either to a long-term storage system like wood
production or to root exudates and death. In fact, the results of this study still have to be
balanced with the N losses due to the root turn-over which is certainly an important
component of the riparian nitrogen cycle (Fig. 16). Yet, from the above mentioned
experiments, it seems that the root litter can not be important in the nitrogen retention via the
immobilisation process, since the mineralisation is instantaneous after the beginning of the
litter formation (Figure 13).
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Given the young age of its tree canopy, primary production at the Forest site is as
important as in the Meadow; this will change once the canopy is mature with lower needs in
term of N assimilation. Furthermore, the shade of the tree leaves will limit the growth of
herbaceous species too. One positive aspect of the tree canopy is that the N retention time is
longer than in the other study sites. Indeed, only 4.5 % of the nitrogen content of the Forest
litter is released in the first year of decomposition, while the Shrub and the Meadow release
13.7 and 16.5 % respectively (Table 2). This is mainly due to the low decomposition rates. In
fact, the decomposition rates of the herbaceous-dominated riparian sites (Shrub and Meadow)
are significantly higher than the Forested one (p = 0.01). This is probably caused by the
presence of ligneous leaf veins in tree leaves and other differences in litter quality (e.g. lignin
content). Initial litter N content in forest derived litter was higher than herbaceous litter, so
that this aspect of litter quality cannot explain the differences in decomposition rate (Figure
8).

The Shrub vegetation differs from the other study sites in the amount of nitrogen
which is taken up, since the primary production results mainly from the vegetation located in
Zone 3 (Upland side). However, the amount of immobilised nitrogen in zone 3 of the Shrub
site is also important and must significantly restrict the loss of nitrogen via leaching in the
winter period. The high N uptake in the Shrub site (25 g N m™ year™) is comparable to that
found in natural Phragmites marshes. The other sites have values of 6-10 g N m™ year’,
which is within the range characteristic for eutrophic wetlands. The maximum value in
constructed, extremely high loaded Phragmites wetlands is about 120 g N m™ year ™.

The Meadow vegetation has the highest capacity to delay nitrogen release to soil.
Indeed, the retranslocation capacity and the immobilisation rate are important and 68 % of the
yearly nitrogen uptake is momentarily "blocked" via these processes (Table 2). Yet, the
mineralisation rate compared to the total amount of nitrogen in the litter allows a fast
liberation of inorganic nitrogen.

We did not find any obvious relation between N loading and plant uptake. This does
not imply that there was no variation in biomass production or plant N concentrations between
sites (Tables 2 and 3). The absence of a relation of plant uptake with N loading may be
explained by growth limitation by other macronutrients such as P, K, by light or by flooding.
Another explanation may be that N is very efficiently removed by soil processes as
denitrification, so that actual availability of N for plants is strongly reduced. Another
possibility may be that the high C:N ratios of the fresh litter (from 33.9 to 34.7) make the
decomposers (lower C:N ratio, about 5:1) dependant on the inorganic nitrogen which is the
immobilised and not available for plant assimilation (Killham, 1994; Hodge et al., 2000).

The hydromorphic gradient was mainly obscured by the differences in species
composition from zone 3 to zone 1. However, we grouped the three study sites and discussed
the few characteristics that come out from this averaging (Table 3). The upper zone, i.e. zone
3, is remarkable in the amount of nitrogen which is cycling through the vegetation; the
immobilisation rate is significantly higher than in the other zones. The intermediate zone, i.e.
zone 2, is characterized by the percentage of the nitrogen uptake which is retranslocated. This
zone has low leaching and mineralisation rates, though the nitrogen turn-over is relatively fast
since the amount of mineralised nitrogen is almost equivalent to the N content of the litter.
Finally, the lower zone, i.e. zone 1 closest to the stream and more often submerged, is
characterized by vegetation which grows mainly by using autochthonous nitrate.
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Les Zones Humides de Fonds de Vallée et [a Régulation des
Pollutions Azotées Diffuses.

CONCLUSION GENERALE

L'analyse de I'hydrologie de nos sites d'étude s'est néanmoins révélée utile pour la
compréhension des mécanismes responsables de la diminution des teneurs en nitrates dans
I'eau de subsurface. L'identification des principaux réservoirs qui participent a 1'hydrologie
globale de la plaine inondable fut une premiére étape nécessaire mais non suffisante.
D'apparence relativement simple, le fonctionnement hydrologique de la zone riveraine se
caractérise en fait par une forte complexité des écoulements et des liens qui unissent les
réservoirs dans le temps et dans l'espace. Les facteurs qui contrélent cette complexité sont
principalement le régime pluviométrique et la géomorphologie du site. A ce titre, il est
intéressant de noter la pérennité de l'impact du bras mort (ancien lit du cours d'eau) qui tient
toujours le role de drain naturel des flux hydriques parcourant la zone riveraine.

On retiendra principalement que les apports d'azote allochtones se font par la nappe de
versant qui pénétre dans la zone riveraine au niveau du talus de ceinture puis rejoint le bras
mort. Ce dernier se déverse dans le cours d'eau en aval de la zone riveraine. La nappe de
versant subit une élimination des nitrates a l'entrée de la zone humide, c'est a dire dans les
premiers métres situés entre le talus de ceinture et le bras mort. Des phénomenes de dilution
avec une nappe profonde et captive faiblement chargée en nitrate ont lieu aupres du bras mort,
mais ils sont néanmoins limités dans le temps. Par ailleurs, une anomalie de la topographie de
la nappe est visible en période séche et semble trahir la présence d'écoulements préférentiels
probablement dues a des discontinuités pédologiques. Il n'en demeure pas moins que des
phénoménes de rétentions biologiques de 1'azote ont pu étre mis en évidence dés l'entrée dans
la ripisylve avant méme d'atteindre la zone de dilution potentielle. L'interface entre zones
humides et terres agricoles est donc essentielle dans la régulation des pollutions azotées
diffuses. Les estimations de flux d'azote et de taux de rétention, bien que sujets a de trop
nombreuses approximations, ont tout de méme permis d'évaluer l'efficacité de cette
régulation.

Les investigations concernant les paramétres physico-chimiques du sol et les processus
utilisant 1'azote ont permis d'approfondir la répartition spatiale et temporelle de l'activité
dénitrifiante.

Celle-ci se distribue inégalement le long des profils de sol. En effet, les plus fortes activités
sont localisées dans les 25 premiers centimetres du sol et diminuent avec la profondeur. Ce
gradient est présent en permanence, sans que la saison ou le type de végétation ne présentent
d'influence significative. En fait, les facteurs explicatifs de l'activité dénitrifiante in Situ et
potentielle sont différents d'un horizon a I'autre et tendent & montrer que la dénitrification en
profondeur est relativement indépendante des paramétres physico-chimiques, du moins a
1'échelle de temps appréhendée au cours de ces travaux.

En termes quantitatifs, les activités dénitrifiantes in situ mesurées en profondeur restent
significatives tout au long de I'année dans les trois sites d'étude. La capacité d'élimination des
pollutions azotées diffuses de ce processus est donc présente toute l'année et sans effet
apparent de la végétation. Les quantités d'azote recyclées par la dénitrification seront d'autant
plus importantes que le volume de contact entre le sol et la nappe sera grand.

L'horizon de surface se différencie par une dénitrification potentielle plus forte mais
aussi par une plus grande sensibilité aux variations saisonniéres de certains facteurs limitant
(anaérobiose et fourniture en nitrates). Ces facteurs se répartissent le long des transects;
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'anaérobiose est d'autant plus limitante que la zone est proche du talus, alors que les nitrates
sont de plus en plus limitant au fur et & mesure que l'on s'éloigne du pied de talus. Cette
répartition suit celles du gradient d'hydromorphie et de la disparition progressive des nitrates
le long des transects.

La zone 3 (pied de talus) se démarque des autres zones par une potentialité de
dénitrification plus importante jusqu'a 50 cm de profondeur. Elle peut étre définie comme la
zone active dans laquelle se déroule la majorité de la rétention de I'azote par la dénitrification.
La zone 2 peut y étre associée alors que la zone 1 correspond plutot a la zone potentielle
pouvant se révéler efficace si les nitrates devaient l'atteindre. L'évolution spatiale de la zone
active semble réduite en terme de position par rapport au talus, par contre 'augmentation du
volume d'échange entre sol et nappe a l'intérieure de cette zone joue un role essentiel dans
l'intensité du recyclage qui y a lieu. La spécificité de la zone 3 met en évidence l'importance
de la zone d'entrée des nitrates allochtones. En termes de gestion des zones riveraines dans
une optique de protection de la qualité des eaux de surface, il apparait clairement que la
longueur d'interface entre bassin versant agricole et zone humide est plus importante que la
surface totale de zone humide.

Enfin, la comparaison des trois types de couvertures végétales en termes d'impact sur
les capacités dénitrifiantes ne laisse pas apparaitre un type de végétation plus "efficace" qu'un
autre. En effet, la fourniture de carbone n'est pas limitante dans les 3 sites et peu de
différences significatives ont été trouvées entre les différentes végétations. En fait, les 3 sites
d'étude se trouvent tous sur le méme versant et sont géographiquement trés proches les uns
des autres. Les caractéristiques du sol y sont donc trés similaires, de méme que leurs
topographies et les niveaux d'entrée en nutriments via la nappe de versant. Il semble donc que
ces caractéristiques communes liées a la géomorphologie globale du fond de vallée soient plus
pertinentes, dans une méme région, pour prédire une éventuelle capacité tampon de la zone
humide, plutdt que le type de couverture végétale.

En définitive, la structure spatiale et temporelle de la dénitrification révele une activité
dénitrifiante sans doute capable d'éliminer une partie des nitrates allochtones transportés par la
nappe de versant jusqu'a la zone humide. Cependant, il restait difficile de conclure que toute
I'élimination était le résultat de ce seul processus biologique, surtout si l'on considére
l'utilisation de I'azote par la végétation en période de croissance.

Dans ce sens, l'utilisation de 1'abondance naturelle des isotopes stables de l'azote a
confirmé plusieurs informations importantes.

En premier lieu, la dénitrification se révéle étre bien responsable de la majeure partie de la
rétention des nitrates le long des transects, et cette ¢limination a lieu aussi en profondeur. Par
ailleurs, les teneurs en "N permettent de confirmer que la zone active ou la dénitrification
¢limine le plus les nitrates se situe bien a proximité du talus. Enfin, 'abondance naturelle en
>N de l'eau a permis de vérifier que les phénomenes de dilution avec une eau peu chargée en
nitrates étaient quasiment nuls en dehors de la période de dome piézométrique.

Au-dela de du renforcement de ces résultats, de nouvelles informations ont été apportées par
la mesure des 8N des nitrates de la nappe et des tissus de la végétation. En effet, la
dénitrification montre des variations saisonniéres avec des activités plus fortes en Eté et plus
faible en Hiver. Dans le méme temps, il apparait que la végétation riveraine utilise plutot de
l'azote enrichi en "N par le processus de dénitrification et que sa participation a la rétention
des nitrates est faible en Eté. Tout ceci est en opposition avec le schéma classique dans lequel
la dénitrification serait plus active en Hiver et la végétation plus active en Eté. La
complémentarité de ces deux processus est donc toujours réelle mais selon un schéma inverse.

La complémentarité de l'assimilation végétale et de la dénitrification se manifeste a
divers niveaux. La végétation retient temporairement l'azote et la transforme en éléments
organiques qui sont restitués au sol. De part leur nature plus complexe et les conditions du
milieu, ces composés organiques sont long a re-transformer en azote inorganique. Cette
lenteur est favorable a la dénitrification puisqu'elle a le temps de les utiliser. De plus, la
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décomposition s'accompagne d'une immobilisation de 1'azote inorganique qui a lieu a la saison
ou il est le plus susceptible d'étre lessivé par les pluies. L'azote est immobilisé puis lentement
minéralisé a la saison qui correspond a la reprise de la végétation qui peut donc l'utiliser. La
minéralisation continue et c'est la dénitrification qui peut aussi profiter de cette source d'azote.
Un autre aspect de la complémentarité se situe dans la dichotomie du sol avec les racines dans
les horizons superficielles et la dénitrification en profondeur grace au carbone provenant de la
végétation.

En fait, le sol des zones humides riveraines semble devoir étre considéré comme
I'assemblage de 2 compartiments: I'horizon de surface (environ les 50 premiers centimeétres)
qui subit les plus fortes fluctuations de nappe et 1'horizon situé au dela de 75 cm de
profondeur ou la nappe s'écoule continuellement. En hautes eaux, ces 2 compartiments
participent a la rétention de l'azote par la dénitrification sur l'ensemble du profil et par
l'assimilation végétale sur les 50 premiers centimétres (zone racinaire). En basses eaux, les
nitrates de la nappe sont seulement éliminés par la dénitrification en profondeur, méme si une
remontée par capillarité vers les 50 premiers centimétres peut exister. Ainsi, la végétation
riveraine est essentiellement reliée a I'horizon de surface, méme si elle peut aussi avoir des
effets indirects sur les horizons plus profonds (fourniture de carbone).

L'analyse du cycle de la végétation dans chacun des sites d'étude a mis en évidence la
forte capacité de production de la végétation riveraine en général. Cette production entraine
donc une rétention temporaire d'azote en quantités non négligeables. A la chute de la litiére
une majeure partie de cet azote retourne au sol, mais d'autres processus permettent
d'augmenter son temps de résidence dans la zone humide. La translocation et l'immobilisation
limitent en effet le lessivage de 'azote. De plus, la minéralisation est relativement lente et
entraine une libération progressive des composés azotés sous forme inorganique, laissant ainsi
la possibilité a la dénitrification et a la végétation de les réutiliser. Les différentes couvertures
végétales se distinguent les unes des autres par quelques caractéristiques. La Friche présente
la plus forte production primaire et des taux d'immobilisation importants permettant sans
doute de limiter le lessivage de l'azote en période hivernale. La Prairie posséde une forte
capacité a "retenir" l'azote assimilée grace a la translocation, cependant 1'azote libéré est
rapidement minéralisé. Enfin, la Forét présente une productivité primaire relativement
importante et I'azote contenu dans sa litiere est trés lentement minéralisé.

L'effet du gradient hydromorphique sur le cycle de la végétation s'est révélé difficile a
appréhender. Seul un regroupement des 3 sites d'étude a fait ressortir quelques indications. La
zone 3 se distingue en effet par une forte production primaire et une importante capacité
d'immobilisation lors de la décomposition de la liticre. La zone 2 se caractérise par une forte
translocation, mais aussi par une litiere rapidement décomposée. Enfin, la zone 1 semble se
singulariser par une végétation utilisant plutdt des nutriments azotés autochtones.

A titre indicatif, les Figures 1, 2 et 3 présentent les moyennes annuelles dans chaque
site des divers processus et compartiments en relation avec I'azote. Ces cycles sont inspirés de
la Figure 1 du chapitre "Végétation". Ils tiennent compte des mesures qui concernent la
végétation, mais aussi des valeurs obtenues lors de 1'é¢tude de 1'azote dans le sol (cf. chapitre 2)
et des flux estimés dans le chapitre 1. Concernant les valeurs provenant de 1'étude du sol, les
quantités par m? sont calculées en prenant en compte les 50 premiers centimetres. Ce choix est
basé sur le fait que le systéme racinaire est principalement localisé dans cette zone. Les flux
utilisés ici sont ceux calculés dans le chapitre 1 pour la période hivernale et sont appliqués aux
concentrations a I'entrée et a la sortie de chaque site. Ils correspondent a ce qui entre ou sort
de la section de zone humide prise en compte (environ 10 m) dans chaque site d'étude sur un
an.
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Figure 1: Schéma du cycle de I'azote dans la Forét a partir des données issues de I'ensemble des travaux de cette
these. Les chiffres présentés sont des moyennes annuelles.

Dans la Forét, environ 85 g d'azote par an sont €liminés de 1'eau de nappe lors de son
trajet le long des transects. Cette quantit¢ est donc prise en charge par les processus

biologiques du site.

163



FRICHE DNT = 42 g mZan? ou 115 kg Nihali
1 m? sur 50 cm de profondeur DEA = 155 g Mm2an? ou 4.25 kg IWha;
Diffusi
- cIE iffusion
5 F ti O O
Biomasse == Litiere
1343 litiére 1909 3
A
= o - N
.S RS .© Décomposition
= = 457 =
2520 = 5 ] 826
- T ZL o S SOL
" E 615 - v
[#7]
<1 ia 5 21.3 kgfm? MO
= | Mat Org. Sol
. Formation . o »~ 780
Biomasse —>»| Litiére S . .
litiére 'g Minérallisation
.5 0.031
It Mm?an! "8
g mZan’ o g 9.55
Assimilation v | .E
. 2,80
20O Maturel = 1.8 g M m=2 an?! ou 495 g Wiha s -
W Beactérien = 10 N,ming¢ral
Idin Potentielle = 808 g Mm =2 an-l
35 g Nm!an! 0 83 gNmtan'!
Eau de Nappe

Figure 2: Schéma du cycle de l'azote dans la Friche & partir des données issues de I'ensemble des travaux de
cette thése. Les chiffres présentés sont des moyennes annuelles.

Pour la Friche, les flux d'azote en jeu sont dans I'ensemble nettement plus importants
que pour les 2 autres sites, et pourtant la diminution des flux d'azote entrant dans la zone et
l'activité dénitrifiante sont, en moyennes annuelles, plus faibles que dans les autres sites.
L'immobilisation trés forte peut laisser penser qu'une importante compétition pour la
ressource en nitrate en est a 1'origine. La forte teneur en azote bactérien semble confirmer ce
point.
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Figure 3: Schéma du cycle de 'azote dans la Prairie & partir des données issues de l'ensemble des travaux de
cette thése. Les chiffres présentés sont des moyennes annuelles.

La Prairie présente la plus forte réduction des flux d'azote qui entrent dans la zone (92
%). Les fortes teneurs en mati¢res organiques et l'importante activité dénitrifiante potentielle
en sont sans doute a I'origine.

En conclusion, le croisement incessant des différents travaux menés lors de cette thése
ont permis d'appréhender les mécanismes de rétention des pollutions azotées diffuses qui ont
lieu dans les zones humides de fonds de vallée et d'infirmer ou de confirmer les hypothéses de
recherches.

La complexité¢ de l'organisation hydrologique des zones riveraines est démontrée et
permet de reconsidérer leurs capacités tampons dans une optique plus large prenant en
compte, notamment, la diversité des sources, la géomorphologie du site et sa situation par
rapport aux flux d'azote allochtones. Ceci est particulierement vrai dans la région Bretagne ou
les zones humides de fonds de vallée ont pour la plupart été exploitées et aménagées par le
passé, changeant de fagcon notable leurs organisations naturelles, et donc leur apparence qui
peut parfois étre trompeuse pour qui veut évaluer leurs capacités tampons.

La zone active, en termes de rétention d'azote, est clairement définie. Il s'agit des tous
premiers métres de zone humide situés tout de suite apres le talus de ceinture. Sa position ne
semble pas varier selon les saisons, mais 1'échelle de temps utilisé ici est relativement courte.
L'éventuel aménageur doit étre conscient que si cette zone active existe, c'est aussi grace a la
présence du reste de la zone humide se trouvant entre elle et le cours d'eau. La zone
"potentielle" présente un intérét certain dans l'éventualité d'une augmentation des flux, mais
elle possede aussi d'autres intéréts qui sont tout autant d'actualité: limitation des crues, habitat
pour la faune et la flore...et quid des autres polluants transportés par la nappe (pesticides,
métaux lourds, phosphates...)? Rien ne prouve en effet que la zone active pour la rétention de
l'azote soit la méme pour d'autres éléments indésirables. L'azote 15 s'est révélé trés utile pour
comprendre cet aspect 1a. Enfin, bien qu'en opposition avec la littérature, nous avons trouvé
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que dans nos sites la dénitrification était plus intense en Eté qu'en hivers. Mais ceci doit étre
relativisé en raison des différences notables de flux et de volumes d'échange entre nappe et sol
qui caractérisent ces saisons.

La nature de la couverture végétale ne s'est pas avérée €tre un facteur déterminant des
niveaux de rétention de l'azote au sein des sites étudiés. En fait, le contexte
hydrogéomorphologique identique aux trois zones impose son contrdle sur les capacités
tampons, et le type de végétation n'est plus essentiel si la fourniture de carbone qu’elle assure
est suffisante en quantité et en qualité. Cependant, cet état de faits changera avec l'évolution
de la végétation, notamment via les successions végétales étant donné que les sites ne sont pas
perturbés par des activités humaines. Enfin, le phénoméne d’immobilisation hivernale de
I’azote, qui a lieu lors de la décomposition de la litiére, met en évidence un autre intérét
certain de la végétation dans la rétention des flux de nitrate.

Au final, les zones humides en bordure de petits cours d'eau ont bel et bien un role
dans la rétention des flux d'azote provenant des bassins versants agricoles, leur effet
protecteur sera d'autant plus important que la longueur d'interface entre zone humide et bassin
versant sera grande. Il ne faut cependant pas oublier qu'un cours d'eau posseéde 2 berges. On
peut reprendre 1'image des "reins" du paysage agricole, les zones riveraines entourant un cours
d'eau permettent effectivement de "filtrer" bon nombre de composés indésirables dans 1'eau,
mais si I'un des deux "reins" manque, alors la moitié de ces substances atteindra le cours
d'eau.

Les zones de fonds de vallée sont donc intéressantes pour aider a protéger la qualité
des eaux de surface, mais il est clair qu'elles ne peuvent pas étre le seul moyen utilisé pour
réduire les pollutions azotées diffuses. Une réflexion quant a la disposition des différents
types de cultures dans le bassin versant peut étre une piste intéressante, mais il n'en demeure
pas moins qu'une réduction des intrants et une optimisation de leur utilisation serait encore
plus efficace.
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