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Résumé 

Les températures augmentent deux à trois fois plus vite en Arctique que sur 

le reste de la planète. En conséquence, la profondeur du sol dégelant annuel-

lement (couche active) s’accroît, les immenses quantités de carbone (C) con-

tenues dans le pergélisol sont de plus en plus respirées vers l’atmosphère, 

tandis que la productivité primaire augmente à travers l’Arctique. 

Toutefois, l’évolution du fonctionnement des écosystèmes arctiques ne dépen-

dra pas que de l’effet direct de l’augmentation des températures. Les forts 

gradients de teneur en eau du sol présents sur de faibles distances créent des 

entités discrètes dans les paysages Arctiques. L’évolution de ces milieux dé-

pendra non seulement de l’évolution des précipitations, mais aussi de la ma-

nière dont la géomorphologie périglaciaire sera perturbée par les change-

ments climatiques. La toundra arctique est aussi fortement limitée en nutri-

ments, tels que l’azote (N) et le phosphore (P). La disponibilité des ces der-

niers devrait augmenter avec l’augmentation de la décomposition, mais l’in-

tensité de cette augmentation dépendra de la dynamique des populations mi-

crobiennes. Le broutement cause des transitions entre des types de végétation 

distincts et altèrent le stockage du C dans les sols. La dynamique des popula-

tions d’herbivores, et donc de l’intensité du broutement, dépendra d’une inte-

raction complexe entre la disponibilité de la nourriture et sa qualité. 

L’objectif de cette thèse est de quantifier l’impact des variations passées, pré-

sentes et futures de la teneur en eau du sol, de la disponibilité en nutriments 

et de l’intensité du broutement sur le fonctionnement de la toundra arctique. 

En utilisant des approches de pointes, notre but est de décrire certains pro-

cessus clés qui influencent la variation de la végétation, la diffusion de la cha-

leur dans le sol, ainsi que la qualité de la matière organique stockée dans le 

pergélisol. 

Nous quantifions d’abord l’impact actuel de la teneur en eau du sol, de la 

disponibilité en nutriments et du broutement sur les traits fonctionnels des 

communautés de plantes vasculaires de la toundra. Notre but est d’intégrer 

les stratégies d’acquisition de l’azote au cadre conceptuel décrivant la 
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variation des traits fonctionnels des plantes vasculaires arctiques. Contraire-

ment à ce qui est attendu, les stratégies d’acquisition de l’azote représentent 

un axe stratégique distinct, relié à la teneur des feuilles en azote et non à leur 

durabilité. En quantifiant la variation des traits moyens pondérés des commu-

nautés dans différents habitats alignés le long d’un gradient d’humidité du 

sol, nous montrons que la teneur en eau du sol exerce une sélection forte sur 

les stratégies d’acquisition de l’azote. Indépendamment, la disponibilité en 

azote minéral favorise les stratégies à faible durée de vie foliaire, tandis que 

le broutement sélectionne des plantes à petites statures avec de petites 

feuilles. Lors de la définition des axes stratégiques décrivant les plantes Arc-

tiques, nous proposons de considérer les stratégies d’acquisition et d’utilisa-

tion de l’azote comme potentiellement indépendantes de l’acquisition et de 

l’utilisation du C. 

Dans le deuxième chapitre, nous quantifions l’impact de la disponibilité en 

nutriments et du broutement sur la dynamique de la couche active et le dé-

veloppement du pergélisol. En exploitant une expérience à long terme croi-

sant la fertilisation en N et P à une protection contre le broutement, nous 

montrons que l’accumulation organique provoquée par une disponibilité en 

nutriments accrue accélère le développement du pergélisol. À l’inverse, le 

broutement limite le développement du pergélisol par retrait de la matière 

organique. De plus, l’accumulation organique cause un assèchement des ho-

rizons supérieurs, limitant le dégel de la couche active. Nous suggérons que 

des processus biologiques variant à l’échelle de décennies peuvent impacter 

le développement du pergélisol et la sensibilité de ce dernier à l’augmentation 

des températures. 

Dans le troisième chapitre, nous proposons et testons un cadre conceptuel 

expliquant les variations de la signature en isotopes stables du C et de l’azote 

dans le pergélisol à travers l’Arctique. En analysant des données compilées de 

la littérature, nous montrons 1) que le fractionnement isotopique de l’azote 

durant la décomposition passée est similaire dans les sols minéraux et orga-

niques, et 2) que, au contraire, le fractionnement isotopique du C diffère entre 

les sols organiques et minéraux. Dans les horizons à faible teneur en C, le 
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stockage de matière organique se fait par accumulation de résidus microbiens 

enrichis en 
13

C. Dans les horizons organiques, l’accumulation de C a été réa-

lisée à travers la respiration des composés les plus labiles de la matière orga-

nique et la rétention des molécules les plus récalcitrantes, appauvries en 
13

C. 

Le test de notre cadre conceptuel suggère que la réaction du C du pergélisol 

à une augmentation des températures dépendra de la teneur en eau des ho-

rizons dégelés. Une rupture avec les conditions passées d’accumulation, par 

exemple à travers un assèchement des horizons organiques, pourrait drasti-

quement accélérer la respiration de ce C millénaire. 

Cette thèse montre l’importance de facteurs indirectement reliés à l’augmen-

tation des températures pour le fonctionnement de la toundra arctique. À tra-

vers les trois chapitres, elle met en valeur le rôle clé de la teneur en eau du 

sol. Cette dernière influence la nutrition de la végétation, la diffusion de la 

chaleur dans le sol et la décomposition, parfois de manière contre-intuitive 

L’extrapolation de la variation future de l’humidité du sol, de la disponibilité 

en nutriments et du broutement révèle des rétroactions qui pourraient atté-

nuer les émissions de C arctiques, par exemple à travers l’influence de la vé-

gétation sur la température du sol et la décomposition. 

MOTS-CLÉS : Pergélisol, Toundra, Arctique, Décomposition, Communautés 

végétales, Fertilisation, Broutement 
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Abstract 

The Arctic warms at a rhythm twice to three times greater than the global 

average. Consequently, massive Carbon (C) stocks stored in the permafrost 

are respired towards the atmosphere, while primary productivity increases. 

However, future arctic tundra functioning will not depend only upon the im-

pact of increasing temperatures. Strong soil water content (SWC) gradients 

create discrete habitats with contrasted functioning over short distances in 

arctic landscapes. Future SWC will not only depend upon the expected in-

creased precipitations, but also upon the way periglacial geomorphology will 

be transformed by climate change. Arctic tundra productivity is strongly lim-

ited by nutrients, such as nitrogen (N) and phosphorus (P). Nutrient availa-

bility should augment because of increased decomposition, but the intensity 

of this increase will depend upon plant and microbial population dynamics. 

Finally, grazing causes transitions between discrete vegetation types and lim-

its C accumulation in soils. Grazing intensity will change with varying herbiv-

orous populations following changes in climate related food availability and 

quality. 

This thesis aims to quantify the impact of past, present, and future variations 

in SWC, nutrient availability and grazing intensity on arctic tundra function-

ing. Using state of the art approaches, our goal is to describe key processes 

influencing vegetation properties, heat diffusion in soils and the quality of 

OM in the permafrost. 

We first quantify the impact of current SWC, nutrient availability and grazing 

on functional traits of High-Arctic tundra vascular plants. Our goal is to inte-

grate plant N acquisition strategies into the conceptual framework describing 

functional traits variation of Arctic vascular plants. Contrary to what was ex-

pected, N acquisition strategies represented a distinct strategical axis, linked 

to leaf N content but not to leaf lifespan. By quantifying relationships between 

environmental variables and community weighted mean traits along a SWC 

gradient, we show that variation in soil moisture strongly selects for different 

N acquisition strategies. Independently, mineral nitrogen availability favored 
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short-lived leaves, whereas grazing selected short plants with small leaves. 

We thus propose to separate strategies of N acquisition and turn-over from C 

turn-over when studying arctic plant communities. 

In the second chapter, we quantify the impact of nutrient availability and 

grazing of active layer dynamics and permafrost development. By sampling a 

long-term experimental design crossing N and P fertilization with protection 

from grazing, we show that permafrost development is accelerated by organic 

accumulation following increased nutrient availability. Conversely, grazing 

limits permafrost development by OM removal. Moreover, organic accumula-

tion causes the drying of horizons at the top of the soil, limiting active layer 

thaw. We show that biological processes acting at decadal scales can impact 

permafrost development and its sensitivity to climate change. 

In the third chapter, we propose and test a conceptual framework explaining 

C and N stable isotope variation in the permafrost across the Arctic. By ana-

lysing data gathered in the literature, we show that 1) N isotopic fractionation 

was similar in mineral and organic soils, and 2) C isotopic fractionation dif-

fered between mineral and organic soils. In low C horizons, OM was stored 

by accumulation of 
13

C enriched microbially derived OM. In organic horizons, 

C accumulated mostly through the respiration of 
13

C enriched labile molecules 

and the storage of 
13

C depleted recalcitrant plant tissues. The test of our con-

ceptual framework suggests that the response of permafrost C stocks to in-

creased temperature will depend upon the water content of thawed horizons. 

A disruption from past conditions of accumulation would probably dramati-

cally increase respiration of millennial C stocks. 

This thesis highlights the importance of ecological drivers indirectly linked to 

temperature for arctic tundra functioning. Through the three chapters, the 

particular importance of soil water content is highlighted. Soil moisture influ-

ences vegetation N acquisition, soil heat transfer and decomposition, some-

times in counter-intuitive ways. Extrapolating future SWC, nutrient availabil-

ity and grazing intensity reveal potential feedbacks which could attenuate 

Arctic C emissions, for example through the influence of vegetation on soil 

temperature and soil OM decomposition. 



 

 

 

Introduction 
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Introduction 

L’Arctique 

Froid et sol gelé 

L’Arctique, cette région éloignée et peu peuplée, accueille un biome unique. 

La majorité de cette région est caractérisée par de très courtes périodes de 

jour l’hiver, et par un jour très long durant l’été (Schultz, 2005). La faible 

quantité d’énergie solaire incidente en fait une région froide, tant en été qu’en 

hiver (Schultz, 2005). L’omniprésence de la neige sur les terres et sur la glace 

de mer durant la plus grande partie de l’année renvoie une partie importante 

de cette énergie solaire (Overland et al., 2017). En conséquence, la surface 

végétalisée est couverte par la toundra, une végétation sans arbres, arbustive 

et herbacée. 

Le climat froid qui caractérise l’Arctique provoque le développement d’un sol 

durablement gelé : le pergélisol (French, 2017b). Le pergélisol peut s’enfon-

cer jusqu’à plusieurs centaines de mètres de profondeur, où l’énergie géother-

mique lui fait passer le point de congélation. Des millénaires de croissance du 

pergélisol ont causé l’accumulation d’un stock de carbone remarquable 

(Hugelius et al., 2014). Le pergélisol contient à lui seul autant de C que l’at-

mosphère (Canadell et al., 2021). Le pergélisol peut se développer de manière 

syngénétique ou épigénétique (French and Shur, 2010). Le pergélisol syngé-

nétique se développe en suivant l’aggradation de la surface. La surface s’élève 

régulièrement suivant l’expansion de la glace de profondeur et l’accumulation 

de sédiments ou de matière organique. Le pergélisol épigénétique se déve-

loppe par gel du sol de la surface vers le fond, après que les sédiments ou la 

matière organique se soient accumulés. Dans les deux cas, seule une infime 

partie du sol dégèle annuellement, durant les mois les plus chauds : la couche 

active. 

Bien que d’étendue limitée, la couche active est d’une importance toute par-

ticulière pour la vie des écosystèmes arctiques. Le dégel commence après la 

fonte des neiges, lorsque le soleil réchauffe la surface humide (French, 

2017b). Cela déclenche le début de la saison de végétation. La profondeur 

maximale de la couche active et atteinte après la fin de la saison de végétation 
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(Riley et al., 2021). L’énergie solaire incidente est alors trop faible pour la 

photosynthèse, mais le sol a accumulé toute la chaleur de l’été. Le regel se 

déroule lorsque l’énergie solaire incidente devient trop faible pour réchauffer 

la surface. La température de l’atmosphère devient plus froide que celle du 

sol, et ce dernier perd de la chaleur vers l’atmosphère jusqu’à être complète-

ment gelé. 

D’importants processus géomorphologiques sont associés aux phénomènes de 

gel et dégel dans les sols arctiques. La cryoturbation est une perturbation du 

sol causée par l’augmentation du volume de l’eau lorsqu’elle gèle et par la 

migration de l’eau vers les horizons les plus froids (Bockheim and Tarnocai, 

1998). Le gel de l’eau dans des fentes de rétraction thermique cause par 

exemple la formation de coins de glace (French, 2017a). Les coins de glace 

peuvent former des réseaux qui dessinent des paysages polygonaux de renfle-

ments et de dépressions (French, 2017a, Frappier and Lacelle, 2021). Le gel 

hétérogène du sol peut concentrer la glace localement, causant l’élévation de 

petits reliefs appelés hummocks (Grabe, 2003). La cryoturbation est à l’ori-

gine de nombreuses autres formes périglaciaires dont l’énumération dépasse 

le cadre de cette thèse. La cryoturbation peut créer de grandes surfaces sans 

végétation et enfouir les horizons plus jeunes du sol en profondeur (Xu et al., 

2009), où ils peuvent devenir protégés par le gel. 

Hétérogénéité 

Malgré ces traits et processus communs à tous les écosystèmes arctiques, les 

conditions à travers l’Arctique sont hautement hétérogènes. Il est nécessaire 

d’être conscient de cette hétérogénéité avant de tenter toute généralisation. 

La classification la plus simple consiste à séparer l’Arctique en Haut et Bas-

Arctique (Bliss, 1981). Les écosystèmes du Bas-Arctique sont caractérisés par 

un couvert végétal quasi continu, avec une faible surface de sol dénudée par 

les phénomènes de gel-dégel. C’est le domaine des arbustes nains érigés dans 

les milieux plus secs, des toundras à touradons dans les zones imparfaitement 

drainées et des marais à Cypéracées dans les zones d’accumulation d’eau. La 

dynamique des écosystèmes du Haut-Arctique est quant à elle dominée par 

les phénomènes géomorphologiques périglaciaires, avec un couvert végétal 
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bien plus épars que dans le Bas-Arctique. C’est le domaine des arbustes nains 

prostrés, des plantes herbacées et des plantes en rosette. Les milieux les plus 

arides du Haut-Arctique sont appelés déserts polaires, la végétation couvrant 

moins de 10 % de la surface (Bliss 1981). Bien que cette classification soit 

éclairante, la végétation arctique à une latitude donnée est hautement hété-

rogène. 

On peut percevoir cette hétérogénéité en analysant les zones bioclimatiques 

le long du 70
e parallèle (Fig. 1). Ainsi, la relativement plate Sibérie est carac-

térisée par un climat continental, avec des étés chauds et des hivers extrême-

ment froids (Bliss and Matveyeva, 1992). La végétation s’y transforme du sud 

au nord en grands gradients continus, la végétation éparse et prostrée des 

déserts polaires ne se trouvant que sur les îles les plus nordiques. En Alaska 

et au Yukon, l’étendue de la zone arctique est limitée vers le sud par les 

chaines de montage Brooks et Richardson (Bliss and Matveyeva, 1992). Le 

climat au nord de cette chaine de montagnes est tempéré par l’influence de 

l’océan Pacifique. Dans l’Archipel Arctique canadienne, l’influence de l’océan 

Arctique et de sa calotte polaire est omniprésente (Bliss and Matveyeva, 

1992). À une même latitude, le climat est plus froid que dans le reste de l’Arc-

tique. La couverture complète de cette zone par un glacier continental (In-

landsis) lors de la dernière période glaciaire a limité le développement des 

sols. Le climat polaire et le sol squelettique y rendent omniprésents les déserts 

et semi-déserts polaires. Toutefois, cette zone est caractérisée par une très 

haute hétérogénéité, dépendante de l’orientation des vallées, des zones d’ac-

cumulation de sédiments ou d’eau. On peut percevoir cette hétérogénéité sur 

la carte de végétation arctique circumpolaire (Walker et al., 2005, Fig. 2). 
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Figure 1 : Les zones bioclimatiques de l’Arctique. La ligne noire représente le 

70
e parallèle. La croix rouge marque l’emplacement de l’île Bylot. Données tirées de 

Walker et al. (2005), disponibles à l’adresse 
https://arcticatlas.geobotany.org/catalog/dataset/circumpolar-arctic-vegetation-map-

cavm-team-2003. 

À travers ces différents milieux de l’Archipel Arctique canadien se sont déve-

loppées des oasis polaires. Pouvant côtoyer des déserts et semi-déserts po-

laires, ces vallées verdoyantes sont généralement caractérisées par un couvert 

végétal relativement abondant (Muc et al., 1989). Cette végétation produc-

tive est favorisée par une orientation et une topographie permettant l’accu-

mulation de neige, un climat plus chaud et une saison de croissance plus 

longue qu’aux alentours (Freedman et al., 1994). Les oasis polaires sont sou-

vent caractérisées par une forte disponibilité en eau. Cette flore abondante 

nourrit souvent de grandes populations d’herbivores (Bliss, 1975). Bien que 

https://arcticatlas.geobotany.org/catalog/dataset/circumpolar-arctic-vegetation-map-cavm-team-2003
https://arcticatlas.geobotany.org/catalog/dataset/circumpolar-arctic-vegetation-map-cavm-team-2003
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situées sur des îles du Haut-Arctique, les oasis polaires ont un fonctionnement 

proche des écosystèmes du Bas-Arctique (Freedman et al., 1994). 

 

Figure 2 : Carte des types de végétation présents dans l’archipel arctique canadien. La 

croix noire marque l’emplacement de l’île Bylot 1 : Désert à herbacées et cryptogames ; 

2 : Toundra à joncs/Graminées, phorbes et cryptogames ; 3 : Complexe désertique à cryp-

togames sur roche mère ; 4 : Toundra à arbustes prostrés et herbacées ; 5 : Toundra à 

graminoïdes, arbustes nains prostrés et phorbes ; 6 : Toundra à arbustes nains prostrés à 

semi-prostrés ; 7 : Toundra à Cypéracées sans touradons, arbustes nains et mousses ; 8 : 

Toundra à Cypéracées avec touradons, arbustes nains et mousse ; 9 : Toundra à arbustes 

nains érigés ; 10 : Toundra à arbustes bas ; 11 : Non identifiée ; 12 : Marais à Cypéra-

cées/Graminées et mousses ; 13 : Marais à Cypéracées, mousses et arbustes nains ; 14 : 

Marais à Cypéracées, mousses et arbustes bas ; 15 : Complexes de montagnes non carbo-

natés ; 16 : Complexes de montagnes carbonatés ; 17 : Complexes de Nunataks ; 18 : Gla-

ciers ; 19 : Eau ; 20 : Lagons. Données tirées de Walker et al. (2005), disponibles à 

l’adresse https://arcticatlas.geobotany.org/catalog/dataset/circumpolar-arctic-vege-

tation-map-cavm-team-2003. 

https://arcticatlas.geobotany.org/catalog/dataset/circumpolar-arctic-vegetation-map-cavm-team-2003
https://arcticatlas.geobotany.org/catalog/dataset/circumpolar-arctic-vegetation-map-cavm-team-2003
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Herbivores et chaine trophique 

La distribution des herbivores reflète l’hétérogénéité de la végétation et de la 

productivité primaire. L’Arctique accueille des populations nombreuses d’her-

bivores, dont la diversité est corrélée avec la productivité végétale (Barrio et 

al., 2016). On y retrouve ainsi de grands mammifères tels que le renne et le 

caribou [Rangifer tarandus (Linnæus, 1758), avec différentes sous-espèces] et 

le bœuf musqué [Ovibos moschatus (Zimmermann, 1780)], des rongeurs tels 

que les lemmings [Lemmus sibiricus (Kerr, 1792), Dicrostonyx sp.] ou encore 

des oiseaux migrateurs tels que la grande oie des neiges [Anser caerulescens 

caerulescens (Linnæus, 1758)] (Krebs et al., 2003). Dans le Haut-Arctique, ces 

herbivores s’alimentent essentiellement dans les oasis polaires, tels les bœufs 

musqués à Truelove Lowland (Bliss, 1975) ou les grandes oies des neiges sur 

l’île Bylot (Valéry et al., 2010). De manière intéressante, les zones de repro-

duction ou de repos peuvent être éloignées des zones les plus productives, 

provoquant parfois des migrations entre les aires accueillant différentes acti-

vités (Hughes et al., 1994, Schmidt et al., 2016). La diversité des prédateurs 

et la longueur de la chaine trophique corrèlent toutes deux avec la producti-

vité végétale (Krebs et al., 2003), les prédateurs influençant les populations 

d’herbivores et la productivité dans les zones à la végétation abondante 

(Aunapuu et al., 2008). 

Le broutement augmente l’hétérogénéité de la toundra par son impact sur la 

végétation. Ainsi, le broutement et le piétinement peuvent causer la transition 

d’un régime dominé par les bryophytes vers une végétation graminoïde, aug-

mentant la température du sol et la décomposition (Ravolainen et al., 2020, 

Van der Wal, 2006). Le broutement par les grands mammifères peut aussi 

limiter l’installation des arbustes décidus érigés, maintenant un albédo élevé 

et limitant la profondeur de neige (Te Beest et al., 2016). Le broutement peut 

ainsi limiter l’accumulation de la matière organique dans les sols arctiques 

(Speed et al., 2010). Le broutement modifie les processus d’assemblage des 

communautés végétales et les propriétés de la végétation, limitant la compé-

tition pour la lumière (Kaarlejärvi et al., 2017) et maintenant des feuilles 

riches en azote et digestibles (Gauthier et al., 1995). 
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Les caractéristiques uniques de l’Arctique, et les populations végétales et ani-

males qui y sont adaptées, subissent actuellement d’importants changements. 

Les études de modélisation internationales suggèrent que les écosystèmes arc-

tiques devraient subir des pressions de plus en plus importantes au cours du 

XXIe siècle. 

L’augmentation des températures en Arctique 

L’Arctique subit, et va subir une augmentation des températures dispropor-

tionnellement plus élevées que sur le reste de la planète. Entre 1961 et 2014, 

l’Arctique s’est ainsi réchauffée de 1 à 2 degrés durant la saison chaude et de 

plus de 2 degrés durant la saison froide (Overland et al., 2017). Ceci repré-

sente un rythme de réchauffement deux fois plus important que pour le reste 

de la planète.  

Une rétroaction positive majeure va accélérer l’augmentation des tempéra-

tures en Arctique : la diminution de la durée, de l’étendue et de l’épaisseur de 

la banquise polaire (Overland and Wang, 2013). La disparition de la glace de 

mer cause une diminution drastique de l’albédo, permettant à plus d’énergie 

d’entrer dans les systèmes nordiques (Overland et al., 2017). Ainsi, les tem-

pératures devraient augmenter deux à trois fois plus rapidement en Arctique 

que sur le reste de la planète d’ici la fin du XXIe siècle (Cai et al., 2021). 

En plus de l’augmentation des températures moyennes, la fréquence des évè-

nements extrêmes sera, et est déjà, altérée en Arctique (Overland et al., 

2017). Ainsi, le nombre d’évènements de chaleur extrêmes a déjà doublé à 

travers la plupart des régions nordiques. À l’inverse, le nombre d’évènements 

de froid extrêmes a diminué. Par exemple, les écosystèmes arctiques n’expé-

rimentent plus d’évènements de froid extrême durant plus de deux semaines. 

Impact de l’augmentation des températures sur la décomposition 

L’augmentation des températures de surface se traduit par une diffusion de 

plus de chaleur dans les sols arctiques. Cela a pour conséquence d’approfondir 

la couche active et d’augmenter la température estivale de celle-ci (Li et al., 

2022, Myers-Smith et al., 2019). La dégradation d’horizons riches en glace 

dans ces sols plus chauds peut causer d’importants mouvements de terrain 
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engendrés par thermoérosion ou thermokarst (Fortier et al., 2007). Locale-

ment, les phénomènes de thermoérosion changent drastiquement le pergéli-

sol, l’exposant à des conditions favorables à la décomposition (Chipman et 

al., 2016, Grosse et al., 2011). 

L’augmentation de la profondeur de la couche active augmente l’intensité de 

la rétroaction pergélisol-climat. Cette rétroaction positive est due à la décom-

position de carbone (C) millénaire stocké dans le pergélisol, possiblement 

jusqu’à plusieurs mètres de profondeur. Avec une augmentation du forçage 

radiatif et de la transmission de la chaleur dans le sol, ce C est nouvellement 

soumis à des températures positives favorables à la décomposition (Schuur et 

al., 2009). Sous forme de dioxyde de carbone ou de méthane, la libération de 

ce C accélère les changements climatiques (Koven et al., 2011), et ainsi favo-

rise encore plus les émissions de gaz à effet de serre depuis les pergélisols. 

L’augmentation des températures et des précipitations peut aussi altérer les 

émissions de C hivernales. Bien que considérablement ralentie, la décompo-

sition se produit à des températures négatives (McMahon et al., 2009). Les 

micro-organismes peuvent en effet rester actifs dans les fines pellicules d’eau 

non gelées entourant les particules de sol même à basse température (Mikan 

et al., 2002). La période durant laquelle le sol est gelé et couvert de neige est 

particulièrement longue en Arctique. À cause de cette longueur, et même si 

la décomposition est ralentie, les émissions de CO2 des écosystèmes arctiques 

ont majoritairement lieu durant l’hiver (Schuur et al., 2009). Dès lors, une 

augmentation des températures du sol en hiver pourrait fortement augmenter 

la respiration des écosystèmes arctiques.  

L’augmentation de la décomposition n’augmentera pas que les émissions de 

C, mais devrait aussi libérer des nutriments pour le fonctionnement des éco-

systèmes arctiques. En effet, la majorité des nutriments de la couche active 

sont sous forme organique (Nadelhoffer et al., 1992). Ainsi, les micro-orga-

nismes contrôlent la disponibilité des nutriments sous forme minérale. La li-

bération des nutriments depuis les molécules organiques complexes dépend 

des taux de décomposition des résidus végétaux et animaux entrant dans le 

sol. Toutefois, les micro-organismes retiennent une majeure partie des 
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nutriments obtenus lors de la décomposition sur de longues périodes (Ravn 

et al., 2017, Sorensen et al., 2008, Clemmensen et al., 2008). C’est donc ulti-

mement le taux de minéralisation qui détermine la disponibilité en nutriments 

minéraux (Wild et al., 2018). Le taux de minéralisation correspond au rythme 

auquel les micro-organismes libèrent des nutriments facilement assimilables, 

par exsudation ou par mortalité (Nadelhoffer et al., 1992).  

Étant donné la sensibilité de la décomposition à la température, le réchauffe-

ment de l’Arctique devrait augmenter les taux de décomposition dans la 

couche active (Davidson and Janssens, 2006). La relation entre augmentation 

des taux de décomposition et disponibilité des nutriments a été discutée, étant 

donné la capacité des micro-organismes à retenir les nutriments (Jonasson et 

al., 1996). Toutefois, une méta-analyse récente montre que le taux de miné-

ralisation augmente avec la température dans les écosystèmes froids (Salazar 

et al., 2020). 

Impact de l’augmentation des températures sur la productivité primaire 

L’augmentation des températures tend à augmenter la productivité végétale 

en Arctique. Sur la période 1982-2015, un phénomène de verdissement a été 

observé sur 30 à 70 % de la surface de l’Arctique (Peng et al., 2020, Berner et 

al., 2020). Ce phénomène est attribué à l’augmentation de la productivité vé-

gétale provoquée par une augmentation du nombre de degrés-jour durant la 

saison de dégel (Peng et al., 2020). Le verdissement a lieu par colonisation 

de milieux auparavant dévégétalisés, par des changements dans la composi-

tion des communautés ou par une augmentation de la hauteur ou de la sur-

face de feuilles de la végétation (Myers-Smith et al., 2020). Le verdissement 

est en partie dû à une expansion des arbustes érigés à travers l’Arctique 

(Forbes et al., 2010, Nill et al., 2022). 

Une minéralisation plus élevée de l’azote et du phosphore devrait contribuer 

à l’augmentation de la productivité primaire en Arctique. La productivité pri-

maire de la toundra arctique est grandement limitée en N et P (Gough and 

Hobbie, 2003, Shaver and Chapin, 1995, Jonasson et al., 1999). Les bryo-

phytes peuvent assimiler rapidement les nutriments en solution proche de la 

surface (Ayres et al., 2006). Les plantes vasculaires n’ont accès aux nutriments 
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minéraux que lentement, après que les microbes les aient recyclés sur de 

longues périodes et que les tissus des bryophytes se soient dégradés (Ravn et 

al., 2017, Sorensen et al., 2008, Clemmensen et al., 2008). Ainsi, l’augmen-

tation de la décomposition devrait augmenter la productivité primaire en Arc-

tique, et donc accentuer le phénomène de verdissement. 

L’approfondissement de la couche active augmente aussi la disponibilité en 

nutriments. L’approfondissement entraine en effet une augmentation du vo-

lume de sol soumis à la décomposition et à l’exploration par les racines, aug-

mentant la quantité totale de nutriments accessibles (Iversen et al., 2015). De 

plus, la couche transitoire entre la couche active et le pergélisol peut être très 

concentrée en nutriments sous forme minérale et avoir des taux de minérali-

sation plus élevés que dans la rhizosphère lors du dégel (Keuper et al., 2012). 

Le verdissement représente une importante fixation de C, qui pourrait partiel-

lement balancer l’augmentation de la respiration de la matière organique de-

puis le pergélisol (Koven et al., 2011). L’Arctique pourrait ainsi continuer à 

être un puits de C ou devenir une source de C, suivant la balance entre dé-

composition et productivité primaire. Les projections les plus sophistiquées 

prévoient que le stockage de C en Arctique augmente jusqu’à environ 2050 

(Braghiere et al., 2023). Après ce point de bascule, les émissions de C pour-

raient augmenter disproportionnellement par rapport à la productivité pri-

maire, et la capacité de puits devrait ainsi diminuer. 

Les variations de productivité primaire peuvent aussi influencer la décompo-

sition et donc les émissions de CO2 des écosystèmes arctiques. La végétation 

influence en effet les flux de chaleur en surface. Le couvert de mousse joue 

un rôle primordial pour la diffusion de la chaleur dans les sols arctiques 

(Soudzilovskaia et al., 2013). La colonisation par les mousses peut ainsi di-

minuer la température du sol de plus de 2 degrés (Porada et al., 2016), tandis 

qu’un couvert de mousse plus épais ralentit le dégel de la couche active 

(Gornall et al., 2007). Du point de vue des plantes vasculaires, une augmen-

tation de la surface foliaire totale peut diminuer la transmission de l’énergie 

solaire vers le sol et refroidir la surface (Blok et al., 2010). Toutefois, la colo-

nisation par des arbustes érigés aux branches sombres provoque des 
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accumulations de neige et une diminution de la quantité d’énergie directe-

ment renvoyée dans l’atmosphère (albédo) (Myers-Smith et al., 2011). Ces 

deux effets ont pour conséquence de réchauffer le sol, et potentiellement 

d’augmenter la respiration.  

Plus directement, l’apport de matière organique par les plantes dans les sols 

influence les sources et le rythme de la respiration de l’écosystème. Un flux 

important de litière d’arbustes décidus peut ainsi stimuler la décomposition 

dans les sols arctiques (Mekonnen et al., 2021). L’augmentation de la produc-

tivité primaire peut aussi accroître l’apport de matière organique fraîche en 

profondeur dans le sol, sous forme d’exsudats ou de racines mortes. Cette 

matière organique fraîche peut servir de source d’énergie aux micro-orga-

nismes pour décomposer de la matière organique ancienne avec un ratio C/N 

faible (Fontaine and Barot, 2005). Ceci cause la respiration de carbone qui 

était immobilisé à cause de la faible teneur en énergie des molécules qu’il 

composait. 

Impact de l’augmentation des températures sur les populations d’herbivores 

L’effet de la modification des températures sur les populations d’herbivores 

arctiques est compliqué à projeter. En effet, l’accroissement des températures 

provoque une augmentation de la quantité de nourriture totale disponible 

(productivité primaire). Toutefois, des températures plus élevées peuvent en-

trainer des altérations de la qualité nutritive des plantes nourricières. 

Cette diminution de qualité nutritive peut-être due à des décalages phénolo-

giques. Ainsi, le pic de la teneur en N de la végétation broutée par la grande 

oie des neiges pourrait être avancé par le réchauffement dans la vallée nour-

ricière de l’île Bylot (Doiron et al., 2014). Ceci pourrait causer un décalage 

entre le pic de broutement par les jeunes oies et le pic de valeur nutritive de 

la végétation. La qualité nutritive de la nourriture durant la première année 

favorise la survie des jeunes oies (Gauthier et al., 2006). Ainsi, une végétation 

plus abondante, mais plus hâtive, pourrait diminuer le taux de croissance des 

populations d’oies des neiges. 
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La colonisation de la toundra par des arbustes érigés pourrait diminuer la 

qualité de la ressource alimentaire pour les Caribous et les bœufs musqués. 

Les arbustes favorisés par le réchauffement climatique ont en effet une diges-

tibilité faible (Zamin et al., 2017). Cette qualité nutritive limitée pourrait di-

minuer la croissance des populations de Caribou (Fauchald et al., 2017), tan-

dis que l’impact de ces changements est plus incertain pour les bœufs musqués 

(Cuyler et al., 2020). 

Le changement de l’accessibilité à la nourriture hivernale est peut-être le plus 

grand défi auquel doivent faire face les populations d’ongulés en Arctique. En 

effet, le réchauffement du climat pourrait augmenter la quantité de neige au 

sol et surtout augmenter les épisodes de pluie sur neige (Bintanja and Andry, 

2017). Ces épisodes de pluie sur neige durcissent le couvert neigeux. De telles 

variations d’épaisseur et de qualité de neige peuvent augmenter la difficulté 

à s’alimenter et le temps dédié à trouver de la nourriture, diminuant la crois-

sance des populations de Caribou (Albon et al., 2017) et de bœufs musqués 

(Desforges et al., 2021). 

L’influence primordiale de la teneur en eau du sol 

Bien que l’Arctique soit avant tout caractérisé par ses faibles températures, la 

teneur en eau dans les sols est le facteur qui peut influencer le plus le fonc-

tionnement des écosystèmes arctiques localement et régionalement. 

Variation de la disponibilité en eau en Arctique 

La toundra n’est pas seulement froide, mais aussi aride, avec de faibles préci-

pitations (Schultz, 2005). La majorité des précipitations tombent sous forme 

de neige, la proportion neigeuse s’accentuant vers le nord (Bintanja and 

Andry, 2017). Cette neige est en grande partie redistribuée par le vent et ac-

cumulée dans le paysage en fonction de la topographie (Sturm and Wagner, 

2010, Evans et al., 1989). Le pergélisol forme une limite presque imperméable 

à la diffusion de l’eau (McKenzie and Voss, 2013) et influence fortement l’hy-

drologie de la toundra (Bring et al., 2016). La couche active est dès lors d’une 

grande importance pour le stockage et le mouvement de l’eau en toundra. 

Étant donnée la faible quantité de pluie, l’épaisseur de neige, le drainage et 

les caractéristiques de la couche active vont déterminer en grande partie la 
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quantité d’eau disponible pour le fonctionnement des écosystèmes (Bring et 

al., 2016). 

La disponibilité en eau dans les sols arctiques est fortement dépendante de la 

topographie et des propriétés de la couche active (Aalto et al., 2013, Engstrom 

et al., 2005). Le relief provoque de grands gradients de disponibilité en eau, 

par exemple entre les replats et les pentes (Ostendorf and Reynolds, 1998). 

À plus fine échelle, la topographie est influencée par les processus géomor-

phologiques d’aggradation et de dégradation du pergélisol (French, 2017a). 

Ces processus créent de nouveaux contrastes de disponibilité en eau au fur et 

à mesure des déformations de la surface. Les zones d’accumulation de neige 

tendent à être plus humides (Bisht et al., 2018). L’intérieur des polygones est 

humide, parfois inondé, alors que les bourrelets ont tendance à être secs 

(Zona et al., 2011). De la même manière, le sommet des monticules (hum-

mocks) est plus sec que les creux entre les hummocks (Biasi et al., 2005). 

Changements climatiques et disponibilité en eau 

Les modèles climatiques projettent une augmentation des précipitations to-

tales et un changement de la forme des précipitations d’ici la fin du XXI
e siècle. 

Au-delà de 70 degrés Nord, les précipitations annuelles totales pourraient 

augmenter de 422 % en 2100 relativement à 2000 (McCrystall et al., 2021). 

En plus d’augmenter, les précipitations estivales et automnales pourraient de-

venir dominées par la pluie, tandis que les précipitations hivernales et printa-

nières pourraient être caractérisées par un mélange de pluie et de neige 

(Bintanja and Andry, 2017). 

L’augmentation des températures et de la quantité de pluie devrait changer 

le couvert neigeux. La durée d’enneigement et la surface de l’Arctique cou-

verte de neige ont déjà diminué (Khani et al., 2022, Brown et al., 2017). Par 

exemple, l’Arctique nord-américain a été couvert de neige 10 jours de moins 

en moyenne sur la période 2010-2014 que durant la période 1971-2000. La 

quantité d’eau maximale contenue dans la neige pourrait augmenter dans le 

Haut-Arctique, étant donnée l’augmentation de la fréquence des évènements 

de pluie sur neige. Toutefois, cette réponse est incertaine et variable spatiale-

ment (Brown et al., 2017). 
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L’effet de ces changements de type et de quantité de précipitations sur la dis-

ponibilité en eau dans les sols est incertain et hautement variable spatiale-

ment. Une augmentation de la pluie et de l’écoulement sous-terrain pourrait 

réchauffer le pergélisol (McKenzie and Voss, 2013) tandis que des couverts 

de neige plus épais diminueraient le refroidissement hivernal du pergélisol et 

le rendrait plus sensible au réchauffement (Iijima et al., 2010). Ces deux phé-

nomènes peuvent accélérer le dégel des horizons riches en glace et provoquer 

des perturbations des formes géomorphologiques. 

La perturbation des formes géomorphologiques périglaciaires pourrait entrai-

ner d’importantes redistributions de l’eau dans le paysage. La dégradation des 

coins de glaces entourant les polygones peut drainer ceux-ci et concentrer 

l’eau dans les canaux connectés entre les polygones (Liljedahl et al., 2016) et 

même augmenter le drainage de paysages polygonaux dans leur ensemble 

(Fortier et al., 2007). À l’inverse, des affaissements de la surface peuvent ad-

venir à la suite du dégel d’horizons de pergélisol riche en glace, créant des 

dépressions humides (Romanovsky et al., 2017). 

La disponibilité en eau du sol pourrait évoluer de manière non linéaire. Dans 

les dépressions ou dans les polygones, l’humidité pourrait augmenter dans un 

premier temps à cause d’une quantité de pluie accrue. Dans un deuxième 

temps, le drainage, augmenté par thermoérosion, pourrait amener cette eau 

vers l’exutoire du bassin-versant (Liljedahl et al., 2016). 

Diffusion de la chaleur dans le sol 

Le teneur en eau du sol est d’une grande importance pour la diffusion de la 

chaleur au sein de celui-ci. L’effet net de l’eau sur le profil de température 

n’est toutefois pas toujours instinctif. Tout d’abord, le taux auquel la chaleur 

est transportée dans le sol lorsque ce dernier est soumis à un gradient ther-

mique augmente avec la teneur en eau du sol. Ceci est dû à la conductivité 

thermique élevée de l’eau [K = 0,57 W∙m-1∙ K-1
, cette valeur et les suivantes 

proviennent de van Huissteden (2020)]. 

Imaginons un horizon de tourbe sèche (K=0.14W∙m-1∙ K-1
) de 3 m de 

profondeur. Sa surface est à 15 °C (288K) et la température à 3 m de -10 °C 
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(263K). Cette différence de température cause un gradient thermique de 

25 K.  Dans une tourbe sèche, le flux de chaleur généré depuis la surface vers 

le sol par ce gradient thermique est de -0,14 W∙m-1∙ K-1
 x 25K x 3 m-1

 = -1,16 

W∙m-2
. Dans une tourbe humide (K=0.6W∙m-1∙ K-1

), ce gradient thermique 

génère un flux de chaleur de -5 W∙m-2
. Dans ce cas-ci, une tourbe humide 

conduira 4,3 fois plus de chaleur qu’une tourbe sèche. 

Toutefois, la capacité de l’eau à stocker de la chaleur limite l’augmentation de 

température causée par de tels flux. Cette capacité de stockage est quantifiée 

par la capacité thermique volumique (C, J∙m-3∙K-1
). Elle représente la quantité 

de chaleur nécessaire pour augmenter la température d’un mètre cube de sol 

de 1 K. Ainsi, il faut 3,7 fois plus de chaleur pour faire augmenter de 1 K la 

température du bloc de tourbe humide (C=3.4x10
6
 J∙m-3∙K-1

) que le bloc de 

tourbe sèche (C=0.9x10
6
 J∙m-3∙K-1

). 

L’effet net de ces deux paramètres sur la variation de température du sol peut 

être quantifié par la diffusivité thermique (D=K/C, m
2∙s-1

). Une diffusivité 

thermique plus élevée implique des variations de température plus rapides et 

de plus grande amplitude qu’une diffusivité plus faible. La capacité de stock-

age de la chaleur par l’eau compense presque entièrement l’augmentation du 

flux de chaleur dans la tourbe saturée. Ainsi, la tourbe saturée (D=0.19 x 

10 
- 6 

m
2∙s-1

) a une diffusivité thermique très proche de la tourbe sèche 

(D=0.16 x 10
-6 

m
2∙s-1

). Dans un bloc uniforme, les variations de teneur en eau 

ont peu d’impact sur la diffusion de la chaleur dans le sol (Fig. 3). 
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Figure 3 : Résultat de la modélisation de la diffusion de la chaleur dans des sols tourbeux 

saturés et secs. Le panel a montre la profondeur de la couche active durant l’année. Le 

panel b montre la variation de température à différentes profondeurs dans le sol. La ligne 

noire représente la température en surface, la ligne rouge, la température à 5 cm, la ligne 

verte à 20 cm et la ligne bleue à 30 cm. Le modèle suit les équations fondamentales 

décrites par McKenzie et al. (2007), et a été résolu numériquement à l’aide du paquet R 

deSolve (Soetaert et al., 2010). 

Dans le pergélisol, la glace joue une influence majeure pour la diffusion de la 

chaleur. L’eau gelée a une conductivité thermique presque 4 fois plus grande 

que l’eau liquide, mais une capacité thermique volumique seulement 2 fois 

plus faible. Ainsi, la glace a une diffusivité thermique plus de huit fois plus 

importante que celle de l’eau, indiquant qu’un sol gelé subira de bien plus 

importantes variations de température qu’un sol dégelé. 

Toutefois, le gel de l’eau relâche une grande quantité de chaleur latente, tan-

dis que le dégel de la glace en consomme. Cet effet peut être capturé en cal-

culant la capacité thermique volumique apparente du sol (McKenzie et al., 

2007). Lors du dégel, qui se déroule progressivement jusqu’à zéro degré, les 

horizons riches en glace vont avoir une capacité thermique apparente au 

moins une dizaine de fois plus élevée que les horizons gelés secs (Fig. 4a). 

Ainsi, le dégel de la couche active et la température en profondeur seront 

légèrement moins élevés dans un bloc de tourbe saturé que dans un bloc de 
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tourbe sec (Fig. 4 b et c). Le comportement d’un bloc de tourbe saturé se rap-

proche de celui d’un bloc de glace, demandant une grande quantité de chaleur 

pour être dégelé. 

Il est intéressant d’observer les « épaules » de températures stables visibles lors 

du dégel et du regel des horizons à différentes profondeurs (Fig. 4). Proche 

de zéro degré, la chaleur est surtout consommée pour la conversion de glace 

en eau ou d’eau en glace. Dès lors, la température reste stable jusqu’au chan-

gement de phase de la majorité de l’eau présente (il reste en effet toujours de 

l’eau liquide résiduelle dans les températures négatives). 

L’effet de la glace sur le dégel de la couche active peut être exacerbé lorsque 

les phénomènes de gel et de dégel concentrent la glace dans certains horizons 

par cryosuction. La cryosuction est un phénomène de pression négative atti-

rant l’eau vers la zone de regel (French, 2017b). Ce processus provoque d’im-

portantes concentrations en glace dans la zone transitoire entre le pergélisol 

et la couche active. La zone transitoire est une portion du sol qui dégèle à 

l’échelle de décennies ou de siècle (Shur et al., 2005). Elle est impactée par 

des évènements climatiques extrêmes, un réchauffement régional ou une per-

turbation de la végétation ou des horizons organiques en surface. Sa forte 

concentration en glace protège le pergélisol, le rendant moins sensible aux 

variations de température. Dégeler cette couche de sol enrichie en glace par 

des décennies de cryosuction demande en effet des quantités de chaleur dé-

passant les variations interannuelles habituelles des températures estivales en 

Arctique. 
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Figure 4 : Résultat de la modélisation de la diffusion de la chaleur avec dégel dans des 

sols tourbeux saturés et secs. Le panel a montre la différence de capacité thermique 

apparente entre les deux horizons lorsque la température varie autour du point de 

congélation. Le panel b montre la profondeur de la couche active durant l’année. Le panel 

c montre la variation de température à différentes profondeurs dans le sol. La ligne noire 

représente la température en surface, la ligne rouge, la température à 5 cm, la ligne verte 

à 20 cm et la ligne bleue à 30 cm. Le modèle suit les équations fondamentales décrites 

par McKenzie et al. (2007), et a été résolu numériquement à l’aide du paquet R deSolve 

(Soetaert et al., 2010). La conductivité thermique apparente a été calculée en se basant 

sur la fonction de dégel proposée par McKenzie et al. (2007). 
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Les blocs de sols uniformes sont rares, c’est pourquoi la considération de tels 

sols ne nous donne qu’un aperçu limité de ce qui se passe dans les sols arc-

tiques. Pour nous rapprocher de la réalité, nous pouvons comparer un sol 

complètement saturé à un sol dont les horizons supérieurs (20 premiers cen-

timètres) seraient secs, les horizons plus profonds étant saturés. Nous pou-

vons voir dans la Fig. 5b que la chaleur diffuse beaucoup moins rapidement 

en profondeur lorsque l’horizon supérieur a une faible conductivité ther-

mique. Ceci mène à une couche active plus de deux fois moins profonde 

(Fig. 5a). De manière intéressante, l’écart de température à 5 cm est faible 

entre les deux sols. C’est à 20 cm de profondeur, soit en bas de l’horizon sec, 

que la différence de profil thermique est la plus marquée. Le peu de chaleur 

diffusant dans l’horizon sec permet à peine de dégeler la quantité de glace en 

place. À 30 cm, la chaleur diffusée dans le sol saturé est suffisante pour causer 

le dégel en été. À l’inverse, la température reste juste en dessous de 0 degré 

durant tout l’été dans le sol partiellement sec. Cette stabilité montre que la 

combinaison d’horizons supérieurs secs et d’un pergélisol riche en glace limite 

grandement le dégel de la couche active. 

La chaleur contenue dans le sol complètement saturé est plus rapidement ré-

émise vers l’atmosphère durant l’hiver à cause de la haute diffusivité ther-

mique de la glace. Ainsi, le sol saturé présente des températures hivernales 

plus froides à toutes les profondeurs. Ce refroidissement n’est toutefois pas 

suffisant pour compenser les différences de flux de chaleur en été. 
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Figure 5 : Résultat de la modélisation de la diffusion de la chaleur avec dégel dans des 

sols tourbeux saturés et avec un horizon supérieur (0-20 cm) sec. Le panel a montre la 

profondeur de la couche active durant l’année. Le panel b montre la variation de 

température à différentes profondeurs dans le sol. La ligne noire représente la 

température en surface, la ligne rouge, la température à 5 cm, la ligne verte à 20 cm et la 

ligne bleue à 30 cm. Le modèle suit les équations fondamentales décrites par McKenzie 

et al. (2007), et a été résolu numériquement à l’aide du paquet R deSolve (Soetaert et al., 

2010). 

La forme et la distribution des précipitations ont aussi un impact majeur sur 

la quantité de chaleur diffusant dans le sol. En été, la pluie apporte de la 

chaleur en surface si elle est plus chaude que le sol (Chen et al., 2021). Une 

augmentation des précipitations sous forme de pluie pourrait donc causer une 

augmentation du flux de chaleur vers le sol. En hiver, et particulièrement à 

l’automne, un couvert de neige important entraine une isolation diminuant la 

diffusion de la chaleur depuis le sol vers l’atmosphère (Park et al., 2015). Ceci 

cause un réchauffement du sol en hiver, qui peut se répercuter à l’été à cause 

de la chaleur excédentaire stockée (Gouttevin et al., 2012). Dans certaines 

régions, un approfondissement de la couche de neige pourrait augmenter la 

profondeur de la couche active (Gouttevin et al., 2012). Il est important de 

noter que les propriétés isolantes de la neige varient avec ses propriétés phy-

siques. Ainsi, la conductivité thermique de la neige augmente avec sa densité 

et sa teneur en eau (Singh, 1999). 
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Décomposition 

La décomposition a en général une distribution unimodale avec la teneur en 

eau. La décomposition des molécules organiques est la plus élevée à une te-

neur en eau du sol moyenne [0.4-0.7 m
3
.m

-3
, Wang et al. (2010)]. En condi-

tions plus sèches, la connectivité entre les micro-organismes et la matière or-

ganique est limitée, et la décomposition ralentit (Schmidt et al., 2011). De 

plus, en cas de déficit en eau sévère, les micro-organismes peuvent soit mourir 

soit devenir inactifs dans des formes de résistance (Schimel et al., 2007). À 

teneur en eau très élevée, la respiration cellulaire devient défavorable d’un 

point de vue thermodynamique (Boye et al., 2017). Les micro-organismes 

doivent dès lors se tourner vers des accepteurs d’électron alternatifs à l’oxy-

gène (Gobat et al., 2010). Ces réactions sont généralement moins efficaces, 

causant un ralentissement de la décomposition. Toutefois, plusieurs de ces 

réactions produisent des gaz ayant un pouvoir de réchauffement du climat 

plus important que le CO2 (comme le méthane, CH4, ou l’oxyde nitreux, N2O). 

La teneur en eau influence aussi la décomposition indirectement par son effet 

sur la diffusion de la chaleur. Ainsi, un drainage de la couche active peut 

augmenter la respiration dans les horizons superficiels asséchés, mais dimi-

nuer la respiration du C profond par refroidissement des horizons en profon-

deur (Kwon et al., 2019). 

Une forte teneur en eau dans la couche active concourt à la grande quantité 

de C stockée dans le pergélisol (Grosse et al., 2011). Les sols inondés sont le 

plus souvent causés par la relative imperméabilité du pergélisol et l’accumu-

lation d’eau dans les dépressions des formes géomorphologiques périgla-

ciaires. Les milieux dans lesquels la croissance du pergélisol syngénétique cap-

ture des horizons organiques accumulent une quantité de C importante par 

rapport à la faible surface qu’ils représentent. Ainsi, les sols organiques avec 

pergélisol représentent 7 % de la surface de l’Arctique, mais contiennent 14 % 

des stocks totaux de C (Hugelius et al., 2014). 

Végétation 

Localement, la teneur en eau des sols est un des principaux déterminants de 

la composition des communautés végétales et de leur productivité. Les 
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différences de position topographique des communautés végétales créent des 

entités discrètes très contrastées (Ostendorf and Reynolds, 1998, Walker, 

2000). On pourra par exemple contraster les toundras à arbustes nains pros-

trés et luzule sur les terres les mieux drainées avec les marais à Cypéracées 

relativement luxuriants des polygones à centre creux. Régionalement, les oa-

sis polaires se développent dans des conditions favorisant la rétention d’eau 

durant l’été [dépôts de surface, topographie, Muc et al. (1989)]. À travers 

l’Arctique, la productivité primaire augmente avec le teneur en eau du sol 

(Zona et al., 2023). À plus petite échelle, les processus géomorphologiques 

périglaciaires créent une microtopographie causant d’importantes variations 

de composition végétale à l’échelle du mètre. Par exemple, les espèces crois-

sant dans un creux de polygone ne sont pas les mêmes que sur son bourrelet 

sec (Minke et al., 2009). 

Une teneur en eau plus élevée favorise l’augmentation de la productivité pri-

maire avec le réchauffement (Campbell et al., 2021). Ainsi, la probabilité d’un 

verdissement de la végétation était maximale dans les zones avec un indice 

topographique d’humidité intermédiaire dans la région du delta du Beaufort 

[Territoires du Nord-Ouest, Canada, Seider et al. (2022)]. Dans cette région, 

la rétention d’eau, favorisée par certains dépôts de surface, augmentait la pro-

babilité de verdissement. De plus, la quantité de précipitations corrèle positi-

vement avec le verdissement dans les toundras arctiques et alpines (Peng et 

al., 2020).  

Contexte et objectifs 

L’objectif de cette thèse est de quantifier la manière dont la quantité d’eau 

dans la couche active, la disponibilité en nutriments et le broutement influen-

cent les écosystèmes de toundras arctiques. Ces facteurs vont, et sont déjà en 

train, d’être modifiées dans les toundras nordiques. Leur variation temporelle 

est causée directement et indirectement par l’augmentation des températures, 

ou corrélée avec cette dernière. Comme expliqué précédemment, ces trois fac-

teurs sont centraux pour expliquer la variation des écosystèmes arctiques à 

l’échelle du paysage et au sein des milieux naturels qui composent les pay-

sages du Grand Nord. En utilisant des approches variées et de pointes, cette 



29 

 

thèse a pour but d’approfondir certains des processus qui relient ces trois as-

pects à la végétation et au fonctionnement du sol des écosystèmes arctiques. 

Durant cette thèse, l’appellation « Arctique » inclura essentiellement les toun-

dras à couvert végétal plus ou moins continu. Ceci inclut la majorité des toun-

dras du bas arctique et les oasis polaires. Le fonctionnement des déserts et 

semi-déserts polaires est très différent, notamment à cause de l’importance 

des croutes cryptogamiques, composées de lichens, d’algues, de mousses et 

de bactéries (Breen and Lévesque, 2006). La réaction des déserts polaires à 

des variations de teneur en eau, de disponibilité en nutriments et de broute-

ment impliquera probablement des processus différents que dans le cas de 

toundras bien végétalisées. 

Deux des trois chapitres étudient une oasis polaire, le dernier chapitre adop-

tant une perspective panarctique. La vallée Qarlikturvik de l’île Bylot est ca-

ractérisée par un couvert de bryophytes quasi continu (Fig. 6). À travers les 

bryophytes pousse une végétation herbacée et arbustive prostrée abondante 

par rapport à la majorité de la surface à cette latitude dans l’archipel arctique 

canadien. Certaines voies d’écoulement d’eau abritent même des populations 

d’arbustes érigés qui peuvent atteindre 80 cm de haut. À l’exception de cer-

tains sites au Groenland, Svalbard et à Barrow (Alaska, USA), la littérature 

arctique se concentre sur des sites du Bas-Arctique dont le fonctionnement est 

proche de celui des oasis polaires. Nous nous attendons donc à ce que les 

conclusions de la synthèse panarctique soient applicables à la vallée Qarlik-

turvik. De la même manière, les conclusions tirées de l’étude de la vallée Qar-

likturvik devraient être applicables dans des toundras similaires à d’autres la-

titudes. 
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Figure 6 : Image satellite Sentinel-2 de la vallée Qarlikturvik, île Bylot, Nunavut, Canada 

(18 juillet 2022). 



31 

 

La productivité localement exceptionnelle de la vallée en fait un site d’alimen-

tation important pour la grande oie des neiges et favorise un réseau trophique 

complexe (Gauthier et al., 2011). Ainsi, les oies arrivent-elles par dizaines de 

milliers au printemps, pour nicher plus au sud, dans des milieux moins pro-

ductifs. Elles parcourent ensuite jusqu’à des dizaines de kilomètres en mar-

chant avec leurs oisillons pour rejoindre la vallée Qarlikturvik. Là, elles se 

nourrissent essentiellement des graminées et cypéracées des marais qui cou-

vrent les polygones humides du fond de la vallée (Gauthier et al., 1996), pro-

fitant des graines et rhizomes des milieux mésiques plus tard en saison (Audet 

et al., 2007). 

La vallée Qarlikturvik a subi d’importants changements depuis quatre décen-

nies. La population d’oie des neiges nichant dans l’Arctique canadien a aug-

menté d’environ 200 000 individus en 1980 à au moins 900 000 en 2015 

(Lefebvre et al., 2017). Le nombre de degrés-jour au-dessus de zéro a aug-

menté de 381 à 521 entre 1989 et 2011 (Gauthier et al., 2013). Ceci a pro-

voqué une multiplication par plus que deux de la productivité primaire dans 

les marais polygonaux à graminoïdes. La profondeur de neige a augmenté, 

mais la date de disparition de 50 % du couvert neigeux est devenue plus hâ-

tive d’environ 7 jours entre 1993 et 2011 (Gauthier et al., 2013). 

Bien que les oasis polaires représentent peu de surface sur l’île Bylot, et à cette 

latitude en général, elles représentent des stocks importants de C. Le fond de 

la vallée Qarlikturvik est par exemple couvert d’environ 3 m d’un mélange de 

tourbe et de lœss accumulé depuis le dernier retrait glaciaire (Fortier et al., 

2006). Dans le cas d’un approfondissement de la couche active ou de ther-

moérosion, ce sont donc des quantités importantes de C qui pourraient être 

respirées ou déplacées. 

Les trois chapitres principaux de cette thèse s’organisent le long d’un conti-

nuum allant de la surface, couverte de végétation, jusqu’au pergélisol. On y 

distingue la végétation en tant que telle, dont les propriétés influencent le 

bilan d’énergie de surface et la dynamique du C de la couche active. En des-

sous se trouve la couche active, dont les propriétés influencent la décomposi-

tion et la transmission de la chaleur jusqu’au pergélisol. Finalement, les 
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horizons profonds, gelés depuis des centaines ou des milliers d’années, con-

tiennent d’importants stocks de C. Les caractéristiques chimiques de ces mo-

lécules organiques, et les conditions de leur accumulation influenceront leur 

dégradation si elles deviennent exposées à des températures positives. 

Le chapitre I explore l’impact de facteurs biotiques et abiotiques sur la végé-

tation de la toundra. Son objectif est de quantifier l’impact de la teneur en 

eau du sol, de la disponibilité en nutriments et du broutement sur les com-

munautés de plantes vasculaires de la vallée Qarlikturvik. Le but de ce cha-

pitre est d’enrichir le cadre théorique expliquant la variation des traits fonc-

tionnels des plantes arctiques. En effet, les stratégies d’acquisition de l’azote 

sont fortement sélectionnées durant l’assemblage des communautés de 

plantes vasculaires arctique. Toutefois, cette sélection n’est que peu considé-

rée dans les récentes études mesurant les traits fonctionnels en toundra nor-

dique. Nous avons exploité des parcelles permanentes le long d’un gradient 

de teneur en eau du sol dans des milieux à la géomorphologie contrastée. 

Chaque parcelle incluait des sous-parcelles broutées et non broutées. Notre 

première hypothèse est que les stratégies d’acquisition de l’azote des diffé-

rentes espèces s’alignent le long de l’axe « lent-rapide ». Cet axe décrit le taux 

d’acquisition des ressources et de renouvellement des tissus des plantes vas-

culaires. Nous nous attendons à ce que la taille des individus et des feuilles 

représente un deuxième axe de variation majeur. Conséquemment, il est at-

tendu que les milieux avec plus d’eau et de nutriments abritent des plantes 

plus « rapides » et plus grandes. Finalement, le broutement devrait favoriser 

des plantes plus basses et plus riches en N. 

Le chapitre II se concentre sur la surface du sol et ses horizons superficiels. 

Son objectif est de quantifier l’impact de la disponibilité en nutriments et du 

broutement sur la dynamique de la couche active et le développement du 

pergélisol. En effet, la disponibilité en nutriments et le broutement influen-

cent les propriétés de la végétation. La végétation influence la quantité d’éner-

gie entrant dans le sol. Les propriétés thermiques de la couche actives et le 

développement du pergélisol sont quant à eux influencés par l’accumulation 

de matière organique, qui peut être accélérée par la fertilisation et ralentie 
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par le broutement. Nous avons exploité une expérience à long terme (16 ans) 

de fertilisation croisant l’addition de différentes quantités d’azote et de phos-

phore à une protection contre le broutement. Nous nous attendons à ce que 

la fertilisation augmente l’indice de surface foliaire (LAI) et la quantité de 

litière des parcelles, augmentant ainsi l’albédo de la surface et diminuant la 

quantité d’énergie entrant dans le sol. Le broutement devrait quant à lui ré-

duire la LAI, la quantité de litière et l’albédo. Il est attendu que la fertilisation 

et le broutement respectivement augmentent et réduisent la quantité de ma-

tière organique accumulée dans les horizons les plus superficiels du sol. À 

cause des variations d’albédo et d’accumulation organique, la fertilisation de-

vrait diminuer la profondeur de la couche active et le broutement l’augmen-

ter. 

Le chapitre III se concentre sur la matière organique contenue dans le pergé-

lisol à travers l’Arctique. Son objectif est de formuler et de tester un cadre 

théorique reliant la signature isotopique du C et de l’azote aux conditions 

d’accumulation de la matière organique. Les isotopes stables du C et du N 

(dans une moindre mesure) sont en effet mesurés de manière routinière dans 

les études caractérisant la matière organique stockée dans le pergélisol. Tou-

tefois, l’interprétation des signaux isotopiques fait appel à des concepts déve-

loppés dans des biomes sans pergélisol. L’applicabilité de ces concepts aux 

conditions très particulières des sols arctiques n’a pas encore été démontrée. 

Nous allons résumer les principales causes de variations des concentrations 

en isotopes stables du C et de l’azote dans les sols. Le but est ensuite de déve-

lopper un cadre théorique cohérent produisant des hypothèses testables dans 

les environnements arctiques. Le test de ces hypothèses sera réalisé grâce à 

des données provenant d’analyse de profils de pergélisols publiés dans des 

journaux à comité de lecture. 



 

 

 

Chapitre I 
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Chapitre I 

A distinct N acquisition strategical axis is needed to under-

stand vascular plant community variation along a soil mois-

ture gradient in a Canadian High-Arctic tundra 

Authors : Lucas Deschamps, Esther Lévesque, Amélie Morneault, Vincent 

Maire 

Summary 

1 Globally, vascular plant functional traits are organized along two di-

mensions: plant size and resource economy (encompassing nitrogen, 

water, and carbon resources).  Whereas nitrogen acquisition strategies 

are a major determinant of plant differentiation and community as-

sembly in the Arctic, we do not know how they align with the two 

worldwide plant strategy dimensions nor respond to environmental 

variations. Here we aimed to assess the strategic dimensions of func-

tional traits of High-Arctic plant communities and their relationships 

with environmental variables along a soil moisture gradient. 

2 We measured seven functional traits and densities of plant populations 

in contrasting habitats of a High-Arctic oasis. Habitats were aligned 

along a gradient of soil water content (SWC), half of them being pro-

tected from grazing by the greater snow goose for > 12 years. Func-

tional traits were selected to capture the variation in plant size, nitro-

gen (N), carbon (C) and water economy. We estimated the major axes 

of covariation of plant traits and quantified their response to SWC, 

grazing, soil nitrogen and phosphorus (P) availability, soil July tem-

perature and thaw depth using a multivariate Bayesian model. 

3 Trait covariation was organized along three strategical axes.  Axis 1 

was related to the acquisition rate of the N resource and plant size, 

Axis 2 was related to the leaf turn-over rate and the C resource, and 

Axis 3 was related to the diffusion rate of CO2/H2O within the leaf. 

Leaf δ15
N, N concentration and height (Axis 1) increased with SWC. 
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Specific Leaf Area and Leaf Dry Matter Content (Axis 2) increased and 

decreased with higher mineral N availability and lower P availability, 

respectively. Leaf area (Axis 3) decreased with SWC, with no direct 

impact of SWC on leaf δ13
C. 

4 The three detected axes contradict the idea that acquisition and turn-

over rates of all resources are coordinated in the High-Arctic. Moreo-

ver, N, C and water economy of communities were determined by dif-

ferent abiotic variables. 

5 Synthesis: High-Arctic plant communities are submitted to strong fil-

tering of N acquisition strategies, forcing High-Arctic trait-based ecol-

ogy to go beyond the two classical axes of trait covariation. 

KEYWORDS: Determinants of plant community diversity and structure; Leaf 

Economic Spectrum; 
15

N; Polygons; Polar oasis; Functional Traits; Vegetation 
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Introduction 

Vascular plants invest resources in different biological functions, which are 

thought to be organized along a plant size and a leaf economic spectrum (Díaz 

et al., 2015). Whereas the first axis contrasts small plants with small, numer-

ous seeds to great plants with low-number heavy seeds, the second represents 

a “fast-slow” continuum of resource acquisition and recycling. Plants with 

“slow” resource economics are characterized by long-live tissues (as shown by 

low Specific Leaf Area, SLA, and high Leaf Dry Matter Content, LDMC, for 

example) with low nitrogen content (Wright et al., 2004), leading to a slow 

rate of resource acquisition and cycling but a low mortality rate when re-

sources become scarce (Reich, 2014). Conversely, “fast” species and tissues 

have high growth and resource cycling rate, but a lower lifespan and a greater 

mortality risk (Reich, 2014, Wright et al., 2004). Reich (2014) suggested car-

bon, nutrients, and water economics were coordinated, leading plants to be 

“fast” or “slow” in the acquisition and recycling of all resources. There is evi-

dence that both spectrums are present across the Arctic and sub-Arctic flora 

(Thomas et al., 2020, Freschet et al., 2010). 

Dominance and coexistence in Arctic plant communities are driven by strate-

gies for N acquisition (Nadelhoffer et al., 1996, McKane et al., 2002), which 

may not be summarized by a gradation of resource acquisition rate and the 

“fast-slow” spectrum. For example, dominance within an Alaskan community 

was shown to be driven by the temporal match between the availability of N 

molecular forms and the species preference for this form (McKane et al., 

2002). The ability to coexist with dominants in such communities depended 

upon the ability either to acquire less abundant N forms or to shift nutrient 

acquisition in time or depth to avoid competition with dominants. Arctic spe-

cies differentiate strongly between the depth of N acquisition, from the per-

mafrost table to the surface (Pedersen et al., 2020, Hewitt et al., 2019, Wang 

et al., 2018). Competition with microbes may be overcome by developing the 

ability to assimilate organic N-rich molecules (Chapin et al., 1993, Henry and 

Jefferies, 2003) rather than depending upon mineral N only. Moreover, my-

corrhiza plays a major role in the assimilation of organic N (Hobbie and 

Hobbie, 2006). This great diversity in N acquisition strategies is not included 
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in the Arctic functional traits conceptual framework. At the global scale, my-

corrhiza has been thought of as a marker of slow strategies (Reich, 2014). 

This assertion may not hold in the Arctic where very different below-ground 

strategies allow coexistence within a same N limited environment (e.g., 

McKane, 2002). Understanding how N acquisition strategies covary with the 

two global spectrums is necessary to project the effect of environmental 

change in the Arctic tundra. 

Current environmental changes are expected to alter the conditions and im-

pact the resources available for plant growth. The exacerbated rise in surface 

temperature and the longer growing season observed and expected in the 

Arctic increase plant growth directly and indirectly (Berner et al., 2020). In-

creased soil temperature leads to faster mineralization rates (Hartley et al., 

1999, Koven et al., 2015), while higher heat diffusion in soils deepens the 

active layer [the part of soil seasonally unfrozen, Koven et al. (2011), Schädel 

et al. (2018)]. This may increase the quantity of nutrients available for plant 

growth, both at the surface (Hartley et al., 1999) and at depth (Keuper et al., 

2012, Salmon et al., 2016). Increased temperatures may cause drastic 

changes in soil water availability locally. Thermal erosion of ice wedges redis-

tributes water in the landscape and may even cause landscapes drying irre-

spective of change in precipitation (Fortier et al., 2007, Liljedahl et al., 2016). 

Such increased drainage may cause the transition from wet to mesic plant 

communities at sub-decadal time scales (Perreault et al., 2016). In addition 

to climate change, the Arctic may be submitted to important variation of her-

bivorous populations, depending upon their adaptation to climate change 

(Mallory and Boyce, 2018, Doiron et al., 2014), southern agricultural prac-

tices (Abraham et al., 2005) and the management of their population 

(Lefebvre et al., 2017, Verma et al., 2020). 

Global change will both directly and indirectly alter functional traits of vas-

cular plants, with potential feedback on ecosystem functioning. Across the 

Arctic, higher temperatures imply, on average, taller communities with less 

durable, more N concentrated leaves (Bjorkman et al., 2018, Happonen et al., 

2019, Kemppinen et al., 2021, Niittynen et al., 2020) and heavier seeds 
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(Kemppinen et al., 2021, Niittynen et al., 2020). Because soil water content 

(SWC) alters communities’ responses to temperature, it will strongly influ-

ence the future of Arctic communities (Bjorkman et al., 2018). Yet, the vari-

ation of plant functional traits with SWC is less clear than for temperature. 

Higher SWC may favor taller communities (Bjorkman et al., 2018, but see 

Happonen et al., 2019, Kemppinen et al., 2022) with larger (Bjorkman et al., 

2018, Kemppinen et al., 2022, Kemppinen et al., 2021) and less durable 

leaves (Bjorkman et al., 2018, but see Happonen et al., 2019, Kemppinen et 

al., 2022, Kemppinen et al., 2021) more concentrated in N (Kemppinen et al., 

2022, Kemppinen et al., 2021) than communities in a drier context. Nutrient 

availability is also one of the main factors driving community assembly in the 

Arctic (Jonasson et al., 1999, Shaver and Jonasson, 1999), Arctic community 

being generally colimited by N and P (Gough and Hobbie, 2003, Shaver and 

Chapin, 1995). Increase in topsoil nutrient availability may favor shallowly 

rooted species [grasses, shrubs, Wang et al. (2017)] with high stature and 

large leaves with short lifespan and high N concentration (Iturrate-Garcia et 

al., 2020). Deepening of the active layer would favor deeply rooted species 

[e.g., sedges, Wang et al. (2017)] with still unknown consequences on above-

ground functional traits (Iturrate-Garcia et al., 2020). Grazing may alter the 

responses of plant communities to warming and fertilization (Kaarlejärvi et 

al., 2017), potentially reducing the size and the specific leaf area of plants 

(Jessen et al., 2020). The results of the few studies exploring vascular plant 

traits variation in the Arctic are not consensual, and rare are the studies cap-

turing the whole spectrum of traits related to nutrients, carbon, and water 

economy. 

We aim to address two questions. 1) How N acquisition strategies correlate 

with the plant economic spectrum in the vascular plants of a High-Arctic oa-

sis? 2) How size, economic traits and N acquisition strategies are shaped by 

availability of N, P and water resources and grazing across the landscape? 

Using a semi-experimental environmental gradient approach, we will disen-

tangle the impact of thaw depth, soil temperature and water and nutrient 

availability on the assembly of vascular plant communities in a High-Arctic 

oasis by confronting two hypotheses. 
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H1: Vascular plant traits will be organized along two orthogonal func-

tional axes, a resource (C, N and water) economic axis and a size axis. 

N acquisition strategies will reflect the “slow-fast” continuum, with 

plants with higher SLA and lower LDMC having more N and a non-

mycorrhizal 
15

N signal. 

H2: Environments with more resources available (water, temperature, 

nutrients) will lead to the fastest and tallest strategies, with communi-

ties with high SLA, high leaf N concentration and low d
13

C. Grazing 

shall increase leaf N concentration and favor communities with lower 

stature and leaf size.  



41 

 

Material and methods 

Site description 

The experiment took place in the Qarlikturvik valley, on Bylot Island, Nu-

navut, Canada (73°08’N, 80°00’W). The geomorphology of this glacial valley 

is characterized by a succession of glacio-fluvial outwash, proglacial river, al-

luvial fans, and aggradation terraces. The southern part of the valley is sur-

rounded by plateaus at approximately 400 m above sea level, draining to the 

valley through deep ravines. The surface is almost continuously covered by 

vascular plants and mosses and may be considered as a polar oasis (Freedman 

et al., 1994). About 23% of the 70 km
2
 of the valley and surrounding uplands 

is covered by wetlands located in low centered polygons (Hughes et al., 

1994). Mesic environments occur on the plateaus, polygonal rims, degraded 

and high centered polygons, in alluvial fans and in hummocky tundra on the 

gentle slopes on either side of the valley (Zoltai and McCormick, 1983). Abun-

dant wetland vegetation allowed the valley to be one of the most important 

brood-rearing sites for the Greater Snow Goose in the Canadian Arctic with 

about 20 000 nesting pairs (Reed et al., 2002). Greater Snow Geese mostly 

feed on grasses and sedges in wetlands and impact wetland vegetation bio-

mass and nutrients concentration (Gauthier et al., 1995, Valéry et al., 2010). 

In mesic areas, greater snow geese feed primarily on grasses, rushes and tu-

bers of Polygonaceae (Audet et al., 2007). 

Experimental design and sampling 

Permanent blocks were established to be representative of the vegetation of 

different dominant habitats in the valley and the surrounding plateau (Fig 

S1). Mesic upland plots (four blocks) were placed on the plateau in various 

slope and orientation (Fig S2). Mesic polygon plots (four blocks) were placed 

in flat or high-centered polygons and were often affected by mudboils caused 

by frost heave (Fig. S3). Drained polygons (two blocks) were low-centered 

polygons crossed by secondary or tertiary ice wedges, which caused drainage 

and drying of the topsoil (Fig. S4). Loess polygons (four blocks) were close to 

the sea and to the glacial river mouth, which caused strong winds to fre-

quently deposit thick loess layers at the soil surface periodically covering the 
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vegetation (Fig. S5). Wet polygons (three blocks) were representative of wet-

lands in the low-centered polygons (Fig. S6).  In both wet and loess polygons, 

the water table was above the soil surface at least at the beginning of the 

season. Table 1 presents the environmental description of each habitat. 

Table 1: Environmental description of the habitat sampled in this study. Values are mean 

(± standard deviation). 

Habitat 

Mesic 

uplands 

Mesic po-

lygons 

Drained 

polygons 

Loess po-

lygons 

Wet poly-

gons 

SWC (m
3‧m-3

) 

0.329 

(±0.095) 

0.363 

(±0.087) 

0.436 

(±0.182) 

0.713 

(±0.072) 

0.831 

(±0.041) 

Thaw depth (cm) 
23.0 

(±3.89) 

22.0 

(±2.67) 

15.1 

(±5.00) 

32.5 

(±3.28) 

26.6 

(±3.44) 

July soil tempera-

ture (°C) 

5.60 

(±0.612) 

8.59 

(±0.374) 

6.82 

(±1.11) 

7.54 

(±1.58) 

9.03 

(±0.836) 

Soil pH 

5.90  

(±0.232) 

6.07 

(±0.278) 

5.18 

(±0.466) 

6.40 

 (±0.148) 

6.58 

(±0.305) 

Total Nitrogen 

(%) 

0.497 

(±0.211) 

0.364 

(±0.068) 

0.421 

(±0.104) 

0.228 

(±0.360) 

0.675 

(±0.217) 

Mineral Nitrogen 

(ppm) 

14.9 

(±6.01) 

16.0 

(±7.69) 

20.0 

(±4.24) 

10.0 

(±2.57) 

11.2 

(±3.84) 

Total Phosphorus 

(ppm) 

783 

(±84.6) 

871 

(±44.0) 

929 

(±114) 

1050 

(±110) 

1080 

(±128) 

Bray II Phospho-

rus (ppm) 

18.7 

(±6.36) 

55.1 

(±16.5) 

22.9 

(±11.1) 

109 

(±29.0) 

23.9 

(±15.8) 

 

Permanent fences, covered by criss-crossing ropes or nets to exclude goose 

grazing were placed within each block (Fig. S2). Control, unprotected grazed 

plots were marked adjacent to the protected plots, in visually similar vegeta-

tion. Fences were installed in 1994 in drained and loess polygons, 2002 in 

mesic uplands and polygons, and 2005 in wet polygons. Fences measured 4 
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m x 4 m in drained polygons, loess polygons, mesic uplands, and mesic poly-

gons, including 2 m x 2 m subplot with finer fence excluding lemmings, not 

sampled in the present study. Wet polygon fences and one loess polygon fence 

measured 2 m x 1m. The discrepancy in size and measurements arose because 

plots were originally part of different experiments. 

Over the sampling period (2017-2019), 2 m x 1 m plots were permanently 

marked within fenced and control plots. They were divided into four quadrats 

and identified by medals fixed in the ground. Ungrazed control plots were 

protected by fences from the end of June to the beginning of August during 

years of sampling. This avoided disturbance and allowed the vegetation to 

grow during sampling and measurements, but ensured grazing resumed as 

usual after sampling. We measured environmental variables at multiple times 

(two to four times) during the growing season of the three years. Four meas-

urements (one per quadrat) were realized in 2018, whereas two measure-

ments were made in 2017 (because of time constraints) and in 2019 (to avoid 

the area disturbed by 2018 vegetation sampling). Vegetation was sampled at 

the end of July 2018, during the peak of the growing season, as described in 

the next paragraph. In total, 34 plots were sampled, half of which being per-

manently protected from grazing for a minimum of 12 years. 

Vegetation sampling 

Each plot was covered by an 80 cm x 80 cm grid, divided in 64 10 cm x 10 

cm cells. We selected randomly five cells from which a 10 cm x 10 cm x 10 

cm clod was extracted, using a knife to cut the edges. All vascular plant indi-

viduals from the first four out of five cells were sorted by species, counted, 

measured for traits (see below), and dried in a furnace at the camp, and then 

again in the laboratory for 48 h in an oven. The density of each species was 

computed in the plot in individuals per unit soil surface (m
-2
) and divided by 

the total density of the plot to obtain relative densities. Species were identi-

fied using the key and descriptions in Aiken et al. (2007) and (Porsild, 1964). 

When in vegetative state, we compared leaves, ligules, stems and odors to 

adjacent flowering individuals and developed a set of viable criteria to ensure 

correct identification. Non identifiable individuals (36 on 3000) were kept 
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and dried to estimate total density but were not included in subsequent anal-

yses. 

Trait analysis 

We measured functional traits on 10 to 15 individuals of each species per plot 

from the different clods. We selected mature and intact individuals visually 

representative of the population in the plot. When there were less individuals, 

we measured traits on all of them, potentially looking at the fifth, unsorted 

clod to get new individuals. 

Vegetative height was measured on individuals by measuring their length 

from the collar to the tip of the extended leaves. Then, one fully developed 

leaf of each individual was cut. Leaves of each species in a plot were gathered 

to be weighted fresh, before being counted and photographed with a red 

square of known dimension. Using a R script, we quantified the number of 

leaf and red pixels to obtain the Leaf Area (LA, in cm
2
 per leaf). Leaves were 

then dried as described for entire individuals. Just after drying, leaves were 

weighted dry to obtain the Leaf Dry Matter Content (in gfresh·gdry

-1
) and the 

Specific Leaf Area (SLA, in cm
2
· gdry

 -1
). 

After drying and weighting, leaves were grinded in powder using a Retsch 

MM200 mixer mill to measure nutrient and isotopic concentrations. Leaves 

nitrogen (N, %), 
15

N and 
13

C concentrations were quantified using an ele-

mental analyzer coupled with an isotope ratio mass spectrometer (EA-IRMS, 

Agilent technology) at the RIVE laboratory at the University of Québec at 

Trois-Rivières. Leaves δ15
N were computed using the measured 

15
N/

14
N iso-

topic ratio and the isotopic ratio of the atmospheric N2. Leaves δ13
C were com-

puted using the measured 
13

C/
12

C isotopic ratio and the PeeDee Belemnite 

standard. All species mean traits value are available in Table S1.  

Environmental variables 

Topsoil water content (SWC), soil temperature and thaw depth were meas-

ured between one and four times during three growing seasons in two to four 

quadrats of each plot. In 2017 and 2018, soil water content and soil temper-

ature were measured by inserting a WET-2 WET sensor coupled to a HH2 
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moisture meter (Delta T Devices Ltd) into the soil. In 2019, SWC and temper-

ature were measured using an Hydraprobe (Stevens). To ensure compatibility 

of the results, we used raw permittivity (ε) measured by both machines and 

converted it back to SWC using default HH2 calibration such as SWC=√((√ε-

1.6)/8.4). Thaw depth was measured using a graduated steel prob inserted 

into the soil down to the frozen part. 

Soil pH was measured in 2018 in the four quadrats of each plot using a pH 

field-probe (Hanna HI-12923 electrode) device.   

A 10 cm x 10 cm x 15 cm soil core was harvested at the end of July 2019 and 

brought back to the laboratory. After air drying, a 10 cm x 2 cm x 15 cm slice 

of the soil was grinded and the concentration of total N (%), mineral N, total 

phosphorus (P, ppm) and available P (ppm) were measured. The concentra-

tions of mineral N and orthophosphates were quantified following KCl 2M 

and Bray2 (thereafter P-Bray) extractions and spectrometry with a flow injec-

tion analysis and an inductively coupled plasma - optical emission spectrom-

eter (Tucker, 2009, McMinn, 2019). Soil total (organic and mineral) nitrogen 

(Ntot) and phosphorus (Ptot) were obtained for each plot following micro-

Kjeldahl digestion and colorimetry analysis (NF X31 147, ISO1126:1995).  

Data analysis 

Analysis of abundance data 

We first described the vegetation of each habitat by fitting a Non-Metric Di-

mensional Scaling (NMDS) to the community matrix containing the relative 

density of each species in each plot. NMDS scores were estimated using the 

metaMDS function in the vegan R package (Oksanen et al., 2022), with three 

dimensions. We then estimated the proportion of variance explained by hab-

itat categories and grazing status using the permutational MANOVA imple-

mented with the adonis2 function. We then quantified the fidelity of species 

to each habitat using the multipatt function from the indicspecies (De Caceres 

and Legendre, 2009) package. The proportion of the species in each habitat 

was then compiled in a diagonalized table, rows of the table being ordered 

using the habitat fidelity of each species. 



46 

 

Clustering of N acquisition strategies 

Mixture modelling was used to identify the different strategies of N acquisi-

tion. We used the mclust package (Scrucca et al., 2016) to perform model-

based clustering of vascular plant populations based on their leaf δ15
N and N 

concentration. Trait matrix contained the mean value of each species in the 

habitats in which it grew and under each grazing conditions. We performed 

comparisons between a wide range of models in term of number of clusters 

(max = 9) and flexibility of the covariance matrix. The model with the best 

Bayesian Information Criterion was retained (Fraley, 1998). 

Axis of functional traits variation 

Principal Components Analysis (PCA) was used to explore the functional 

trade-offs. The eigen decomposition was performed on a scaled matrix con-

taining the value of the seven measured traits for each species in each habitat 

and grazing status, using the rda function from vegan. We retained axes with 

an eigenvalue superior to one. Centroid of each species was estimated using 

the ordiellipse function. 

Traits – Environment relationships 

Community weighted trait means (CWM, n = 34) were regressed against en-

vironmental variables to quantify how the environment filtered for trait val-

ues. Predictors measured in the field were the mean plot SWC, soil tempera-

ture and thaw depth. 

The variation in soil chemical properties was summarized using a PCA repre-

senting the correlations among soil pH, total nitrogen (N), total phosphorus 

(P), mineral N and P-Bray. The first axis of variation captured 42% of the 

variance (Fig. S7). It clearly distinguished between plots characterized by 

high pH, high total P and high P-Bray (loadings of 1.25, 1.11 and 1.15, re-

spectively) and plots with high mineral N and to a lesser extent high total N 

(scores of –1.01 and –0.47, respectively). We used site scores of this first axis 

as an explanatory variable, to represent a gradient of N vs. P availability. 

The Community Weighted trait mean (CWM) of each trait was then computed 

for each community i as follow: 



47 

 

𝐶𝑊𝑀𝑖 = ∑ 𝑎𝑠(𝑖) ∙ 𝑡𝑠ℎ(𝑖)𝑔(𝑖)

𝑆

𝑠=1

 

Where as(i) is the relative density of species s in community i, and tsh(i)g(i) is the 

mean trait value of the species s in the habitat (h) and under the grazing 

status (g) describing the community i. 

A multivariate Bayesian hierarchical model was fitted to quantify the impact 

of environmental variables on CWMs. Models for each trait contained SWC, 

grazing status, soil temperature, thaw depth and the N-to-P availability gra-

dient represented by PCA scores of soil chemical variables. We added the in-

teraction between SWC and grazing status, as goose grazing activity is more 

intense in the wetlands of the valley (Hughes et al., 1994). In addition, a 

hierarchical effect of block identity was added, normally distributed with es-

timated standard deviation. Residual correlations were estimated during 

model fitting by considering the errors were multinormally distributed. Mod-

elling of residual correlations allow to differentiate the effect of the environ-

ment on each trait from covariation arising from trade-offs in the trait space. 

Residual of all traits visually respected normality, at the exception of LDMC 

which was logit transformed. Estimation of model parameters was done using 

the NUTS algorithm in stan (Stan Development Team, 2022) through the 

brms package (Bürkner, 2017). Model fit for each trait was evaluated with 

bayes R
2
 (Gelman et al., 2019). 

We based inferences on range standardized slopes as proposed by Lefscheck 

(https://jslefche.github.io/sem_book/coefficients.html#range-standardiza-

tion), the standardized slope (b) being defined as: 

𝑏 =
𝛽 ∙ [max(𝑥) − min(𝑥)]

max(𝑦) − min(𝑦)
 

β being the unstandardized slope, and x and y the predictor and the response 

variables, respectively. Such a standardization allows to interpret the slope as 

a proportional variation of y along its range as x goes from its minimum to its 

maximum value while other variables are being held constant. Values of b 
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become thus comparable among variables and among predictors. We consid-

ered both the magnitude of the effect and its uncertainty, measured by its 95 

% highest density interval (Kruschke, 2018). 

Interpretation of functional traits 

Vegetative height is mostly related to light acquisition and competition for 

space (Westoby, 1998). Freezing and overheating mostly constrain LA world-

wide (Wright et al., 2017), the size of leaves being adapted to water availa-

bility and temperature extremes. Height and LA are also influenced by graz-

ing, herbivores favoring plants with small leaves and short statures (Díaz et 

al., 2007). SLA and LDMC are part of the C economic spectrum (Wang et al., 

2023, Onoda et al., 2017). They correlate with leaf longevity, high SLA leaves 

having shorted lifespan (Reich et al., 1992). They represent the trade-offs be-

tween instantaneous photosynthetic rate and the time span during which a 

leaf can assimilate C (Wright et al., 2004). SLA generally correlated positively 

with leaf nitrogen concentration, the latter being correlated to photosynthetic 

capacity (Wright et al., 2005). 

Variation in leaf δ15
N reflects the form of N rich molecules acquired, the loca-

tion and the strategy of N acquisition by vascular plants. Degradation and 

assimilation of organic molecules through mycorrhizal association leads to 

plant material highly depleted in 
15

N (Michelsen et al., 1996, Yano et al., 

2010, Hobbie and Ouimette, 2009). Theineral N pool may also be depleted in 

15
N relative to bulk soil because of the preferential excretion of 

14
N by mi-

crobes in case of C limitation (Dijkstra et al., 2008).  N-containing molecules 

originating more heavily cycled from organic matter are more enriched in 
15

N 

than fresh organic matter [because of preferential microbial excretion of 
14

N, 

Dijkstra et al. (2008)]. This leads to plant assimilating N in more decomposed 

OM at depth to be more enriched in 
15

N relative to plants assimilating N close 

to the surface or mycorrhizal plants (Nadelhoffer et al., 1996). 

Leaf δ13
C is influenced by the diffusion of CO2 within the leaf and is often 

considered as a proxy of stomatal opening during leaf-lifespan (Farquhar et 

al., 1989). The higher the diffusion rate is between the atmosphere and the 

rubisco site (higher stomatal opening), the higher will be the discrimination 
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of rubisco against 
13

C. High discrimination against 
13

C leads to leaves depleted 

in 
13

C, with a low δ13
C reflecting high utilization of water through transpira-

tion because of higher stomatal opening. 
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Results 

Community composition was strongly impacted by habitat type (R
2
 = 0.616), 

whereas grazing had little effect (R
2
 = 0.016). Mesic plots (uplands, mesic 

and drained polygons) were characterized by abundant Arctagrostis latifolia 

and Salix arctica (Table 1). Mesic upland plots were differentiated by constant 

presence of Bistorta vivipara and Luzula nivalis, whereas Salix reticulata dif-

ferentiated mesic polygons from other mesic habitats. Carex aquatilis and 

Eriophorum scheuchzeri were associated with drained, loess and wet polygons. 

Dupontia fisheri was dominant and indicator in loess and wet polygons but 

less abundant in drained polygons (Table 2). 
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Table 2: Relative density of all vascular plant species in the different habitats (%). +: < 

1 % cover.  

Species Abbreviation 

Mesic 

upland 

(n=8) 

Mesic 

polygon 

(n=8) 

Drained 

polygon 

(n=4) 

Loess 

polygon 

(n=8) 

Wet po-

lygon 

(n=6) 

Bistorta vivipara (L.) Delarbre Pol.viv 3     

Saxifraga oppositifolia L. Sax.opp +     

Cassiope tetragona (L.) D.Don Cas.tet 7     

Poa arctica R.Br. Poa.arc 3    + 

Oxyria digyna (L.) Hill Oxy.dig 1     

Salix herbacea L. Sal.her 19     

Luzula nivalis (Laest.) Spreng. Luz.niv 13 7    

Arctagrostis latifolia (R.Br.) 

Griseb. 

Arc.lat 30 29 6   

Salix arctica Pall. Sal.arc 21 28 16 +  

Luzula confusa Lindeb. Luz.con 1 3 21   

Stellaria longipes Goldie Ste.lon 2 3 3 1 + 

Salix reticulata L. Sal.ret  19  +  

Dryas integrifolia Vahl Dry.int  1    

Astragalus alpinus L. Ast.alp  1    

Saxifraga hirculus L. Sax.hir  +    

Hierochloe pauciflora R.Br. Hie.pau   2 3 13 

Carex aquatilis Wahlenb. Car.aqu   16 8 13 

Eriophorum scheuchzeri Hoppe Eri.sch   26 12 9 

Dupontia fisheri R.Br. Dup.fis  1 1 72 60 

Pleuropogon sabinei R.Br. Ple.sab    1  

Cardamine polemonioides Rouy Car.pra    + + 

Eriophorum angustifolium Honck. Eri.ang    3 4 

Pedicularis novaiae-zemliae (Hul-

tén) Kozhevn. 

Ped.alb     1 

Median density (ind‧m-2
)  1288 850 1025 2525 2412 

Total species richness  11 10 8 10 9 



52 

 

Functional traits of populations were organized along three axes of variation 

(Fig. 1, Fig. S8). The first axis represented N acquisition strategies and vege-

tative height variation (Fig. 1), with high loadings for leaf N, leaf δ15
N and 

plant height. The second axis represented the leaf lifespan strategies, con-

trasting populations with long-lived leaves, low specific leaf area (SLA) and 

high leaf dry matter content (LDMC) from populations with short leaf lon-

gevity. The third axis represented a water economic axis, contrasting popu-

lations with high leaf area (LA) and high δ13
C from populations with small 

leaves depleted in 
13

C. Leaves δ15
N had a negative loading on this axis, sug-

gesting that small and 
13

C depleted leaves were enriched in 
15

N. 

Figure 1: Principal component analysis of the scaled trait matrix from the vascular plants 

of the main habitats of the Qarlikturvik valley, Bylot Island, Nunavut, Canada. Points 

represent the mean value of species in a given habitat and submitted to a given grazing 

condition. Crosses represent species centroids. LN: leaf nitrogen concentration (%); 

L15N: leaf δ15
N (‰); SLA: Specific-Leaf-Area (cm

2
·g

-1
); LDMC: Leaf-Dry-Matter-Content 

(g·g
-1
); Height: vegetative height (cm); LA: Leaf area (cm

2
); L13C: leaf δ13

C (‰). Species 

abbreviations are presented in Table 1. 

Four contrasting N strategies were identified based on leaf N and 
15

N con-

centration. The best classification model identified four groups, the best co-

variance structure being ellipsoidal with equal orientation (Fig. 2). This im-

plies there was a relationship between leaf 
15

N and N concentration both 
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globally and within groups, with equal slopes among groups. Group 1 had 

both high 
15

N and N concentrations, and contained species from the wettest 

polygons, at the exception of Arctagrostis latifolia, which was characteristic 

of mesic habitats. Group 2 contained populations of Carex aquatilis charac-

terized by very high N and 
15

N concentration, in addition to populations of 

Stellaria longipes, which was present in every habitat. Group 3 contained 

species from the mesic habitats which were characterized by high N concen-

tration but very low 
15

N concentration (between -7.48 and -4.16‰). Group 

4 contained rare species from mesic habitats (at the exception of Cardamine 

polemonioides scarcely recovered in loess and wet polygons). These popula-

tions were characterized by medium to very low 
15

N concentration and low 

leaf N concentration. 

Figure 2: Results of the classification of vascular plant species of the Qarlikturvik val-

ley, Bylot Island, Nunavut, Canada, based on their leaf δ15
N and leaf N concentration. 

Ellipses were drawn from the covariance matrix of each class and represent variance 

around class means. Grey points represent the mean values of the species in a given 

habitat and under a given grazing condition. Crosses represent the mean of each spe-

cies; the color being attributed using the fidelity score of the species. Species abbrevia-

tion and relative densities are presented in Table 1. 
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Soil volumetric water content (SWC) impacted the N acquisition strategies, 

the size, and the water economy of communities, after controlling for every 

other variable (Table 3). Both leaf N and 
15

N concentration strongly increased 

with SWC (Table 3, Fig. 3a and b). Vegetative height strongly increased with 

SWC (Table 3, Fig 3c), whereas LA decreased (Table 3, Fig. 3d). 

Table 3: Results of the hierarchical model analysis. Slopes are standardized such as they 

represent a proportion of the range of the response variable when the explanatory varia-

ble goes from its lowest to its greatest value. Numbers are the median of the posterior 

distribution (95% highest density interval). Evident moderate and strong positive and 

negative effects are highlighted by dark red and dark blue background respectively, 

strong effect being written in bold. Weak or uncertain positive and negative effects are 

highlighted in orange and light blue, respectively. See Figure 1 for trait abbreviation. 

Variable LN δ 
15

N H SLA LDMC LA δ 
13

C 

SWC 

0.55 

(0.12; 

0.96) 

0.78 

(0.42; 

1.14) 

0.59 

(0.23; 

0.98) 

-0.16 

(-0.45; 

0.13) 

0.01 

(-0.34; 

0.35) 

-0.78 

(-1.2; -

0.38) 

-0.25 

(-0.70; 

0.18) 

Grazing 

0.13 

(0.00; 0.26) 

0.06 

(-0.07; 

0.18) 

-0.32 

(-0.45; -

0.18) 

0.05 

(-0.05; 

0.15) 

-0.04 

(-0.16; 

0.09) 

-0.20 

(-0.35; -

0.05) 

-0.16 

(-0.31; -

0.01) 

SWC x Gra-

zing 

0.07 

(-0.29; 

0.45) 

0.06 

(-0.28; 

0.37) 

-0.31 

(-0.69; 

0.08) 

0.2 

(-0.08; 

0.47) 

-0.26 

(-0.59; 

0.11) 

0.03 

(-0.34; 

0.46) 

-0.18 

(-0.61; 

0.23) 

N to P gra-

dient 

-0.34  

(-1.30; 

0.62) 

0.21 

(-0.62; 

0.96) 

0.32 

(-0.61; 

0.17) 

-0.96 

(-1.62; -

0.34) 

0.94 

(0.10; 

1.77) 

-0.28 

(-1.23; 

0.78) 

0.07 

(-0.99; 

1.04) 

Soil tempe-

rature 

0.16 

(-0.15; 

0.48) 

-0.37 

(-0.62; -

0.11) 

-0.05 

(-0.32; 

0.23) 

-0.33 

(-0.55; -

0.11) 

-0.10 

(-0.37; 

0.15) 

0.16 

(-0.11; 

0.44) 

0.07 

(-0.26; 

0.37) 

Thaw depth 

-0.22 

(-0.66; 

0.22) 

-0.01 

(-0.36; 

0.36) 

0.01 

(-0.38; 

0.46) 

0.05 

(-0.28; 

0.36) 

0.27 

(-0.12; 

0.62) 

0.25 

(-0.16; 

0.66) 

-0.33 

(-0.80; 

0.13) 

R
2
 

0.66 

(0.48;0.79) 

0.77 

(0.64;0.85) 

0.66 

(0.50;0.76) 

0.65 

(0.45;0.78) 

0.47 

(0.26;0.62) 

0.66 

(0.50;0.76) 

0.58 

(0.39;0.69) 
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Grazing moderately reduced the size of plants and leaves, but also impacted 

the N economy of plant communities. Grazing tended to slightly increase leaf 

N concentration (Table 3, Fig 3a), whereas it decreased both vegetative 

height and LA (Table 3, Fig. 3c and d). Grazing slightly decreased leaf δ13
C 

(Table 3). 
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Figure 3: Relevant relationships between soil water content and a) community weighted 

mean (CWM) leaf N concentration, b) CWM leaf δ15
N, c) CWM vegetative height, d) 

CWM leaf area in the Qarlikturvik valley of Bylot Island, Nunavut, Canada. Grazing effect 

is illustrated by the dashed and plain lines when it was statistically supported. Colored 

points are the partial residuals, that is the CWM of a plot once every other predictor has 

been considered. 



57 

 

Nutrient availability only impacted C economy and the longevity of leaves. 

Nutrient availability was represented by a PCA axis along which sites are or-

dered from high mineral N and low P concentrations to low mineral N and 

high P concentration. Increasing the availability of P relative to N led to a 

strong decrease of SLA (Table 3, Fig. 4a), whereas LDMC strongly increased 

along the first axis of the PCA decomposing the variation in soil N and P avail-

ability (Table 3, Fig. 4b). 

 

Figure 4: Relevant relationships between the N to P availability gradient and a) commu-

nity weighted mean (CWM) specific leaf area and b) CWM leaf dry matter content in the 

Qarlikturvik valley of Bylot Island, Nunavut, Canada. The N to P availability gradient is 

the first axis of a PCA representing the correlations among soil total N and P, soil mineral 

N, soil P-bray II and soil pH. Colored points are the partial residuals, that is the CWM of 

a plot once every other predictor has been considered. 

Mean July soil temperature impacted the N and C economy of communities, 

whereas no evident effect of thaw depth was detected (Table 3), after con-

trolling for every other variable. Both leaf δ15
N and SLA moderately decreased 

with soil temperature (Fig. 5, Table 3). 
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Figure 5: Statistically supported relationships between mean soil July temperature and 

a) community weighted mean (CWM) leaf δ15
N and b) CWM specific leaf area, in the 

Qarlikturvik valley of Bylot Island, Nunavut, Canada. Colored points are the partial re-

siduals, that is the CWM of a plot once every other predictor has been considered. 

Several correlations remained or appeared between community weighted 

means after accounting for the variation due to environmental factors. SLA 

remained negatively correlated with LDMC (Table S2). Vegetative height was 

positively correlated with leaf LA and δ13
C (Table S2). 
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Discussion 

The habitats spread along a clear gradient of soil water content (SWC) with 

contrasting temperature and N and P availability. There was an almost com-

plete species turn-over from one extreme of the gradient to the other. In this 

flora, our results showed three orthogonal strategical axes, each trait being 

related to either nitrogen (N), carbon (C) or water resource economy. Leaf N 

concentration was more correlated to vegetative height and leaf δ15
N than 

with the specific leaf area (SLA)-leaf dry matter content (LDMC) axis, as it 

was expected from the leaf economic spectrum. As such, N acquisition strate-

gies were a direct driver of N resource economy, rather than related to the 

rate of C turnover. The C economy was nevertheless structuring the strategies 

of vascular plant species along the second PCA axis contrasting SLA with 

LDMC. High leaf δ13
C, interpreted as low carbon diffusion to the rubisco site 

during leaf activity, was related to high LA and tall plants rather than with 

long-lived leaves with low rate of C turn-over. Overall, these results suggest 

N, C and water acquisition and turn-over rates were mostly independent, 

which refutes our initial assumption. 

This independence is partly reflected by the drivers of community weighted 

means (CWM), each axis being driven by independent environmental varia-

bles. Absolute values of standardized slopes indicate SWC was the most im-

portant driver of trait variation across the valley.  It caused the variation of N 

and water strategical axes, high SWC environment hosting tall plants with 

small leaves highly concentrated in N and 
15

N. Conversely, low N availability 

and high P availability environments implied more durable leaves with lower 

SLA and high LDMC, with surprisingly no consequence on leaf N concentra-

tion. The only variable impacting N and C economy simultaneously was soil 

temperature, warmer environments hosting species with leaves characterized 

by both low δ15
N and SLA values. 

Three independent axes of plant strategies for C-N-water resources 

Contrary to our expectation, C turn-over rate (represented by the SLA-LDMC 

PCA axis) was mostly independent from leaf N concentration and N acquisi-

tion strategies. The “fast-slow” theory implies that low lifespan is 
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compensated by high photosynthetic and N acquisition rate (Reich, 2014), 

related to high leaf N concentration (Wright et al., 2004). It is still unclear if 

net photosynthetic rate of Arctic plants is correlated to leaf N, as respiration 

may increase more than photosynthesis with increased leaf N concentration 

(Heskel et al., 2012, but see Chapin and Shaver, 1996). In the Arctic, high 

leaf turn-over rate generally implies low stem and below-ground turn-over 

rate (Jonasson and Shaver, 1999), whereas most of the N of a leaf comes from 

internal stocks rather than direct uptake (e.g., Chapin et al., 1986). In our 

study including deciduous shrubs, graminoids and forbs, this trade-off sug-

gests that lower leaf lifespan could be compensated by long-lived storage or-

gans. Moreover, N uptake may arise after the end of the photosynthetic period 

(Pedersen et al., 2020, Keuper et al., 2012), which would explain the discon-

nection between N and C and water economy. As litter decomposition de-

pends upon leaf traits (Cornwell et al., 2008), understanding the relative 

availability of N and C in litter as vegetation changes is key to understand the 

future of High-Arctic soil carbon stocks. 

Contrary to our expectation, leaf 
13

C discrimination during photosynthesis 

was not related to SLA and LDMC, suggesting that CO2 and H2O diffusion 

within the leaf were independent of leaf lifespan and C turn-over rate. δ13
C 

was rather positively correlated to leaf area. Larger leaves have higher bound-

ary layer resistance (Jones, 2013). Higher resistance probably reduced CO2 

and H2O diffusion rate between the leaf and the atmosphere in larger leaves, 

likely leading to lower C
13

 discrimination and higher δ13
C values than in 

smaller leaves. The absence of correlation between δ13
C-LA and SLA-LDMC 

suggests that evaporation rates, which is the product of H2O diffusion rate 

and LA, and water economy are not dependent upon C economy along the 

soil moisture gradient. 

N economic strategies 

Leaf N concentration was mostly dependent upon the way N was acquired, as 

reflected by leaf δ15
N.  High δ15

N value suggests an absence of proteolytic 

mycorrhizal association (Hobbie et al., 2009) and acquisition of N rich mole-

cules originating from organic matter (OM) enriched in 
15

N by the recycling 
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of microbial biomass (Nadelhoffer et al., 1996), potentially at depth. The ab-

sence of a high 
15

N-low N strategy suggests that plants with low N acquisition 

rate were filtered out in habitats where decomposition and OM cycling is the 

fastest or where deep N sources are available. This is coherent with within-

group positive correlation between leaf N and δ15
N, suggesting that high OM 

turn-over rate favors high leaf N content (Hobbie et al., 2009, Barthelemy et 

al., 2017). 

Three strategies led to high leaf N concentration. Two groups had both high 

leaf 
15

N and N concentration, being mostly constituted by species growing in 

wet habitats. Interestingly, two species from mesic habitats were included in 

this group, one being non-mycorrhizal or arbuscular mycorrhizal [A. latifolia, 

Iversen et al. (2015)], and the later possibly relying on atmospheric N fixation 

by symbiotic diazotrophs [Astragalus alpinus, leading to a δ15
N close to zero, 

Nadelhoffer et al. (1996)]. Other species from wet habitats probably acquired 

N from heavily cycled sources, potentially at depth. Wet sedges and grasses 

have indeed high maximum rooting depth (Shaver and Billings, 1975, Wang 

et al., 2018, Blume-Werry et al., 2019). Populations of these two groups lack 

the 
15

N depleted signature typical of mycorrhizal species (Michelsen et al., 

1998). Another group achieved high leaf N concentration, but with highly 

depleted δ15
N signature. This group contained mesic species only (including 

Salix arctica, S. reticulata and S. herbacea), all being potentially ecto-mycor-

rhizal (Iversen et al., 2015, Bledsoe et al., 1990), which typically have δ15
N 

below -2‰ in the Arctic (Michelsen et al., 1998, Barthelemy et al., 2017). Our 

results suggest that two contrasting N acquisition strategies allow to achieve, 

mycorrhizal and non-mycorrhizal high leaf N concentration in a High-Arctic 

tundra.  

The final group was characterized by a relatively great range of δ15
N values, 

but with constantly low leaf N concentration. These species (Luzula nivea, 

Cardamine pratensis, Dryas integrifolia and Cassiope tetragona) may have re-

lied upon mycorrhiza or upon 
15

N depleted mineral N from deposition or 

young OM, potentially close to the surface. These species were generally sub-

ordinate in their habitats. These populations with low N concentration may 
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have relied on alternative strategies to coexist with the most acquisitive spe-

cies such as the ones with ecto-mycorrhiza or the ones relying on heavily cy-

cled OM. 

N strategical axis 

Increase of leaf δ15
N with SWC indicates the increasing dominance of deeply 

rooted non mycorrhizal species and the exclusion of mycorrhizal deciduous 

shrubs as SWC increased. Mesic habitats were co-dominated by plants with 

multiple strategies of N acquisition. Ecto-mycorrhizal 
15

N depleted, high N 

deciduous shrubs with a shallow routing system (Nadelhoffer et al., 1996, 

Wang et al., 2017, Wang et al., 2018) co-dominated mesic habitats with a 
15

N 

rich, high N grass, Arctagrostis latifolia. They both co-occurred with medium 

N and δ15
N Luzula spp. and the low N and 

15
N depleted ericoid mycorrhizal 

Cassiope tetragona. This co-dominance of contrasting strategies suggests niche 

partitioning for N uptake in mesic habitats. This codominance was mirrored 

by the coexistence of tall (e.g., A. latifolia) and short (e.g., Salix reticulata) 

species in mesic habitats.  

15
N depleted, low N and short strategies were progressively excluded along 

the SWC gradient. Sedges and grasses dominating the wettest habitats are 

known to have high maximum rooting depth (Iversen et al., 2015) and were 

probably non-mycorrhizal, as suggested by their high leaf δ15N. Deeply rooted 

species are certainly favored by the nature of deep horizons drained, loess 

and wet polygons resulting from a millennial accumulation of a mix of loess 

and peat (Fortier et al., 2006), with potentially high N availability at depth 

(Keuper et al., 2012). At high SWC, grasses and sedges probably exploited 

their ability to uptake both mineral nitrogen and amino acids (Atkin, 1996) 

to align N acquisition to N availability at different depths, depending upon 

the moment of the season. McKane et al. (2002) showed that dominance of 

Eriophorum vaginatum in an Alaskan tussock tundra was explained by its abil-

ity to uptake the most abundant N form at the best timing. Similarly, the 

dominance of Dupontia fisherii in loess and wet polygons may reveal its syn-

chronisation with the most abundant N forms. 



63 

 

Because strategies leading to high N concentrations probably relied upon or-

ganic N, leaf N concentration was disconnected from fertility as it may be 

defined in more southern ecosystems (e.g., Daou and Shipley, 2019). This 

supports the idea that plants shall acquire N by competing with microbes with 

high N use efficiency (Wild et al., 2018, Sorensen et al., 2008b, Sorensen et 

al., 2008a), which maintain N in microbially derived compounds 

(Clemmensen et al., 2008), rather than depending upon slowly excreted min-

eral N. 

High leaf N concentration in wet habitats may also be due to co-evolution 

with grazers. Grazed communities had higher leaf N content than ungrazed 

ones. This high N concentration, essential for geese feeding (Gauthier et al., 

2006), corresponds well to results already observed in wetlands on Bylot Is-

land (Gauthier et al., 1995) and generally in Arctic systems grazed by geese 

(Chapin, 1980, Jefferies et al., 1992). Both Arctic wetland sedges (Raillard 

and Svoboda, 1999, Archer and Tieszen, 1983) and grasses (Mattheis and 

Tieszen, 1976) are known for their regrowth ability after defoliation. Re-

growth implies producing young leaves with high photosynthetic capacity 

(Archer et al., 1980), which correlates with high N concentration (Wright et 

al., 2005). Overall, our results suggest that grazing history may be responsible 

for a part of the landscape scale variation in leaf N in High-Arctic tundra 

grazed by geese. 

Higher topsoil temperature decreased δ15
N probably by favoring the uptake 

of N in the shallowest horizon of the soil. Warming increases available nutri-

ents in topsoil by increasing mineralization rates (Hartley et al., 1999). In-

crease in topsoil nutrients availability favors shallow-rooted species and may 

shift intra-specific root depth distribution toward the surface (Wang et al., 

2017). However, soil temperature did not impact leaf N content. The impact 

of temperature on leaf N is unclear in the Arctic [null or weak in Hudson et 

al. (2011), and Kemppinen et al. (2022), dependent upon SWC in Bjorkman 

et al. (2018), positive in Kemppinen et al. (2021), Niittynen et al. (2020)]. 

The absence of relationship between temperature and leaf N content suggests 
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that shift in N acquisition strategies due to temperature did not alter the effi-

ciency of N acquisition and retention once SWC was accounted for. 

C strategical axis 

After controlling for every other variable, SWC did not impact the C economic 

axis, whereas it increased SLA in most available/other Arctic studies 

(Bjorkman et al., 2018, Happonen et al., 2019, Kemppinen et al., 2022, 

Kemppinen et al., 2021). Arctic trait studies generally do not include variables 

describing nutrient availability (but see Kemppinen et al. (2022), and 

Kemppinen et al. (2021), including soil pH). In our study, SLA and LDMC 

were especially impacted by the N vs. P availability gradient. Community 

growing in high mineral N environments had higher SLA and lower LDMC 

than communities growing in high total P and P-Bray environments. This ech-

oes global patterns where SLA increases with soil total N (Maire et al., 2015) 

and LDMC decreases at high fertility (Hodgson et al., 2011). It is still notice-

able that at a given SWC, the main factor of variation among habitats, varia-

tions in nutrient availability considerably influence leaf lifespan. Our results 

suggest that the relationship between SWC and the C economic axis in the 

Arctic deserves more attention, to establish if there is a causal link or an indi-

rect effect through variation of soil nutrient availability.   

Water strategical axis 

Leaf area (LA) seems to be the major determinant of water and CO2 diffusion 

rates within the leaf in the studied High-Arctic flora. LA was positively corre-

lated with d
13

C at the population level, suggesting that SWC indirectly in-

creased diffusion and reduced C isotopic discrimination during photosynthe-

sis by decreasing LA. 

Contrary to what was expected, LA decreased with SWC, possibly because of 

adaptive evolution to grazing. LA increased with SWC in most Arctic trait 

studies (Bjorkman et al., 2018, Kemppinen et al., 2022, Kemppinen et al., 

2021). This is expected mostly because water availability allows high evapo-

transpiration, which increases with LA at Arctic summer temperatures 

(Konrad et al., 2021). However, wetland plants are the primary source of food 

for greater snow geese in the valley (Valéry et al., 2010). Small leaf area being 
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considered as an avoidance trait (Brown and Lawton, 1991, Briske, 1996, 

Díaz et al., 2001), long-term adaptation to grazing by wetland graminoids 

may explain the reduction in size with SWC. Avoidance of grazing by size and 

leaf area reduction is supported by the observed long-term effect of grazing 

of these traits in the present study.  

Methodological considerations 

Assessing the effect of temperature and thaw depth on community trait values 

represents a methodological challenge. Mean soil July temperature does not 

represent all the thermal constraints influencing plant growth. For example, 

Kemppinen et al. (2022) revealed CWMs leaf N content and SLA responded 

differently to frozen degree days and growing degree days. The effect of tem-

perature on vegetation may also be influenced by SWC (Bjorkman et al., 

2018), but we did not have enough statistical power to estimate this interac-

tion. Measurements of thaw depth in rocky habitats (such as the mesic up-

lands in this study) have limited precision, as it is difficult to know if the probe 

hit a rock or a thick ice layer. Moreover, thaw depth covaried with deep soil 

characteristics, being higher in deep organic soils and lower in mesic habitats 

with mineral subsoil. 

The multivariate modelling of traits allows to isolate the role of the environ-

ment and of inherent physiological trade-offs in the covariation of community 

weighted mean trait values. Globally, CWMs are organized along the two size 

and “fast-slow” axes (Bruelheide et al., 2018).  Despite our low power, we 

detected a clear and strong residual correlation between SLA and LDMC. Sur-

prisingly, SLA increased with mean soil temperature, but LDMC did not de-

crease with it, as expected following the literature (Bjorkman et al., 2018, 

Happonen et al., 2019, Kemppinen et al., 2022, Kemppinen et al., 2021). 

While these traits are inherently linked by physiological trade-offs, they may 

not respond redundantly to the same environmental variables (Hodgson et 

al., 2011). Multivariate modelling allows to capture such uncoordinated re-

sponses. Our results suggest that multivariate modelling can advance our un-

derstanding of how physiological trade-offs constrain community assembly. 
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Supplementary figures 

 

Figure S1 : Map of the plots in the Qarlikturvik valley, Bylot Island (Nunavut). Back-
ground is a sentinel-II enhanced color image taken the July 18th 2022. 
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Figure S2: Pictures illustrating the mesic plots. a) Enlarged view of a part of the plateau, 
b) fences to protect plot from grazing, c) close-up view of the vegetation in a grazed plot. 

Figure S3 (next page): Pictures illustrating the mesic polygon plots. a) Broad view of a 
mesic polygon plot, b) close-up view of the vegetation in a grazed plot. 

 

  

c) 
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Figure S4: Close up view of the vegetation of a grazed drained polygon plot. 

  

b) 



86 

 

 

Figure S5: Close up view of the vegetation of an ungrazed loess polygon plot illustrating 
loess deposition. 

Figure S6 (next page): Pictures illustrating the wet polygon plots. a) Broad view of a 
polygon, b) Close up view of the vegetation of a grazed plot. 
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Figure S7: Results of a principal component analysis decomposing the covariance 
among soil chemical variables. Nmin is the mineral nitrogen (N) concentration, meas-
ured as the sum of ammonium (NH4

+) and nitrate (NO3
-) concentrations. Pbray is the 

phosphorus (P) concentration extracted using the Bray-II method. Ntot and Ptot are re-
spectively the total N and total P concentrations. 
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Figure S8: Screeplot of the eigenvalues of the principal component analysis decompos-
ing the covariance among functional traits. 
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Table S1: Mean trait values of the species in the Qarliktuvik valley, Bylot Island, Nunavut, 

Canada. Variables and species abbreviation in Table 1? 

Species LN L15N H SLA LDMC LA L13C 

Pol.viv 2.79 -4.32 4.26 136.07 0.22 0.6 -30.17 

Sax.opp        

Cas.tet 0.78 -6.47 3.94 119.62 0.31 0.05 -29.42 

Poa.arc 1.57 -0.49 6.98 80 0.41 0.26 -31.24 

Oxy.dig   2.84 156.79 0.17 0.44  

Sal.her 2.28 -5.54 3.06 159.24 0.3 0.38 -31.24 

Luz.niv 1.42 -2.52 4.32 111.23 0.38 0.38 -30.26 

Arc.lat 2.8 3.15 10.09 120.18 0.31 0.96 -28.57 

Sal.arc 2.4 -5.84 8.64 108.52 0.31 1.35 -29.42 

Luz.con 2.15 0.2 7.43 96.47 0.23 0.21 -30.29 

Ste.lon 3.35 0.09 2.83 100.92 0.28 0.05 -29.62 

Sal.ret 1.98 -7.2 5.09 113.72 0.31 0.93 -30.15 

Dry.int 1.4 -7.47 2.13 67.56 0.37 0.13 -31.74 

Ast.alp 3.01 -1.06 6.2 124.47 0.21 1.35 -29.5 

Sax.hir 2.47 -7.01 2.18 105.04 0.2 0.28 -27.74 

Hie.pau 2.31 0.36 6.86 77.53 0.4 0.19 -30.33 

Car.aqu 3.45 1.74 10.19 108.56 0.34 0.63 -30.46 

Eri.sch 2.86 2.2 8.56 92.26 0.33 0.35 -29.51 

Dup.fis 2.77 1.09 8.7 95.1 0.32 0.4 -30.24 

Ple.sab   9.48 177.69 0.31 0.36  

Car.pra 2.03 -1.65 4.24 73.54 0.27 0.42 -28.82 

Eri.ang 2.95 2.16 13.57 79.12 0.39 0.71 -29.6 

Ped.alb 2.52 2.05 5.38 82.06 0.2 0.91 -30.03 
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Table S2: Residual correlations modeled in the multivariate hierarchical 

model. Values are the median of the posterior distribution (95% highest den-

sity interval). Positive and negative correlations are highlighted in dark red 

and dark blue, respectively, the strongest correlations being highlighted in 

bold. LN: leaf nitrogen concentration (%); L15N: leaf δ15
N (‰); SLA: Spe-

cific-Leaf-Area (cm
2
·g

-1
); LDMC: Leaf-Dry-Matter-Content (g·g

-1
); Height: veg-

etative height (cm); LA: Leaf area (cm
2
); L13C: leaf δ13

C (‰). 

 LN δ15N H SLA LDMC LA 

δ15
N 

0.32 

(-0.05:0.61) 

     

H 

0.01 

(-0.35:0.36) 

0.25 

(-0.10:0.55) 

    

SLA 

0.28 

(-0.08:0.58) 

-0.25 

(-0.56:0.10) 

-0.31 

(-0.59:0.04) 

   

LDMC 

-0.03 

(-0.37:0.34) 

-0.13 

(-0.45:0.22) 

0.17 

(-0.19:0.51) 

-0.48 

(-0.72:-0.15) 

  

LA 

0.20 

(-0.15:0.53) 

-0.18 

(-0.50:0.16) 

0.35 

(0.03:0.65) 

0.28 

(-0.08:0.58) 

0.15 

(-0.18:0.47) 

 

δ13
C 

-0.19 

(-0.51:0.17) 

-0.01 

(-0.37:0.35) 

0.36 

(0.02:0.64) 

-0.08 

(-0.41:0.27) 

0.27 

(-0.07:0.57) 

0.26 

(-0.09:0.57) 
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Chapitre II  

Increased nutrient availability speeds up permafrost devel-

opment, while goose grazing slows it down in a Canadian 

High Arctic wetland 

Authors: Lucas Deschamps, Vincent Maire, Lin Chen, Daniel Fortier, Gilles 

Gauthier, Amélie Morneault, Elisabeth Hardy-Lachance, Isabelle Dalcher-

Gosselin, François Tanguay, Charles Gignac, Jeffrey M. McKenzie, Line Ro-

chefort, Esther Lévesque 

Journal of ecology volume 111, issue 2, pages 449-463 (2023) 

Summary 

It is of prime importance to understand feedbacks due to the release of carbon 

(C) stored in permafrost soils (permafrost-climate feedback) and direct im-

pacts of climatic variations on permafrost dynamics therefore received con-

siderable attention. However, indirect effects of global change, such as the 

variation in soil nutrient availability and grazing pressure, can alter soil and 

surface properties of the Arctic tundra, with the potential to modify soil heat 

transfers toward the permafrost and impact resilience of Arctic ecosystems. 

We determined the potential of nutrients availability and grazing to alter soil 

energy balance using a 16-year split-plot experiment crossing fertilization at 

different doses of nitrogen (N) and phosphorus (P) with protection from 

goose grazing. Moss biomass and some determinants of the surface energy 

budget (leaf area index (LAI), dead vascular plant biomass and albedo) were 

quantified and active layer thaw depth repeatedly measured during three 

growing seasons. We measured soil physical properties and thermal conduc-

tivity and used a physical model to link topsoil organic accumulation pro-

cesses to heat transfer. 

Fertilization increased LAI and albedo, whereas grazing decreased dead vas-

cular plant biomass and albedo. Fertilization increased organic accumulation 

at the top of the soil leading to drier and more porous topsoil, whereas grazing 

increased water content of topsoil. As a result, topsoil thermal conductivity 
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was higher in grazed plots than in ungrazed ones. Including these properties 

into a simulation model, we showed that, after 16 years, nutrient addition 

tended to shallow the active layer whereas grazing deepened mean July active 

layer by 3.3 cm relative to ungrazed subplots. As a result of OM accumulation 

at the surface, fertilization increased permafrost vertical aggradation rate by 

almost an order of magnitude (up to 5 mm‧year
-1
 instead of 0.7 mm‧year

-1
), 

whereas grazing slowed down permafrost aggradation by reducing surface 

uprising and deepening thaw depth. 

Synthesis: We demonstrated that long-term grazing and N and P addition, 

through their impact on vegetation and soil properties have the potential to 

impact permafrost dynamics to the same extent as contemporary temperature 

increase in High Arctic polygonal wetlands. 

KEYWORDS: Active layer; Albedo; Fertilization; Global change ecology; 

Greater snow goose; Organic matter; Polygons; Tundra 
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Résumé 

Afin de comprendre les rétroactions causées par la respiration du carbone (C) 

stocké dans le pergélisol (rétroaction pergélisol-climat), les impacts directs du 

changement climatique sur la dynamique du pergélisol ont reçu une attention 

considérable. Toutefois, les effets indirects du changement climatique, telles 

que la disponibilité en nutriments du sol et la pression de broutement, peu-

vent altérer les propriétés du sol et de surface de la toundra Arctique, avec le 

potentiel de modifier les transferts de chaleur vers le pergélisol et d’impacter 

la résilience des écosystèmes Arctiques. 

 Nous avons déterminé l’effet potentiel d’une disponibilité accrue en nutri-

ment et du broutement sur la balance énergétique du sol grâce à une expéri-

mentation en tiroir croisant différents niveaux de fertilisation en azote (N) et 

phosphore (P) à une protection contre le broutement durant 16 ans. La bio-

masse des plantes vasculaires et des mousses, ainsi que plusieurs détermi-

nants du budget radiatif de surface ont été quantifiés (indice de surface fo-

liaire (LAI), biomasse de plantes vasculaires mortes et albédo). La profondeur 

de la couche active a été mesurée à répétition durant trois saisons de crois-

sance. Les propriétés physiques du sol et sa conductivité thermique ont été 

mesurées, et nous avons utilisé un modèle physique de simulation pour lier 

l’accumulation de matière organique en surface aux transferts de chaleur dans 

le sol. 

L’indice de surface foliaire et l’albédo ont augmenté dans les traitements de 

fertilisation, alors que le broutement a diminué la biomasse de plantes vascu-

laires mortes et l’albédo. La fertilisation a causé l’ajout de nouveaux horizons 

organiques peu décomposés sous la surface du sol, menant à des conditions 

plus sèches et à un sol plus poreux. À l’inverse, le broutement a augmenté la 

teneur en eau du sol. En conséquence, la conductivité thermique du sol était 

plus élevée dans les sous-parcelles broutées que dans celles non-broutées. En 

incluant ces propriétés dans un modèle de simulation, nous avons montré que 

l’addition de nutriments a diminué la profondeur de la couche active, tandis 

que le broutement l’a approfondie de 3.3 cm en moyenne. En conséquence de 

la création de nouveaux horizons organiques en surface, la fertilisation a 
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augmenté le taux d’aggradation vertical du pergélisol par un ordre de gran-

deur (jusqu’à 5.5 mm‧an
-1
 au lieu de 0.7 mm‧an

-1
), tandis que le broutement 

a ralenti l’aggradation du pergélisol en limitant l’élévation de la surface et en 

approfondissant la couche active. 

Synthèse : Nous avons montré que l’effet à long-terme du broutement et de 

l’ajout de N et P influençait la dynamique du pergélisol dans la même mesure 

que les augmentations de températures contemporaines, et ce en impactant 

la végétation et les propriétés du sol dans les marais polygonaux du Haut-

Arctique.  
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Introduction 

Thawing of the active layer (AL), the near-surface part of permafrost season-

ally warming above 0 °C, has important impacts on net carbon emission in 

the Arctic biome and may turn it from a carbon sink to a carbon source 

(Schuur et al., 2009; Koven et al., 2011; Miner et al., 2022). Much effort has 

been devoted to understanding the response of the AL to increased radiative 

forcing and air temperature, both with modelling (Schädel et al., 2018) and 

empirical (Hollister et al., 2006) approaches. Physical properties of the land 

surface influence transmission of radiation and energy partitioning among 

heat fluxes and may slow or accelerate AL thaw rate and increase depth de-

pending upon topsoil characteristics and vegetation cover (Yi et al., 2007). 

Surface properties are strongly influenced by vegetation, for example through 

its influence on snow accumulation (Myers-Smith et al., 2011) or shading 

(Blok et al., 2010). Because Arctic vegetation is driven by indirect influences 

of climate (for instance nutrient availability, Gough et al., 2016; hydrology, 

Hodkinson et al., 1999) and other unrelated forces (for instance grazing, 

Pouliot et al., 2009), global change may alter local AL dynamic in unexpected 

ways. 

Nutrient availability may alter AL thaw through its impact on tundra vegeta-

tion. Nutrient availability is expected to increase in terrestrial Arctic ecosys-

tems following an increase of topsoil temperature (Hartley et al., 1999, Koven 

et al., 2015). Arctic vegetation growth has been demonstrated to be co-limited 

by N and P (Shaver & Chapin, 1995; Gough & Hobbie, 2003). Grasses (Liu et 

al., 2020; Ylänne et al., 2020) and deciduous shrubs (Shaver et al., 2001; van 

Wijk et al., 2004; Gu & Grogan, 2020) benefit generally the most from in-

creased nutrient availability in topsoils, at the expense of mosses, which be-

come submitted to severe light limitation (Grellman, 2002; Gough et al., 

2016). The net effect of such vegetation change on active layer depth is how-

ever not evident. An increase in dead vascular plant and grass cover increases 

albedo (te Beest et al., 2016), while an increase in shrub cover and height 

diminishes it (Juszak et al., 2014), decreasing and increasing the quantity of 

energy available to warm the system, respectively. Higher vascular plant leaf 

area index (LAI) reduces radiative input at the soil surface by shading (Juszak 
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et al., 2016 and 2017), potentially reducing the available energy to thaw the 

active layer (Blok et al., 2010). The reduction in moss cover potentially re-

moves an insulative layer at the top of the soil column (Gornall et al., 2009, 

Soudzilovskaia et al., 2013) and can increase AL depth (Gornall et al., 2007). 

Altogether, these changes all represent potential vegetation-mediated feed-

back between global warming and active layer depth, as nutrient availability 

is expected to increase along with Arctic temperatures. 

Grazing by abundant herbivore populations has the potential to increase thaw 

depth through their impact on vegetation. Grazing generally reduces living 

vascular plant biomass (Gauthier et al. 1995; Sjögersten et al., 2011 for goose 

grazing, Falk et al., 2015 for mammal grazing; but see Bernes et al., 2015 for 

reindeer grazing), potentially reducing live LAI (Sundqvist et al., 2019 for 

mammal grazing) and dead vascular plant accumulation (Speed et al., 2010; 

Sjögersten et al., 2012 for goose grazing; Mosbacher et al., 2019 for mammal 

grazing). This results in an increase in the quantity of radiation reaching the 

ground (Juszak et al., 2016 and 2017). Conversely, reduction of shrub cover 

by heavy mammalian grazing increases albedo, thereby decreasing the quan-

tity of energy able to thaw the active layer (te Beest et al., 2016). Goose feed-

ing on below-ground parts (grubbing) is also known to disturb the moss mat, 

decreasing its insulative effect (van der Wal et al., 2001, Gornall et al., 2009) 

with an unknown long-term effect on AL depth. Arctic herbivores certainly 

have the potential to influence surface radiative transfer in Arctic terrestrial 

ecosystems, but their impact in the context of increased soil nutrient availa-

bility is poorly known. 

Fertilization and grazing may affect active layer thaw through their impact on 

soil organic matter (SOM) accumulation. Long-term SOM accumulation 

causes the extension of syngenetic permafrost (the permafrost building up-

ward after an addition of material at the surface, Vincent et al., 2017). Rela-

tive to mineral topsoil, low thermal diffusivity of SOM at the top of the soil 

protects permafrost from thaw (Jorgenson et al., 2010) and favors the crea-

tion of a thick, ice-rich transient layer at the top of the permafrost table (Shur 

et al., 2005). Both fertilization and grazing have the potential to alter SOM 
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quantity and structure by altering both the C fixation and decomposition rates 

in Arctic ecosystems. A long-term Alaskan study revealed increased SOM ac-

cumulation in the first 5 cm, and a decreased of SOM abundance below 5 cm 

in the soil of an experiment adding N and P simultaneously (Mack et al., 

2004). There is evidence that while fertilization increases C input and storage 

in the shallowest horizon, it may accelerate decomposition at depth 

(Nowinski et al., 2008). Both goose grazing (Sjögersten et al., 2012) and grub-

bing (van der Wal et al., 2007) have been shown to reduce SOM stocks by 

reducing vascular plant growth and litter accumulation at Svalbard. Topsoil 

water content (SWC) has also been shown to be increased by goose grazing 

in Arctic wetlands (Sjögersten et al., 2011 and 2012), potentially increasing 

topsoil thermal conductivity (O’Donnell et al., 2009). Both grazing and in-

creased nutrient availability may alter SOM accumulation at the top of the 

soil, but the consequences for active layer thaw and permafrost development 

are still to be explored. 

The aim of this study is to reveal the potential long-term effects of surface 

fertilization and grazing by greater snow geese [Anser caerulescens caer-

ulescens (Linnaeus, 1758)], an important grazer of the tundra (Gauthier et al. 

2006), on active layer thaw in polygonal wetlands of a Canadian High Arctic 

oasis (Bylot Island, Nunavut). To do so, we characterized vegetation, surface 

properties, hydrology, and soil thermal properties in a 16-year-old experiment 

of fertilization and grazing exclusion. Our hypotheses are: 

6 N and P fertilization will increase leaf area index and dead vascular 

plant biomass, and consequently increase surface albedo by covering 

the wet and dark moss layer, while grazing is expected to reduce LAI, 

dead vascular plant biomass and albedo. 

7 N and P fertilization will increase organic matter accumulation at the 

top of the soil, while grazing will limit such accumulation. 

8 N and P fertilization will decrease seasonal thaw depth, while grazing 

will increase it. 
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Materials and methods 

Site 

The experiment took place in the Qarlikturvik valley, on Bylot Island, Nu-

navut, Canada (73°08’N, 80°00’W). The geomorphology of this glacial valley 

is characterized by a succession of glacio-fluvial outwash, proglacial river, al-

luvial fans, and aggradation terraces. The surface is almost continuously cov-

ered by vascular plants and mosses and may be considered as a polar oasis 

(Bliss & Matveyeva, 1992). About 23% of the 70 km
2
 of the valley and sur-

rounding upland is covered by wetlands located in low centered polygons 

(Hughes et al., 1994a) dominated by sedges (Carex aquatilis Walhenb., 

Eriophorum angustifolium Honck, E. scheuzerii Hoppe), grasses (Dupontia 

fischeri R.Br., Pleuropogon sabinei R.Br., Gauthier et al., 1995) and mosses 

(Drepanocladus spp., Calliergon giganteum (Schimp.) Kindb., Pouliot et al., 

2009). Mesic environments occur on polygonal rims, degraded and high cen-

tered polygons, in alluvial fans and in hummocky tundra on the gentle slopes 

on either side of the valley (Zoltai et al., 1983). Abundant wetland vegetation 

allows the valley to be one of the most important brood-rearing sites for the 

Greater Snow Goose in the Canadian Arctic with about 20,000 nesting pairs 

(Reed et al., 2002). Greater Snow Geese mostly feed on D. fischeri and Erioph-

orum spp. in wetlands and are known to impact wetland vegetation biomass 

and nutrients concentration (Gauthier et al., 1995, Valéry et al., 2010). 

Experimental design 

A long-term randomized block split-plot design with four block and four fer-

tilization treatments plus a control were established in polygonal wetlands of 

the valley in 2003. Blocks were selected with a distance of at least 500 m from 

one another to capture polygon heterogeneity in terms of vegetation, sub-

strate type and soil wetness. Within polygons, fertilization treatments were 

randomly attributed to five 2 m x 2 m permanent plots and fertilized yearly 

between 2003 and 2019. Half of each plot (thereafter referenced as a subplot) 

was protected with a permanent 50-cm tall chicken wire fence with ropes 

criss-crossing the top since 2005, the protected part being randomly selected. 

During the installation, plots were placed in homogeneous environment, 
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characterized by a well-developed moss-carpet and a good cover of grami-

noids typically grazed by geese. Plots were at least 5 m apart to prevent cross-

contamination of added nutrients (verified by Pouliot et al., 2009). 

Fertilization treatments were selected to mimic both the range of potential 

nutrient release associated with higher mineralization rates in the shallowest 

horizons of the soil (Gignac et al., 2022, Wang et al., 2017), in addition to the 

possible nutrient addition via goose faeces and atmospheric deposition. A low 

N treatment plot received 1 g·m
-2
 of N, whereas the High N plot treatment 

received 5 g·m
-2
 of N. High P treatment was fertilized with 3 g·m

-2
 of P and 

the High N+P treatment with 5 g·m
-2
 of N and 1 g·m

-2
 of P. Control treatment 

received the same quantity of water as other treatments. Fertilization treat-

ments exceeded the maximal amount of nutrients added by goose faeces 

(maximum of 29 faeces·m
-2
 recorded on a single plot, equivalent to 0.6-1 g·m

-

2
 of N and 0.03-0.06 g·m

-2
 of P, G. Gauthier, unpublished data), but was lower 

than many other Arctic fertilization experiments (e.g., Shaver & Chapin 1995; 

Gough and Hobbie, 2003; Ylänne et al., 2020). The complete fertilization pro-

tocol, applied each year, is available in Pouliot et al. (2009). 

Field sampling 

Field sampling took place during the summer months (primarily July-August) 

of 2017, 2018 and 2019. Fences were deployed over the usually unprotected 

part of the plot during the sampling year to avoid grazing between the emer-

gence of the vegetation and sampling. Therefore, we measured the long-term 

impact of fertilization and grazing on ecosystem properties, without capturing 

the signal of annual disturbance due to goose presence. Temporary fences 

were removed after sampling to allow late-summer grazing and early season 

grubbing to resume normally. 

Vegetation 

We harvested vascular plants and mosses in grazed and ungrazed subplots at 

the peak of the 2018 growing season (between July 25, 2018 and August 3, 

2018). Using a knife, we extracted four 10 cm x 10 cm x 10 cm clods randomly 

chosen in an 80 cm x 80 cm grid covering half of each subplot. We counted 

the number of vascular ramets of each species in each clod and summed them 
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to obtain total vascular plant density per subplot in ind·m
-2
. Vascular plant 

biomass (g·m
-2
) was obtained by weighing green parts of plants sampled in a 

subplot after drying them 48 h in a furnace at 60° C. In each clod, a 19.6 cm
2
 

circular subsample was harvested using a cylinder with cutting edges to sam-

ple mosses through the 10 cm depth of the clod. Bryophytes of three out of 

four subsamples were sorted at the species level and weighed after drying to 

obtain green biomass per species. Again, species biomasses were summed to 

obtain a total green moss biomass per subplot, in g·m
-2
. We limited vegetation 

sampling within one half of the subplots, to let an undisturbed area for the 

2019 measurements. All the subplots in a block were harvested the same day 

and treated in the two following days. 

Leaf area index (LAI) and dead vascular plant biomass were measured in 

2018 and 2019, respectively. LAI was estimated per subplot using the mean 

leaf area of each species, their density in the plot and their mean number of 

leaves (Appendix A). For dead vascular plant biomass, two or three 10 cm x 

10 cm x 10 cm clods were selected arbitrarily in every subplot to represent 

standing vegetation. Standing dead parts of plant individuals and dead parts 

on the ground were separated from green parts and weighted dry to obtain a 

dead biomass for each subplot, in g·cm
2
. 

Thaw depth and soil volumetric water content 

Thaw depth and soil water content were measured repeatedly during the 

2017, 2018 and 2019 summer. Thaw depth was measured physically using a 

graduated steel probe driven into the soil down to the frozen part. Because of 

different sampling period length allowed in the field, we measured thaw 

depth two times in 2017, four times in 2018 and six times in 2019, from early 

June to mid-August. At each visit, we measured thaw depth at two to four 

locations in each subplot depending upon the year. Soil volumetric water con-

tent (SWC) was measured one, three and four times in 2017, 2018 and 2019, 

respectively. In 2017 and 2018, we measured SWC at three and four locations 

per subplot using a WET-2 WET sensor coupled to a HH2 moisture meter 

(Delta T Devices Ltd), respectively. In 2019, SWC was measured at a unique 

location, using an Hydraprobe (Stevens). To ensure compatibility of the 
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results, we used raw permittivity (ε) of both machine and converted it back 

to SWC using default HH2 calibration such as SWC=√(√𝜀 − 1.6)/8.4. Each 

subplot within a block was measured within 2 h on the same day, and meas-

urements taken in a subplot were averaged to give a value per subplot per 

date. 

Distance between surface and water table 

Distance between soil surface and water table was measured four times in 

each subplot during the 2019 growing season. About 8.25 cm diameter and 1 

m deep holes were drilled in each plot early in June 2019. At each subplot 

visit, the distance was measured in cm using a graduated probe. If there was 

no liquid water, the distance between surface and ice was used. 

Albedo 

We measured repeatedly incident and reflected radiations during the 2018 

(three times) and 2019 (four times) summers using a radiometer (SKR 

1850/S light sensor, coupled to a SpectroSense2+ logger, Skye). Measure-

ments were made around four wavelengths: blue (466±19 nm), green 

(556±22 nm), red (644±51nm) and Near Infra-Red (NIR, 860±37 nm). In-

cident radiations were captured with a cosine-corrected sensor. Sensors were 

placed on a handheld pole keeping the reflected light sensor 150 cm above 

the soil surface, representing a 0.35m
2
 surface of measurement for reflected 

radiation. We measured radiations at four (2018) or two (2019) different lo-

cations within each subplot and averaged them per subplot per date. Hori-

zontality of sensors was checked with a level. We calibrated reflectance (the 

ratio between incident and reflected radiations) per band against six Spectra-

lon® standards of known reflectance (2%, 5%, 10%, 20%, 40% and 50% re-

flectance). We then computed albedo using the albedo function in the micro-

clima R package (Maclean et al., 2019), weighting corrected reflectance of 

each band by its relative energy contribution along all the measured bands. 

Each treatment of a block was measured during a 1 h interval. 
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Soil physical properties 

Soil cores (10 cm x 10 cm) were harvested in each subplot at the beginning 

of August 2019 (except for one lost sample in one grazed control). Soil was 

sampled down to approximately 20 cm. After bringing refrigerated samples 

to the University of Quebec at Trois-Rivières, thermal conductivity was meas-

ured at 5, 10 and 15 cm (when possible) using a TP08 non-steady-state probe 

(Hukseflux), inserted into a copper made insertion guide, coupled to a Camp-

bell CR1000 datalogger (Appendix B). Valid measurements (as defined in ap-

pendix B) were averaged to obtain a mean value per sample per depth. 

After thermal conductivity measurements, soil samples were photographed 

and separated by visually homogeneous horizons. For each horizon, we de-

termined the organic matter content as the Loss-On-Ignition (LOI, g·g
-1
), cal-

culated using the dry weight (Wd) and the burned weight (Wb) as (Wd - 

Wb)/Wd. Soil LOI is linearly related to soil C content in highly organic peat 

(Bhatti & Bauer, 2002; Klingenfuß et al., 2014). We then computed dry den-

sity and porosity using the equations and the compiled values in Balland and 

Arp (2005, details in appendix B). These three variables link the biological 

processes driving SOM accumulation to the thermal conductivity of soil. For 

example, we expect less decomposed SOM to form a soil less dense and more 

porous, than in case of more decomposed SOM. This high soil porosity could 

lead to low conductivity if pores are filled with air, or to high conductivity if 

pores are filled with water. 

Data analysis 

Statistical analysis 

We used linear mixed effect models and generalized additive mixed models 

(GAMMs) to estimate interactive effects of fertilization and grazing. Each 

model contained discrete fertilization treatments (with levels Control, Low N, 

High P, High N, High N+P), grazing status and the interaction between ferti-

lization and grazing as fixed effects. Details of models’ structure and transfor-

mation are presented in Table 1. 
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Following Amrhein et al. (2019), we avoided discrete thinking by not choos-

ing a p-value threshold guiding statistical inference. Instead, we highlighted 

a statistically supported effect by analysing both the p-value of the factor con-

tinuously and considering the magnitude and 95 % confidence interval of the 

post-hoc differences between the control and other experimental treatments. 

All statistical analyses were calculated with R 4.0.3 (R Core Team, 2020). 

Mixed effects models were fitted using the lme4 package (Bates et al., 2014) 

and inferences were made using functions in lmerTest (Kuznetsova et al., 

2017). GAMMs were fitted using the gam function and in the mgcv package 

(Wood, 2011), random effects being represented as penalized regression 

terms. Treatment marginal means and inferences about contrasts were esti-

mated using the emmeans package (Lenth, 2021). 
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Table 1 : Description of data, model structure and transformation (Transf.) for each var-

iable analysed in this study. Transformations were selected to ensure normality of resid-

uals. Each model contained fertilization (F, five levels), grazing (G) status and their in-

teraction as fixed effects. Random effects structure was determined following Gumpertz 

and Brownie (1992). 

Variable Transf. Measurements Fixed effects Random ef-

fects 

Vascular plant bi-

omass 

Leaf area index 

Bryophyte bio-

mass 

Dead vascular 

plant biomass 

none 

 

logit 

log 

log 

Unique value 

per subplot 

(2018) 

n = 40 

Block Plot 

     

Soil Loss-on-Igni-

tion 

Soil dry density 

Soil porosity 

logit 

log 

logit 

Unique value 

for each hori-

zon of each 

subplot, 

weighted by the 

relative thick-

ness of the hori-

zon (2019) 

n = 39 × num-

ber of horizons 

in each soil col-

umn 

Block Plot 

Subplot 

Third order 

cubic spline 

along depth 

for each F x G 

level (GAMM) 

     

Soil thermal con-

ductivity 

log Mean value at 5 

and 10 cm 

Block 

Depth (two levels) 

Depth x 

Plot 

Subplot 
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depth for each 

subplot (2019) 

n = 39 × 2 

depths 

Fertilization 

Depth x Grazing 

Depth x F x G 

     

Water table 

depth 

none Mean value per 

subplot (2019) 

n = 40 

Block Plot 

     

Albedo 

Soil Volumetric 

Water Content 

Thaw depth 

logit 

none 

 

none 

Mean value per 

subplot per year 

(2017, 2018, 

2019) 

n = 40 × 3 

years 

Block 

Year 

Year x Block 

Year x Fertiliza-

tion 

Year x Grazing 

Year x F x G 

Plot 

Subplot 

Year x Plot 

 

Numerical modelling 

We used a numerical heat transfer model with phase change to disentangle 

the effect of changes in surface and soil properties on active layer thaw. Using 

marginal means of soil parameters of the grazed and ungrazed Control and 

High N+P treatments, we examined what part of the observed variation in 

thaw depth may be attributed to change in soil properties. We explored two 

scenarios: the “Soil scenario” reproduced the differences among treatments 

in term of soil properties only, with fixed albedo. The “Soil+Albedo scenario” 

implemented the observed differences in both soil properties and albedo. De-

veloping a complete radiative and land-surface modelling was beyond the 

scope of the study, so we evaluated the impact of surface properties by inter-

preting the difference between observed and modelled thaw depth. 
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Preliminary results showed that thaw depth was unsensitive to variation in 

snow depth or depth hoar formation during the five year of the modelling 

experiment, max snow depth ranging from 0.10 to 0.36 m. We thus used the 

observed snow depth with similar snow properties for all scenario and treat-

ments. Complete model specification is available in Appendix C and Chen et 

al. (2021).  
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Results 

Fertilization increased vascular plant biomass, but grazing had no effect (Ta-

ble 2, Fig. S1), whereas neither fertilization nor grazing impacted bryophyte 

biomass (Table 2, Fig. S2). Vascular plant biomass of High N+P plots was 

318% higher than biomass of Control plots [mean effect (95% confidence 

interval, ci): 69.8 (45.0;94.6) g·m
-2
]. 

Surface properties 

Fertilization increased green Leaf Area Index (LAI), but grazing had no effect 

(Fig. 1b, Table 2), whereas grazing reduced dead vascular plant biomass with 

little effect of fertilization (Fig.1c, Table 2). LAI of High N+P plots was 345% 

higher than LAI of Control plots [mean effect (95% ci): 0.54 (0.34;0.73) 

m
2
·m

-2
]. Grazed subplots had a dead vascular plant biomass 60.0% lower than 

ungrazed subplots [mean effect (95% ci): -15.6 (-7.69;-23.4) g·m
-2
]. 

Fertilization increased surface albedo whereas grazing decreased it (Fig. 1a, 

Table 3). For example, albedo of High N+P plots was higher by 79% [mean 

effect (95% ci): 0.05 (0.03;0.08)] than albedo of Control plots. Grazed sub-

plots had a 25% lower albedo [mean effect (95% ci): 0.03 (0.02;0.03)] than 

ungrazed ones. Grazing effect was slightly reduced in more fertilized plots. 

For example, grazed Control had a 32% lower albedo than the respective un-

grazed subplots [mean effect (95% ci): -0.03 (-0.02;-0.04)] whereas un-

grazed High N+P had a 10.8% lower albedo than High N+P ungrazed sub-

plots [mean effect (95% ci): -0.02 (-0.03;0.01)]. 
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Table 2: Results of the linear mixed models and generalized additive mixed models fitted 

to estimate the impact of fertilization (F) and goose grazing (G) on Leaf Area Index (LAI); 

dead vascular plant biomass; bryophyte biomass; soil Loss-on-Ignition, dry bulk density 

and porosity; distance between soil surface and water table and soil thermal conductivity 

in wetlands of Bylot Island, Nunavut, Canada. 

 

 

Figure 1: Effect of fertilization treatments and goose grazing on a) albedo, b) green leaf 

area index (LAI) and c) dead vascular plant biomass in wetlands of Bylot Island, Nunavut, 

Canada. Colored points are measured values. Plain and open symbols represent ungrazed 

and grazed treatments, respectively. Colored circles and squares represent measurements 

made in 2018 and 2019, respectively. Black points represent each treatment marginal 

mean, and the line the 95% confidence interval. 

 

df F P df F P df F P df F P
Vascular biomass 4,23 30.2 <0.001 1,23 0.273 0.606 3,23 7.12 0.002 4,23 1.25 0.317
Bryophyte biomass 4,10 1.15 0.388 1,13 0.03 0.858 3,10 8.35 0.005 4,13 2.82 0.069
Leaf Area Index 4,10 12.7 0.001 1,13 0.01 0.912 3,10 1.47 0.230 4,13 1.7 0.268
Dead vascular biomass 4,12 3.17 0.054 1,15 29.0 <0.001 3,12 2.63 0.098 4,15 0.97 0.455
Soil Loss-On-Ignition 4,145 10.2 <0.001 1,145 1.05 0.307 3,145 70.4 <0.001 4,145 2.49 0.046
Soil dry density 4,139 6.66 <0.001 1,139 1.62 0.206 3,139 24.8 <0.001 4,139 1.82 0.128
Soil Porosity 4,137 5.16 0.001 1,137 1.41 0.238 3,137 18.2 <0.001 4,137 1.5 0.218
Distance to water table 4,27 10.7 <0.001 1,27 11.9 0.002 3,27 7.84 0.001 4,27 0.40 0.810
Soil thermal conductivity 4.24 2.88 0.044 1.24 11.7 0.002 3.24 1.42 0.262 4.24 1.00 0.432

Fertilization Grazing Block FxG
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Table 3: Results of the linear mixed models fitted to estimate the impact of fertilization 

and grazing on albedo; topsoil volumetric water content (0-5cm depth, SWC) and thaw 

depth in wetlands of Bylot Island, Nunavut, Canada. 

df F P df F P df F P
Fertilization 4,12 10.7 0.001 4,11 4.91 0.015 4,12 1.87 0.180

Grazing 1,14 79.4 <0.001 1,15 22.9 0.001 1,15 9.70 0.007
FxG 4,14 3.65 0.029 4,15 2.06 0.138 4,15 0.65 0.633

Block 3,12 0.81 0.510 3,11 0.93 0.456 3,12 1.12 0.380
Year 1,12 12.8 0.004 2,24 15.2 <0.001 2,23 35.8 <0.001
YxB 3,12 0.87 0.482 6,24 2.09 0.092 6,23 1.47 0.233
YxF 4,12 0.90 0.496 8,24 0.61 0.765 8,23 0.75 0.648
YxG 1,15 2.87 0.111 2,30 1.72 0.197 2,29 0.66 0.524

YxFxG 4,15 0.31 0.865 8,30 0.49 0.852 8,29 0.47 0.868

Albedo SWC Thaw depth

 

 

Soil organic matter accumulation and properties 

By adding new barely decomposed organic horizons at the top of the soil col-

umn (Fig. S3, S4), fertilization increased the distance between the surface 

and the water table, whereas grazing decreased it (Fig. 2, Table 2). For ex-

ample, the land surface was 486% further from the water table in High N+P 

plots than in Control plots [mean effect (95% ci): 7.16 (3.99;10.3) cm]. On 

average, the surface of grazed subplots was 50% closer to the water table than 

the surface of ungrazed ones [mean effect (95% ci): -2.62 (-1.05;-4.2) cm]. 

Fertilization favored dry topsoil conditions (Fig. 3a, Table 3, topsoil referring 

approximately to the shallowest 5 cm of the soil column), creating soil char-

acterized by low dry bulk density, high LOI and high porosity (Table 3, Fig. 

S4-6) whereas grazing maintained the soil wetter (Fig. 3a, Table 3). For ex-

ample, SWC was 37% lower in the High N+P plots than in the Control [mean 

effect (95% ci): -0.31 (-0.52;-0.1) m
3
·m

-3
], whereas it was 20% higher in 

grazed subplots than in ungrazed ones [mean effect (95% ci): 0.1 (0.07;0.19)  

m
3
·m

-3
]. 
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Figure 2: Effect of fertilization and grazing treatments on distance between soil surface 

and the water table in wetlands of Bylot Island, Nunavut, Canada. Colored points are 

measured values. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed treatments, 

respectively. Black points represent each treatment marginal mean, and the line the 95% 

confidence interval. 
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Figure 3: Effect of fertilization and grazing treatments on a) topsoil volumetric water 

content and b) soil thermal conductivity in wetlands of Bylot Island, Nunavut, Canada. 

Colored points are measured values. In panel a), colored triangles, circles and squares 

represent measurements made in 2017, 2018 and 2019, respectively. In panel b), colored 

circles and squares represent measurements made at 5 and 10 cm depth, respectively. 

Black points represent each treatment marginal mean, and the line the 95% confidence 

interval. 

Grazing increased thermal conductivity (Table 2, Fig. 3b), whereas the ferti-

lization effect was weak and too uncertain to be interpreted [e.g., High N+P 

– Control = -0.05 (-0.22;0.11) W·m
-1
·K

-1
, mean (95% ci)]. Grazed subplots 

had a thermal conductivity 38% higher than ungrazed ones [mean effect 

(95% ci): 0.131 (0.03;0.22) W·m
-1
·K

-1
]. Thermal conductivity increased with 

depth (p-value < 0.001, Fig. S7). The higher thermal conductivity in grazed 

treatment was caused by the higher SWC in these subplots. Adding SWC as a 

covariate in the linear mixed model predicting thermal conductivity canceled 

the effect of grazing (Fertilization: p-value = 0.510; Grazing: p-value = 0.730, 

Fig. S8). Computed frozen thermal conductivity showed a similar pattern, 

with soil of High N+P being less conductive than soil of Control plots and the 

soil of grazed subplots being more conductive than the soil of ungrazed sub-

plots (Appendix C, table C6). 
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Figure 4: Effect of fertilization and grazing treatments on thaw depth. Colored points are 

measured values in wetlands of Bylot Island, Nunavut, Canada. Black horizontal line rep-

resents soil surface. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed treatments, 

respectively. Colored triangles, circles and squares represent measurements made in 

2017, 2018 and 2019, respectively. Black points represent each treatment marginal 

mean, and the line the 95% confidence interval. Note the inverted y-axis, zero represent-

ing soil surface. 

Thaw depth 

Grazing increased thaw depth, with strong variations of average thaw depth 

among years (Tab. 3, Fig. 4). Grazed subplots had a 16% lower thaw depth 

than ungrazed ones [mean effect (95% ci): 3.25 (1.10;5.40) cm]. 

Modelling of thaw depth dynamics supported the effect of grazing on thaw 

depth (Fig. 5), mainly driven by an increase of topsoil thermal conductivity 

(“Soil” scenario in Fig. 5a). Increasing albedo from 0.06 (grazed Control) to 

0.14 (ungrazed High N+P) had a negligible effect on thaw depth (“Soil + 

Albedo” scenario in Fig. 5a). Modelling results suggested an interaction be-

tween fertilization and grazing, grazing effect being greater in the High N+P 

treatment than in the Control (Fig. 5a, b). Maximum difference among treat-

ments arose at the end of the thawing season (beginning of September), 
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suggesting that empirical results based on measured July thaw depth are con-

servative (Fig. 5b). 

Figure 5: Modelled effect of fertilization and grazing on thaw depth. a) observed and 

modeled mean July thaw depth in 2018, and b) modelled dynamic of thaw depth along 

the thawing season in the “Soil + Albedo” scenario, averaged over all the modelling years. 

Only differences in soil properties among treatments were implemented in the “Soil sce-

nario”, whereas the “Soil + Albedo” scenario implemented both differences in soil prop-

erties and albedo. “Soil” scenario is absent from the ungrazed Control, as it represents 

the reference from which parameters are modified. Red and purple colors represent Con-

trol and High N+P treatments, respectively. Plain and dashed lines represent grazed and 

ungrazed situations, respectively. Note the reversed y-axis. 

Discussion 

Our results reveal that both N and P availability and grazing impact active 

layer and permafrost dynamics in High Arctic polygonal wetlands. Fertiliza-

tion increased live vascular plant cover and albedo, decreasing the radiative 

energy entering the plant-soil system. Therefore, enhanced herbaceous tun-

dra growth following higher nutrient availability may attenuate the increase 

of surface temperature due to global warming. Fertilization also increased 

SOM accumulation at the top of the soil column, changing soil physical struc-

ture and composition and increasing permafrost aggradation rate. This sug-

gests that increased topsoil nutrient availability speeds up upward permafrost 

development rate. Goose grazing reduced albedo and dead vascular plant bi-

omass, increasing the energy entering the plant-soil system. In addition, 
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grazing reduced SOM accumulation and soil thermal conductivity, deepening 

the active layer. These last results point toward a novel and important per-

spective, which suggests that grazers may limit syngenetic permafrost devel-

opment. 

The decrease in thaw depth and SWC accelerated the transition from Cyper-

aceae to grasses following increased topsoil nutrient availability whereas graz-

ing slowed down such changes and maintained species preferred by geese. 

Increased topsoil nutrient availability may limit the availability of nutrient at 

depth by limiting thaw depth. Therefore, reduction of thaw depth may cause 

a negative feedback disadvantaging the growth of deep-rooting plants, such 

as plants from the Cyperaceae family (Wang et al., 2017). Favored Poaceae 

growth (Wang et al., 2017), soil drying, and shallower thaw depth may all 

concur to the competitive exclusion of sedges (Carex aquatilis) and cotton 

grasses (Eriophorum spp.) in case of increased subsurface nutrient availability 

(as shown by Gignac et al., 2022 and Nishizawa et al., 2021 in the present 

experiment). Conversely, goose grazing increases topsoil water content and 

deepens thaw depth. Thus, grazing indirectly favor the growth of plants pre-

ferred by geese, such as Eriophorum scheuzeri (as shown by Nishizawa et al., 

2021 in the present experiment). This suggests that geese can concur to main-

tain polygonal wetlands in a state favorable for their feeding, despite marked 

increase in nutrient availability. 

Surface properties 

As expected in H1, fertilization increased live LAI due to an increase in pri-

mary production (the impact of fertilization on live biomass is discussed in 

Gignac et al., 2022), whereas grazing diminished dead biomass, probably de-

creasing and increasing the quantity of shortwave radiations reaching the soil 

surface, respectively. Similar to our results, Prager et al. (2017) found that 

fertilization increased LAI in a moist acidic tundra. Grazing did not impact 

vascular plant biomass nor LAI. Because grazed subplots were protected dur-

ing the sampling year, we measured undisturbed growth from the below-

ground parts. Therefore, vascular plant communities seem to be resilient to 

long-term grazing, which is coherent with the demonstrated regrowth ability 
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of dominant grasses (Mattheis & Tieszen 1976, Bakker & Loonen 1998) and 

sedges (Archer & Tieszen 1983, Raillard & Svodoba 1999) in Arctic wetlands 

(Beaulieu et al., 1996).  

A sensitivity analysis considering multiple parameters of tundra surface en-

ergy budget (Beringer et al., 2002) showed LAI having a non-linear impact on 

ground heat flux, with greatest reduction when LAI was around one. Meas-

ured live LAI was lower than one, but total cover including dead biomass 

should reach this threshold. Similarly, Juszak et al. (2016, 2017) described 

sedge dominated tundra with a total LAI of 1.4, dead vascular leaves repre-

senting half of the total leaf area. Therefore, both live and dead leaf area 

index influence tundra radiation budget. Overall, our results suggest that nu-

trient availability may decrease and grazing increase transmission of radiation 

to the ground in herbaceous tundra. 

As expected in H1, fertilization increased surface albedo, whereas grazing de-

creased it. Higher albedo resulted from greater LAI (Juszak et al., 2014) and 

light-colored litter cover (Juszak et al., 2017), but also possibly from the lower 

moss water content in the more fertilized plots (Kim & Verma, 1996). The 

switch from dark mosses (Drepanocladus spp. being dominant in Control 

plots) to light green mosses (Aulacomnium spp. being dominant in N+P plots, 

Gignac et al., 2022) may also have contributed to increase albedo. Conversely, 

grazing reduced albedo mostly by increasing topsoil water content and reduc-

ing light-colored dead vascular plant biomass accumulation. Our results 

clearly show N and P availability and grazing respectively increase and de-

crease summer albedo in a High Arctic system even without deciduous shrubs, 

which had not yet invaded our experimental plots after 16 years. However, 

surface albedo may not be the most determinant parameter for ground heat 

flux and active layer thaw, as higher transmission of shortwave radiations 

through the canopy to the ground may counteract an increase in albedo (Blok 

et al., 2010). Modelling experiment suggested a negligible effect of albedo on 

thaw depth. 

Even if our results suggested diminished shortwave radiation input to the 

ground in response to fertilization, the consequences for net radiation budget 
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and ground heat flux are hard to estimate. Cooler vegetation and soil surface 

may emit less longwave radiations than warmer vegetation and soil, leading 

to similar budget even with differences in net shortwave input (Juszak et al., 

2016).  

The observed change in vegetation and SWC may have impacted heat flux 

partitioning. Eugster et al. (2005) reported that tundra with lower LAI has a 

smoother surface (lower roughness length) than tundra with higher LAI, but 

it did not impact latent and sensible heat fluxes. Increased LAI may increase 

latent heat flux (McFadden et al., 1998), but surface drying following fertili-

zation and protection from grazing likely resulted in lower evaporation 

(Liljedhal et al., 2011). It is however uncertain whether a change in surface 

resistance at this scale would impact the soil heat flux, or if latent and sensible 

heat fluxes would change at the expense of one another (McFadden et al., 

1998). 

Organic matter accumulation 

As expected in H2, fertilization increased SOM accumulation at the top of the 

soil column, whereas grazing decreased it. SOM accumulation followed a sub-

stantial increase in vascular plant primary productivity in fertilized treat-

ments, especially when N and P were added together (Gignac et al., 2022). 

Topsoil SOM accumulation after long-term fertilization has been measured by 

Mack et al. (2004) in a moist acidic Arctic tundra, but the effect is not general 

(see e.g., Koyama et al., 2013 and Ylänne et al. 2020). The impact of goose 

grazing and grubbing on soil OM is not clear either, with both negative (e.g., 

Sjögersten et al., 2012; van der Wal et al., 2007) and null effects (e.g., Speed 

et al., 2010) being reported in similar systems.  

Because fertilization increased surface aggradation without impacting thaw 

depth, it implies permafrost table shall have migrated upward at a greater 

rate in fertilized plots than in control ones. Considering the historical aggrad-

ation rate of 0.7 mm‧year
-1
 measured at our study site (Fortier et al., 2006), 

the surface of Control plots should have risen by approximately 11 mm in 16 

years. Assuming that the water table is homogeneous in a polygon, we con-

sider that a higher distance between the soil surface and the water table 
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implies higher surface aggradation. Therefore, the surface of High N+P plots 

had on average risen 72 mm above the surface of Control plots (Fig. S9). 

Fertilization had thus multiplied the aggradation rate by up to seven times 

relative to the historical rate (5 mm‧year
-1
 in the High N+P plots). However, 

grazing slowed down surface aggradation, grazed subplots being on average 

26 mm closer to the water table than ungrazed ones. Therefore, grazing lim-

ited the uplifting related to fertilization, surface of grazed High N+P plots 

having risen by approximately 57 mm only during the 16 years of the experi-

ment (for an aggradation rate of 3.6 mm‧year
-1). These results point toward 

an important role of grazers in limiting both polygon development and per-

mafrost carbon storage in productive polygonal tundra, especially in presence 

of increased nutrient availability. 

Soil thermal properties 

SOM accumulation and disconnection from the water table decreased topsoil 

thermal conductivity. SWC is known to be an important factor controlling 

thermal conductivity in Arctic soils (Hinzman et al., 1991), a wetter organic 

soil often leading to higher ground heat flux and deeper thaw depth (see e.g., 

Liljedahl et al., 2011, Juszak et al., 2016). However, Eugster et al. (2005) 

noted a covariation between heat capacity and thermal conductivity in moist 

acidic and non-acidic Arctic tundra, high soil temperature being associated 

with low soil heat flux. Similarly, McFadden et al. (1998) noted that the en-

ergy stored in soil water was released at night, countering higher midday soil 

thermal conductivity in wet Arctic tundra. 

Our results suggested SOM content and porosity alone had little impact on 

thermal conductivity. SOM content has been recognized as an important 

driver of thermal diffusivity and active layer thickness across the Arctic (Zhu 

et al., 2019). Because the present experiment took place at the top of an ac-

cumulation of approximately three meters of a mix of peat and loess (Fortier 

et al. 2006) with already high OM content and high porosity (0.20 g‧g-1
 and 

0.8 cm
3‧cm

-3
 on average at the bottom of the sampled soil column), fertiliza-

tion caused little contrast. 
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Transportation may have partly dried samples prior to measurements, causing 

a decrease in thermal conductivity. Yet, since we would expect the decrease 

in SWC and thermal conductivity to be greater in wet samples than in already 

dry soils, the differences in thermal conductivity may have been reduced by 

transport, implying that our results are conservative.  Because thermal con-

ductivity computation based on soil LOI and field SWC measurements led to 

qualitatively similar conclusions, and because the modeling experiment re-

produced observed thaw depth well, we consider our conclusion to be robust 

to sample disturbance. 

Thaw depth 

As hypothesized in H3, grazing increased thaw depth, but contrary to our 

expectation, fertilization did not impact it. The effect of grazing on thaw 

depth has been little explored in the literature. Grazing by Muskox has been 

shown to both decrease (Falk et al., 2015) and increase (Mosbacher et al., 

2019) thaw depth in Northeastern Greenland, depending upon the year of 

measurement. The conservative 3.3 cm average difference we observed be-

tween grazed and ungrazed subplots is comparable to what has been meas-

ured in several fertilization (6 cm on average in Gough et al., 2016; 4 cm on 

average in Wang et al., 2017) and surface warming experiments (3 cm on 

average in Natali et al., 2011; higher thaw rate in Leffler et al., 2016; not 

supported statistically in Hollister et al., 2006 and Voigt et al., 2017). Grazing 

thus restricted permafrost development by limiting surface aggradation and 

deepening the active layer. Considering the 3.3 cm increase in active layer 

depth, grazing reduced permafrost aggradation rate to 1.5 mm‧year
-1
 in 

grazed High N+P subplots compared to 5 mm‧year
-1
 without grazing. 

Modelling results suggested the decrease of thermal conductivity following 

fertilization made thaw depth shallower, whereas grazing deepened thaw 

depth by increasing topsoil thermal conductivity. Thaw depth showed little 

sensitivity to a decrease of incoming radiation following a more reflective veg-

etation (similar to Juszak et al., 2016). Previous studies showed that topsoil 

water content tends to increase thaw depth, especially if deep water and ice 

content remains constant (Kwon et al., 2016; Clayton et al., 2021). 
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Fertilization effect on thaw depth and the interaction between fertilization 

and grazing was not supported by our statistical analysis. This may be because 

of low statistical power, and because plot positioning in the polygon was 

masking the effect of fertilization, thaw depth being lower in plots close to 

rims and higher in plots in the vicinity of a water body. Fertilization effects 

inferred from modelling results were robust to such spatial noise because they 

represent the addition of a dry organic layer at the top of the soil column, 

maintain deep soil water and ice content constant and assume no lateral en-

ergy transfer. 

Habitat type deserves consideration when prospecting the effect of increased 

nutrients availability and varying herbivore population on Arctic ecosystems. 

We are not aware of studies measuring thaw depth in response to these fac-

tors in mesic uplands (e.g. tundra heath and shrub tundra), such as the ones 

surrounding the studied wetland area. This lack in literature may be related 

with the physical difficulty encountered with thaw depth measurements in 

rocky soils (Gough et al., 2016). In such mesic uplands, vascular plant bio-

mass also increases following fertilization (e.g., Grellman, 2002; van Wijk et 

al., 2004). However, it is uncertain if greater primary productivity would lead 

to aggradation and drying of the surface (Ola et al., 2022). Uplands are often 

well drained and characterized by epigenetic permafrost, in which case per-

mafrost does not form by the aggradation of the base of the active layer 

(French, 2017). Finally, uplands are less intensively grazed by geese com-

pared with wetlands (Hughes et al., 2014), with a presumably lower impact 

of grazing on permafrost dynamic. 

Conclusion 

We showed in this study that increase of tundra nutrient availability and graz-

ing can create feedback to the active layer dynamic of High Arctic herbaceous 

tundra. Fertilization caused OM accumulation at the surface, increasing per-

mafrost aggradation rate, suggesting that the growth of vegetation resulting 

from higher nutrient mineralization may hinder the degradation of perma-

frost caused by global warming in herbaceous polygonal tundra. Grazing re-

duced surface aggradation and deepened the active layer, primarily because 
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of increased topsoil water content. Grazers seem therefore to be a major de-

terminant of the future of permafrost in herbaceous polygonal wetlands, es-

pecially while nutrient availability increases in this system. Therefore, popu-

lation management and resource availability in the south, which can cause 

strong increase in herbivorous populations migrating to the Arctic in summer 

(Lefebvre et al., 2017), may indirectly slow down permafrost development in 

the North. However, the net effect of grazing on polygonal wetlands carbon 

budget remains unclear, as water saturation of the shallowest soil horizons 

may limit decomposition (Boye et al., 2017) and concurs to SOM accumula-

tion in Arctic peatlands (Grosse et al., 2011). Overall, our results point toward 

the importance of understanding impact of biotic drivers when examining po-

tential consequences of climate change on the permafrost of High-Arctic wet-

lands.  
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Appendix A : Leaf area index 

We measured leaf area (LA, cm
2
) on 8 to 12 individuals of each vascular plant 

species in each grazed and ungrazed subplot, or on every individual if they 

were less abundant, using image analysis (similar to the method described in 

Easlon and Bloom, 2014). We first took photographs of selected mature and 

intact leaves on each of these individuals. We quantified the total leaf area on 

the picture by comparing leaves pixels to the number of pixels of a red square 

of known surface. We then divided the LA in the picture by the number of 

leaves in it to obtain a mean LA value per species per subplot. We then aggre-

gated LA value by computing the mean LA of each species in each fertilization 

and grazing treatment in which it appeared. 

Green Leaf Area Index (LAI, cm
2
·cm

-2
) was computed using LA, the density of 

individuals and the mean number of leaves per species in each subplot. To 

estimate the later, we selected 15 individuals per subplot, or every individual 

if the species was less abundant, counted the total number of green leaves on 

these individuals and divided it by the number of individuals. LAI of the sub-

plot i was then computed as follows:  

𝐿𝐴𝐼𝑖 =  ∑ 𝑑𝑠(𝑖) ∙ 𝐴𝑠𝑓(𝑖)𝑔(𝑖) ∙ 𝑁𝑠𝑓(𝑖)𝑔(𝑖)

𝑆

𝑠=1

 

Where ds(i) is the density of species s in subplot i, Asf(i)g(i) and Nsf(i)g(i) the mean leaf 
area and the mean number of leaves of the species s when submitted to the fertiliza-
tion treatment f and the grazing treatment g characterizing the ith subplot. 
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Appendix B : Soil physical and thermal properties 

Table B1: List of symbols 

Symbol Definition Unit 

Td Corrected difference between the hot and cool sensors of the 

TP08 probe 

K 

Q Heater power of the TP08 probe W·m
-1
 

ρh Horizon dry density g·cm
-3
 

Vw Horizon volumetric water content cm
3·
cm

-3
 

LOI Loss-On-Ignition, interpreted as organic matter content g·g
-1
 

Wd Dry weight of soil sample g 

Wb Burned weight of soi sample g 

ρp Particle density g·cm
-3
 

ρo Density of organic matter 1.3 g·cm
-3
 

ρm Density of minerals 2.65 g·cm
-3
 

P Porosity cm
3·
cm

-3
 

Vo Volumetric fraction of organic matter cm
3·
cm

-3
 

Vm Volumetric fraction of minerals cm
3·
cm

-3
 

C Volumetric heat capacity of bulk soil J·m
-3
·K

-1
 

Co Volumetric heat capacity of organic matter 2.496·10
6 
J·m

-3
·K

-1
 

Cm Volumetric heat capacity of minerals 2.01·10
6 
J·m

-3
·K

-1
 

Cw Volumetric heat capacity of water 4.180·10
6 
J·m

-3
·K

-1
 

Ca Volumetric heat capacity of air 1292 J·m
-3
·K

-1
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Soil cores (10 cm x 10 cm) were harvested in each subplot at the beginning 

of August 2019 (except in one grazed control). Soil was sampled down to 

approximately 20 cm. At the laboratory, thermal conductivity was measured 

at 5, 10 and 15 cm (when possible) using a TP08 non-steady-state probe 

(Hukseflux), inserted into a copper made insertion guide, coupled to a Camp-

bell CR1000 datalogger. Measurements were spaced by 10 minutes, waiting 

for the sample to be at equilibrium with the atmosphere, and the needle to be 

at equilibrium with the sample. We realized measurements at each depth se-

quentially to ensure repeatability independently of a set of particular condi-

tions or needle position. 

The TP08 probe recorded the temperature at the end (“hot sensor”) and at 

the base of the needle (“cool sensor”). Measurements began with 150 s of 

temperature recording without heating to ensure samples and sensor were 

stable. Then, a heating cycle of 150 s recorded the progression of the differ-

ence between the cool and hot sensors temperature while heat diffused in the 

sample. The temperature difference was then corrected by subtracting the in-

itial temperature and plotted against the natural logarithm of time (t). A pro-

gram allowed to visualize the relationship and to select the part of the curve 

which had a stable linear relationship. Thermal conductivity (W·m-1
·K

-1
) was 

then computed as one divided by the slope of the linear relationship between 

D and ln(t) over the selected range, D being defined as 

𝐷 = (𝑇𝑑 ∙ 4 ∙ 𝜋)/𝑄 

Td being the corrected temperature difference between the hot and the cool 

sensors in K, and Q the heater power (W·m
-1
). Graphs were examined after 

each measurement and retained or rejected depending upon the stability of 

the initial measurement period and the presence of a stable linear relationship 

after the beginning of the heating period. Measurements were repeated until 

consistent value of thermal conductivity was estimated at least two times. 

After thermal conductivity measurements, soil samples were photographed 

and separated in visually homogeneous horizons. Four measurements of 

length, depth and height were performed for each horizon, before being 
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weighed fresh and after being air-dried for at least 96h in a ventilated hood. 

Horizon density (ρh, g·cm
-3
) was computed as the dry weight divided by the 

volume whereas horizon volumetric water content (Vw, cm
3·
cm

-3
) was com-

puted as the difference between fresh and dried weight, divided by the vol-

ume.  

All or up to 20g of each horizon was grinded in powder using a Retsch MM200 

mixer mill. A part of the powder was dried at 60°C for at least 48h and 

weighed before being burned at 550°C for 8 hours. We estimated the organic 

matter content as the Loss-On-Ignition (LOI, g·g
-1
), computed using the dry 

weight (Wd) and the burned weight (Wb) as (Wd - Wb)/Wd, and mineral con-

tent as 1-LOI. Particle density (ρp, g·cm
-3
) was computed, using density of 

organic matter (ρo = 1.3 g·cm
-3
) and minerals (ρm = 2.65 g·cm

-3
), as follows 

(Balland and Arp, 2005):  

𝜌𝑝 =
1

(𝐿𝑂𝐼/𝜌𝑜 + (1 − 𝐿𝑂𝐼)/𝜌𝑚)
 

Porosity (P) was computed using horizon density and particle density, as 1-

(ρh/ρp). The volumetric fraction of organic matter, (Vo) was computed using 

dry weight, burned weight and density, as 

𝑉𝑜 =
(𝑊𝑑−𝑊𝑏)/𝜌𝑜

𝑊𝑑/𝜌ℎ
 

While the volumetric fraction of minerals was computed as 𝑉𝑚 =

(1−(𝑊𝑑−𝑊𝑏))/𝜌𝑚

𝑊𝑑/𝜌ℎ
. Volumetric fractions of organic matter, minerals, water and 

air were used to compute the volumetric heat capacity (C, J·m
-3
·K

-1
), as 

𝐶 = 𝑉𝑜 ∙ 𝐶𝑜 + 𝑉𝑚 ∙ 𝐶𝑚 + 𝑉𝑤 ∙ 𝐶𝑤 + (1 − 𝑉𝑜 + 𝑉𝑚 + 𝑉𝑤)𝐶𝑎 

Where Co = 2.496·10
6 

J·m
-3
·K

-1
, Cm = 2.01·10

6 
J·m

-3
·K

-1
, Cw = 4.180·10

6 
J·m

-

3
·K

-1
 and Ca = 1292 J·m

-3
·K

-1
, are the volumetric heat capacity of organic mat-

ter, minerals, water and air as compiled in Balland and Arp (2005), respec-

tively. 
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Appendix C : Heat diffusion model 

Table C1: List of symbols 

Symbol Definition Unit 

C
*
 Apparent heat capacity J·m

-3
·°C

-1
 

λ Bulk thermal conductivity of the ice-water-solid matrice W·m
-1
·°C

-1
 

λw Bulk thermal conductivity of water  W·m
-1
·°C

-1
 

λi Bulk thermal conductivity of ice  W·m
-1
·°C

-1
 

λs Bulk thermal conductivity of solid  W·m
-1
·°C

-1
 

Q
*
 Sources/sinks of energy W·m

-2
 

T Temperature °C 

T
0
 Freezing point  °C 

ε Porosity - 

Lf Latent heat of formation of ice J·kg
-1
 

Ci Volumetric heat capacity of ice J·m
-3
·°C

-1
 

Cw Volumetric heat capacity of water J·m
-3
·°C

-1
 

Cs Volumetric heat capacity of solids J·m
-3
·°C

-1
 

Si Saturation of ice - 

Sw Saturation of liquid water - 

ρi Density of ice kg·m
-3
 

ρw Density of liquid water kg·m
-3  

ρs Density of solids kg·m
-3  

Swres Saturation of residual liquid water 0-1 

Qnet Net radiation W·m
-2
 

Qs Sensible heat flux W·m
-2
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Qp Rainfall heat W·m
-2
 

Qv Heat flux of vapor exchange from the surface W·m
-2
 

Qc Conductive heat flux through the snow and ground W·m
-2
 

Q0 Change of energy storage  W·m
-2
 

 

Model specification 

 
A heat conduction model was used to simulate time-series thaw depth under 

the effect of grazing and fertilization using the SUTRA-ice code with a surface 

energy balance (SEB) subroutine. At our study site, the heat advection trig-

gered by subsurface water flow is negligeable because lateral subsurface wa-

ter flow in the thin active layer is insignificant during the short thawing period 

(June to September). Therefore, energy transport in the porous media is gov-

erned by vertical heat conduction: 

𝐶∗ 𝜕𝑇

𝜕𝑡
+ ∇ ∙ {𝜆∇𝑇} = 𝑄∗                                                 (1)  

where C
*
 is the apparent heat capacity (J·m

-3
·°C

-1
), 𝜆 is the bulk thermal con-

ductivity of the ice-water-solid matrix (W·m
-1
·°C

-1
), T is temperature (°C), 

𝑄∗
accounts for sources and sinks of energy (W·m

-2
). 

The apparent heat capacity (C
*
) is equal to the weighted arithmetic average 

of the heat capacity of the matrix constituents plus latent heat effects during 

pore water phase change. Similarly, the bulk thermal conductivity is calcu-

lated by the weighted arithmetic average of the thermal conductivities of the 

matrix constituents (Farouki, 1982; McKenzie et al., 2007). 

𝐶∗ = (𝑆𝑤𝜌𝑤𝐶𝑤 + 𝑆𝑖𝜌𝑖𝐶𝑖) + (1 − 𝜀)𝜌𝑠𝐶𝑠 − 𝜀𝜌𝑖𝐿𝑓
𝜕𝑆𝑤

𝜕𝑇
                        (2) 

𝜆 =  𝜀(𝑆𝑤𝜆𝑤 + 𝑆𝑖𝜆𝑖) + (1 − 𝜀)𝜆𝑠                                       (3) 

where Lf is the latent heat of formation of ice, 𝜀 is the porosity. Ci, Cw, and Cs 

are the heat capacities of ice, water, and solid matrix, respectively. Sw and Si 
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are the saturation of liquid water and ice. The λw, λi, and λs are the thermal 

conductivities of liquid water, ice, and the solid matrix, respectively. An ex-

ponential function was used to describe the formation of ice with tempera-

tures below 0 ° C in soils (McKenzie et al., 2007). Since the water and vapor 

movement are not considered in the heat diffusion model, the effective ther-

mal conductivity and effect heat capacity are calculated using the Eq. (2) and 

(3). To reflect the thermal effect of the air in the soil layer above the water 

table, the porosity is replaced by the ratio of the water volume to the total 

volume, which is used to obtain the effective thermal properties. The solid 

grain conductivity and heat capacity are listed in Table C5, and the physical 

properties are listed in Table C4. The thermal properties of ice and water are 

from McKenzie et al., (2007). 

The liquid water saturation (Sw) varies as a function of temperature when the 

temperature is below the freezing point (T0, °C) and was calculated by the 

exponential freezing function (McKenzie et al., 2007).  

𝑆𝑤 =  (1 − 𝑆𝑤𝑟𝑒𝑠)𝑒−((𝑇−𝑇0) 𝑚⁄ )2
+ 𝑆𝑤𝑟𝑒𝑠                                       (4) 

where Swres is residual saturation, and m is a fitting parameter (m = 0.6). 

To represent the complex heat exchange between the atmosphere and the 

ground surface, a SEB model was used to obtain the specified time-dependent 

temperature boundary condition with inputs of independent variables of me-

teorological data. The SEB model is driven by the net radiation (Qnet), sensible 

heat flux (Qs), heat flux of vapor exchange from the surface (Qv), conductive 

heat flux through the snow and ground (Qc), rainfall heat (Qp), and stored 

energy (Q0). The SEB model, successfully calibrated and validated with the 

10-year field observations, can reproduce surface temperatures and surface 

energy components with varying snow depths and snowpack properties 

(Chen et al., 2021). The SEB is expressed as: 

𝑄𝑛𝑒𝑡 + 𝑄𝑝 − 𝑄𝑠 − 𝑄𝑣 − 𝑄𝑐 = 𝑄0                                                    (5) 

Model simulations were run in two phases. The first phase was used to gen-

erate the initial thermal conditions. The model was repeatedly driven by 
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meteorological data from April 17
th
, 2013 to April 16

th
, 2014 for 50 years to 

reach a quasi-dynamic equilibrium. In the second phase, the outputs of SEB 

model with specified surface temperature were set as thermal boundary con-

ditions at the top of the model. The model was driven by local meteorological 

data from the period of January 1
st
, 2014 - December 31

st
, 2018. In the two 

phases, the measured soil temperatures at 1.6 m depth were applied as the 

thermal conditions at the bottom boundary. The time step size was 2 hours. 

In the study site, measured short-wave and long-wave radiation, air temper-

ature, wind speed, and snow depth are available from 2013 to 2019 and were 

used as the forcing data of SEB model (Domine et al., 2021). The snow density 

(kg·m
-3
) was calculated by the empirical equation (Pomeroy et al., 1998, 

Meløysund et al., 2007). The snow thermal conductivity and capacity were 

estimated by the correlation with its density (Goodrich 1982).  

Input parameters 

Albedo 

Table C2: Albedo values used to parametrize the surface model in the Soil and Soil + 

Albedo scenario. Values are mean (95% confidence interval), as measured during years 

2018 and 2019. 

Fertilization Grazing Summer - Soil Summer - 

Soil + Albedo 

Winter 

Control Ungrazed 0.09 

(0.08-0.1) 

0.09 

(0.08-0.1) 

0.8 

Control Grazed 0.09 

(0.08-0.1) 

0.06 

(0.05-0.07) 

0.8 

High N+P Ungrazed 0.09 

(0.08-0.1) 

0.14 

(0.12-0.17) 

0.8 

High N+P Grazed 0.09 

(0.08-0.1) 

0.12 

(0.10-0.15) 

0.8 
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Water table depth 

Table C3: Water table depth values used to parametrize the heat diffusion model. Values 

are the same in the Soil and Soil + Albedo scenario, as measured in 2019. 

Fertilization Grazing Water table depth (cm) 

Control Ungrazed 2.19 

Control Grazed 0.75 

High N+P Ungrazed 10.5 

High N+P Grazed 6.75 
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Soil physical properties 

Table C4: Soil physical properties used to parametrize the heat diffusion model and to 

compute thermal conductivity and volumetric heat capacity. LOI, porosity and dry bulk 

density were measured on samples brought back to the lab, whereas Soil Volumetric Wa-

ter Content was measured in the field in 2017, 2018 and 2019. Values are the same in 

the “Soil” and “Soil + Albedo” scenario. 

Fertiliza-

tion 

Grazing Horizon 

(cm) 

LOI 

(g·g
-1
) 

Porosity 

(cm
3
·cm

-3
) 

Dry den-

sity 

(g·cm
-3
) 

SVWC 

(cm
3
·cm

-3
) 

Control 

 

Ungra-

zed 

0-5 0.289 0.921 0.158 0.811 

5-10 0.278 0.886 0.225 0.886 

10-15 0.268 0.840 0.318 0.840 

15-300 0.235 0.836 0.334 0.836 

Control Grazed 0-5 0.245 0.880 0.249 0.868 

5-10 0.291 0.871 0.259 0.871 

10-15 0.247 0.828 0.350 0.828 

15-300 0.235 0.836 0.334 0.836 

High 

N+P 

Ungra-

zed 

0-5 0.577 0.959 0.068 0.399 

5-10 0.405 0.932 0.124 0.399 

10-15 0.305 0.898 0.201 0.898 

15-300 0.235 0.836 0.334 0.836 

High 

N+P 

Grazed 0-5 0.515 0.945 0.097 0.653 

5-10 0.330 0.892 0.208 0.892 

10-15 0.208 0.807 0.405 0.807 

15-300 0.235 0.836 0.334 0.836 
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Soil thermal properties 

Table C5: Soil thermal properties used to parametrize the heat diffusion model. Values 

are the same in the “Soil” and “Soil + Albedo” scenario.  

Fertilization Grazing Horizon 

(cm) 

Solid grain con-

ductivity (W·m
-

1
·°C

-1
) 

Solid grain heat 

capacity 

(J·kg
-1
·°C

-1
) 

Control 

 

Ungrazed 0-5 0.54 830 

5-10 0.60 836 

10-15 0.82 531 

15-300 2.00 531 

Control Grazed 0-5 0.61 830 

5-10 0.60 836 

10-15 0.83 531 

15-300 2.00 531 

High N+P Ungrazed 0-5 0.28 830 

5-10 0.31 836 

10-15 0.80 531 

15-300 2.00 531 

High N+P Grazed 0-5 0.42 830 

5-10 0.59 836 

10-15 0.85 531 

15-300 2.00 531 

 

Table C6: Apparent soil thermal properties, in completely unfrozen and frozen situations. 
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Fertiliza-

tion 

Grazing Horizon 

(cm) 

Thermal conductivity 

(W·m
-1
·°C

-1
) 

Volumetric heat capac-

ity 

(J·m
-3
·°C

-1
) 

   Unfrozen Frozen Unfrozen Frozen 

Control 

 

Ungrazed 0-5 0.542 1.782 3,56 × 

10
6
 

1,70 × 

10
6
 

5-10 0.604 2.078 3,95 × 

10
6
 

1,91 × 

10
6
 

10-15 0.621 2.005 3,85 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
 

15-300 0.633 2.030 3,84 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
 

Control Grazed 0-5 0.605 2.045 3,89 × 

10
6
 

1,89 × 

10
6
 

5-10 0.603 2.035 3,93 × 

10
6
 

1,93 × 

10
6
 

10-15 0.631 2.002 3,83 × 

10
6
 

1,93 × 

10
6
 

15-300 0.633 2.030 3,84 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
 

High 

N+P 

Ungrazed 0-5 0.276 0.492 1,77 × 

10
6
 

8,50 × 

10
5
 

5-10 0.307 0.580 1,82 × 

10
6
 

9,05 × 

10
5
 

10-15 0.595 2.081 3,98 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
 

15-300 0.633 2.030 3,84 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
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High 

N+P 

Grazed 0-5 0.421 1.143 2,86 × 

10
6
 

1,36 × 

10
6
 

5-10 0.592 2.055 3,96 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
 

10-15 0.653 2.013 3,78 × 

10
6
 

1,93 × 

10
6
 

15-300 0.633 2.030 3,84 × 

10
6
 

1,92 × 

10
6
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Supplementary figures 

 

Figure S1: Effect of fertilization and grazing on vascular plant biomass. Colored points 

are measured values. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed treatments, 

respectively. Black points represent each treatment marginal mean, and the line the 95% 

confidence interval. 
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Figure S2: Effect of fertilization and grazing on bryophyte biomass. Colored points are 

measured values. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed treatments, 

respectively. Black points represent each treatment marginal mean, and the line the 95% 

confidence interval. 
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Figure S3: Pictures illustrating 

the soil columns of the un-

grazed High N+P and the 

grazed Control of the ROC6 

block.  

H1 

H2 

H3 
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H3 
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Figure S4: Effect of fertilization, grazing and depth on soil Loss-On-Ignition (LOI). Col-

ored points are measured values. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed 

treatments, respectively. Black points represent each treatment marginal mean, and the 

line the 95% confidence interval. Colored lines and area represent marginal means at 

different depths and associated 95% confidence interval, respectively. Plain and dashed 

lines represent ungrazed and grazed treatments, respectively. 
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Figure S5: Effect of fertilization, grazing and depth on soil dry density. Colored points 

are measured values. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed treatments, 

respectively. Black points represent each treatment marginal mean, and the line the 95% 

confidence interval. Colored lines and area represent marginal means at different depths 

and associated 95% confidence interval, respectively. Plain and dashed lines represent 

ungrazed and grazed treatments, respectively. 
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Figure S6: Effect of fertilization, grazing and depth on soil porosity. Colored points are 

measured values. Plain and open symbols represent ungrazed and grazed treatments, 

respectively. Black points represent each treatment marginal mean, and the line the 95% 

confidence interval. Colored lines and area represent marginal means at different depths 

and associated 95% confidence interval, respectively. Plain and dashed lines represent 

ungrazed and grazed treatments, respectively. 
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Figure S7: Effect of measurement depth, fertilization and grazing on soil thermal conduc-

tivity. Colored points are measured values. Plain and open symbols represent ungrazed 

and grazed treatments, respectively. Black points represent each treatment marginal 

mean, and the line the 95% confidence interval. 
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Figure S8: Marginal effect of soil volumetric water content, fertilization and grazing on 

soil thermal conductivity. Colored points are measured values. Plain and open symbols 

represent ungrazed and grazed treatments, respectively. Black points represent each 

treatment marginal mean, and the line the 95% confidence interval. 
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Fig S9: Pictures of plots showing organic accumulation at the surface. A) Grazed and 

ungrazed control and High N+P of block “ROC6”. White lines delimitate the grazed sub-

plots. B) Grazed and ungrazed High N+P of block “ROC7”. White line marks the limit 

between grazed and ungrazed subplots.

Grazed Control 

Ungrazed Control 

Ungrazed High N+P 
Grazed High N+P 

Ungrazed High N+P 
Grazed High N+P 

A) 

B) 
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Chapitre III 

C and N isotopic fractionation along permafrost profiles 

across the Arctic: a data-reanalysis. 

Authors: Lucas Deschamps, Jennifer Paillassa, Vincent Maire, Esther Lé-

vesque 

Summary 

Anticipating the mineralization of permafrost organic matter (OM) following 

an increase of temperature is key to global climate projections. Past conditions 

of OM accumulation influence the sensitivity of millennially stored OM to de-

composition. C and N isotopic soil profiles are powerful tools to understand 

processes and rates leading to OM accumulation. In this study, we aim to test 

theoretically grounded hypotheses about C and N fractionation in Arctic soils, 

to consolidate the isotopic interpretation of soil profiles in the specific condi-

tions of the Arctic. 

Reviewing pan-Arctic literature, we gathered soil profiles of isotopic values, 

C/N ratio and C content from 122 soil units across 42 Arctic sites. Using 

Bayesian hierarchical models, we quantified how C and N fractionation (ana-

lyzed using the relationship between isotopic delta and soil C/N) depended 

upon the OM content of units. 

We found N fractionation to be constant and independent from soil C content, 

OM becoming more concentrated in 
15

N as C/N decreased and decomposition 

advanced. On the other hand, C fractionation was not the same in mineral 

and organic soils. In mineral soils, OM became more concentrated in 
13

C as 

C/N decreased. In organic soil (>~30% of organic carbon content), OM did 

not concentrate in 
13

C as C/N ratio decreased but tended to become more 

enriched in 
12

C. 

Constant N fractionation suggested that the theory developed in temperate 

and tropical soils may need to be revisited to understand Arctic N cycling. We 

demonstrated a clear enrichment in 
13

C with decomposition in mineral soils. 

In these soils, the use of permafrost data supports the yet underrepresented 
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hypothesis of marginal fixation of atmospheric CO2 in Arctic mineral soils. In 

organic soils, marginal fixation was clearly not the dominant mechanism. 

Preferential mineralization of 13C enriched labile compounds was the most 

probable mechanism to explain the depletion in 13C with decomposition in 

organic horizons.  

Past conditions of permafrost formation, prior to freezing, may be determi-

nant for the future of Arctic OM, as they determined OM composition and 

may influence microbial limitations after thawing. 
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Introduction 

The oxidation of permafrost C will determine whether the Arctic would be-

come a sink or a source of C while climate changes (Miner et al., 2022). Arctic 

soils contain between 15 and 19% of the soil organic C contained in the first 

meter of the world soils (Köchy et al., 2015), and up to 800 Pg of C in the first 

3 meters (Hugelius et al., 2014), equivalent to the 870 Pg stored in the at-

mosphere (Canadell et al., 2021). Most of this Arctic C is durably stored in 

frozen soil horizons, but it may be respired if active layer deepens (Koven et 

al., 2011) and permafrost is exposed to positive temperatures (Schneider von 

Deimling et al., 2015, Schuur et al., 2009). Both decomposability and tem-

perature sensitivity will influence the respiration of organic matter (OM) and 

ultimately permafrost C (Davidson & Janssens, 2006, Koven et al., 2015). Be-

cause older OM is generally considered more decomposed, it has long been 

thought that it is less decomposable and more durably stored than younger 

OM (Trumbore, 2000), but also more sensitive to an increase in temperature 

(Davidson & Janssens 2006). However, it seems there is only a weak link 

between age and temperature sensitivity across the Arctic (Vaughn & Torn, 

2019). Similarly, decomposability of permafrost OM seems more related to 

the conditions and the vegetation occurring during OM accumulation than to 

its age (e.g. Grosse et al., 2011; Sjörgestern et al., 2016). Therefore, it is nec-

essary to understand the processes that occurred during OM accumulation to 

prospect the fate of Artic OM. 

Soil depth profiles of the ratios of C and N stable isotopes revealed many 

aspects of OM formation, accumulation, and degradation worldwide. Many 

studies assumed fractionation during decomposition, leading OM to become 

enriched in heavier isotopes (
13

C, 
15

N) with depth (Ehleringer et al., 2000, 

Baisden et al., 2002). Based on this assumption, modelling the ratio of 
13

C to 

12
C along the soil profile of temperate forests allowed to estimate C stocks of 

pools with different stability (Acton et al., 2013). Modelling of C isotopic ratio 

and of the ratio between 
15

N and 
14

N along soil columns permitted to estimate 

decomposition rates of these different pools and OM displacement parameters 

(Baisden et al., 2002; O’Brien & Stout, 1978). Including stable isotopes in 

land-surface models improves the calibration of soil carbon modelling 



165 

 

(Camino-Serrano et al., 2019). The simultaneous use of both isotopic ratios 

allowed to track the change in vegetation and N-cycling during soil formation 

(Andersson et al., 2012; Tahmasebi et al., 2018). In non-frozen soils, isotopic 

soil profiles represent powerful tools to understand and quantify OM pro-

cessing and displacement. However, we lack a general framework allowing to 

infer the link between 
13

C and 
15

N isotopic ratios and the processes occurring 

during OM accumulation in the Arctic specific frozen soil environment. 

Because of the frozen conditions in the permafrost, interpreting OM isotopic 

profiles in the Arctic is challenging. Contrary to unfrozen soils, a deeper OM 

is not mandatorily at a more advanced decomposition stage than a shallower 

one. Permafrost OM is preserved since its freezing. Therefore, each layer cap-

tures the signal of the conditions prevailing during soil formation, before it 

was frozen (Alewell et al., 2011; Hutchings et al., 2019; Strauss et al., 2015). 

This led to a strong association between isotopic signature and the vegetation 

types having grown during the development of a given horizon (Andersson et 

al., 2012; Pastukhov et al., 2018).  Moreover, cryoturbation regularly moves 

OM in the soil profile, burying fresh, shallow OM and subducting old soil to 

the surface (Gentsch et al., 2015a; Xu et al., 2009). The drivers of microbial 

abundances and activity are poorly known, the harsh conditions possibly lead-

ing both C and N to be retained and cycled in microbial biomass over long 

periods (Ravn et al., 2017; Sorensen et al., 2008a). Overall, we have little 

certainty about which pattern observed in unfrozen soils are observable in 

Arctic soils, and in which extent the associated theories are pertinent to inter-

pret Arctic isotopic soil profiles.  

The aim of this study is to provide a synthetic framework for the interpreta-

tion of C and N isotopic profiles in Arctic soils. We derived hypotheses from a 

modelling framework implementing current knowledge about C and N frac-

tionation during decomposition. Hypotheses were tested using a pan-Arctic 

dataset compiled from published isotope profiles in active layers and perma-

frost cores. 
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Theoretical framework 

Decomposition 

Let’s consider a pool of organic matter entering the soil at time 0. During its 

presence in the soil, it will be submitted to decomposition. During decompo-

sition, complex organic molecules are degraded, and the associated C and N 

are assimilated by micro-organisms, a part being rejected after mineralization 

(Parnas, 1975). A fraction of the assimilated C will be lost during cellular 

respiration, while a part of N will be excreted as mineral N, partly to maintain 

microbial stoichiometry (Dijkstra et al., 2008). During microbial activity and 

turnover, the exoenzymes and the necromass will rejoin the OM pool, trans-

forming its composition from plant residuals to microbially originated OM 

through time (Paul, 2016). We can describe the dynamic of the C and N pools 

in time (t) in a simplistic way with the following ordinary differential equa-

tions: 

 

𝛿𝐶

𝛿𝑡
= −𝑝𝐶 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝐶 

𝛿𝑁

𝛿𝑡
= −𝑝𝑁 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝑁 

Eq. 1 

With C and N being respectively the size of the C and N pools (g‧kg
-1
), k (year

-

1
) the decomposition rate, pC and pN (0-1) the proportion of decomposed C 

and N not returned to OM during decomposition, lost by respiration and min-

eralization, respectively. In other words, pC and pN are negatively related to C 

and N use efficiency (Sinsabaugh et al., 2013, Mooshammer et al., 2014). We 

will assume the proportion of C lost during microbial respiration is higher 

than the proportion of N mineralized and excreted (pC>pN). Therefore, the 

C/N ratio of organic matter decreases with time, as represented in Fig. 1b 

(Parnas, 1975). During all the simulations, the value of pC was fixed to 0.4. 

Syngenetic permafrost contains most of Arctic permafrost OM (Hugelius et 

al., 2014). In this soils, accumulation of peat and deposition and stabilization 

of sediments captures soil organic matter rapidly after its formation. Perma-

frost rising following such surface aggradation allows SOM to be durably pre-

served at temperatures below the freezing point. This must be contrasted with 
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epigenetic permafrost formation, in which case permafrost forms after sedi-

mentary deposition or OM formation, with limited freezing and protection of 

newly produced OM (Ping et al., 2015). This study will focus on the case of 

syngenetic permafrost, which represents most of the soil profiles currently 

described in the literature. We will contrast syngenetic permafrost processes 

occurring in high OM soils, resulting from peat accumulation to processes oc-

curring in mineral soils, more plausibly aggraded because of sediment depo-

sition. 

The approach used in this study is to substitute depth for time, in the aim of 

revealing the condition of decomposition in a wide range of C accumulating 

arctic soils. To produce theoretically grounded hypotheses, it is needed to add 

a movement process to the system of differential equation above (Eqs. 1) to 

account for OM movement with depth. An advective term should represent a 

respectable approximation of syngenetic permafrost aggradation, the depth 

of a given OM pool increasing as it is covered by new sediments or organic 

layers (like what is used to represent OM accumulation at the bottom of lakes 

or ocean, Soetaert & Herman, 2009). We will thus add advective terms (δC/δz 

and δN/δz) to equation 1, representing the variation of C and N along depth: 

 

𝛿𝐶

𝛿𝑡
= −𝑣 ∙

𝛿𝐶

𝛿𝑧
− 𝑝𝐶 ∙ 𝑘 ∙ 𝐶 

𝛿𝑁

𝛿𝑡
= −𝑣 ∙

𝛿𝑁

𝛿𝑧
− 𝑝𝑁 ∙ 𝑘 ∙ 𝑁 

Eq. 2 

With v being the advection rates (0.5 cm‧yr
-1
, Wetterich et al., 2020). Consid-

ering the variation of temperature, soil moisture, oxygen, and other unre-

solved processes with depth, we considered an exponentially decreasing de-

composition rate with depth, defined as: 

 
𝑘 = 𝑘0 ∙ 𝑒𝑥𝑝 (−

𝑧

𝑧ℎ

) 

Eq. 3 

Where k0 (year
-1
) is a base decomposition rate at the surface and zh (cm) a 

depth control parameter representing the depth at which k0 is halved. In all 

the simulations, zh (20 cm) was chosen to ensure almost null decomposition 

below an active layer of approximately 50cm. 
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To simulate from this model, we will consider constant input flux IC and IN as 

boundary conditions at the soil surface. To keep our model simple, we delib-

erately chose to ignore root input, assuming it would not change qualitatively 

the hypothesis we could derive from the present framework: 

 

−𝑣
𝛿𝐶

𝛿𝑧
|𝑧=0 = 𝐼𝐶  

−𝑣
𝛿𝑁

𝛿𝑧
|𝑧=0 = 𝐼𝑁 

Eq. 4 

The complete model is illustrated in Fig. 1a.  

Figure 1c presents the evolution of C/N as a function of depth for different 

values of parameters at equilibrium. We numerically solved the models con-

taining advective terms using the ode.1D function in the deSolve R package 

(Soetaert et al., 2010). All code and detailed results are available in Appendix 

A.  

Cryoturbation represents an important challenge to the understanding of Arc-

tic OM dynamic. Frequent freezing-thawing events may cause surficial, young 

and slightly degraded OM to be buried at depth, where it may become pro-

tected in permafrost (Bockheim, 2007; Gentsch et al., 2015; Xu et al., 2009). 

To solve this difficulty, we will use C/N as a proxy of decomposition rather 

than depth. We postulate C/N captures the decomposition stage of an OM 

pool even if it has been displaced in the soil columns. 
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Figure 1: Representation and consequences of the decomposition model implemented in 

equations 1 to 4. Panel a) is a schematic representation of the model, panel b) presents 

the consequences of decomposition on the C/N through time without accounting for 

space, and panel c) presents the consequences of decomposition on the C/N ratio along 

depth at equilibrium. Simulations were computed using pC=0.4 and z1=20 cm. X stands 

for the element of interest, either C or N in this study. 

Nitrogen stable isotopes 

The 
15

N/
14

N ratio of plant tissues entering the soil system is highly variable 

because of the various strategies plants developed to grow in this N-limited 

environment (Hobbie et al., 2009; Nadelhoffer et al., 1996). Fixing the 

15
N/

14
N ratio of the atmosphere as a standard (

15
R0), isotopic ratios are 



170 

 

generally computed as more readable isotopic value (δ15
N) using the isotopic 

ratio of the sample (
15

RS) and 
15

R0: 

 
𝛿15𝑁 =

15𝑅𝑆

15𝑅0

− 1 
Eq. 5 

Because no fractionation occurs during atmospheric N fixation, plants relying 

on atmospheric fixation have the same isotopic ratio as the atmospheric N2 

(δ15
N~0, Craine et al., 2015), whereas mycorrhizal plants are highly 

15
N de-

pleted (highly negative δ15
N, <-4) in 

15
N relative to the atmosphere (Hobbie 

& Ouimette, 2009). Non mycorrhizal plants may have a wide variety of iso-

topic signatures depending upon where they uptake N in the soil column and 

depending upon the molecules they uptake. Plants with shallower roots, 

mosses and lichens may profit from N contained in water runoff or N deposi-

tion (potentially slightly more depleted in 
15

N than the atmosphere), whereas 

plants with deep roots may exploit more decomposed OM at depth (poten-

tially more enriched in 
15

N, Nadelhoffer et al., 1996). 

Once the OM enters the soil columns, N-containing molecules may be submit-

ted to fractionation following OM mineralization and lixiviation (Baisden et 

al., 2002; Craine et al., 2015). Fractionation occurs in living systems mostly 

because of the kinetic effects slowing the displacement, excretion and trans-

formation of molecules containing a higher proportion of the heavier isotopes 

(Sulzman, 2008). Following the general framework in Amundson & Baisden 

(2000), we can express the variation in 
15

N with time adding an apparent 

fractionation factor αN to equation 2 and multiplying the N surface input by 

the isotopic ratio of plant materials (RN): 

 

𝛿15𝑁

𝛿𝑡
= −𝑣 ∙

𝛿15𝑁

𝛿𝑧
− 𝛼𝑁 ⋅ 𝑝𝑁 ∙ 𝑘 ∙ 𝑁15  

−𝑣
𝛿15𝑁

𝛿𝑧
|𝑧=0 = 𝑅𝑁 ∙ 𝐼𝑁 

Eq. 6 

Considering that advection occurs mostly because of surface aggradation, we 

did not add any associated fractionation, N and 
15

N sharing the same advec-

tion parameter. αN<1 implies an enrichment in the heavier isotope with time 



171 

 

and decomposition, while αN>1 implies a loss of 
15

N. Results of the N and 
15

N 

mass balance equations were then divided to obtain the 
14

N/
15

N ratio and 

converted into δ15
N to ease the interpretation. 

Dijkstra et al. (2008) proposed that in a highly C limiting environment, mi-

crobial biomass will face an excessive assimilation of N while degrading OM 

to obtain energy from C bounds. To maintain their stochiometric ratio and 

avoid damages caused by N-rich molecules such as ammonia, they will excrete 

excess N after having mineralized it. Because of preferential mineralization 

and excretion of 
14

N, this will lead microbial biomass to become enriched in 

15
N in C limited environments, as will the OM ultimately derived from it 

(αN<1). This enrichment will be slower in N-limited environments, where N 

excretion is not favorable and NH4

+
 is maintained in microbial cells (αN=1). 

Following such a framework, OM should become more enriched in 
15

N while 

decomposition advances in C-limited environments, whereas no or weaker 

fractionation should occur in N-limited environments. This would lead the 

relationships between δ15
N and depth and C/N to be steeper in a C-limited 

environment (Fig. 2, αN=0.998, pN = 0.3) than in the N-limited environment 

(Fig. 2, αN=0.999, pN = 0.2). 

Figure 2: Impact of decomposition on the relationship between a) depth and δ15
N and b) 

C/N and δ15
N. The basal decomposition rate, k0, was equal to 0.2 in all scenarios. 
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Strong fractionation occurs during NH3 volatilization, nitrification, and deni-

trification, but it will not be considered in the present framework. These 

chemical reactions lead to 
15

N depleted products, with potential enrichment 

of microbes and OM derived from it (Craine et al., 2015). Dijkstra et al. 

(2009) considered the impact of these reactions on soil OM to be quantita-

tively less important relative to NH4

+
 excretion. In the Arctic, nitrification 

rates increase with soil moisture, whereas nitrate concentrations drive nitrifi-

cation rates (e.g., Chapin 1996). N2O production greatly increases after per-

mafrost disturbance (Repo et al., 2009; Abbott and Jones, 2015). Determining 

the relative intensity of volatilization, nitrification and denitrification from 

limited soil data is beyond the scope of this study, and we consider this pro-

cess does not affect our predictions qualitatively.  

Carbon stable isotopes 

Because arctic plants all perform C3 photosynthesis (Billings, 1987), the di-

versity of the ratio between 
13

C and 
12

C in OM inputs is relatively more limited 

than for 
15

N. We can represent variation in 
13

C from the input toward depth 

with the same equations as used for 
15

N: 

 

𝛿13𝐶

𝛿𝑡
= −𝑣 ∙

𝛿13𝐶

𝛿𝑧
− 𝛼𝐶 ⋅ 𝑝𝐶 ∙ 𝑘 ∙13 𝐶 

−𝑣
𝛿13𝐶

𝛿𝑧
|𝑧=0 = 𝑅𝐶 ∙ 𝐼𝐶  

Eq. 7 

Where v is the same advection rate as in equations 2 and 6, αC the apparent 

fractionation factor potentially changing isotopic ratio during decomposition 

and RC the isotopic ratio of plant inputs. Results of the C and 
13

C mass balance 

equations were then divided to obtain the 
12

C/
13

C ratio and converted into 

δ13
C to ease the interpretation. 

Spatial and temporal variation of plant input signature may be important for 

OM analysis in the Arctic. The intensity of fractionation during C3 photosyn-

thesis is controlled by the ratio between intra-cellular and ambient CO2 pres-

sure, related to stomatal closure in vascular plants (Farquhar et al., 1989). 

This causes tissues of water stressed vascular plant to be more enriched in 
13

C 
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(higher δ13
C) than non-water-stressed vascular plants on average, because 

they should fractionate less during photosynthesis. Even if bryophytes also 

perform C3 photosynthesis, the diffusive process behind CO2 acquisition 

makes their signature less intuitive. It has been shown δ13
C of mosses in-

creases with wetness (because of slower diffusion of 
13

C in water, the opposite 

relationship than vascular plants, Loisel et al., 2009; Price et al., 1997), while 

decreases with air temperature (Skrzypek et al., 2007). 

Special care should be taken when studying recent time OM accumulation. 

Fossil combustible burning since the industrial era has increasingly depleted 

the atmospheric CO2 in 
13

C relative to the international standard (Fig. 3a, 

Rubino et al., 2013, Graven et al., 2017). To estimate the impact of this recent 

depletion on recent soil OM signature, we simulated C, 
13

C and N abundances 

along the soil column during the 1000-2015 period, assuming a constant frac-

tionation of -20‰ during photosynthesis (codes in appendix A). Because 

older, more decomposed OM with lower C/N has been fixed under a more 
13

C 

enriched atmosphere than the more recent, less decomposed OM, a negative 

relationship between C/N ratio and δ13
C of organic matter occurs in modern 

times, even without any fractionation during decomposition (Fig. 3b and c, 

black plain line, as proposed by Ehleringer et al. 2000). Atmospheric 
13

C com-

position is far less certain in the pre-industrial era, but no tendency of such 

magnitude has been discovered during the last millennium (Rubino et al., 

2013). 

Isotopic signature of the different plant tissues and molecules is variable 

(Nadelhoffer & Fry, 1988), with important implications for OM analysis. More 

recalcitrant compounds such are lignin or lipids are generally depleted in 

heavy carbon isotope relative to bulk plant tissues (by ~-3 and ~-4 ‰, on 

average, Bowling et al., 2008), while more labile compounds such as sugars, 

starch or cellulose are generally enriched in 
13

C (by ~1, 2 and 2 ‰, respec-

tively, Bowling et al., 2008).  

These differences in signature of different labile compounds convey infor-

mation about the conditions occurring during decomposition. At the first 

stage of decomposition, 
13

C enriched labile molecules are preferentially 
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respired, leading to a decrease of the δ13
C of OM (Melillo et al., 1989). In oxic 

environments, recalcitrant compounds are then consumed as microbial com-

munity changes, reestablishing original OM δ13
C or increasing it, as discussed 

in the next paragraph (Lerch et al., 2011). In anoxic environments, such as 

those favoring peat accumulation, 
13

C enriched, recalcitrant compounds are 

degraded slowly and preserved as OM (Moore & Basiliko, 2006). OM δ13
C 

will become closer to the signature of more recalcitrant 
13

C depleted com-

pounds when decomposition occurs, causing a depletion in 
13

C relative to the 

original material (Benner et al., 1987). Even if there is no kinetic isotopic 

effect during decomposition, this leads to an apparent fractionation factor 

αC>1. The grey dashed gray line of fig. 3b and c presents the consequence of 

such a fractionation. Because less decomposed OM has more 
13

C enriched 

molecules, it leads to a global positive relationship between C/N and δ13
C, 

which is stronger without a depleting trend in atmospheric CO2 (Figs. 3b, c). 

Even if it has been a long-standing question, no kinetic fractionation effect 

seems to take place during aerobic respiration of soil OM. While mitochon-

drial respiration was hypothesized to favor the emission of 
12

C-CO2, tests of 

fractionation during microbial respiration have led to an unconclusive wide 

range of possible fractionation (Ehleringer et al., 2000; Werth & Kuzyakov, 

2010). Breecker et al. (2015) concluded there was no fractionation during 

aerobic respiration of well-preserved soil samples, while disturbances during 

manipulations may cause misleading results. 

The marginal fixation of CO2 by decomposers may however cause an enrich-

ment in 
13

C as OM decomposes (Ehleringer et al., 2000). In the Arctic, 

Šantrů č ková et al. (2018) showed interstitial CO2 fixed by soil micro-organ-

isms may represent approximately 1% of the CO2 respired in mineral and cry-

oturbated horizons, and 16.1% on average in mineral permafrost horizon, 

with only negligeable fixation in organic layers. The diffusion of atmospheric 

CO2 through soil pores makes soil CO2 generally strongly 
13

C enriched relative 

to OM (Amundson et al., 1998). Because of this enrichment of CO2 in soil 

pores, and because fixation may preferentially use 
13

C, Šantrů č ková et al. 

(2018) showed OM enrichment may occur during centuries of decomposition 
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while slightly 
13

C enriched microbial necromass accumulates in the finest soil 

OM pools. In our theoretical framework, this would lead to an apparent frac-

tion with αC<1, the result of which would lead to a negative δ13
C-C/N rela-

tionship, accentuated since the beginning of the industrial era, as shown by 

the plain gray lines in Fig. 3b and c. 

Fractionation during methanogenesis leads emitted CH4 to be highly depleted 

in 
13

C, while remaining reactants and methanogens remain 
13

C enriched 

(Blaser & Conrad, 2016). Methane emission is null in dry tundra but may 

represent up to 6.3% of ecosystem respiration in permafrost fens (Olefeldt et 

al., 2013). Therefore, methanogenesis may contribute to enrich OM in 
13

C in 

ecosystems with high organic accumulation. This enrichment may partly com-

pensate the apparent depletion due to the preservation of 
13

C depleted com-

pounds in anoxic conditions. 

 
Figure 3: Temporal variation of atmospheric δ13

CO2 during the last millennium (a) and 

impact of different fractionation processes during decomposition on the relationship be-

tween C/N and δ13
C when δ13

C of inputs is stable (b) and when δ13
C of inputs becomes 

depleted with time (c), as since the beginning of the industrial era. αC<1 represents a 

scenario where marginal fixation of CO2 occurs in mineral soils, whereas αC>1 represents 

the results of preferential preservation of recalcitrant, 
13

C depleted compounds in anoxic 
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conditions favorable to peat accumulation. The basal decomposition rate, k0, was equal 

to 0.2 in all scenarios. Atmospheric data are from Rubino et al. (2013). 

Hypotheses 

We expect a negative relationship between δ15
N and C/N ratio of organic mat-

ter (OM) in soils with low mean C/N (Fig. 2b, dashed line), where C should 

have been limiting for microbial biomass during decomposition (Table 1). We 

expect the slope of the δ15
N-C/N relationship to approach zero as mean soil 

C/N increases. We thus derive: 

HN: a positive relationship between the δ15
N-C/N slope and the mean C/N of 

soil. 

Because high SOC soils generally appear in low-redox conditions, when de-

composition is slowed down, we expect a positive δ13
C-C/N relationship in 

high SOC soils (Fig. 3b and c, dashed gray line). In low SOC soils, we expect 

young horizons to have a negative δ13
C-C/N relationship because of recent 

depletion of atmospheric CO2, and older horizons to have the same relation-

ship because of long-term marginal fixation of interstitial CO2 (Table 1, Fig.3b 

and c, plain gray line). We thus derive: 

HC: a positive relationship between the δ13
C-C/N slope and the C content of 

the soil. 
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Table 1: Summary of the processes influencing C and N isotopic ratios during OM accu-

mulation, and its impact on the relationship between C/N and delta values in Arctic soils. 

Element Mechanism Isotopic ratio α Slope with C/N Conditions 

N Mineralization of NH4
+ Enriched in 15N with 

decomposition 
<1 Negative C-limited 

Conservation of NH4
+ Stable 15N with de-

composition 
~1 Null N-limited 

C Fractionation during 
respiration 

Enriched in 13C with 
decomposition 

=1 Null Oxic, mineral 
soil 

Marginal fixation of en-
riched CO2 

Enriched in 13C with 
C accumulation 

<1 Negative Oxic, mineral 
soil 

OM input of modern 
CO2 

Enriched in 13C with 
C accumulation 

<1 Negative Active layer 

Fractionation during 
methanogenesis 

 Enriched in 13C with 
C accumulation 

<1 Negative Anoxic, or-
ganic soil 

Preservation of de-
pleted compounds 

Depleted in 13C with 
decomposition 

>1 Positive Anoxic, or-
ganic soil 

 

Material and Methods 

Literature search and exclusion criteria 

We searched the Scopus database for any article reporting isotopic values, 

C/N and massic C content in Arctic soil cores. The query was performed on 

October 20, 2020, with the keywords (soil OR permafrost) AND (arctic) AND 

(13C OR 15N), leading to a total of 897 articles. We excluded articles which 

1) did not take place in terrestrial ecosystems; 2) did not measure massic C 

content, C/N and δ13
C or δ15

N at more than three depths in soil cores; 3) made 

inferences without reporting raw data nor summary statistics at multiple 

depths. When necessary, data were digitized from plots using the 

WebPlotDigitizer software (Rohatgi 2021). 

Analysis was based on “units”, defined as sections of cores constituted during 

homogeneous vegetation and condition of decomposition (Fig. 4a). Units 

were delimited using stratigraphic information recovered in the text and fig-

ures of the paper. For example, the Late Glacial/Early Holocene thermokarst 

lake deposits of the Dmitry Laptev Strait (Fig. 5 in Schirrmeister et al., 2011) 
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is considered as a unit in this study, whereas the Holocene polygonal cover 

above it in the profile constitutes another unit.  We considered units to com-

bine into a “core”, and cores into “sites”. No selected article reported soil δ15
N 

only. Prater et al. (2020) reported C/N and isotopic values for soil fractions 

at different depth. We computed bulk soil values by computing the mean of 

each variable weighted by the relative weight of the fraction. Table 2 presents 

a summary of articles, and the way data was extracted. Fig. 4b presents a map 

of the sites sampled by the different studies. The complete data table is avail-

able in supplementary material (Data S1). 
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Table 2: Summary of the extracted data from the 15 publications reporting OM C and N 

isotopic values, C/N and SOC in permafrost cores. SOC represents the mean soil organic 

carbon of a unit. 

Study 
Num-
ber of 
sites 

Num-
ber of 
cores 

Num-
ber of 
units 

SOC 
Mean 

(range) 
Element Data form 

Active layer 
samples 

Andersson et 
al. (2012) 

1 1 3 
46.6 

(45.2-48.1) 
C, N 

Statistics, 
Plots 

No 

Hicks Pries et 
al. (2012) 

1 3 3 
39.4 

(38.4-39.9) 
C, N 

Statistics, 
Plots 

Yes 

Hugelius et al. 
(2012) 

7 7 7 
33.1 

(6.9-46.8) 
C, N 

Raw data, 
Plots 

No 

Hutchings et 
al. (2019) 

1 1 5 
13.6 

(0.56-34.4) 
C 

Raw data, 
Tables 

No 

Krüger et al. 
(2014) 

12 36 36 
45.2 

(30.1-49.1) 
C 

Raw data, 
Plots 

Yes 

Pastukhov et 
al. (2020) 

3 4 4 
46.6 

(44.0-48.4) 
C, N 

Raw data, 
Tables 

Yes 

Prater et al. 
(2020) 

1 4 4 
24.7 

(23.7-27.0) 
C, N 

Raw data, 
Tables 

No 

Ravn et al. 
(2020) 

1 1 1 
9.28 

(9.28-9.28) 
C 

Summar-
ies, Tables 

No 

Schirrmeister 
et al. (2011) 

5 15 26 
3.16  

(0-10.5) 
C 

Raw data, 
Plots 

No 

Schirrmeister 
et al. (2018a, 
b) 

1 8 8 
9.96 

(3.45-19.5) 
C 

Raw data, 
PANGEA 

No 

Skrzypek et al. 
(2008) 

1 1 1 
16.3 

(16.3-16.3) 
C, N 

Raw data, 
Plots 

Yes 

Stapel et al. 
(2016a, b) 

1 1 2 
2.95 

(2.42-3.94) 
C 

Raw data, 
PANGEA 

No 

Strauss et al. 
(2015) 

1 4 9 
3.33 

(0.68-10.0) 
C 

Raw data, 
Plots 

No 

Wetterich et 
al. (2017a, b, 
c, 2018) 

1 2 2 
8.41 

(6.18-12.0) 
C 

Raw data, 
PANGEA 

No 

Windirsch et 
al., (2019, 
2020) 

1 2 6 
0.52 

(0.1-1.15) 
C 

Raw data, 
PANGEA 

No 

Xu et al. 
(2009) 

1 1 1 
9.55 

(9.55-9.55) 
C, N 

Raw data, 
Tables 

No 

17 studies 
42 

sites 
95 

cores 
122 

units 
24.47 

(0.1-49.1) 
C: 17 
N: 8 

- - 

 

Data blinding approach 

To avoid the impact of confirmation bias during data preparation and model 

development (Nuzzo, 2015), we used a data blinding approach (Fig. 4, 
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MacCoun & Perlmutter, 2015). Values of each variable were randomized 

within units, breaking depth ordering and relationships among variables. In-

troduction, theoretical framework, hypothesis, model, and figures were then 

developed blind, the measured data set being used only once model formula-

tion, model convergence and clarity of text and figure were recognized by all 

authors. Every change in analysis made after the discovery of real data is la-

belled as post-blinding. 

 

Figure 4: Schematical representation of the analysis framework (a) and map presenting 

the distribution of the analysed studies (b). 
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Statistical analysis 

We used Bayesian hierarchical models to confront the hypotheses. The i
th
 iso-

topic value yi in the unit u was modelled as: 

 

yi ∼ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙(𝜇𝑖, 𝜎) 

𝜇𝑖 = 𝛼 + 𝛽𝑢(𝑖) + 𝑥𝑖 ⋅ 𝛽𝑢(𝑖)
′  

{𝛽𝑢(𝑖), 𝛽𝑢(𝑖)
′ } ∼ 𝑀𝑢𝑙𝑡𝑖𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙({0, 𝜖𝑢(𝑖)}, Σ) 

Eq. 8 

Where xi is the log of the C/N ratio of the i
th
 observation, α the global inter-

cept, βu(i) the hierarchical intercept of the unit of the observation i, and β’u(i) 

the hierarchical slope between C/N and the isotopic value in the unit of the 

observation i. μi and σ are the mean and the residual standard-deviation of 

the normal distribution, respectively. εu(i) is the linear predictor of the hierar-

chical slope of unit u, and Σ a 2x2 covariance matrix. 

To test the hypotheses, we modelled the relationship between the slope of the 

C/N-δ isotopic values relationship and the unit mean C/N (HN) or C content 

(HC, Cu), with γ and γ’ being the intercept and slope, respectively. 

 
ϵu = 𝛾 + 𝛾′ ⋅ 𝐶𝑢 

Eq. 9 

To account for the uncertainty around the mean unit C/N or C content, Cu 

was a parameter estimated such as 

𝐶𝑖~𝑙𝑜𝑔𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙(log(𝐶𝑢(𝑖)) , 𝜎𝐶) 

log(𝐶𝑢(𝑖)) ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙(𝜆, 𝜙) 

Where Ci is the C/N or the carbon concentration of the i
th
 observation, σC is 

the residual standard deviation around the log of the mean C content of the 

units, and λ and φ the estimated mean and standard deviations of the popu-

lation of estimated mean units C content. 

Parameters were estimated using the NUTS algorithm in stan (Stan Develop-

ment Team, 2022, through the cmdstanR (Gabry & Č ešnovar, 2022) interface 

in the R 4.2.0 software (R Core Team, 2022). We sampled posterior distribu-

tion of parameters with three chains of 2000 warm-up and 2000 sampling 
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iterations. Careful prior predictive checks were realized to ensure priors 

avoided the prediction of impossible isotopic values whereas being not in-

formative about the direction of the slopes. We ensured sampling from the 

posterior distributions were unbiased (no divergent transition when setting 

the adapt delta argument to 0.9) and efficient (no warning about tree depth 

when setting the max tree depth argument to 12). 
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Results 

The compiled dataset captured an important variability of soil isotopic values. 

δ15
N varied between –2.77 and 7.87 ‰, with a median at 0.9 ‰, whereas 

δ13
C varied between –31.8 and –22.5 ‰, with a median at –27.1 ‰. In the 

dataset used for 
15

N analysis, C/N varied from 8.20 to 113, with a median at 

22.7, whereas mean unit SOC varied between 9.55% and 48.4%, with a me-

dian at 39.8. In the dataset used for 
13

C analysis, C/N varied from 1.05 to 162, 

with a median at 21.0, whereas unit SOC varied between 0.12% and 49.1%, 

with a median at 30.1%. 

 

Figure 5: Relationships between a) δ15
N and C/N within each unit and b) δ15

N-C/N slopes 

and the mean C/N content of each unit. Each colored line of panel a represents the re-

gression predicted values for a unit. Each point of panel b represents the median esti-

mated slope and mean SOC of a unit, the associated vertical and horizontal lines repre-

senting the mean absolute deviations around the median. The thick black line represents 

the median regression predictions, and the shaded area the associated 95% credible in-

terval. Notice the logged x-axis in panel a. 

We detected a constant fractionation of N isotopes during past Arctic decom-

position (Fig. 5a and b), organic matter becoming more 
15

N enriched when 

C/N decreased in all units (Fig 5b). The intercept of the relationship between 

mean unit SOC and the slope between δ15
N and C/N was on average –0.843 

(95% credible interval, ci: -1.78; -0.112). The slope of this relationship was 

null with a negative trend (median : -0.024, ci: -0.058; 0.006) (Fig. 5b). 
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Figure 6: Relationships between a) δ13
C and C/N within each unit and b) δ13

C-C/N slopes 

and the mean C content of each unit. Each colored line of panel a represents the regres-

sion predictions for a unit. Each point of panel b represents the median estimated slope 

and mean SOC of a unit, the associated vertical and horizontal lines representing the 

mean absolute deviations around the median. The thick black line represents the median 

regression predictions, and the shaded area the associated 95% credible interval. Notice 

the logged x-axis in panel a. 

On the other hand, C fractionation varied during past Arctic decomposition 

(Fig. 6a) depending upon unit SOC (Fig. 6b), with negative δ13
C-C/N slopes 

at low SOC and null or positive slopes at high SOC. The intercept of the rela-

tionship between mean unit SOC and the δ13
C-C/N slopes was negative, with 

a median equaled to –0.503 (ci: -0.700; -0.306). This indicates OM becomes 

enriched in 
13

C as C/N decreases for units with low C content. The slope was 

on average 0.011 (ci: 0.007; 0.015), indicating δ13
C-C/N slopes approached 

positive values with increasing SOC content.  The slopes between δ13
C and 

C/N remained negative until mean unit SOC reached approximately 40%, 

both negative and positive slopes occurring above that threshold.  
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Discussion 

Nitrogen 

Our results invalidated HN, with no variation of the δ15
N-C/N relationship 

along the gradient of soil C/N, whereas a positive relationship was expected. 

This points towards a constant fractionation against 
14

N when past Arctic de-

composition occurred (αN < 1). Following Dijkstra et al. (2008) it means mi-

crobes excreted as much 
14

N enriched NH4

+
 during decomposition in organic 

and in mineral soils. In mineral soil and at low C content, i.e. when carbon is 

expected to be limiting for microbial growth, fractionation is expected be-

cause microbes shall excrete excess N to maintain their stochiometric (C/N) 

ratio. This excretion leads to the loss of 
15

N depleted NH4

+
 and the enrichment 

of microbial biomass in 
15

N. This is in line with recent results showing that 

20-60% of nitrogen absorbed by microbes is mineralized (not used for bio-

mass nor enzyme production) in mineral horizons of Arctic soils (Wild et al., 

2013, 2018). A similar nitrogen fractionation in organic soils is not expected, 

because micro-organisms are expected to use a higher proportion of N for 

growth in the presence of abundant C sources. 

Our results suggest that microbial communities in highly organic soils still 

excreted excess N during the past accumulation of Arctic soils. This is in con-

tradiction with studies of the organic horizons of current active layers. Less 

than 30% of the N assimilated by microorganisms during decomposition was 

excreted in organic horizons of current active layers across the Arctic (Wild et 

al., 2013, 2018). This is coherent with glycine fertilization experiments show-

ing that current Arctic microbes cycle N in microbial biomass, immobilizing it 

for years (Ravn et al., 2017; Sorensen et al., 2008a). However, these fertiliza-

tion studies suggest Arctic microbes may be colimited by C and N, as C ferti-

lization does not increase mineral N production (Sorensen et al., 2008a). The 

studied organic soils probably accumulated in low redox conditions with pro-

cesses favoring long-term peat accumulation. Peat becomes more concen-

trated in recalcitrant molecules with depth and decomposition time (Hill et 

al., 2014), as discussed below. Moreover, anaerobic conditions leading to peat 

formation limit greatly the energy that microbes can obtain from OM degra-

dation (Boye et al., 2017). These conditions can lead to a possible C limitation 
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for microbes relying on more decomposed OM (Hill et al., 2014) and to excess 

N excretion, as suggested by our results. Moreover, microbes may also be P 

limited in peat (Hill et al., 2014; Parvin et al., 2018), the limitation increasing 

with decomposition, when P becomes trapped in SOM (Margalef et al., 2017; 

Parvin et al., 2018) and the parent rock is not in contact with the soil surface 

as observed during boreal paludification (Simard et al., 2007). More studies 

are needed to determine if P limitation needs to be considered in the stoichi-

ometric theories underlying microbial N fractionation in organic soils.  

Our results support the well-established pattern of 
15

N enrichment with de-

composition in Arctic soils (Fig. 5a; Craine et al., 2015). Yet, we found far less 

available 
15

N soil data than 
13

C. We did not find evidence that N limitation 

overcame C limitation during the formation of organic soils, leading to greater 

microbial N retention. Widespread C limitation in Arctic soils suggests micro-

bial respiration may greatly increase in the Arctic as more abundant, labile 

OM comes into the soil, for example following shrub encroachment (Myers-

Smith et al., 2011). More 
15

N soil profiles, in a greater range of conditions, 

and specific laboratory experiments are needed to evaluate if Arctic microbes 

are C limited or if Dijkstra et al. (2008) theory may be amended to account 

for specificities of decomposition in Arctic soils. 

Carbon 

Our results corroborated HC, supporting the idea of different C fractionation 

in mineral and organic Arctic soils. This supports the general idea that OM 

stored in permafrost after sediment deposition at the surface (low SOC level, 

negative slope with C/N, Fig. 6) has been submitted to different decomposi-

tion processes than OM stored after peat accumulation (high SOC level, pos-

itive slope with C/N). Because of their likely different chemical composition, 

they may not be sensitive to the same variables after thawing. 

At low SOC, we observed an enrichment in 
13

C during decomposition (αC < 

1). This is coherent with the enrichment expected following the marginal fix-

ation of CO2 (Šantrů č ková et al., 2018). Indeed, the fixation of 
13

C depleted 

atmospheric CO2 is not sufficient to explain the observed patterns as no min-

eral units were sampled in the active layer (see Table 2 for different possible 
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explanatory mechanisms). In addition, the fractionation of carbon during de-

composition has been discarded as a potential mechanism by recent experi-

mental tests (Breecker et al., 2015). Such enrichment in 
13

C during decompo-

sition in low SOC soils echoes recent patterns observed in the Arctic. Positive 

correlation between δ13
C and the degree of decomposition measured by the 

ratio of alkyl-C to O/N alkyl-C and the ratio of O alkyl-C to methoxyl C of 

lignin has been reported in the study of different soil physical fractionation in 

the Arctic (Gentsch et al., 2015b, Prater et al., 2020). This suggests microbi-

ally derived OM stored in finer or denser soil fraction were enriched in 
13

C 

relative to particulate organic matter. Coherently, Hugelius et al. (2012) 

showed that OM became enriched in 
13

C while humic compounds were con-

centrated in older and deeper OM of mineral horizons. Hutchings et al., 

(2019) found permafrost OM with a greater microbial signature to be en-

riched in 
13

C relative to OM made of a higher proportion of plant materials.  

At high SOC (>~30%), we observed a potential depletion in 
13

C during de-

composition in some units (αC > 1), but the effect was, on average, small and 

variable. Assuming such high SOC accumulation came from low redox condi-

tions, we expected preservation of 
13

C depleted compounds to drive isotopic 

signature of OM in high SOC soils (Benner et al., 1987). The uncertain frac-

tionation at high SOC and the increase of the δ13
C-C/N slope with SOC sug-

gest that preservation of 
13

C depleted compounds takes place in high SOC 

soils, but that other mechanisms must be accounted for to explain the varia-

tion of δ13
C in organic Arctic soils. Support for the preservation of 

13
C depleted 

compounds in high SOC soils was measured in the Arctic. Prater et al. (2020) 

showed δ13
C to be negatively correlated with the proportion of carbohydrates 

and positively correlated with the proportion of lignin, lipids, and protein in 

particulate organic matter. Hutchings et al. (2019) found the most 
13

C de-

pleted OM in horizons with well-preserved lignin, 
13

C enriched OM taking 

place in horizons with a high lignin degradation index. Interestingly, the pro-

portion of humic compounds was lower in deeper, older and 
13

C depleted 

organic horizons in the study of Hugelius et al. (2012). This supports the idea 

that OM accumulates in Arctic organic soils by preservation of recalcitrant 
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compounds rather than by humification, with a low concentration of micro-

bially-derived compounds (Pastukhov et al., 2018; Prater et al., 2020). 

Multiple processes may limit the depletion of OM with decomposition in or-

ganic Arctic soils. There is, for now, little evidence that marginal fixation of 

13
C enriched CO2 may compensate the loss of 

13
C enriched labile compounds, 

as fixation was shown to be very low in organic horizons (Šantrů č ková et al., 

2018). The weak and uncertain apparent fractionation may arise because the 

signature of incoming plant material is variable during OM accumulation in 

Arctic soils. For example, polygons may develop through a succession of wet 

and dry conditions at the surface, following erosional dynamics (Ellis et al., 

2008) and loess accumulation (Fortier et al., 2006). Surface of peat mounds 

may also be submitted to drying and wetting depending upon ice-rich perma-

frost development and degradation (Alewell et al., 2011). Such variation in 

water availability for plants likely leads to important noise in the δ13
C soil 

profile, as δ13
C of vascular plants can increase as conditions become drier 

(Alewell et al., 2011; Krüger et al., 2014; Pastukhov et al., 2018). Moreover, 

fractionation during methanogenesis may have limited the expected apparent 

depletion by enriching OM in 
13

C in systems with the highest CH4 fluxes. 

Moreover, multiple organic profiles included the active layer (Table 1). Re-

cent input of 
13

C depleted OM may have decreased the slope between δ13
C 

and C/N (as illustrated in Fig. 3c).  

Past and future decomposition 

Overall, our results suggest OM decomposition in mineral and organic soils 

could react differently to climate change. It has been shown that OM age was 

not a proxy of decomposition stage in a variety of Arctic soils (e.g., Hutchings 

et al., 2019; Schirrmeister et al., 2011; Strauss et al., 2015). Our results sup-

port the fact that the OM stored in mineral permafrost horizons has been ac-

cumulated by the production and cycling of microbial residues, before being 

trapped in permafrost. This process and the associated fractionation do not 

seem to take place in organic soils, dominated by plant material probably de-

pleted in the most labile molecules. Recalcitrant molecules such as bacterial 

products are thought to be more sensitive to an increase in temperature than 
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less cycled plant materials, suggesting an important increase in OM mineral-

ization while temperature of mineral soils increase (von Lützow & Kögel-

Knabner, 2009). On the other hand, mineralization of OM in organic soils 

may be especially increased by a reduction of soil water content, which will 

depend upon the uncertain future balance between evaporation and precipi-

tation (Vihma et al., 2016) and the alteration of drainage following thermo-

erosion (Fortier et al., 2007; Perreault et al., 2016). 

Even if our study revealed generalities about past Arctic soil formation, the 

response to climate change will depend upon multiple factors that natural 

stable isotopes profiles cannot reveal. For example, there is increasing evi-

dence that mineral protection occurs in the Arctic and may limit OM miner-

alization (Gentsch et al., 2015b; 2018). Moreover, impoverished microbial 

communities in permafrost may limit OM decomposition because of a lack of 

the enzymes necessary to degrade newly thawed OM (Monteux et al., 2020). 

Recently accessible molecular characterization techniques and biomarkers 

bring useful information about both the processes at play during OM accumu-

lation and the potential response of OM to a change in condition (Mueller et 

al., 2015; Polyakov & Abakumov, 2020, Prater et al., 2020). All these aspects 

and tools need to be integrated with isotopic approaches to increase our un-

derstanding of Arctic OM sensitivity to climate change. 

Conclusion 

In this study, we proposed a theoretical framework describing C and N frac-

tionation during the formation of Arctic soils. Hypotheses derived from this 

framework has been confronted to a pan-Arctic dataset of active layer and 

permafrost cores. Our results suggested similar N fractionation in mineral and 

organic soils. Based on the proposed theoretical framework, it suggests mi-

crobial C limitation has been ubiquitous during the past formation of Arctic 

soils. This has important implications for the future decomposition of perma-

frost OM. Greater vegetation growth and active layer thaw are expected to 

provide labile C at greater depth, which may stimulate the decomposition of 

old materials previously stored in permafrost (Keuper et al., 2020). Decom-

position tended to concentrate OM in 
13

C in mineral soils, and to maintain or 
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decrease 
13

C concentration in organic soils. This highlights that C limitation 

may be caused by two different mechanisms depending upon the condition of 

OM accumulation. In mineral soils, where OM may have been trapped by suc-

cessive sediment deposition, C limitation may occur because of the accumu-

lation of microbially derived material. In the case of organic accumulation, 

probably in redox conditions, OM is mostly composed of recalcitrant plant-

derived molecules. Anoxic conditions during OM accumulation already lim-

ited decomposition of such molecules prior to durable freezing in permafrost. 

We expect these two kinds of organic material to react differently to climate 

change. Because precipitations may be redistributed along the year in the Arc-

tic (Vihma et al., 2016), and because thaw of ice-rich permafrost may increase 

drainage (Fortier et al., 2007; Perreaults et al., 2016), anoxic conditions pre-

vailing during the formation of organic rich permafrost may not occur if this 

permafrost was to thaw. OM temperature sensitivity may therefore not be the 

most important factor influencing future OM respiration in the Arctic: it is 

necessary to consider how future soil conditions will mimic or disrupt past 

conditions.  
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Appendix A 

Fractionation during decomposition: theoretical simulations 

 

library(tidyverse) # To manipulate and plot data 
library(readxl) # To import xlsx data frames 
library(ggtext) # To write beautiful axis with scientific notation 
library(deSolve) # To numerically solve differential equations 

Variation of C/N with decomposition 

The first model presented describes the differential loss of C and N during 

decomposition. It is represented by a system of two differential equations. 

𝛿𝐶

𝛿𝑡
= −𝑝𝐶 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝐶

𝛿𝑁

𝛿𝑡
= −𝑝𝑁 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝑁

 

With C and N being respectively the size of the C and N pools (𝑔 ⋅ 𝑘𝑔−1
), k 

(𝑦𝑒𝑎𝑟−1
) the decomposition rate, pC and pN (0-1) the proportion of decom-

posed C and N not returned to OM during decomposition, lost by respiration 

and mineralization, respectively. The solution to such equation is an expo-

nential decay : 

𝐶(𝑡) = 𝐶0 ⋅ 𝑒−𝑝𝐶⋅𝑘⋅𝑡

𝑁(𝑡) = 𝑁0 ⋅ 𝑒−𝑝𝑁⋅𝑘⋅𝑡 

Where C0 and N0 are the initial C and N stocks in 𝑔 ⋅ 𝑘𝑔−1
, respectively. 

Such equation can be implemented like this : 

exponential.decay <- function(X_0, k, p, t){ 
  X_0 * exp(-p*k*t) 
} 

We can compute the results by creating a data frame containing different pa-

rameters values. We choose decomposition rates of 0.1 and 0.2 (k), 0.4 as the 

proportion of C loss (p_C), and 0.2 and 0.3 as the proportion of N loss (p_N). 

Initial stocks of C (C_0) and N (N_0) were 100 and 3 𝑔 ⋅ 𝑘𝑔−1
, with a C/N of 

approximately 33. 
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## Create a data frame to store results 
D_t_CN <- tibble( 
  t = rep(1:100, 4), 
  k = rep(c(0.1, 0.1, 0.2, 0.2), each = 100), 
  p_N = rep(c(0.2, 0.3, 0.2, 0.3), each = 100) 
) %>%  
  mutate(C_0 = 100, N_0 = 3, p_C = 0.4, 
         cat = paste("k=", k, "\npn=",p_N)) %>%  
  mutate(C = exponential.decay(C_0, k = k, p = p_C, t = t), 
         N = exponential.decay(N_0, k = k, p = p_N, t = t), 
         CN = C/N) 

We can then plot the results: 

(p_t_CN <- D_t_CN %>% ggplot(aes(x = t, y = CN)) +  
   ## Add a line by values of parameters 
  geom_line(aes(color = cat, linetype = cat)) +  
   ## Change theme 
  theme_minimal() +  
  ## Adjust y axis 
  ylim(0,35) +  
  ## Name the axes 
  labs(x = "Time (year)", y = "C/N") + 
  ## Adjust the legend 
  theme(legend.title = element_blank(), 
        legend.text = element_text(margin = margin(t = 0.4, b = 0.4, u
nit = "cm"))) + 
  ## Create a clear legend 
  scale_color_manual(values = c("black", "black", "grey", "grey"), 
                     labels = expression( 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.2), 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.3), 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.2), 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.3))) +  
    scale_linetype_manual(values = c(1,2,1,2), 
                          labels = expression( 
                            atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.2), 
                            atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.3), 
                            atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.2), 
                            atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.3),) 
    ) 
) 
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Variation of C/N with depth 

We can then adapt this model to add a advective term and simulate the vari-

ation of C/N with soil depth (z). 

𝛿𝐶

𝛿𝑡
= −𝑣 ⋅

𝛿𝐶

𝛿𝑧
− 𝑝𝐶 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝐶

𝛿𝑁

𝛿𝑡
= −𝑣 ⋅

𝛿𝑁

𝛿𝑧
− 𝑝𝑁 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝑁

 

With 𝑣 being the advection rate (𝑐𝑚 ⋅ 𝑦𝑒𝑎𝑟−1
). To accommodate the decreas-

ing of decomposition with depth, which almost stops in the permafrost, 𝑘 be-

comes a function of depth : 

𝑘 = 𝑘0 ⋅ 𝑒
−

𝑧
𝑧ℎ  

With 𝑘0 being the basal decomposition rate, and 𝑧ℎ a depth control parameter, 

representing the depth at which 𝑘0 is halved. The function can be easily visu-

alized that way. 
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k_func <- function(x, k_0, z_h) k_0 * exp(-x/z_h) 
curve(k_func(x, 0.1, 20), from = 0, to = 200, ylim = c(0, 0.1), xlab = 
"Depth", ylab = "k") 

 

This system of partial differential equations can be solved numerically using 

the algorithms in the deSolve package. For this we first need to define a model 

(the system of differential equations). 

The advection process is approximated through dicretization, dividing the 

first meter of the soil by 100 1 cm wide boxes. The flux value at the boundary 

of the uppermost cell is the input flux flux_X_fun(t), for which we will define 

constants. The value of fluxes between other cells is equal to the value of the 

above cell times the advection rate parameter v. Model code is inspired from 

sections 6.6.4 and 6.7.3 in Soetaert et al. (2009). 

# Model equation 
model_CN <-function(t, State, Pars) 
{ 
  with(as.list(c(State, Pars)), { 
    # Extract states and k 
    C <- State[1:numboxes] 
    N <- State[(numboxes+1):(2*numboxes)] 
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    k <- pars[2:(2+99)] 
    # Compute vertical fluxes 
    Flux_C   <- c(flux_C_fun(t), v*C) 
    Flux_N <- c(flux_N_fun(t), v*N) 
    # Compute rate of change 
    dC      <- -diff(Flux_C)/delx  - k*p_C*C 
    dN      <- -diff(Flux_N)/delx  - k*p_N*N 
    return(list(c(dC, dN)))     # result 
  }) 
}  # end of model 

We will define the tickness and the number of boxes : 

delx      <- 1   # cm      thickness of boxes 
numboxes  <- 100  
 
# depth to air-sea interface of centre of boxes, m 
Depth  <- seq(from=0,by=delx,length.out=numboxes)  # sequence, 1 cm in
tervals 

And then define the constant boundary conditions, that is C (C_B) and N (N_B) 

input from plants at the surface. We will consider plant input is equal to 

100𝑔𝐶 ⋅ 𝑦𝑒𝑎𝑟−1
, with a C/n of 30. We will simulate the evolution of the soil 

column during 1000 years. The boundary conditions needs to be defined as a 

function returning a value for any timestep. 

# Vector of timesteps 
times <- 1:1000 
# Vector and function of C input 
flux_C <- rep(100, times = length(times)) 
flux_C_fun <- approxfun(x = times, y = flux_C) 
# Vector and function of N input 
flux_N <- flux_C/30 
flux_N_fun <- approxfun(x = times, y = flux_N) 
# What does function returns? 
flux_C_fun(1:5) 

## [1] 100 100 100 100 100 

flux_N_fun (1:5) 

## [1] 3.333333 3.333333 3.333333 3.333333 3.333333 

We then need to define the initial C and N concentrations along the soil col-

umns in a vector. We will consider a bare soil, with no C and N. 

state <- c(rep(0, times=numboxes), # Initial C concentration 
           rep(0,times=numboxes)) # Initial N Concentration 
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We then have to define the parameters. We will explore the consequences of 

different value of 𝑘0 and 𝑝𝑁, so we will store different sets of parameters in a 

list. 

# Define the values of k_0 and p_N to test 
k_0_vec <- c(0.1, 0.2, 0.1, 0.2) 
p_N_vec <- c(0.2, 0.2, 0.3, 0.3) 
# Create a list to store parameters 
Params <- list() 
 
# Create a loop to store parameters values 
for(i in 1:length(k_0_vec)){ 
  Params[[i]] <- c( 
  v = 0.5, 
  k = k_func(Depth, k_0_vec[i], 20), 
  p_C = 0.4, 
  p_N = p_N_vec[i] 
) 
} 

And estimate the solution using the default solver. We will use a loop to go 

through the differens values of parameters. 

# Create a list to store simulation results 
out <- list() 
for(i in 1:length(Params)){ 
  pars <- Params[[i]] 
  out[[i]] <- ode.1D(y = state, times = times, func = model_CN, parms 
= pars,  
             dimens = numboxes)   
} 

We can gather the C and N concentration in lists from the big matrix output, 

and compute C/N. The first column of the output is the time step, so concen-

trations start at columns 2. 

# Create lists to store results 
Conc_C <- list() 
Conc_N <- list() 
CN <- list() 
 
for(i in 1:length(out)){ 
  Conc_C[[i]] <- out[[i]][,2:(numboxes+1)] 
  Conc_N[[i]] <- out[[i]][,((numboxes+2)):(2*numboxes+1)] 
  CN[[i]] <- Conc_C[[i]]/Conc_N[[i]] 
} 
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We can then plot the evolution of C with time and depth at the different pa-

rameters value. As we see, the system becomes stable after approximately 250 

years. C concentration decreases with 𝑘0, but is not impacted by 𝑝𝑁. 

# Define colors 
col <-   topo.colors 
# Store default graphical parameters 
par <- par() 
# Increase vertical margins 
par(mar = c(5.1, 4.1, 3.1, 2.1)) 
# Define color levels 
levels <- seq(0, 200, length.out = 25) 
# Draw the plots 
for(i in 1:length(out)){ 
  title <- paste("C concentration", "\n", "k_0=", k_0_vec[i], "p_N=", 
p_N_vec[i])  
  filled.contour(x=times,y=Depth, Conc_C[[i]], color= col, ylim=c(100,
0), 
                 levels = levels, 
                 xlab="Time, years", ylab= "Depth, cm",  
                 main=title) 
} 
par(par) 
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Let’s now observe the evolution of N concentrations. 
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# Draw the plots 
par(mar = c(5.1, 4.1, 3.1, 2.1)) 
# Define color levels 
levels <- seq(0, 7, length.out = 15) 
for(i in 1:length(out)){ 
  title <- paste("N concentration", "\n", "k_0=", k_0_vec[i], "p_N=", 
p_N_vec[i])  
  filled.contour(x=times,y=Depth, Conc_N[[i]], color= col, ylim=c(100,
0), 
                 levels = levels, 
                 xlab="Time, years", ylab= "Depth, cm",  
                 main=title) 
} 
par(par) 
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And the C/N. We can see the distribution of C/N is highly sensitive to both 

parameters, the C/N being highest through all of the soil columns when 𝑘0 is 

low and 𝑝𝑁 is high. 

# Draw the plots 
par <- par() 
par(mar = c(5.1, 4.1, 3.1, 2.1)) 
# Define color levels 
levels <- seq(0, 30, length.out = 25) 
for(i in 1:length(out)){ 
  title <- paste("C/N", "\n", "k_0=", k_0_vec[i], "p_N=", p_N_vec[i])  
  filled.contour(x=times,y=Depth, CN[[i]], color= col, ylim=c(100,0), 
                 levels = levels, 
                 xlab="Time, years", ylab= "Depth, cm",  
                 main=title) 
} 
par(par) 
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We will then gather the C/N profiles at the last timestep. 
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for(i in 1:length(CN)){ 
  Temp <- tibble( 
    z = Depth, 
    CN = CN[[i]][nrow(CN[[i]])-1,], 
    k_0 = as.character(k_0_vec[i]), 
    p_N = as.character(p_N_vec[i]) 
  ) %>%  
    mutate(cat = paste("k_0=", k_0, "\npn=",p_N)) 
   
  if(i == 1) D_z_CN <- Temp 
  else D_z_CN <- bind_rows(D_z_CN, Temp) 
} 

And plot the relationship between C/N and depth for the different values of 

𝑘0 and 𝑝𝑁. 

(p_z_CN <- D_z_CN %>% ggplot(aes(y = CN, x = z)) +  
  geom_line(aes(color = cat, linetype = cat)) + 
  labs(y = "C/N", x = "Depth (cm)") +  
  theme_minimal() +  
  theme(legend.title = element_blank(), 
        legend.text = element_text(margin = margin(t = 0.4, b = 0.4, u
nit = "cm"))) + 
  scale_color_manual(values = c("black", "black", "grey", "grey"), 
                     labels = expression( 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.2), 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.3), 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.2), 
                       atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.3))) +  
  scale_linetype_manual(values = c(1,2,1,2), 
                        labels = expression( 
                          atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.2), 
                          atop(~k[0]~"="~ 0.1,p[n]~"="~0.3), 
                          atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.2), 
                          atop(~k[0]~"="~ 0.2,p[n]~"="~0.3)) 
                        ) 
) 
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Variation of 15N with depth and C/N 

First of all, let’s create function to convert between isotopic ratio to delta value 

and reverse. We will in the same way set the ratio of the standards (delta 

values of zero). 

# Function for isotopic computations ---------------------------------
----- 
dtoR <- function(delta, standard) (1000+delta) * standard / 1000 
Rtod <- function(R, standard) ((R - standard) / standard ) * 1000 
 
Belemnita <- 0.0112372 
AIR <- 0.003676 

As suggested in the paper, we can model the variation of 
15

N with depth by 

adding a fractionation constant (𝛼) to the general model : 

𝛿13𝐶

𝛿𝑡
= −𝑣 ⋅

𝛿13𝐶

𝛿𝑧
− 𝑝𝐶 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝛼𝐶 ⋅

13
𝐶

𝛿15𝑁

𝛿𝑡
= −𝑣 ⋅

𝛿15𝑁

𝛿𝑧
− 𝑝𝑁 ⋅ 𝑘 ⋅ 𝛼𝑁 ⋅

15
𝑁

 

It is straightforward to modify the deSolve model above to include isotopes. 



222 

 

# Model equation 
model_iso <-function(t, State, Pars) 
{ 
  with(as.list(c(State, Pars)), { 
    # Extract states and k 
    C <- State[1:numboxes] 
    N <- State[(numboxes+1):(2*numboxes)] 
    C13 <- State[(2*numboxes+1):(3*numboxes)] 
    N15 <- State[(3*numboxes+1):(4*numboxes)] 
    k <- pars[2:(2+99)] 
    # Compute vertical fluxes 
    Flux_C   <- c(flux_C_fun(t), v*C) 
    Flux_N <- c(flux_N_fun(t), v*N) 
    Flux_C13 <- c(flux_C13_fun(t), v*C13) 
    Flux_N15 <- c(flux_N15_fun(t), v*N15) 
    # Compute rate of change 
    dC      <- -diff(Flux_C)/delx  - k*p_C*C 
    dN      <- -diff(Flux_N)/delx  - k*p_N*N 
    dC13      <- -diff(Flux_C13)/delx  - a_C*k*p_C*C13 
    dN15      <- -diff(Flux_N15)/delx  - a_N*k*p_N*N15 
    return(list(c(dC, dN, dC13, dN15)))     # result 
  }) 
}  # end of model 

We then need to define the isotopic ratio of inputs. We will consider a con-

stant flux of plants material with 𝛿13𝐶 = −27‰ and 𝛿15𝑁 = 0‰. 

# Vector of timesteps 
times <- 1:1000 
# Vector and function of C input 
flux_C <- rep(100, times = length(times)) 
flux_C_fun <- approxfun(x = times, y = flux_C) 
# Vector and function of N input 
flux_N <- flux_C/30 
flux_N_fun <- approxfun(x = times, y = flux_N) 
# Vector and function of 13C input 
flux_C13 <- flux_C*dtoR(-27, Belemnita) 
flux_C13_fun <- approxfun(x = times, y = flux_C13) 
# Vector and function of 15N input 
flux_N15 <- flux_N*dtoR(0, AIR) 
flux_N15_fun <- approxfun(x = times, y = flux_N15) 

We have to slightly modify the initial states to include the two new variables. 

state <- c(rep(0, times=numboxes), # Initial C concentration 
           rep(0,times=numboxes), # Initial N concentration 
           rep(0,times=numboxes), # Initial 13C concentration 
           rep(0,times=numboxes)) # Initial 15N Concentration 

We will define the parameters with two correlated values of 𝑝𝑁 and 𝛼𝑛. 
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# Define the values of k_0 and p_N to test 
p_N_vec <- c(0.2, 0.3) 
a_N_vec <- c(0.999, 0.998) 
# Create a list to store parameters 
Params <- list() 
 
# Create a loop to store parameters values 
for(i in 1:length(a_N_vec)){ 
  Params[[i]] <- c( 
  v = 0.5, 
  k = k_func(Depth, 0.2, 20), 
  p_C = 0.4, 
  p_N = p_N_vec[i], 
  a_C = 1, # No fractionation for C isotope 
  a_N = a_N_vec[i] 
) 
} 

And estimate the solution. We will use a loop to go through the different val-

ues of parameters. 

# Create a list to store simulation results 
out <- list() 
for(i in 1:length(Params)){ 
  pars <- Params[[i]] 
  out[[i]] <- ode.1D(y = state, times = times, func = model_iso, parms 
= pars,  
             dimens = numboxes)   
} 

We can then extract the concentrations from the big matrix output, and com-

pute C/N and 𝛿15𝑁. 

# Create lists to store results 
Conc_C <- list() 
Conc_N <- list() 
Conc_C13 <- list() 
Conc_N15 <- list() 
CN <- list() 
delta_N15 <- list() 
 
for(i in 1:length(out)){ 
  Conc_C[[i]] <- out[[i]][,2:(numboxes+1)] 
  Conc_N[[i]] <- out[[i]][,((numboxes+2)):(2*numboxes+1)] 
  Conc_C13[[i]] <- out[[i]][,((2*numboxes+2)):(3*numboxes+1)] 
  Conc_N15[[i]] <- out[[i]][,((3*numboxes+2)):(4*numboxes+1)] 
  CN[[i]] <- Conc_C[[i]]/Conc_N[[i]] 
  delta_N15[[i]] <- Rtod(Conc_N15[[i]]/Conc_N[[i]], AIR) 
} 
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We can observe the variation of 𝛿15𝑁 with depth and time. 

# Draw the plots 
par(mar = c(5.1, 4.1, 3.1, 2.1)) 
# Define color levels 
levels <- seq(0, 5, length.out = 20) 
for(i in 1:length(out)){ 
  title <- paste("delta 15N", "\n", "p_N=", p_N_vec[i], "a_N=", a_N_ve
c[i])  
  filled.contour(x=times,y=Depth, delta_N15[[i]], color= col, ylim=c(1
00,0), 
                 levels = levels, 
                 xlab="Time, years", ylab= "Depth, cm",  
                 main=title) 
} 
par(par) 
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We will then gather the C/N and 
15

N profiles at the last time step. 

for(i in 1:length(delta_N15)){ 
  Temp <- tibble( 
    z = Depth, 
    CN = CN[[i]][nrow(CN[[i]])-1,], 
    d15N = delta_N15[[i]][nrow(delta_N15[[i]])-1,], 
    p_N = as.character(p_N_vec[i]), 
    a_N = as.character(a_N_vec[i]) 
  ) %>%  
    mutate(cat = paste("a_N=", a_N, "\npn=",p_N)) 
   
  if(i == 1) D_15N <- Temp 
  else D_15N <- bind_rows(D_15N, Temp) 
} 

And then plot the result as a function of depth. 

(p_d_15N <- D_15N %>% ggplot(aes(x = z, y = d15N)) +  
  geom_line(aes(color = cat, linetype = cat)) +  
  # geom_jitter(aes(color = cat), width = 0.1)+ 
  theme_minimal() + 
    theme(legend.text = element_text(margin = margin(t = 0.5, b = 0.5, 
unit = "cm"))) + 
    scale_color_manual(values = c("black", "black", "grey", "grey"), 
                       labels = expression( 
                         atop(~alpha[N]~"="~ 0.999,p[N]~"="~0.2), 
                         atop(~alpha[N]~"="~ 0.998,p[N]~"="~0.3))) +  
    scale_linetype_manual(values = c(1,2,1,2), 
                          labels = expression( 
                            atop(~alpha[N]~"="~ 0.999,p[N]~"="~0.2), 
                            atop(~alpha[N]~"="~ 0.998,p[N]~"="~0.3)) 
    ) + 
  labs(x = "Depth (cm)", 
       y = "*&delta;*<sup>15</sup>N (&permil; atm)") + 
    theme(legend.title = element_blank(), 
          axis.title.y = element_markdown()) 
) 
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And plot it again as a function of C/N. 

(p_CN_15N <- D_15N %>% ggplot(aes(x = CN, y = d15N)) +  
  geom_line(aes(color = cat, linetype = cat)) +  
  # geom_jitter(aes(color = cat), height = 0.1)+ 
  theme_minimal() + 
    theme(legend.text = element_text(margin = margin(t = 0.5, b = 0.5, 
unit = "cm"))) + 
    scale_color_manual(values = c("black", "black", "grey", "grey"), 
                       labels = expression( 
                         atop(~alpha[N]~"="~ 0.999,p[N]~"="~0.2), 
                         atop(~alpha[N]~"="~ 0.998,p[N]~"="~0.3))) +  
    scale_linetype_manual(values = c(1,2,1,2), 
                          labels = expression( 
                            atop(~alpha[N]~"="~ 0.999,p[N]~"="~0.2), 
                            atop(~alpha[N]~"="~ 0.998,p[N]~"="~0.3)) 
    ) + 
  labs(x = "C/N", 
       y = "*&delta;*<sup>15</sup>N (&permil; atm)") + 
  theme(legend.title = element_blank(), 
        axis.title.y = element_markdown()) 
) 
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Variation of 13C with C/N 

Constant isotopic ratio of the input 

We can reuse the same model to simulate the variation of 𝛿13𝐶 with C/N and 

depth, considering a constant isotopic value of plant input (-27‰). We will 

define a set of three different fractionation factors. 

# Define the values of a_C to test 
a_C_vec <- c(0.999, 1, 1.001) 
# Create a list to store parameters 
Params <- list() 
 
# Create a loop to store parameters values 
for(i in 1:length(a_C_vec)){ 
  Params[[i]] <- c( 
  v = 0.5, 
  k = k_func(Depth, 0.2, 20), 
  p_C = 0.4, 
  p_N = 0.3, 
  a_C = a_C_vec[i], # No fractionation for C isotope 
  a_N = 1 
) 
} 
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And solve the model. 

# Create a list to store simulation results 
out <- list() 
for(i in 1:length(Params)){ 
  pars <- Params[[i]] 
  out[[i]] <- ode.1D(y = state, times = times, func = model_iso, parms 
= pars,  
             dimens = numboxes)   
} 

We can then extract the concentrations from the big matrix output, and com-

pute C/N and 𝛿13𝐶. 

# Create lists to store results 
Conc_C <- list() 
Conc_N <- list() 
Conc_C13 <- list() 
Conc_N15 <- list() 
CN <- list() 
delta_C13 <- list() 
 
for(i in 1:length(out)){ 
  Conc_C[[i]] <- out[[i]][,2:(numboxes+1)] 
  Conc_N[[i]] <- out[[i]][,((numboxes+2)):(2*numboxes+1)] 
  Conc_C13[[i]] <- out[[i]][,((2*numboxes+2)):(3*numboxes+1)] 
  Conc_N15[[i]] <- out[[i]][,((3*numboxes+2)):(4*numboxes+1)] 
  CN[[i]] <- Conc_C[[i]]/Conc_N[[i]] 
  delta_C13[[i]] <- Rtod(Conc_C13[[i]]/Conc_C[[i]], Belemnita) 
} 

We can observe the variation of 𝛿13𝐶 with depth and time. 

# Draw the plots 
par(mar = c(5.1, 4.1, 3.1, 2.1)) 
# Define color levels 
levels <- seq(-30, -24, length.out = 25) 
for(i in 1:length(out)){ 
  title <- paste("delta 13C", "\n", "a_C=", a_C_vec[i])  
  filled.contour(x=times,y=Depth, delta_C13[[i]], color= col, ylim=c(1
00,0), 
                 levels = levels, 
                 xlab="Time, years", ylab= "Depth, cm",  
                 main=title) 
} 
par(par) 
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We will then gather the C/N and 
13

C profiles at the last time step. 

for(i in 1:length(delta_C13)){ 
  Temp <- tibble( 
    z = Depth, 
    CN = CN[[i]][nrow(CN[[i]])-1,], 
    d13C = delta_C13[[i]][nrow(delta_C13[[i]])-1,], 
    a_C = as.character(a_C_vec[i]) 
  ) %>%  
    mutate(cat = paste("a_C=", a_C)) 
   
  if(i == 1) D_13C <- Temp 
  else D_13C <- bind_rows(D_13C, Temp) 
} 

And plot the results. 

(p_d13C_CN_eq <- D_13C %>%  
    ggplot(aes(x = CN, y = d13C)) +  
    geom_line(aes(color = cat, linetype = cat)) +  
    theme_minimal() +  
    theme(legend.position = "bottom", 
          legend.title = element_blank(), 
          axis.title.y = element_markdown()) + 
    scale_color_manual(values = c("grey", "black", "grey"), 
                       labels = expression( 
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                         paste(alpha[C], "=", 0.999), 
                         paste(alpha[C], "=", 1), 
                         paste(alpha[C], "=", "1.001"))) +  
    scale_linetype_manual(values = c(1,1,2), 
                          labels = expression( 
                            paste(alpha[C], "=", 0.999), 
                            paste(alpha[C], "=", 1), 
                            paste(alpha[C], "=", "1.001")) 
    ) + 
    labs(x = "C/N", 
         y = "*&delta;*<sup>13</sup>C (&permil;)") +  
    ylim(-30, -24) 
) 

 

Variable isotopic ratio of the input 

𝛿13𝐶
 of the atmosphere decreased since the beginning of the industrial era, 

because of fossil fuel emissions. This decrease can be visualize using the da-

taset made available by Rubino et al. (2013). 

# Plot the old atmosphere --------------------------------------------
----- 
TS_old <- read_xls("C:/Users/gosse/OneDrive - Université du Québec à T
rois-Rivières/Projects/Active_projects/Deschamps_2022_Isotopes/Data/Ru
bino_Fancey_2013_JGR.xls", sheet = "d13C_CSIRO",skip = 2) 
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(p_atm <- TS_old %>%  
    ggplot(aes(x = `effective age [AD] for CO2`, 
               y = `d13C-CO2 corrected for blank, gravity and diffusio
n, vPDB [‰]`)) +  
    geom_line() +  
    theme_minimal() +  
  labs(x = "Time (years)", 
       y = "Global atmospheric *&delta;*<sup>13</sup>C (&permil;)")  +  
  lims(x = c(1000, 2020), 
       y = c(-8.5, -6)) +  
  theme(axis.title.y = element_markdown()) 
  ) 

 

We will define the 𝛿13𝐶
 of plant input roughly, by substracting 20 to the at-

mospheric signature. As before, we will define a 12C flux of 100𝑔 ⋅ 𝑦𝑒𝑎𝑟−1
. 

 TS <- TS_old %>%  
  ## Create a column for plant signature 
  mutate(Plant_d13C = `d13C-CO2 corrected for blank, gravity and diffu
sion, vPDB [‰]` - 20, 
         Plant_R13C = dtoR(Plant_d13C, Belemnita), 
         Plant_C = 100, 
         Plant_13C = Plant_C * Plant_R13C, 
         Year = `effective age [AD] for CO2`) %>%  
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  filter(complete.cases(Year)) 
 
TS %>%  
    ggplot(aes(x = Year, 
               y = Plant_d13C)) +  
    geom_line() +  
    theme_minimal() +  
  labs(x = "Time (years)", 
       y = "Plant *&delta;*<sup>13</sup>C (&permil;)")  +  
  lims(x = c(1000, 2020)) +  
  theme(axis.title.y = element_markdown()) 

  

To accomodate such changes in input flux (boundary condition), we will reuse 

the same model but changing the input to a function reproducing the evolu-

tion of atmospheric (and plant) baseline 𝛿13𝐶. 

Then, we extract the boundary conditions from the TS dataset, and approxi-

mate them using a function. 

# Vector of timesteps 
times <- min(TS$Year):max(TS$Year)   # output wanted at these time int
ervals` 
# Vector and function of C input 
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flux_C <- TS$Plant_C 
flux_C_fun <- approxfun(x = TS$Year, y = flux_C) 
plot(flux_C_fun(times)) 

 

# Vector and function of N input 
flux_N <- flux_C/30 
flux_N_fun <- approxfun(x = TS$Year, y = flux_N) 
plot(flux_N_fun(times)) 
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# Vector and function of 13C input 
flux_C13 <- TS$Plant_13C 
flux_C13_fun <- approxfun(x = TS$Year, y = flux_C13) 
plot(flux_C13_fun(times)) 
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# Vector and function of 15N input 
flux_N15 <- flux_N*dtoR(0, AIR) 
flux_N15_fun <- approxfun(x = TS$Year, y = flux_N15) 
plot(flux_N15_fun(times)) 
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And solve the model. 

# Create a list to store simulation results 
out <- list() 
for(i in 1:length(Params)){ 
  pars <- Params[[i]] 
  out[[i]] <- ode.1D(y = state, times = times, func = model_iso, parms 
= pars,  
             dimens = numboxes)   
} 

We can then extract the concentrations from the big matrix output, and com-

pute C/N and 𝛿13𝐶. 

# Create lists to store results 
Conc_C <- list() 
Conc_N <- list() 
Conc_C13 <- list() 
Conc_N15 <- list() 
CN <- list() 
delta_C13 <- list() 
 
for(i in 1:length(out)){ 
  Conc_C[[i]] <- out[[i]][,2:(numboxes+1)] 
  Conc_N[[i]] <- out[[i]][,((numboxes+2)):(2*numboxes+1)] 
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  Conc_C13[[i]] <- out[[i]][,((2*numboxes+2)):(3*numboxes+1)] 
  Conc_N15[[i]] <- out[[i]][,((3*numboxes+2)):(4*numboxes+1)] 
  CN[[i]] <- Conc_C[[i]]/Conc_N[[i]] 
  delta_C13[[i]] <- Rtod(Conc_C13[[i]]/Conc_C[[i]], Belemnita) 
} 

We can observe the variation of 𝛿13𝐶 with depth and time. We can see that 

dpletion of atmospheric input create an enrichment in 13C with depth, older, 

more decomposed OM coming for 
13

C enriched plant material.. 

# Draw the plots 
par(mar = c(5.1, 4.1, 3.1, 2.1)) 
# Define color levels 
levels <- seq(-30, -23, length.out = 25) 
for(i in 1:length(out)){ 
  title <- paste("delta 13C", "a_C=", a_C_vec[i])  
  filled.contour(x=times,y=Depth, delta_C13[[i]], color= col, ylim=c(1
00,0), 
                 levels = levels, 
                 xlab="Time, years", ylab= "Depth, cm",  
                 main=title) 
} 
par(par) 
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We will then gather the C/N and 
13

C profiles at the last time step. 

for(i in 1:length(delta_C13)){ 
  Temp <- tibble( 
    z = Depth, 
    CN = CN[[i]][nrow(CN[[i]])-1,], 
    d13C = delta_C13[[i]][nrow(delta_C13[[i]])-1,], 
    a_C = as.character(a_C_vec[i]) 
  ) %>%  
    mutate(cat = paste("a_C=", a_C)) 
   
  if(i == 1) D_13C_atm <- Temp 
  else D_13C_atm <- bind_rows(D_13C_atm, Temp) 
} 

And plot the results. Even without fractionation, depletion of plant inputs lead 

to a negative relationship between C/N and 𝛿13𝐶, meaning that OM becomes 

more concentred in 
13

C while decomposition advances and C/N decrease. 

(p_d13C_CN_atm <- D_13C_atm %>%  
    ggplot(aes(x = CN, y = d13C)) +  
    geom_line(aes(color = cat, linetype = cat)) +  
    theme_minimal() +  
    theme(legend.position = "top", 
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          legend.title = element_blank(), 
          axis.title.y = element_markdown()) + 
    scale_color_manual(values = c("grey", "black", "grey"), 
                       labels = expression( 
                         paste(alpha[C], "=", 0.999), 
                         paste(alpha[C], "=", 1), 
                         paste(alpha[C], "=", "1.001"))) +  
    scale_linetype_manual(values = c(1,1,2), 
                          labels = expression( 
                            paste(alpha[C], "=", 0.999), 
                            paste(alpha[C], "=", 1), 
                            paste(alpha[C], "=", "1.001")) 
    ) + 
    labs(x = "C/N", 
         y = "*&delta;*<sup>13</sup>C (&permil;)") +  
    ylim(-30, -24) 
) 

 

Final 13C graph 

# Final plot 
library(cowplot) 
my_legend <- get_legend(p_d13C_CN_atm) 
(p_13C <- plot_grid(my_legend,  
                    p_atm, 
                    plot_grid(p_d13C_CN_eq + theme(legend.position="no
ne"), 
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                              p_d13C_CN_atm + ylab(NULL) + theme(legen
d.position = "none"),  
                              ncol = 2, labels = c("b", "c"), 
                              hjust = -5, vjust = 1),  
          ncol = 1, labels = c("", "a", ""), align = "h", rel_heights 
= c(.1, 1, 1), 
          hjust = -5, vjust = 1)) 
# Save the plot 
ggsave("C:/Users/gosse/OneDrive - Université du Québec à Trois-Rivière
s/Projects/Active_projects/Deschamps_2022_Isotopes/Plots/Plots_13C.png
", p_13C, 
       width = 7.5, height = 5, bg = "white") 

References 

Rubino, M., Etheridge, D. M., Trudinger, C. M., Allison, C. E., Battle, M. O., 

Langenfelds, R. L., Steele, L. P., Curran, M., Bender, M., White, J. W. 

C., Jenk, T. M., Blunier, T., & Francey, R. J. (2013). A revised 1000 

year atmospheric δ13 C-CO2 record from Law Dome and South Pole, 

Antarctica. Journal of Geophysical Research Atmospheres, 118(15), 

8482–8499. https://doi.org/10.1002/jgrd.50668 

Soetaert, K., & Herman, P. M. J. (2009). A pratical guide to ecological mod-

elling using R as a simulation platform. Springer. 

https://doi.org/https://doi.org/10.1111/j.1442-9993.2010.02180.x 

https://doi.org/10.1002/jgrd.50668
https://doi.org/https:/doi.org/10.1111/j.1442-9993.2010.02180.x


 

 

 

Discussion générale 

 

 

  



245 

 

 

Discussion générale 

L’objectif de cette thèse était de quantifier la manière dont la quantité d’eau 

dans la couche active, la disponibilité en nutriments et le broutement influen-

çaient les écosystèmes de toundras arctiques. 

Le chapitre I a analysé la végétation broutée et non broutée dans différents 

milieux alignés le long d’un gradient de teneur en eau du sol dans la vallée 

Qarlikturvik (Île Bylot, Nunavut, Canada). Il a permis de mettre en relief l’im-

portance des stratégies d’acquisition de l’azote (N) pour l’assemblage des 

communautés arctiques le long d’un gradient d’humidité du sol. 

Le chapitre II a quantifié l’impact de la fertilisation et du broutement sur la 

dynamique de la couche active et le développement du pergélisol des poly-

gones humides de la vallée Qarlikturvik. Il a permis de montrer que des pro-

cessus biologiques agissant à l’échelle de décennies pouvaient impacter le dé-

veloppement du pergélisol et sa réponse future aux changements climatiques. 

Le chapitre III a proposé et testé un cadre théorique expliquant la variation 

des isotopes stables du carbone (C) et de l’azote (N) dans le pergélisol. Il a 

permis de mettre en relief les différents processus ayant agi durant la décom-

position d’horizons à différentes teneurs en matière organique. 

L’annexe A montre que la teneur en eau du sol est la variable principale con-

trôlant le taux de décomposition dans les horizons superficiels des sols de la 

vallée Qarlikturvik. L’annexe B montre qu’en cas de fertilisation et de protec-

tion du broutement dans les polygones humides, c’est le contrôle de la tem-

pérature du sol par la végétation qui influence le plus la variation du taux de 

décomposition. 

Cette thèse a mis en relief l’importance centrale de la teneur en eau du sol 

(Fig. 1). Elle influence en effet les propriétés de la végétation, entre autres 

par son influence sur la décomposition et la disponibilité en nutriments. De 

plus, par ses propriétés thermiques, la teneur en eau du sol influence le dégel 
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de la couche active et la sensibilité du pergélisol aux variations de tempéra-

ture. 

Les résultats des différents chapitres sont mis en lien et discutés plus en pro-

fondeur dans la partie « Synthèse et contribution scientifique ». La partie 

« Perspectives » présentera d’abord une projection des résultats de la thèse 

dans le futur ou à différentes échelles spatiales, puis détaillera des considéra-

tions quant à l’approche scientifique de la thèse et les enseignements qui peu-

vent en être tirés. Cette thèse s’achève par une conclusion personnelle. 
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Figure 1 : Schéma récapitulatif de la thèse. La flèche pointillée représente des données 

non mesurées, mais symbolise un effet discuté dans la discussion générale. 

Synthèse et contributions scientifiques 

Influence indirecte de l’eau sur la végétation 

de Molenaar (1987) et Oberbauer and Dawson (1992) ont proposé que si le 

stress en eau structurait la végétation des déserts polaires, la réponse de la 

végétation aux gradients d’humidité du sol était indirecte dans le reste de 

l’Arctique. La végétation serait alors déterminée par des variables corrélées à 
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la teneur en eau. Le long de gradients de teneur en eau du sol, les plantes 

vasculaires et leur physiologie seraient ainsi influencées par l’anoxie, le pH, 

le potentiel redox, la profondeur du front de dégel ou encore la disponibilité 

en nutriments plus que par la limitation de la ressource « eau ». 

Le chapitre I soutient cette vision des choses. En effet, les stratégies d’acqui-

sition de l’azote ont été sélectionnées le long du gradient d’humidité du sol, 

tout comme la teneur des feuilles en azote. À l’inverse, la discrimination iso-

topique du C durant la photosynthèse n’était pas influencée par la teneur en 

eau du sol. Ceci suggère que la diffusion du CO2 atmosphérique était similaire 

dans les feuilles de communautés des milieux mésiques et humides. Ceci fait 

écho à de récents résultats suggérant que les propriétés du sol expliquent peu 

la variation de la conductivité stomatique des saules de la vallée Qarlikturvik 

(J. Paillassa, données non publiées). 

L’intégration des aérenchymes dans l’étude de la végétation de la vallée Qar-

likturvik nous montre que l’anoxie des sols représente un filtre majeur pour 

l’assemblage des communautés végétales de cette oasis du Haut-Arctique. Les 

aérenchymes sont des espaces intercellulaires permettant à la plante de favo-

riser la diffusion de l’O2 jusqu’aux racines (Colmer and Voesenek, 2009). 

Ainsi, les plantes possédant des aérenchymes sont avantagées dans les milieux 

anoxiques. Dans ces milieux, l’anoxie limite à la fois la survie des racines des 

plantes sans aérenchymes, mais aussi la conductance de leurs racines, ce qui 

peut causer un paradoxal stress hydrique (Poorter et al., 2009). 

Cinq des espèces échantillonnées sont connues pour produire des aéren-

chymes : Dupontia fisheri R. Br., Carex aquatilis Wahlenb., Eriophorum 

scheuzerii Hoppe, E. angustifolium Honck. et Pleuropogon sabinei R.Br. 

(Iversen et al., 2015, But, 1977). Ainsi, le pourcentage des individus avec 

aérenchymes était respectivement de 0 %, 1 %, 43 %, 96 % et 86 % dans les 

prairies mésiques, les polygones mésiques, les polygones drainés, les poly-

gones limoneux et les polygones humides. 

Bien que majeur pour l’assemblage des communautés dans les paysages pos-

sédant des milieux humides, la capacité de produire des aérenchymes est peu 
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intégrée dans le spectre économique des plantes (Moor et al., 2017). Consi-

dérant les trois axes de l’analyse en composantes principales du chapitre I, 

nous pouvons observer que les plantes avec aérenchymes ont tendance à être 

plus grandes et à avoir des feuilles plus riches en 
15

N et en N. 

Cela suggère un potentiel effet indirect des aérenchymes sur la nutrition des 

plantes de milieux humides. Les aérenchymes favorisent la nitrification et la 

dénitrification dans la rhizosphère (Reddy et al., 1989). Toutefois, il est peu 

probable que les plantes aient assimilé les nitrates ainsi produits, puisque la 

nitrification les appauvrit fortement en 
15

N (Craine et al., 2015). La présence 

d’aérenchymes peut augmenter la décomposition dans la rhizosphère en ap-

portant de l’oxygène dans les sols anoxiques (Wolf et al., 2007). Une telle 

augmentation de la décomposition serait certainement avantageuse pour des 

plantes croissant dans un environnement dans lequel la décomposition est 

limitée à la fois par des températures basses et par une saturation en eau. Il 

faut toutefois noter que certaines plantes ont développé des barrières raci-

naires à la perte en oxygène, ce qui pourrait limiter la quantité d’O2 apportée 

dans la rhizosphère (Colmer and Voesenek, 2009). Je ne connais toutefois pas 

d’étude décrivant de telles barrières racinaires pour des plantes Arctiques. 

En plus d’influencer la décomposition dans la rhizosphère, la présence de 

plantes avec aérenchymes augmente de manière marquée l’émission de mé-

thane vers l’atmosphère. Le méthane est généralement produit dans les hori-

zons saturés du sol. Une part importante (parfois la majorité) de ce méthane 

peut être consommé par des organismes méthanotrophes à l’interface de la 

nappe et dans les horizons secs (Jørgensen et al., 2015, Perryman et al., 

2020). Les aérenchymes des plantes vasculaires peuvent servir de voies pré-

férentielles pour l’émission du méthane, évitant à ce dernier d’être consommé 

lors de sa diffusion dans les horizons supérieurs du sol (Knoblauch et al., 

2015, Throckmorton et al., 2015). L’intensité de la méthanotrophie peut ex-

pliquer la variabilité des émissions de méthane dans les paysages polygonaux 

arctiques (Vaughn et al., 2016). Les aérenchymes représentent ainsi un trait 

de réponse (qui détermine la composition de la végétation en place), mais 
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aussi un trait d’effet (sensu Suding et al., 2008) ayant d’importantes implica-

tions pour l’amplitude de la rétroaction pergélisol-climat.  

L’inclusion de polygones drainés par des coins de glace secondaires dans le 

design du chapitre I rassure quant aux projections qui pourraient être faites à 

partir des relations traits-environnement quantifiées dans ce chapitre. Les 

communautés de polygones drainées ont une composition spécifique et fonc-

tionnelle intermédiaire entre les milieux humides et mésiques. De plus, la 

composition de polygones asséchés par dégradation de coins de glace est très 

proche de celle mesurée en milieux mésiques (Perreault et al., 2016). Ainsi, 

la réponse des traits de la végétation mesurée le long du gradient de teneur 

en eau du sol peut être extrapolée au drainage des paysages polygonaux qui 

est attendu avec le réchauffement climatique. 

Influence de l’eau sur la décomposition 

Le taux de décomposition de la matière organique suit généralement une re-

lation unimodale avec la teneur en eau du sol (Wang et al., 2010, Chadburn 

et al., 2022). Lorsque la teneur en eau est très faible, l’accessibilité des mi-

crobes à la matière organique est limitée et la décomposition ralentit 

(Schmidt et al., 2011). À très haute teneur en eau, la décomposition est ra-

lentie par la difficulté d’obtenir de l’énergie par la respiration (Boye et al., 

2017). La décomposition transitionne alors vers des réactions chimiques uti-

lisant des accepteurs d’électrons alternatifs, telles que la sulforéduction ou la 

méthanogenèse (Gobat et al., 2010). 

Le chapitre III montre l’impact de cette relation unimodale sur les propriétés 

de la matière organique stockée dans le pergélisol. En cas de faible ou 

moyenne teneur en eau, la décomposition cause une augmentation dans le 

temps de la proportion de la matière organique d’origine microbienne. À très 

forte teneur en eau, la décomposition des molécules moins labiles ralentit 

disproportionnellement par rapport aux composés plus labiles. Il en résulte 

une accumulation de matière organique faite de résidus végétaux appauvris 

en molécules riches en énergie dans les horizons organiques. Toutefois, ce 

changement de molécules ciblées par la décomposition n’a pas d’impact 
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mesurable sur la minéralisation de l’azote, telle que mesurée indirectement 

dans notre étude. 

L’annexe A montre que le taux de décomposition du thé vert à 5 cm de pro-

fondeur suit une relation linéaire avec la teneur en eau du sol dans la vallée 

Qarlikturvik, et non une relation unimodale. La teneur en eau dans les milieux 

mésiques (autour de 0,34 m
3
 m

-3
) est suffisamment faible pour limiter la dé-

composition. Ce faible taux de décomposition ne résulte pas en une accumu-

lation tourbeuse. La couche active est constituée d’un horizon de matière fi-

brique, au-dessus d’un horizon noirâtre plus décomposé. Ces horizons orga-

niques totalisent une dizaine de centimètres d’épaisseur et reposent sur des 

horizons minéraux faits de limons, graviers et glace (données non montrées). 

Le manque d’accumulation organique vient possiblement de la faible produc-

tivité du milieu (données non montrées), et du fait qu’une part importante de 

cette productivité est investie dans des branches rampantes d’arbustes ligneux 

prostrés. 

À l’inverse, les milieux humides sont à la fois caractérisés par de hauts taux 

de décomposition en surface, une relativement forte productivité, une forte 

teneur en N de la végétation et une accumulation organique de plusieurs 

mètres. Le haut taux de décomposition dans les milieux humides peut s’expli-

quer par les variations de la profondeur de la nappe et la présence d’aéren-

chyme. La décomposition est considérablement ralentie en tourbière dans les 

horizons sous le niveau de la nappe (Moore and Basiliko, 2006, Belyea, 1996). 

Toutefois, la décomposition augmente dans les horizons juste au-dessus de la 

nappe (Belyea, 1996) et lorsqu’ils sont soumis à des fluctuations du niveau 

de cette dernière (Kim et al., 2021, Freeman et al., 1997). Comme évoqué 

dans la partie précédente, la diffusion d’O2 dans la rhizosphère par les aéren-

chymes peut accélérer la décomposition et potentiellement favoriser la nutri-

tion de ces plantes.  

Le teneur en eau du sol pourrait aussi favoriser la décomposition en profon-

deur en augmentant la diffusion de la chaleur dans le sol. Le chapitre II 

montre que des horizons secs en surface limitent le dégel de la couche active. 

Ainsi, la couche active des polygones drainés et des milieux mésiques tend à 
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être moins profonde que celle des milieux humides. Bien que la décomposi-

tion soit limitée en cas d’anoxie, une couche active plus profonde peut per-

mettre aux plantes de milieux humides d’exploiter un stock total de nutri-

ments plus importants (Salmon et al., 2018). De plus, les nutriments de la 

couche de transition des milieux humides peuvent être plus facilement assi-

milables que ceux des horizons plus superficiels (Keuper et al., 2012). 

Les hauts taux de décomposition des milieux humides sont cohérents avec les 

résultats obtenus en mesurant les propriétés de la végétation. Le chapitre I 

suggère que l’anoxie en profondeur n’altère pas la capacité des plantes de 

marais Arctiques à acquérir de l’azote. La concentration en 
15

N élevée des 

plantes de marais est cohérente avec un recyclage plus intense de la matière 

organique. Le chapitre III montre que ce recyclage devrait en effet mener à 

un enrichissement en 
15

N de la matière organique et des plantes qui s’en nour-

rissent.  

Les hauts taux de décomposition expliquent la domination des milieux hu-

mides par Dupontia fisheri, une espèce compétitive à forte disponibilité en 

nutriments (Bliss and Peterson, 1992). La distribution des racines des grami-

nées arctiques pourrait-être plus plastique que celle des Cypéracées (Wang et 

al., 2017). Cela permet aux Graminées d’exploiter les horizons superficiels ou 

profonds du sol suivant la disponibilité en nutriments. Ainsi, si la décomposi-

tion proche de la surface est accélérée, il est attendu que les Graminées pren-

nent le dessus sur les Cypéracées. De plus, Carex aquatilis est avantagé dans 

les conditions à faible teneur en nutriments, dans lesquels il peut diminuer 

les concentrations au-delà du seuil de tolérance de D. fisheri (Bliss and 

Peterson, 1992). On peut observer cette transition d’une co-dominance par 

les arbustes et les Cypéracées, dans les polygones drainés, à une dominance 

par D. fisheri dans les polygones humides avec de plus hauts taux de décom-

position. 

Disponibilité en nutriments, broutement et stockage de carbone 

La fertilisation en N et P et le changement de la végétation qu’elle a causé ont 

indirectement limité la décomposition. L’annexe B montre que l’augmentation 

de l’albédo associée à une végétation plus productive et une plus grande 
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accumulation de litière peut diminuer la température du sol en surface dans 

les polygones humides. Cette diminution de la température a diminué les taux 

de décomposition dans les horizons les plus superficiels du sol. 

Les résultats du chapitre II et de l’annexe B suggèrent que la fertilisation des 

polygones humides de la vallée Qarlikturvik a augmenté le stockage de car-

bone dans les sols (Fig. 2). L’augmentation de la productivité a indirectement 

diminué la décomposition en surface. La diminution de la décomposition et 

l’augmentation de la litière ont causé l’accumulation de nouveaux horizons 

organiques. Cette accumulation a augmenté la capacité d’isolation des hori-

zons supérieurs secs, éloignés de la nappe phréatique. Ceci a diminué le dégel 

de la couche active et accéléré l’aggradation du pergélisol. La fertilisation a 

donc augmenté la fixation du C et son stockage dans le pergélisol. 

Le broutement a quant à lui diminué le stockage du C dans les sols. Le brou-

tement a favorisé la décomposition en surface et a retiré de la biomasse végé-

tale. En limitant l’accumulation de nouveaux horizons éloignés de la nappe 

d’eau, le broutement a augmenté la transmission de la chaleur dans les sols. 

Les oies ont augmenté le dégel de la couche active et limité le développement 

du pergélisol. Le broutement a donc réduit la quantité de C entrant dans le 

sol et favorisé la décomposition de la matière organique en place. 
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Figure 2 : Schéma des influences causales directes et indirectes de la fertilisation et du 

broutement sur le stockage de carbone (C) dans les sols des polygones humides de la 

vallée Qarlikturvik, Ile Bylot, Nunavut, Canada. Les flèches vertes représentent des effets 

positifs et les flèches rouges des effets négatifs. Les flèches en segmentées représentent 

des effets non quantifiés. 

Une croissance accrue du pergélisol et une conductivité thermique réduite des 

horizons de surface ont le potentiel de créer des lentilles de glace protégeant 

le plafond du pergélisol des variations de température (Shur et al., 2005, Shur 

and Jorgenson, 2007). Ainsi, non seulement la fertilisation a permis l’accu-

mulation de nouveau C, mais elle pourrait avoir augmenté la protection du C 

déjà contenu dans le pergélisol (Jorgenson et al., 2010). En effet, des horizons 

riches en glace en bas de la couche active auraient pour conséquence 
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d’accroître le réchauffement nécessaire pour dégeler le pergélisol. Le doctorat 

d’Élisabeth Hardy-Lachance vise, entre autres, à recueillir des données décri-

vant les conséquences de la fertilisation et du broutement sur les cryostruc-

tures et la concentration en glace du pergélisol. 

Perspectives 

Implications pour le futur des toundras arctiques 

Variation de la teneur en eau du sol 

Les futures variations de teneur en eau vont probablement altérer de manière 

importante le fonctionnement de la toundra. L’augmentation de la tempéra-

ture et des précipitations provoque la dégradation de nombreux coins de 

glace, augmentant le drainage dans les zones marécageuses de polygones 

(Liljedahl et al., 2016). Avec le drainage des polygones, les taux de décompo-

sition en surface et la teneur en azote de la végétation devraient diminuer. Le 

dégel de la couche active serait limité par l’effet isolant des horizons de sur-

face asséchés. Une accumulation organique diminuée pourrait limiter le dé-

veloppement du pergélisol. L’assèchement de la couche active pourrait pro-

voquer la respiration de composés végétaux récalcitrant auparavant stabilisés 

par les conditions anoxiques, et favoriser l’accumulation de molécules d’ori-

gine microbienne. Le drainage et la diminution de l’abondance des plantes 

avec mésenchymes devraient réduire les émissions de CH4. L’effet net de tous 

ces effets sur le stockage du C est difficile à imaginer, d’autant plus que la 

profondeur de la couche active devrait simultanément augmenter avec les 

températures. 

À l’inverse, l’augmentation des précipitations sous forme liquide pourrait ac-

croître la teneur en eau du sol dans les milieux mésiques. Ceci pourrait aug-

menter la décomposition en surface et la concentration en azote des plantes 

vasculaires. Si cette teneur en eau permet la diffusion de plus de chaleur dans 

les sols, elle pourrait favoriser le dégel d’horizons riches en glace. Cette diffu-

sion excédentaire et ce dégel pourraient mener à d’importants phénomènes 

d’érosions dans les zones en pente, qui exposeraient le C du pergélisol à la 

décomposition. 
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Augmentation de la disponibilité en nutriments 

Pour projeter l’évolution des polygones humides face à une augmentation de 

la disponibilité des nutriments, il est nécessaire d’imaginer les processus à 

l’œuvre lorsque l’intégralité d’un polygone est soumise à une augmentation 

de la fertilité. Les résultats du chapitre II suggèrent que l’augmentation de la 

disponibilité des nutriments et la diminution du broutement pourraient favo-

riser la transition vers des polygones plats ou même à centre bombé (Fig. 3). 

L’accumulation organique qui résulte d’une fertilité accrue et d’un arrêt du 

broutement pourrait en effet combler l’intérieur du polygone jusqu’à ce que 

l’altitude du centre rejoigne celle des bourrelets. Il en résulterait un sol plus 

sec, avec une couche active moins profonde à l’échelle du polygone. 
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Figure 3 : Schéma de l’évolution hypothétique d’un polygone humide, lorsque soumis à 

la fertilisation et protégé du broutement. Panel a : avant l’expérimentation, panel b : après 

plusieurs décennies d’expérimentation. Les zones bleu clair représentent le pergélisol, et 

les zones bleu foncé des nappes d’eau. 

Il n’est pas certain que cet assèchement causerait une transition vers des com-

munautés mésiques moins productives, tel qu’observé lors du drainage des 

polygones (Perreault et al., 2016). Bien que croissant sur des sols plus secs, 

les communautés des parcelles fertilisées et non broutées sont dominées par 

un couvert très dense de Graminées, avec une biomasse aérienne plus élevée 
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que dans tous les milieux échantillonnés dans le chapitre I. De plus, la colo-

nisation par les arbustes décidus était très faible dans les parcelles fertilisées, 

alors qu’ils sont codominants dans les milieux mésiques et drainés. 

Le chapitre III suggère que les molécules récalcitrantes non gelées pourraient 

être respirées et la proportion de la matière organique d’origine microbienne 

augmenter. Toutefois, la décomposition pourrait être ralentie par une aug-

mentation de l’albédo et une diminution des températures de surface. La ré-

ponse du pergélisol à un tel changement d’état est incertaine. La productivité 

accrue liée à une augmentation de la disponibilité en nutriments pourrait aug-

menter l’accumulation organique. Toutefois, l’absence de conditions 

anoxiques en profondeur pourrait limiter cette accumulation.  

Puisque l’augmentation future de la fertilité sera corrélée à l’augmentation 

des températures et de la pluie, il est probable que la dégradation des coins 

de glace mène à l’effondrement des bourrelets du polygone. Ce phénomène 

accélèrerait encore le drainage. L’augmentation de la quantité de pluie pour-

rait limiter l’effet isolant des horizons supérieurs de la couche active. Le ré-

sultat de la balance entre l’augmentation de la capacité isolante et l’augmen-

tation des températures de surface reste encore à explorer. 

Pour raffiner les projections de l’effet d’une augmentation de la fertilité sur 

les écosystèmes arctiques, il est nécessaire de quantifier la réponse des diffé-

rents milieux qui composent les paysages de toundra. L’effet de la fertilisation 

sur les différents types de communautés présents dans la vallée est encore 

inconnu. Beaucoup des expériences de fertilisation en Arctique ont eu lieu 

dans des milieux relativement humides, menant à l’augmentation des ar-

bustes décidus et des graminées (Dormann and Woodin, 2002, Tableau A2 

dans Pouliot et al., 2009, Wang et al., 2017, McLaren and Buckeridge, 2019, 

Van Wijk et al., 2004). Plusieurs études ont toutefois pris place dans des mi-

lieux mésiques, mais leurs résultats ne sont pas toujours consensuels. Par 

exemple, huit années de fertilisation augmentèrent le couvert de mousse sans 

effet sur le couvert de graminoïdes et d’arbustes dans des landes à Svalbard 

(Gordon et al., 2001), tandis que cinq années de fertilisation augmentèrent 

la biomasse des arbustes décidus érigés en milieu mésique en Norvège 
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(Grellmann, 2002). Étant donnée la quantité d’expériences de fertilisation ré-

alisées en Arctique depuis la méta-analyse de Dormann and Woodin (2002), 

une nouvelle méta-analyse serait bienvenue. Cette analyse de la littérature 

pourrait s’attacher et explorer la variabilité des réponses des principaux envi-

ronnements arctiques à la fertilisation. 

Haut-Arctique et Bas-Arctique 

Dans l’introduction, nous avons proposé que les conclusions tirées des cha-

pitres étudiant la vallée Qarlikturvik puissent s’appliquer aux toundras arc-

tiques en général. À l’inverse, nous nous attendions à ce que les conclusions 

du chapitre analysant un jeu de donnée panarctique puissent s’appliquer à la 

vallée Qarlikturvik. 

La présence d’arbustes décidus érigés complique les extrapolations entre Haut 

et Bas-Arctique. Concernant les conclusions du chapitre I, nous nous atten-

dons à ce que la sélection des stratégies d’acquisition de l’azote par la teneur 

en eau du sol soit présente dans le Bas-Arctique. En effet, les arbustes décidus 

érigés sont souvent (ecto-)mycorhiziens (Iversen et al., 2015). Si les mycor-

hizes sont exclues des milieux humides, la relation entre teneur en eau du sol 

et concentration en N et en 
15

N pourrait s’appliquer à travers l’Arctique. Tou-

tefois, les variations de la hauteur ne devraient pas être similaires dans le 

Haut et le Bas-Arctique. La hauteur des communautés sera maximale là où les 

arbustes érigés seront dominants. À part dans la zone bioclimatique la plus 

chaude de l’Arctique, peu d’arbustes érigés poussent dans les communautés 

de marais (Appendice 1 de Walker et al., 2005). Les arbustes érigés sont do-

minants dans les milieux mouillés et secs. Pour un gradient similaire à celui 

du chapitre I, mais en présence d’arbustes érigés, nous pourrions nous at-

tendre à une relation négative entre la teneur en eau du sol et la hauteur. 

Les arbustes érigés devraient aussi modifier l’impact de la fertilisation sur le 

pergélisol si l’expérience avait eu lieu dans le Bas-Arctique. La biomasse des 

arbustes décidus augmente fortement avec la fertilisation à Toolik Lake (Van 

Wijk et al., 2004), mais les graminées ont la réponse la plus forte à la fertili-

sation à travers l’Arctique (Dormann and Woodin, 2002).  
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Si des arbustes décidus érigés avaient colonisé nos parcelles de fertilisation 

(peut-être en étant favorisés par l’assèchement de la surface), l’impact de la 

fertilisation sur le flux de chaleur du sol aurait été inversé. En effet, la réduc-

tion de l’albédo et la possible accumulation de neige causée par la présence 

d’arbustes érigés auraient probablement augmenté le flux de chaleur vers le 

sol (Mekonnen et al., 2021). La décomposition en surface aurait probable-

ment augmenté, sous la double action des températures plus chaudes et de 

l’apport d’une litière moins coriace. Toutefois, l’assèchement des horizons de 

surface est principalement responsable du ralentissement du dégel de la 

couche active dans les traitements fertilisés. Dès lors, l’impact net sur le per-

gélisol est incertain. 

Les conclusions du chapitre III devraient-être robustes à la différence entre 

Haut et Bas-Arctique. En effet, le taux de la décomposition devrait diminuer 

avec les températures plus froides, mais les processus sous-jacents et la direc-

tion du fractionnement isotopique devrait dépendre de la saturation en eau 

dans les deux zones. 

Freedman et al. (1994) ont suggéré que le fonctionnement des toundras des 

oasis polaires se rapprochait du fonctionnement des toundras du Bas-Arc-

tique. L’important couvert de bryophytes influence certainement les deux 

types d’écosystèmes de manière similaire. Ces deux grands types d’écosys-

tèmes peuvent accumuler des quantités conséquentes de C, et la végétation 

des marais des deux zones se ressemble. Toutefois, la présence d’arbustes éri-

gés dans le bas Arctique change totalement l’impact de la végétation sur le 

bilan énergétique de surface, la diffusion de la chaleur dans le sol et la dé-

composition. Un arbuste décidu érigé, Salix richardsonii Hooker, est présent 

sur l’île Bylot, à la limite nord de son aire de répartition. S. richardsonii semble 

limité à des milieux très spécifiques. Sa densité est en effet maximale en 

marge des cônes alluviaux, avec des flux d’eau souterraine permettant un dé-

gel rapide et profond de la couche active minérale (Tremblay, 2018). Étant 

donnée la spécificité de cet habitat, la colonisation future de la vallée par S. 

richardsonii me paraît incertaine. 
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Contrôle de la végétation sur le fonctionnement de la toundra 

Les idées originales ayant mené à cette thèse visaient à quantifier l’influence 

de la végétation sur plusieurs fonctions écologiques de la toundra (régulation 

du flux de chaleur dans le sol, productivité primaire, flux de CO2 et de CH4, 

stockage de C…). Aucun des chapitres de cette thèse ne s’est ouvertement 

concentré sur ces questions, mais certaines conclusions peuvent néanmoins 

être tirées en joignant les trois chapitres et les annexes. 

L’étude de l’impact de la végétation ne peut se faire sans une compréhension 

fine des variations des fonctions écologiques le long de gradients environne-

mentaux. Ainsi, les facteurs abiotiques ont un impact prééminent sur les fonc-

tions écologiques dans des paysages aux entités aussi contrastées que dans la 

vallée Qarlikturvik. L’étude de l’impact des propriétés de la végétation ne peut 

donc se faire que dans un second temps. Il s’agit d’envisager comment ces 

traits peuvent influencer les fonctions des écosystèmes en considérant l’effet 

des principales variables abiotiques. Cette thèse a débuté une fondation sur 

laquelle bâtir notre compréhension du contrôle par la végétation. Sans com-

prendre les effets qui provoquent le plus de variation, il est difficile de con-

ceptualiser et de tester des effets secondaires de la végétation. Toute la sub-

tilité vient du fait que les propriétés de la végétation sont très probablement 

influencées par les mêmes variables que les fonctions écologiques. 

Il est dès lors nécessaire d’appliquer une approche causale subtile, par 

exemple en utilisant les propriétés des graphes dirigés acycliques (Grace et 

al., 2012). La quantification des effets indirects demande une grande compré-

hension du système, car de nombreux biais peuvent survenir lorsque des effets 

directs et indirects sont inclus dans les mêmes modèles statistiques. On peut 

penser par exemple au biais de collisionneur. Un collisionneur apparaît 

lorsqu’une variable d’exposition et une variable résultante causent toutes 

deux une troisième variable (McElreath, 2020). 

Le biais de collisionneur peut être illustré à l’aide d’un exemple simple tiré de 

l’expérience de fertilisation (Fig. 4). La fertilisation augmente l’indice de sur-

face foliaire (LAI) et la quantité de litière, ce qui cause une augmentation de 

l’albédo. En éloignant la surface de la nappe, la fertilisation diminue la teneur 
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en eau proche de la surface, ce qui peut aussi augmenter l’albédo. L’eau pour-

rait favoriser la diffusion de la chaleur et augmenter la température du sol. 

Une LAI élevée pourrait diminuer la température du sol en réduisant la quan-

tité d’énergie atteignant le sol. L’albédo diminue la quantité d’énergie entrant 

dans le système végétation-sol. L’albédo est dès lors un collisionneur. 

 

Figure 4 : Schéma causal illustrant le concept de collisionneur. Pour n’importe quel 

schéma causal, la fonction ggdag_collider du paquet R ggdag (Barrett, 2023) permet 

d’identifier et d’illustrer les collisionneurs. 

La fonction adjustmentSets du paquet dagitty (Textor et al., 2017) nous per-

met d’identifier par quelles variables il est nécessaire de contrôler pour esti-

mer les relations de manière non biaisée. Pour estimer un effet non biaisé de 

l’albédo sur la température du sol, il est nécessaire de contrôler par la teneur 
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en eau du sol et la LAI. Toutefois, contrôler par l’albédo biaisera les relations 

entre teneur en eau du sol et température, et entre LAI et température. 

Contrôler par un collisionneur peut avoir des implications aussi importantes 

que d’estimer une relation positive ou négative alors qu’elle est causalement 

nulle, ou encore de transformer une relation positive en relation négative ou 

vice-versa. Un des exemples les plus marquants est la diminution de la mor-

talité par le diabète (variable d’exposition) une fois conditionné par les mala-

dies cardio-vasculaires (collisionneur, Catalogue of bias collaboration et al., 

2019). Le biais de collisionneur s’étend aux variables non mesurées, qui doi-

vent être intégrées au schéma causal (McElreath, 2020). 

Une analyse causale s’intéressant à des effets indirects demande un design 

bâti en conséquence, une grande puissance, ou même des manipulations ex-

périmentales. Le chapitre I analyse 32 parcelles et le chapitre II 40 parcelles, 

dont 8 sont partagées (les témoins de l’expérience de fertilisation). La possi-

bilité de bâtir une analyse causale qui estimerait quantitativement l’impact de 

la végétation après avoir pris en compte la très grande variation d’origine 

abiotique me semble faible. Avec cette puissance et ce design, l’étude de la 

végétation doit se faire qualitativement, en assemblant des éléments de 

preuve. Il serait possible de penser à d’autres designs, dans lesquels la végé-

tation et les variables abiotiques seraient décorrélées le plus possible, par 

exemple en échantillonnant des gradients présents dans chacun des habitats 

présentés au chapitre I (du haut d’une pente vers un replat, du bourrelet d’un 

polygone vers son centre, autour d’une forme de perturbation par cryoturba-

tion…). Mais bien entendu, l’élaboration d’un tel design doit se baser sur une 

compréhension des variables principales d’un système, telle que présentées 

dans cette thèse. 

L’étude de l’impact de la végétation sur le fonctionnement d’une oasis polaire 

doit prendre en compte les bryophytes (Turetsky et al., 2012). La présence 

d’un couvert de mousse diminue le flux de chaleur vers le sol (Porada et al., 

2016). Ceci limite la température proche de la surface (Van der Wal et al., 

2001) et le dégel de la couche active (Gornall et al., 2007), ralentissant la 

décomposition (Gornall et al., 2009). Les traits fonctionnels des mousses 
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influencent leur rétention en eau (Elumeeva et al., 2011), une plus grande 

humidité menant à une diffusivité thermique plus importante (Soudzilovskaia 

et al., 2013). Les mousses sont aussi les premières à assimiler les apports en 

nutriments minéraux en surface (Choudhary et al., 2016), les plantes vascu-

laires ne les récupérant que dans un second temps (Ravn et al., 2017). Elles 

abritent de plus des colonies fixatrices d’azote qui peuvent être la source prin-

cipale de cet élément (Rousk et al., 2017). Finalement, la composition des 

tissus des bryophytes contrôle les taux de décomposition (Cornelissen et al., 

2007). Par exemple, la dégradation anaérobique des sphaignes acidifie le mi-

lieu et génère des composés phénoliques ralentissant la décomposition 

(Freeman et al., 2001, Abbott et al., 2013). 

Les bryophytes ont reçu peu de considérations dans cette thèse, pour des rai-

sons de distribution des tâches, mais aussi à cause de la subtilité de leur im-

pact potentiel. L’essentiel des informations sur la variation de la composition 

et des traits fonctionnels des bryophytes dans nos dispositifs expérimentaux 

se trouve dans le mémoire de Morneault (2022). Les habitats échantillonnés 

dans la vallée Qarlikturvik sont caractérisés par un couvert quasiment continu 

de bryophytes, avec une faible variabilité de profondeur du tapis de mousse 

vivant. Dès lors, les effets des bryophytes devraient surtout être reliés à l’abon-

dance des espèces et à leurs traits. Les bryophytes peuvent impacter la germi-

nation, la croissance et l’accès aux nutriments des plantes vasculaires (Gornall 

et al., 2011, Soudzilovskaia et al., 2011). Les traits reliés à ces effets varient 

le long de gradients environnementaux. Dès lors, l’élaboration d’un schéma 

causal intégrant gradients abiotiques, bryophytes et plantes vasculaires de-

mande une grande subtilité. L’estimation des liens d’un tel graphe demande-

rait aussi une puissance plus importante que celle de cette thèse. 

Des conclusions qualitatives d’importance concernant l’impact des propriétés 

de la végétation sur le fonctionnement des écosystèmes arctiques peuvent 

malgré tout être tirées ou esquissées des résultats présentés dans cette thèse. 

La domination des milieux humides par des plantes possédant à la fois des 

aérenchymes et des tissus riches en N et en 
15

N suggère une influence de la 

végétation sur la décomposition de la matière organique et la minéralisation 
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de l’azote. Le chapitre III suggère que la matière organique de ces milieux 

humides est faite de résidus végétaux appauvris en éléments labiles. Cela peut 

mener à une immobilisation de l’azote dans de la matière organique difficile-

ment décomposable. La diffusion d’O2 dans la couche active par les aéren-

chymes, y compris dans les horizons dégelés les plus profonds, devrait favo-

riser la décomposition de cette matière organique relativement stable.  

De plus, les plantes peuvent indirectement et directement influencer la dé-

composition de matière organique. L’annexe B montre qu’une augmentation 

du couvert végétal peut limiter la décomposition en surface en diminuant les 

températures. Le chapitre II suggère qu’une augmentation de la productivité 

primaire peut limiter le dégel de la couche active et protéger la matière orga-

nique de la décomposition en profondeur. Ce contrôle des températures du 

sol par la végétation est exacerbé lorsque les arbustes érigés colonisent les 

systèmes arctiques (Myers-Smith et al., 2011, Mekonnen et al., 2021). 

Les taux de décomposition sont influencés par la qualité de la litière. Les li-

tières plus riches en N, et celles avec des tissus moins coriaces sont générale-

ment décomposées plus rapidement (Cornwell et al., 2008). Les traits fonc-

tionnels des racines et de la litière corrèlent généralement avec les traits fonc-

tionnels des feuilles vivantes (Birouste et al., 2012, Cornwell et al., 2008). 

Dans cette étude l’azote des feuilles et la SLA sont corrélées avec l’azote des 

racines et la surface racinaire spécifique, respectivement (données non mon-

trées). Ainsi, on pourrait s’attendre à ce que les résidus végétaux des milieux 

humides soient décomposés plus rapidement que ceux des milieux mésiques, 

moins riche en N. Dans les horizons supérieurs de la couche active, la respi-

ration de C plus ancien est augmentée par l’apport d’azote organique (Wild 

et al., 2014). Ainsi, le mouvement d’azote causé par les plantes depuis les 

horizons profonds jusqu’en surface pourrait stimuler la décomposition de la 

matière organique en place. 

Quelle que soit l’humidité du sol, la litière des milieux riches en N minéral 

devrait décomposer plus rapidement que celle des milieux relativement plus 

riches en P. La végétation des milieux avec plus d’azote minéral était en effet 

celle avec la plus forte SLA et la plus faible LDMC. Les traits racinaires 
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corrélant généralement avec les traits foliaires, la litière racinaire devrait 

suivre les mêmes patrons de dégradabilité (Birouste et al., 2012). 

Les plantes vasculaires peuvent aussi influencer directement la décomposition 

de la matière organique ancienne en produisant des exsudats racinaires dans 

lesquels les micro-organismes peuvent aller tirer leur énergie (Fontaine and 

Barot, 2005, Fontaine et al., 2007, Fontaine et al., 2003). Cette énergie leur 

permet d’aller miner l’azote dans de la matière organique avec un rapport 

C/N faible (Dijkstra et al., 2013). Ce mécanisme, appelé positive priming ef-

fect, a été détecté expérimentalement dans des horizons minéraux arctiques, 

mais semble avoir peu d’effet dans les horizons organiques supérieurs (Wild 

et al., 2014, Wild et al., 2016). Les expériences in situ présentent quant à elles 

des résultats peu concluants (Lynch et al., 2018, Street et al., 2020). La quan-

tité et la composition des exsudats étant corrélés aux traits racinaires 

(Williams et al., 2021), la présence ou l’intensité d’un phénomène de priming 

pourrait grandement varier entre les habitats de la vallée Qarlikturvik. 

Considérations épistémologiques 

Chapitre I 

Ce chapitre vise à joindre deux approches complémentaires d’études de la 

végétation arctique. D’une part, de nombreuses études se sont concentrées 

sur la manière dont les plantes obtenaient et géraient leur azote en Arctique. 

Ensemble, ces études ont permis d’illustrer à quel point les stratégies d’acqui-

sition de l’azote étaient diversifiées et à quel point cette diversité semblait 

nécessaire pour la coexistence des espèces en Arctique. Toutefois, la littéra-

ture est surtout constituée d’études de cas, avec une relativement faible géné-

ralité et des capacités prédictives limitées aux zones et aux espèces étudiées. 

D’autre part, la demande croissante pour des prédictions quantitatives a 

rendu l’approche des traits fonctionnels attirante en écologie végétale arc-

tique. Une partie de l’approche des traits fonctionnels en Arctique vise à quan-

tifier des relations traits-environnement le long de gradients de variables 

abiotiques. Dans un contexte de changements climatiques, les variables sélec-

tionnées sont celles pour lesquelles nous pouvons faire des projections à l’aide 
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de modèles processuels (température proche de la surface, humidité du sol 

ou de l’air, disponibilité en nutriments). La plupart du temps, les relations 

traits-environnements sont quantifiées en échantillonnant différents milieux. 

Ces relations sont ensuite utilisées pour extrapoler la réponse des communau-

tés végétales lorsque soumises à des conditions environnementales futures. 

L’approche traits-environnement a pour objectif un haut niveau de généralité, 

en établissant des relations valides à de grandes échelles spatiales (panarc-

tiques, planétaires).  

Le défi de mesurer des propriétés de la végétation sur de si grandes échelles 

limite généralement la quantité de traits utilisés. Les traits les plus mesurés 

sont ainsi les plus rapides et les moins couteux. Un ensemble de théorie s’est 

développé autour de ces traits, justifiant leur mesure routinière. Je pense par 

exemple à la théorie décrivant l’organisation des plantes par l’approche 

feuille-hauteur-graine (Westoby, 1998), ou à celle décrivant le spectre écono-

mique des plantes (Reich, 2014). Malheureusement, ces théories ne peuvent 

que difficilement rendre compte de l’importance des différentes stratégies 

d’acquisition de l’azote telles qu’elles ont été décrites dans le chapitre I. Ainsi, 

la littérature relativement éparse quantifiant les relations traits-environne-

ment en Arctique n’intègre que peu les connaissances sur la nutrition azotée 

des communautés végétales arctiques. Il est possible que le manque d’élé-

ments théoriques spécifiques à la toundra nordique limite la capacité des 

traits les plus généralement mesurés à prédire la réponse des espèces aux 

changements climatiques (Criado et al., 2022). 

Dans ce chapitre, nous faisons le pont entre ces différentes approches en con-

sidérant le ratio 15
N/

14
N des feuilles comme un trait fonctionnel. Ce trait est 

alors interprété comme un indicateur des stratégies d’acquisition de l’azote. 

Dès lors, nous pouvons expliquer la variation du δ15
N le long de gradients 

établis dans l’espace. En faisant cela, nous montrons que les stratégies d’ac-

quisition de l’azote sont importantes à considérer lorsque l’on veut expliquer 

et potentiellement prédire la structure d’abondance des communautés. Cet 

aspect vient augmenter la généralité des connaissances acquises par des ex-

périences ou des cas d’études sur la nutrition azotée en Arctique. Mais il vient 
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aussi enrichir l’approche des traits fonctionnels avec un nouvel axe straté-

gique et un nouveau processus à considérer pour expliquer la structure de 

communautés arctiques sur la base des traits fonctionnels. 

Chapitre II 

Ce chapitre représente un pont entre plusieurs disciplines de recherche, qui 

possèdent chacune des paradigmes distincts. Il lie la géomorphologie du per-

gélisol à l’écologie végétale et à l’étude de l’impact des herbivores.  

Un paradigme scientifique représente un ensemble de manières de faire ayant 

permis de répondre à des problèmes scientifiques dans un champ de re-

cherche (Kuhn, 2008). Le partage et la transmission de ces manières de faire 

permettent de créer une vision du monde uniforme au sein des groupes de 

chercheurs adoptant le paradigme en question. Chaque chercheur partage 

ainsi des connaissances tacites et des représentations qui leur permettent de 

se comprendre et de communiquer efficacement. Toutefois, chaque para-

digme est dit incommensurable des autres paradigmes, ce qui rend incomplète 

la communication entre groupes adoptant différents paradigmes. En effet, les 

recherches ne peuvent être comprises complètement que si elles sont lues par 

quelqu’un ayant les mêmes connaissances tacites que les auteurs. Autrement 

dit, un même mot (comme pergélisol) fera référence à des concepts différents 

pour les écologistes végétaux et les géomorphologues. Sur le terrain, ils pour-

raient regarder la même chose (par exemple un polygone), mais percevoir de 

choses différentes. Dès lors, la communication requiert soit de la persuasion 

(l’appel à des arguments non rationnels ou à l’utilisation de stratégies émo-

tionnelles), ou alors exige un exercice de traduction. 

Dans cet article, nous avons tenté cet exigeant exercice de traduction. La géo-

morphologie du pergélisol s’intéresse aux facteurs permettant le développe-

ment et le maintien du pergélisol, ainsi qu’à la dynamique de la couche active. 

Son temps d’étude est typiquement de l’échelle des millénaires. L’écologie vé-

gétale s’intéresse en général à la relation entre le sol et la végétation sur des 

échelles de temps généralement plus courtes, mais aussi sur des profondeurs 

bien moindres que ne le font les géomorphologues. En exemple, l’accumula-

tion de matière organique à la surface du sol est considérée comme 
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primordiale pour le développement du pergélisol, ses cryostructures et sa sen-

sibilité à l’environnement. Ainsi, la colonisation de matériaux minéraux par 

la végétation, et leur recouvrement par de la matière organique a des impacts 

sur le pergélisol qui sont perceptibles sur des milliers d’années. Cette accumu-

lation de matière organique sur la base minérale d’un polygone a entre autres 

pour conséquence de tamponner l’effet du climat sur la profondeur de la 

couche active et de créer une zone de transition riche en glace, protectrice du 

pergélisol. À l’inverse, l’écologiste végétal s’intéresse essentiellement à la va-

riation contemporaine de la couche active et au dégel du plafond du pergéli-

sol. De manière générale, les variations de la concentration en matière orga-

nique du sol qui sont considérées comme importantes pour les écologistes 

sont généralement beaucoup moins marquées que celles qui sont considérées 

par les géomorphologues. 

Nous montrons toutefois dans le chapitre 2 que les processus perçus par les 

écologistes de la végétation (le broutement et la disponibilité en nutriments), 

agissant à l’échelle d’une ou deux décennies, ont un impact sur les processus 

de formation du pergélisol, habituellement pensés à l’échelle de millénaires. 

Une augmentation d’épaisseur des horizons organiques superficiels augmente 

l’épaisseur du pergélisol. La diminution de la teneur en eau causée par ces 

accumulations contemporaines de matière organique altère la dynamique de 

la couche active. Bien que les quantités mesurées dans le chapitre II semblent 

faibles par rapport à un pergélisol profond de centaines de mètres, elles peu-

vent avoir une grande importance lorsque considérées à des échelles plus 

grandes. Par exemple, une accumulation organique plus importante au centre 

des polygones pourrait mener à des transitions de formes géomorphologiques 

entre polygones à centre creux et polygones plats ou bombés. Une diminution 

de la conductivité thermique du sol en surface pourrait protéger du dégel des 

horizons riches en glace et limiter les processus de thermoérosion. À des 

échelles de temps plus grandes, le broutement sur des centaines d’années 

pourrait limiter l’aggradation du pergélisol. 

Cette traduction entre écologie et géomorphologie a été très exigeante, et de 

nombreux allers et retours et discussions entre les co-auteurs ont été 
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nécessaires pour clarifier les différences dans l’utilisation des concepts. Ce défi 

a été encore plus demandant lors de l’exercice de modélisation, utilisant un 

modèle développé en premier lieu pour la géotechnique des régions froides. 

Toutefois, je pense que notre capacité à projeter l’effet des changements cli-

matiques et à nous y adapter sera favorisée par la transdisciplinarité et des 

traductions entre paradigmes. 

Chapitre III 

Ce chapitre vise à développer un cadre théorique pour l’interprétation des 

ratios d’isotopes stables du C et de l’azote en Arctique. Il montre que les iso-

topes stables représentent un outil puissant pour interpréter les conditions 

d’accumulation de la matière organique. Les isotopes stables permettent de 

révéler comment ces conditions ont influencé les propriétés de la matière or-

ganique stockée dans le pergélisol. C’est par la compréhension des propriétés 

des immenses stocks de matière organique du pergélisol que nous serons en 

mesure de projeter leur réaction s’ils venaient à être soumis à de nouvelles 

conditions. Ce chapitre représente deux contributions. Premièrement, il pro-

pose un cadre théorique complet pour l’analyse des profils isotopiques dans 

le pergélisol. Deuxièmement, il met de l’avant l’importance de l’humidité lors 

du futur dégel du pergélisol. 

Ce chapitre a été développé et rédigé à la suite de la lecture de Popper et al.  

(1985). J’étais alors à la recherche de la manière de faire de la science. La 

lecture de Feyerabend (1979), Feyerabend (1989) et Kuhn (2008), ainsi 

qu’une profonde introspection, m’ont complètement détourné de l’idée selon 

laquelle il y aurait une meilleure manière de faire de la science, ainsi que du 

réalisme scientifique en général. Toutefois, je crois encore que l’approche de 

Popper constitue un guide comportemental intéressant pour les scientifiques. 

Surtout pour les scientifiques à la pensée arborescente, voire foisonnante. En 

effet, les approches exploratoires et d’explication a posteriori sont souffrantes 

pour moi : il y a tout simplement trop de possibilités d’analyses possibles, trop 

d’explications potentielles. L’approche a priori développée dans le chapitre III 

a été pour moi d’un grand confort. Il « suffit » de lire énormément, de cons-

truire un cadre théorique permettant de faire des prédictions et de les tester 
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avec une méthodologie convaincante. L’analyse et l’écriture sont alors gran-

dement facilitées. 

L’approche hypothético-déductive se confronte à une difficulté de taille, 

lorsqu’appliquée à l’écologie : c’est le contexte local qui détermine comment 

les processus fondamentaux s’expriment. Ainsi, un même processus peut s’ex-

primer de manière différente, et parfois même contradictoire, dans deux mi-

lieux d’un même paysage ou dans des milieux similaires dans des biomes dif-

férents. Rien ne garantit non plus que les lois validées à l’échelle globale puis-

sent exercer une quelconque influence causale dans notre milieu ou paysage 

d’intérêt. La Fig. 5 présente un schéma de l’approche hypothético-déductive 

appliquée à l’écologie. 

 

Figure 5 : Schéma d’une approche hypothético-déductive adaptée pour l’écologie. 

C’est pourquoi l’approche hypothético-déductive en écologie est favorisée par 

1) l’étude de grands phénomènes biogéographiques ou 2) une connaissance 

intime des systèmes d’intérêts. Ainsi, la revue de littérature représente un 
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double défi : il faut non seulement maîtriser les théories générales, mais aussi 

comprendre les subtilités du fonctionnement de son écosystème d’étude.  

Les théories générales peuvent être parfois rapidement survolées. Dans le cas 

des isotopes stables de la matière organique, il existe de très bonnes revues 

de littérature qui, prises ensemble, font un bon tour d’horizon de la question. 

Mais parfois, les théories sont écrites dans le cadre de paradigmes différents, 

ce qui complique leur compréhension et leur application à notre sujet d’étude 

(je discute de ce point plus en détail dans la discussion de Deschamps, 2019). 

Quant à la connaissance suffisante du milieu, quand l’acquière-t-on ? La revue 

de littérature ne peut se limiter à celle de notre champ disciplinaire particu-

lier. Ainsi, le chapitre III n’aurait pas pu aboutir en lisant uniquement des ar-

ticles décrivant des carottes de pergélisol ou de couche active. Il a fallu inté-

rioriser par exemple ce qui déterminait les signatures isotopiques de la pro-

ductivité primaire en toundra, les processus géomorphologiques périgla-

ciaires, la dynamique de l’acquisition et de la libération des nutriments par 

les microbes dans les sols arctiques… Ce chapitre n’aurait pas non plus abouti 

sans avoir passé un été à forer et observer des carottes de pergélisol dans la 

vallée Qarlikturvik de l’île Bylot. Mais il a été nécessaire de dépasser ces ob-

servations pour comprendre à quel point les immenses accumulations orga-

niques de la vallée pouvaient être anecdotiques, et à quel point les profils de 

pergélisol sont divers à travers l’Arctique. Dans la hiérarchie des efforts, je 

crois que l’étape d’acquisition de la connaissance du système nécessaire à la 

production d’hypothèse testable a priori est de loin l’étape la plus longue. 



 

 

 

Conclusion 
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Conclusion 

Cette thèse a montré que des facteurs corrélés ou indirectement causés par 

les changements climatiques pouvaient exercer une pression au moins aussi 

grande que l’augmentation des températures sur les toundras arctiques. Ces 

facteurs ont le potentiel d’impacter la composition et les propriétés du couvert 

végétal, la transmission de la chaleur dans le sol, ainsi que la décomposition 

dans la couche active et dans le pergélisol s’il venait à dégeler. 

La teneur en eau du sol joue un rôle central dans le fonctionnement des toun-

dras arctiques. La nutrition azotée des plantes, la diffusion de la chaleur dans 

les sols, les molécules préférentiellement décomposées et le taux de décom-

position de surface varient tous avec l’humidité du sol. En retour, la croissance 

de la végétation et le broutement influencent la teneur en eau du sol. 

La distribution future de l’eau au sein des paysages arctiques est certainement 

un des aspects les plus difficiles à modéliser en toundra arctique. Cette distri-

bution dépend en effet de l’évolution des formes géomorphologiques périgla-

ciaires et des horizons riches en glace qui les sous-tendent. L’augmentation 

des températures perturbe assurément ces formes et les processus les produi-

sant. Il y a eu des tentatives d’inclusion de la glace du pergélisol dans les 

modèles globaux, essentiellement pour intégrer la chaleur latente de la glace 

dans le dégel de la couche active (Lee et al., 2014). Toutefois la modélisation 

des phénomènes de thermoérosion et de subsidence requiert une résolution 

très fine et l’inclusion de processus dont la représentation mathématique com-

mence seulement à être appliquée à grande échelle (Maslakov et al., 2019). 

D’importantes variations de l’humidité du sol pourraient produire de rétroac-

tions majeures. Par exemple, une augmentation du drainage pourrait causer 

une réduction de la diffusion de la chaleur dans les horizons profonds 

(Chap. 2), une importante stimulation de la décomposition du C des pergéli-

sols organiques (Chap. 3) et la diminution de la productivité et de la teneur 

en azote des feuilles (Chap. 1). 

La projection du futur des écosystèmes arctiques demande une représentation 

appropriée de la végétation. Cette dernière ne constitue pas seulement une 
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biomasse fixant du C. Elle exerce aussi un contrôle fin sur le bilan de chaleur 

de la toundra et sur la décomposition. Les éléments les moins faciles à étudier, 

les mousses et les racines, peuvent avoir un impact au moins aussi grand que 

les parties supérieures des plantes vasculaires. Par exemple, la modélisation 

dynamique de la diffusivité thermique des mousses diminue les températures 

du sol modélisées de plus de 2,7 degrés (Porada et al., 2016). Un apport accru 

de matière organique fraiche par les racines à l’échelle de l’Arctique pourrait 

amplifier la quantité de C respiré depuis le pergélisol d’environ 70 % (Keuper 

et al., 2020). L’approche par trait fonctionnel a le potentiel d’intégrer les va-

riations des propriétés de la végétation aux modèles globaux. Nos résultats 

suggèrent toutefois que son efficacité pourrait dépendre de notre compréhen-

sion des mécanismes de sélection propres à l’Arctique. 

Étant donnée la croissance exponentielle du nombre d’études réalisées en 

toundra, la recherche arctique bénéficierait grandement de méta-analyses. Un 

certain nombre de méta-analyses existent déjà, dont certaines pourraient être 

réactualisées. Dormann and Woodin (2002) ont quantifié l’effet moyen de 

nombreux facteurs de variations, dont la fertilisation, tandis que le réseau 

ITEX s’est concentré sur l’effet de l’augmentation des températures en surface 

(Arft et al., 1999, Elmendorf et al., 2012). Pold et al. (2021) ont résumé l’im-

pact du réchauffement sur la biogéochimie de la toundra, Vonk et al. (2015) 

sur la biolabilité du C organique dissous et Olefeldt et al. (2013) sur les flux 

de méthane. Toutes ces méta-analyses pointent du doigt la grande hétérogé-

néité de l’Arctique : la variabilité des réponses entre régions, groupes fonc-

tionnels et habitats est impressionnante. 

Après ces courtes perspectives, je conclurai d’une manière plus personnelle. 

Du Sud, l’Arctique me semble assez abstrait, comme si on pouvait le définir 

par ses grandes étendues de sols gelés et sans arbres. Les théories métabo-

liques y prévoient une faible diversité biologique (Stegen et al., 2009), avec 

ses températures froides et ses sols souvent jeunes. Toutefois, j’ai du mal à 

croire qu’un biome puisse être plus divers du point de vue de l’expérience 

vécue. Arpenter la toundra revient à découvrir des nouveautés à tous les 

quelques pas. Alors que le champ de vision y semble infini, l’irrégularité 
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topographique fait que l’on peut y perdre son sac sans crier gare, ou tomber 

dans un trou d’eau si on a le nez en l’air. Botaniste, on ne peut qu’être émer-

veillé face à la diversité des adaptations grâce auxquelles la flore survit dans 

cet environnement. La faune y est omniprésente, et son effet peut durable-

ment marquer le territoire. Des cultures formidables d’adaptation et d’imagi-

nation y résident et désirent y rester. 

Du fond du cœur, je souhaite aux écologistes qui ont la chance d’expérimenter 

ces écosystèmes inaccessibles d’apprécier pleinement cette diversité et ces sur-

prises, qui devraient selon moi résister encore longtemps aux généralisations. 
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Annexe A : Variation du taux de décomposition de la matière 

organique le long du gradient de teneur en eau du sol 

Introduction 

L’assemblage des communautés de plantes vasculaires de la vallée Qarliktur-

vik se fait en partie par sélection de différentes stratégies d’acquisition de 

l’azote (N) le long d’un gradient de teneur en eau du sol (Chapitre 1). La 

disponibilité relative des formes minérales de l’azote et du phosphore (P) in-

fluence grandement la durée de vie des feuilles. La disponibilité des nutri-

ments en Arctique dépend des taux de minéralisation de la matière organique 

(Nadelhoffer et al., 1992, Wild et al., 2018). Ceci suggère que l’intensité de 

la décomposition de la matière organique (MO) dans les sols pourrait influen-

cer la végétation. 

En Arctique, les taux de décomposition augmentent avec la température du 

sol et avec sa teneur en eau (Sarneel et al., 2020, Faucherre et al., 2018). 

Toutefois, la décomposition devrait être limitée dans des sols saturés en eau, 

avec pour conséquence une relation unimodale entre teneur en eau et taux 

de décomposition (Wang et al., 2010). Les habitats de la vallée diffèrent gran-

dement en matière de température et de teneur en eau du sol, avec d’impor-

tantes conséquences pour la végétation. Toutefois, nous ne savons pas com-

ment varie la décomposition dans le paysage, et quel pourrait être son impor-

tance pour la végétation. 

La méthode des sachets de thé permet de quantifier l’influence des variables 

abiotiques sur la décomposition de la matière organique des sols (Keuskamp 

et al., 2013, Djukic et al., 2021). En soumettant le même matériel standardisé 

à la décomposition dans différents environnements, cette méthode permet de 

s’affranchir des variations de qualité de la MO qui corrèlent potentiellement 

aux gradients abiotiques d’intérêt. La méthode des sachets de thé capture es-

sentiellement l’activité des micro-organismes : le fin maillage entourant le thé 

empêche le déchiquetage par la faune du sol. 
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L’objectif de cette annexe est de quantifier la variation des taux de décompo-

sition du thé vert le long du gradient de teneur en eau de la vallée Qarliktur-

vik. Nous faisons les hypothèses suivantes :  

La décomposition sera maximale dans les habitats à teneur en eau in-

termédiaire, sans effet du broutement. 

La décomposition augmentera exponentiellement avec la température, 

et aura une relation unimodale avec la teneur en eau du sol. 

Matériel et méthodes 

L’expérience de décomposition se déroule dans les parcelles décrites au cha-

pitre I. Ces parcelles sont placées dans des milieux à la géomorphologie con-

trastée, formant un gradient de teneur en eau du sol. Chaque parcelle était 

constituée de deux sous-parcelles, dont une était protégée du broutement par 

la grande oie des neiges. 

Dans chacune des sous-parcelles, trois sachets de thé vert Lipton ont été en-

fouis à environ 5 cm de profondeur. Préalablement à l’enfouissement, chaque 

sachet a été pesé et numéroté, le poids moyen d’un sachet de plastique vide 

étant soustrait pour obtenir la masse initiale. L’enfouissement a été réalisé au 

début du mois de juillet 2017 à l’aide d’une entaille faite par un couteau dans 

le couvert de mousse. Les sachets ont été récupérés après un mois, un an et 

deux ans, la durée exacte d’enfouissement étant calculée. 

Après récupération, les sachets ont été séchés sur la fournaise du laboratoire 

du camp, puis dans une étuve à 65 degrés Celsius durant 48h une fois de 

retour à l’Université du Québec à Trois-Rivières. Les sachets secs ont ensuite 

été vidés et leur contenu pesé. 

Considérant la masse initiale (M0) et une décroissance exponentielle de la 

masse finale (Mf) avec le temps (t, en jour), 

𝑀𝑓 = 𝑀0 ⋅ 𝑒(−𝑘𝑡)
 

Le taux de décomposition (k) peut être obtenu grâce à la relation linéaire 

suivante (Olson, 1963) :  
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ln (
𝑀0

𝑀𝑓

) = k ⋅ 𝑡 

Pour quantifier l’effet du type d’habitat et du broutement sur le taux de dé-

composition du thé vert, un modèle mixte a été estimé, avec l’identité de la 

parcelle en effet aléatoire. Les paramètres ont été estimés avec les paquets 

lmerTest, et les moyennes marginales des traitements grâce au paquet em-

means. 

Pour quantifier les relations, potentiellement non linéaires, entre taux de dé-

composition et température et humidité, un modèle additif généralisé mixte 

a été estimé, avec l’identité de la parcelle en effet aléatoire. Les relations entre 

le taux de décomposition et les variables du sol prenaient la forme d’une spline 

cubique à 3 basis. La capacité des variables environnementales à expliquer les 

différences entre habitats a été estimée en ajoutant les catégories d’habitat au 

modèle contenant les splines. Ces modèles ont été estimés grâce au paquet 

mgcv et les relations ont été visualisées grâce au paquet visreg. Toutes les ana-

lyses ont été effectuées avec le logiciel R 4.2.2. 

Résultats 

Les taux de décompositions les plus élevées étaient ceux des polygones hu-

mides, suivis par ceux des polygones limoneux (Fig. 1). L’effet du type de 

polygone étant supporté statistiquement (F = 9.38, p-value < 0.001), sans 

impact du broutement (Fig. 1, F = 0.075, p-value = 0.788) ni interaction (Fig. 

1, F = 0.640, p-value = 0.642). Le taux de décompositions des polygones 

humides et limoneux était respectivement 58% et 31% plus élevé que celui 

du plateau mésique. 
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Figure 6 : Taux de décomposition du thé vert dans chacun des habitats échantillonnés 

dans la vallée Qarlikturvik de l’île Bylot, Nunavut, Canada. Les points ouverts représen-

tent les sous-parcelles broutées, et les points pleins les parcelles protégées du broutement. 

Le taux de décomposition augmentait avec la teneur en eau du sol (Fig. 2a, F 

= 5.60, p-value = 0.027) sans influence de la température (Fig. 2b, F = 1.09, 

p-value = 0.384). Surprenamment, la décomposition augmentait linéaire-

ment avec la teneur en eau du sol, sans diminution à très haute teneur en eau 

(Fig. 2a). Il n’y avait plus d’effet du type de polygones après avoir marginalisé 

l’effet de l’eau et de la température (F = 1.21, p-value = 0.332). Lorsque les 

types de polygones n’étaient pas inclus dans le modèle, l’effet de l’eau deve-

nait plus fortement supporté (F = 29.0, p-value < 0.001), mais l’effet de la 

température n'était toujours pas supporté (F = 1.13, p-value < 0.482). 
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Figure 7 : Relation entre le taux de décomposition du thé vert et a) la teneur en eau du 

sol et b) la température du sol moyenne en juillet dans la vallée Qarlikturvik de l’île Bylot, 

Nunavut, Canada. Les points ouverts représentent les sous-parcelles broutées, et les 

points pleins les parcelles protégées du broutement. 

Discussion 

Nous avons trouvé une relation positive entre la teneur en eau du sol et le 

taux de décomposition du thé vert dans la vallée Qarlikturvik. Cette relation 

explique que les taux de décomposition soient plus élevés dans les polygones 

humides, avec ou sans lœss. 

À première vue, la relation linéaire entre décomposition et teneur en eau du 

sol est surprenante, la décomposition étant normalement ralentie en condi-

tions saturées et anoxiques (Chadburn et al., 2022). Toutefois, les sachets de 

thé étaient placés à de faibles profondeurs, à peu près à la hauteur du batte-

ment de la nappe. Durant les trois années de leur enfouissement, les sachets 

de thé ont probablement subi des inondations et assèchements successifs le 

long de la saison de croissance. En tourbière, les horizons superficiels ont des 

taux de décomposition plus élevés que les horizons saturés (Belyea, 1996). 

De plus, les battements de nappes accélèrent la décomposition (Kim et al., 
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2021). Dans les conditions sèches des milieux mésiques, l’humidité serait trop 

basse pour la décomposition et la colonisation bactérienne (Schmidt et al., 

2011). L'humidité serait non limitante dans les milieux humides, sans toute-

fois causer d'anoxie constante. Il est important de noter que les microbes dé-

composent encore activement au mois d’août, période durant laquelle nous 

n’avons pas pris de mesures d’humidité du sol. 

Aucun effet de la température n’a été détecté sur la décomposition une fois 

l’humidité prise en compte. Et ce alors même que nos parcelles se placent le 

long d’un gradient de température du sol allant du simple au double (d'envi-

ron 5 à 10 degrés en moyenne en juillet). La SLA était plus élevée dans les 

milieux plus froids. Puisqu’une faible SLA stimule la décomposition de la li-

tière (Cornwell et al., 2008), il est possible que les propriétés de la végétation 

aient pu favoriser l’activité microbienne et balancer le ralentissement enzy-

matique relié à la température. La température et la teneur en eau du sol 

étaient faiblement corrélées (r = 0.390). La teneur en eau du sol représente 

le déterminant majeur des taux de décomposition de surface dans la vallée, 

plus d’investigations étant nécessaires pour comprendre la faible sensibilité 

de la décomposition à la température. 

Les milieux les plus humides et avec les taux de décomposition les plus élevés 

étaient aussi ceux dans lesquels les plantes avaient une plus forte concentra-

tion en N et en 
15

N dans les feuilles (chapitre I). Cela soutient l’idée que ces 

plantes assimilaient des molécules venant de matière organique plus recyclée, 

dans un sol biologiquement plus actif. Ces résultats suggèrent que les taux de 

décomposition plus élevés se sont traduits par des taux de minéralisations 

plus élevés, augmentant la disponibilité des nutriments. La réponse de la dé-

composition et de la végétation aux changements climatiques pourrait dès 

lors fortement dépendre des variations de teneurs en eau dans le paysage. 
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Annexe B : Variation du taux de décomposition de la matière 

organique en réponse au broutement et à la fertilisation. 

Introduction 

La fertilisation et la protection contre le broutement ont augmenté l’accumu-

lation organique à la surface des polygones humides de la vallée Qarlikturvik. 

Cette accumulation a causé une diminution de la profondeur de la couche 

active et une augmentation de la vitesse du développement du pergélisol 

(Chapitre II). Cette accumulation était en partie causée par une productivité 

primaire accrue dans les traitements fertilisés, et par une diminution du re-

trait de matière organique par broutement dans les parcelles protégées. L’ac-

cumulation organique en surface pourrait-elle avoir été favorisée par une di-

minution du taux de décomposition à la surface du sol? 

Pour un matériel organique constant, la décomposition est généralement ra-

lentie à plus basse température (Davidson and Janssens, 2006). Dans les dif-

férents habitats composant la vallée Qarlikturvik, elle était ralentie dans les 

sols plus secs. La fertilisation et l’absence de broutement ont causé un assè-

chement des horizons superficiels de la couche active par déconnexion avec 

la nappe d’eau. De plus, à la fois fertilisation et protection du broutement 

étaient responsables d’une augmentation de l’albédo de la surface, qui dimi-

nue l’énergie entrant dans le sol. Ce déficit dans le bilan d’énergie pourrait se 

traduire par des températures de sol moins élevées dans les traitements ferti-

lisés et protégés du broutement. Considérant ce double déficit en eau et en 

température, il est possible que les conditions des traitements fertilisés et non 

broutés aient ralenti la décomposition de la litière. 

L’objectif de cette annexe est de quantifier la variation du taux de décompo-

sition du thé vert et les causes de cette variation dans les horizons superficiels 

des sols de l’expérience de fertilisation prenant place dans les polygones hu-

mides de la vallée Qarlikturvik. Nous faisons les hypothèses suivantes :  

La température du sol en juillet diminuera avec l’albédo moyen durant 

ce mois, avec peu d’influence de l’humidité du sol. 
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La décomposition augmentera exponentiellement avec la température, 

et aura une relation unimodale avec la teneur en eau du sol. 

Matériel et méthodes 

L’expérience de décomposition prend place dans les parcelles décrites au cha-

pitre II. Ces parcelles consistent en cinq traitements (quatre expérimentaux et 

un témoin) fertilisés avec différentes doses de N et P. La moitié de chaque 

parcelle est entourée d’un grillage la protégeant contre le broutement par la 

grande oie des neiges. L’expérience a été répliquée dans quatre blocs prenant 

place dans des polygones éloignés d’au moins 500 m.  

Dans chacune des sous-parcelles, trois sachets de thé vert Lipton ont été en-

fouis à environ 5 cm de profondeur. Préalablement à l’enfouissement, chaque 

sachet a été pesé et numéroté, le poids moyen d’un sachet de plastique vide 

étant soustrait pour obtenir la masse initiale. L’enfouissement a été réalisé au 

début du mois de juillet 2017 à l’aide d’une entaille faite par un couteau dans 

le couvert de mousse. Les sachets ont été récupérés après un mois, un an et 

deux ans, la durée exacte d’enfouissement étant calculée. 

Après récupération, les sachets ont été séchés sur la fournaise du laboratoire 

du camp, puis dans une étude à 65 degrés Celsius durant 48h une fois de 

retour à l’Université du Québec à Trois-Rivières. Les sachets secs ont ensuite 

été vidés et leur contenu pesé. 

Considérant la masse initiale (M0) et une décroissance exponentielle de la 

masse finale (Mf) avec le temps (t, en jour), 

𝑀𝑓 = 𝑀0 ⋅ 𝑒(−𝑘𝑡)
 

Le taux de décomposition (k) peut être obtenu grâce à la relation linéaire 

suivante (Olson, 1963) :  

ln (
𝑀0

𝑀𝑓

) = k ⋅ 𝑡 

La teneur en eau du sol et l’albédo ont été mesurés à plusieurs reprises pen-

dant respectivement trois et deux ans tels que décrits dans le chapitre II. La 



288 

 

température moyenne du sol a été mesurée à répétition durant trois ans tels 

que décrits dans le chapitre I. Toutes les mesures ont été agrégées en une 

valeur moyenne par parcelle. 

Pour quantifier l’effet de la fertilisation et du broutement sur la température 

du sol en juillet et sur le taux de décomposition du thé vert, des modèles 

mixtes ont été estimés, avec l’identité de la parcelle en effet aléatoire et l’iden-

tité du bloc en effet fixe. Les paramètres ont été estimés avec les paquets 

lmerTest, et les moyennes marginales des traitements grâce au paquet em-

means. 

Pour quantifier les relations, potentiellement non linéaires, entre température 

du sol et albédo et humidité, et entre taux de décomposition et température 

et humidité, des modèles additifs généralisés mixtes ont été estimés, avec 

l’identité de la parcelle et du bloc en effet aléatoire. Pour éviter tout biais 

causal (tels qu’un biais de collisionneur, voir Discussion générale), des mo-

dèles séparés ont été estimés pour quantifier l’effet de l’albédo et de l’humidité 

sur la température. La relation entre le taux de décomposition et les variables 

du sol prenait la forme d’une spline cubique à 3 basis. Le broutement a été 

ajouté au modèle si son influence a été détectée dans les modèles mixtes dé-

crits au paragraphe précédent. La capacité des variables environnementales à 

expliquer les différences entre habitats a été estimée en ajoutant les traite-

ments de fertilisation aux modèles contenant les splines. Ces modèles ont été 

estimés grâce au paquet mgcv et les relations ont été visualisées grâce au 

packet visreg. Toutes les analyses ont été effectuées avec le logiciel R 4.2.2. 

Résultats 

La fertilisation a diminué la température moyenne du sol en juillet (Fig. 1, F 

= 3.92, p-value = 0.033), tandis que le sol des sous-parcelles broutées était 

plus chaud (Fig. 1, F = 7.47, p-value = 0.018) que celui des sous-parcelles 

broutées, sans effet interactif (F = 0.902, p-value = 0.492).  En moyenne, le 

sol des traitements avec le fort ajout de N et P était 0.860 degré Celsius plus 

froid que le sol des témoins. Les sols broutés étaient en moyenne 0.598 degrés 

plus chauds que les sols des sous-parcelles non broutés. 
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Figure 8 : Température moyenne du sol en juillet dans chacun des traitements de l’expé-

rience de fertilisation prenant place dans les polygones humides de la vallée Qarlikturvik 

de l’île Bylot, Nunavut, Canada. Les points ouverts représentent les sous-parcelles brou-

tées, et les points pleins les parcelles protégées du broutement. 

La température moyenne du sol en juillet diminuait avec l’albédo de la surface 

(Fig. 2a, F = 47.3, p-value < 0.001) et augmentait légèrement avec la teneur 

en eau du sol (Fig. 2b, F = 6.26, p-value = 0.05). Le broutement n’avait pas 

d’effet une fois l’albédo pris en compte (F = 0.004, p-value = 0.947). Toute-

fois, la fertilisation avait tout de même un effet résiduel après avoir pris en 

compte l’albédo et la teneur en eau du sol (F = 3.25, p-value = 0.028), sug-

gérant que ces variables ne pouvaient expliquer entièrement la diminution 

des températures dans les traitements fertilisés. 
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Figure 9 : Relation entre la température moyenne du sol en juillet et a) l’albédo de la 

surface et b) la teneur en eau du sol dans l’expérience de fertilisation prenant place dans 

les polygones humides de la vallée Qarlikturvik de l’île Bylot, Nunavut, Canada. Les points 

ouverts représentent les sous-parcelles broutées, et les points pleins les parcelles proté-

gées du broutement. 

La fertilisation a marginalement diminué le taux de décomposition du thé vert 

(Fig. 3, F = 2.80, p-value = 0.079), sans effet du broutement (F = 1.88, p-

value = 0.192) ni effet interactif (F = 0.204, p-value = 0.931). En moyenne, 

le taux de décomposition des traitements à forte dose de N et P était 28% plus 

faibles que dans les témoins. 

 



291 

 

 

Figure 10 : Taux de décomposition du thé vert dans chacun des traitements de l’expé-

rience de fertilisation prenant place dans les polygones humides de la vallée Qarlikturvik 

de l’île Bylot, Nunavut, Canada. Les points ouverts représentent les sous-parcelles brou-

tées, et les points pleins les parcelles protégées du broutement. 

Le taux de décomposition augmentait avec la température moyenne du sol en 

juillet (Fig. 4b, F = 4.70, p-value = 0.025) avec un effet positif incertain de 

la teneur en eau du sol (Fig. 4a, F = 3.01, p-value = 0.109). L’augmentation 

de la décomposition avec la température était surtout marquée entre huit et 

11 degrés Celsius (Fig. 4b). Il n’y avait plus d’effet des traitements de fertili-

sation après avoir marginalisé l’effet de l’eau et de la température (F = 1.18, 

p-value = 0.343). Lorsque les traitements de fertilisation n’étaient pas inclus 

dans le modèle, l’effet de l’eau devenait plus fortement supporté (F = 5.73, 

p-value =0.016), mais l’effet de la température était équivalent (F = 4.88, p-

value = 0.020). 
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Figure 11 : Relation entre le taux de décomposition du thé vert et a) la teneur en eau du 

sol et b) la température du sol moyenne en juillet dans l’expérience de fertilisation pre-

nant place dans la vallée Qarlikturvik de l’île Bylot, Nunavut, Canada. Les points ouverts 

représentent les sous-parcelles broutées, et les points pleins les parcelles protégées du 

broutement. 

Discussion 

Nos résultats montrent un effet indirect de la fertilisation et du broutement 

sur le taux de décomposition. En augmentant le couvert de végétation et de 

litière, la fertilisation a augmenté l’albédo, a diminué la température du sol 

en surface et a réduit la décomposition. À l’inverse, le broutement a réduit 

l’albédo et a augmenté la décomposition à travers une augmentation des tem-

pératures. 

L’assèchement des horizons de surface a marginalement contribué à la réduc-

tion du taux de décomposition. En effet, à la fois, la température et la décom-

position avaient tendance à augmenter avec la teneur en eau du sol. La teneur 

en eau importante des traitements non fertilisés et broutés expliquait donc en 

partie les taux de décompositions élevés. L’effet détecté de l’eau sur la décom-

position est qualitativement similaire à celui quantifié en annexe A, tout en 

étant moins fort et plus incertain. 
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Nos résultats suggèrent une rétroaction négative de la fertilisation sur la dis-

ponibilité en nutriments dans les toundras du Haut-Arctique. En effet, il est 

attendu à ce que la décomposition des horizons organiques augmente avec la 

disponibilité en azote (Sistla et al., 2012, Wild et al., 2014). Toutefois, la 

croissance végétale accrue qui suit une augmentation de la disponibilité en 

nutriments pourrait limiter la décomposition et stabiliser la quantité de nutri-

ments disponibles, notamment à travers son effet sur la température et l’hu-

midité du sol. 
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