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(de durabilité) basée sur l’ACV : étude des besoins au sein du réseau ECOSD 
et prototype de couplage ACV-SIG 

Annexe 3: D4.1 Synthèse détaillée étude de cas  
 

 

 

Contenu 
Annexe 3: D4.1 Synthèse détaillée étude de cas .................................................................................... 1 

D4.1. Couplage ACV-SIG pour l’évaluation de l’impact eutrophisation d’une filière de 

méthanisation territorial..................................................................................................................... 1 

Proposition d’une approche ex-post pour l’élaboration d’un facteur de sensibilité spatialisé à 

l’eutrophisation ............................................................................................................................... 2 

Proposition méthodologique pour la caractérisation de l’impact eutrophisation ......................... 3 

Application à l’ACV d’une filière de méthanisation territoriale .................................................... 13 

Références ............................................................................................................................................ 20 

 

 

D4.1. Couplage ACV-SIG pour l’évaluation de l’impact eutrophisation d’une filière de 

méthanisation territorial. 
 
Dans le cadre de la thèse en dispositif de Faustine Laurent (hors du cadre du présent projet, Space 

Recovery), des premiers travaux de contextualisation de l’ACV ont été menés et appliquer à 

l’évaluation environnementale d’une filière de méthanisation territoriale. Ces travaux ont 

notamment permis la prise en compte du territoire et donc l’intégration d’une différenciation 

spatiale dans les deux premières étapes de l’ACV : (i) définition de l’objectif et du champ de l’étude 

et (ii) inventaire du cycle de vie. La propagation de cette différenciation spatiale n’a pas pu être 

étendue aux deux autres étapes de l’ACV que sont l’évaluation des impacts et l’interprétation des 

résultats. Ce manque a d’ailleurs été mis en évidence puisque les résultats d’une évaluation des 

impacts non spatialisées montraient un impact fort en eutrophisation et en acidification (Figure 1).  
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Figure 1: Exemple de résultats ACV de deux scénarios de traitement de déchets sur le territoire de la Carene (issu des 
travaux de thèse de Faustine Laurent) 

Légende : Métha.D : scénario de méthanisation territoriale ; D.réf. : scénario prospectif pour les déchets des gros 

producteurs et pratiques actuels de gestion pour les autres substrats ; comparés selon l’unité fonctionnelle : Gérer 14 

643 tonnes de Déchets et résidus organiques dont 1 508 tonnes de biodéchets issus de gros producteurs du territoire) 

Il s’agit de deux catégories d’impacts régionaux/locaux dont l’occurrence et l’intensité dépendent 

des caractéristiques du milieu impacté. La considération de la sensibilité du territoire à ces impacts 

aurait permis une évaluation plus fine et plus facilement exploitable en termes d’aide à la décision. 

Dès lors, nous avons choisi de développer et d’expérimenter pour la catégorie d’impact 

eutrophisation une méthode d’évaluation spatialisée. Une fois cette méthode développée, elle est 

appliquée au cas d’étude réalisé lors de la thèse de Faustine Laurent afin de mener sur l’ensemble 

des étapes de l’ACV la propagation de la différenciation spatiale comme proposée par le cadre 

conceptuel du continuum. 

Proposition d’une approche ex-post pour l’élaboration d’un facteur de sensibilité spatialisé à 

l’eutrophisation  
Le phénomène d’eutrophisation correspond à une augmentation inhabituelle de biomasse produite 

dans un écosystème aquatique. Cette augmentation est due à la combinaison de différents 

processus biologiques, physiques et chimiques qui interagissent entre eux dans un écosystème 

aquatique. La hiérarchisation entre les procédés et les paramètres impliqués dans l’eutrophisation 

est un non-sens du fait de la nécessité de combinaison entre augmentation de la concentration en 

nutriments et conditions favorables (Le Gall, 2012).  Des modèles génériques existent mais leur 

paramétrisation doit être spécifique au site afin de précisément prévoir et quantifier un tel impact 

local qu’est l’eutrophisation. Cependant, s’il est difficile de prédire cet impact local, certains 

symptômes de ce phénomène peuvent être monitorés (Caspers, 1984). En effet, le phénomène 

d’eutrophisation fait  l’objet d’une surveillance grâce notamment au suivi des mesures de 

concentration en pigments photosynthétiques dans les masses d’eau et également grâce au suivi 

d’autres paramètres comme le pH, le ratio d’oxygène,… C’est par exemple le cas dans le Languedoc 

Roussillon avec la création d’une surveillance du lagon en ce qui concerne la croissance de 

macrophytes et la qualité de la colonne d’eau. Un autre exemple est la création d’un programme de 

surveillance Sud-Africain (National Eutrophication Monitoring Program in South Africa) relatif à la 

concentration en pigments photosynthétiques sur plus de 80 stations de mesures 

(https://www.dwa.gov.za/iwqs/eutrophication/NEMP/).  
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Ces types de monitoring existent donc et peuvent être utilisés pour construire une méthodologie 

d’évaluation spatialisée du potentiel d’eutrophisation en ACV. En ACV, le principal objectif du calcul 

d’un potentiel d’eutrophisation spatialement distribué est de permettre la différenciation de milieux 

dont la sensibilité à l’eutrophisation est différente. Dans l’objectif d’atteindre ce but, nous 

proposons une approche simple pour considérer la différenciation spatiale dans le calcul du 

potentiel d’eutrophisation via l’utilisation d’un facteur de sensibilité. Le facteur de sensibilité (SF) est 

un coefficient correctif du facteur de caractérisation qui intègre une information spatiale. La 

sensibilité d’un milieu à l’eutrophisation peut être définie comme une combinaison de conditions qui 

peuvent ou pourraient conduire à l’apparition du phénomène d’eutrophisation. Concernant le 

facteur de caractérisation, la méthode de caractérisation choisie est la méthode CML-IA (Guinée et 

al., 2001) du fait de sa simplicité pour s’assurer de non redondance des considérations locales ou 

régionales dans e calcul de l’impact eutrophisation.  

La construction de ce facteur de sensibilité peut être réalisée selon deux approches : une approche 

ex-ante ou une approche ex-post. L’approche ex-ante requiert un ensemble de paramètres 

régionaux (température, topographie,…) contribuant potentiellement à l’occurrence d’un 

phénomène d’eutrophisation. Cette approche a pour objectif de prédire le phénomène 

d’eutrophisation en considérant les paramètres y jouant un rôle. L’approche ex-post requiert quant à 

elle uniquement un paramètre traduisant l’apparition actuelle du phénomène d’eutrophisation. 

Cette approche a pour objectif de prédire le phénomène d’eutrophisation grâce à un paramètre clé 

qui met en évidence la situation actuelle d’apparition du phénomène. La principale hypothèse est ce 

paramètre clé est révélateur de la sensibilité passée et actuelle et sans doute future d’un milieu 

selon une hypothèse ceteris paribus. La différence fondamentale entre les deux approches est le 

niveau de précision souhaité dans l’évaluation spatialisée de l’impact eutrophisation. Selon les 

objectifs poursuivis par l’ACV, le praticien pourra alors choisir le type d’approche ex-ante ou ex-post 

convenant le mieux selon le niveau de précision souhaité pour l’analyse de cet impact.  

Dans le cadre du projet Space Recovery, nous avons choisi de développer l’approche ex-post dans 

l’objectif de proposer une méthodologie simple, applicable et pertinente afin de spatialiser le calcul 

de l’impact eutrophisation. 

Proposition méthodologique pour la caractérisation de l’impact eutrophisation  
L’approche ex-post approche n’est pas basée sur un ensemble de paramètres biophysiques de 

l’environnement impacté mais est basée sur un paramètre sensé révélé la sensibilité effective d’un 

environnement à l’eutrophisation. Ce paramètre doit exprimer une sensibilité effective t spatialisée 

à l’eutrophisation. Donc ce paramètre est le principal symptôme de l’eutrophisation : la production 

de biomasse algale dans un milieu aquatique.  

Le choix de la concentration en pigments photosynthétiques  

Pour caractériser la croissance algale et donc le phénomène d’eutrophisation, des observatoires de 

l’environnement suivent notamment la concentration en pigments photosynthétiques dans les 

masses d’eau. Cette surveillance peut être considéré comme une sorte de quantification du 

phénomène d’eutrophisation peu importe si tous les conditions préalables sont remplies. La 

chlorophylle a est un pigment universel du règne végétal (Daniel and Le Goff 2002) dont la 

dégradation conduit à la formation de phéopigments. La concentration en pigments 

photosynthétiques utilisée dans la réglementation européenne pour définir la qualité écologique des 

masses d’eau conduit à une classification de cet indicateur dont les limites sont définies par la 

somme des concentrations en chlorophylle a et en phéopigments. Les valeurs seuils sont définies 

l’ensemble des rivières et des côtes. La considération de la concentration en phéopigments 



   

4 
 

additionnée à la concentration en chlorophylle a peut révéler les zones où une prolifération 

anormale de végétaux est suivie par leur dégradation. Cette dégradation a été précédée par une 

abondante production algale dont la mesure n’est plus possible au moment de la surveillance. Il est 

cependant important de noter que cet indicateur est considéré comme plutôt spécifique au 

développement de phytoplancton.  

Le choix de la résolution spatiale  

Pour spatialiser l’évaluation de l’impact eutrophisation par l’ACV et donc l’utilisation de la 

concentration en pigment photosynthétique comme indicateur de la sensibilité avérée d’un milieu à 

l’eutrophisation, il est indispensable de définir la résolution spatiale à considérer. Cette résolution 

spatiale est la définition du niveau de précision pour la différenciation spatiale de la sensibilité 

environnementale à l’eutrophisation. Ce niveau de précision dépend de la disponibilité et qualité des 

données pour les différentes échelles géographiques. Plus l’échelle géographique est réduite, plus la 

quantité de données augmente pour couvrir le territoire d’étude. Dans le cas du phénomène 

d’eutrophisation, l’entité géographique apparaissant la plus pertinente est sans aucun doute le 

bassin versant. En effet, selon Likens (2001), “the watershed forms the natural unit for this approach 

(authors’ note: managing eutrophication in lakes) to nutrient management”. Par ailleurs, le bassin 

versant est l’unité géographique naturelle généralement utilisée pour définir la gestion de l’eau dans 

une région et est donc l’échelle pertinente pour obtenir des données fiables et disponibles pour 

caractériser le phénomène d’eutrophisation. 

En France, le système hydrographique continental peut être spatialement représenté grâce à la 

construction d’une représentation simple de ce système. Cette représentation est composée de 

différentes entités hydrographiques représentant quatre ordres correspondant successivement aux 

différents niveaux de précision spatiale pour chaque bassin versant  (Pella et al., 2006): région 

hydrographique, secteur hydrographique, sous-secteur hydrographique et zone hydrographique. Ce 

découpage est cohérent avec la convergence des flux d’eau à l’exutoire de l’entité géographique 

correspondante et les données de qualité de l’eau peuvent être agrégées ou désagrégées selon le 

niveau de précision spatiale souhaité.  

Dans le cadre de ce travail, l’échelle géographique choisie est le secteur hydrographique (Figure 2). A 

cette échelle, la qualité des données collectées apparaît suffisante et représente un bon compromis 

entre une différenciation spatiale pertinente pour l’évaluation de l’impact eutrophisation et l’effort 

de collecte des données. On dénombre 181 secteurs hydrographiques en France métropolitaine (les 

îles ne sont pas prises en compte dans cette première approche).  
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Figure 2: Carte des secteurs hydrographiques en France 

Les côtes françaises sont quant à elles classées en deux types : les masses d’eau côtière et les masses 

d’eau de transition. La différence entre ces deux types réside dans l’hydrodynamisme et 

l’homogénéité sédimentaire (Loire-Bretagne, 2003). 141 masses d’eau côtière et de transition ont 

été utilisées pour cette approche méthodologique. (Figure 3) 

 

Figure 3: Exemple de carte des masses d’eau côtière et de transition pour la côte Atlantique-Manche (Ouest de la France) 

La détermination de valeurs seuil 

La surveillance des masses d’eau a pour objectif de s’assurer de la conformité de sa qualité au regard 

des normes établies par l’Union Européenne. Les mesures de concentration en chlorophylle a et en  

phéopigments font partie de l’ensemble des paramètres mesurées pour définir la qualité écologique 

des masses d’eau. Afin de déterminer les valeurs seuils utilisables dans le cadre de ce 

développement méthodologique, deux types de masses sont considérées : eau douce et eau côtière. 

Pour les masses d’eau douce 

En France, les normes du SEQ-Eau classent les paramètres de surveillance de l'état physico-chimique 

de cours d'eau selon différents seuils de concentration (Table 1). Le seuil de concentration en 

pigments photosynthétiques désignant un état bon voire moyen est de 60 µg/l. Au-delà de ce seuil, 

l’état écologique du cours d’eau est considéré dégradé par une anormale croissance algale. Cette 

valeur seuil est donc utilisée pour évaluer la sensibilité à l’eutrophisation d’un secteur 

hydrographique. Les données de concentration en chlorophylle a et phéopigments de 5454 stations 

de mesures existantes réparties sur l’ensemble du territoire français ont été collectées. Ces données 

couvrent une période de 10 ans entre 2004 et 2014. Ces mesures ont été réalisées plusieurs fois par 

an pour chaque station de mesures. Quatre mesures au-moins sont réalisées pendant la période 

productive si une mesure mensuelle est impossible (Chevassus et al. 2012; ONEMA 2010).   

 

Classes Très bon Bon  Médium Médiocre Mauvais 

Chlorophylle a + phéopigments  

(µg/l) 
10 60 120 240 - 
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Table 1: Valeurs seuil des différents classes d’état écologique des eaux continentales selon les normes du SEQ-Eau (articles 
R. 212-10, R. 212-11 et R. 212-18 du Code de l’Environnement) 

Pour compléter cette collecte de données concernant les eaux douces continentales, les données de 

concentration de chaque plan d’eau suivi sont collectées pour chaque bassin versant administratif. 

Une typologie a été allouée à chaque plan d’eau selon sa localisation, sa géométrie, son bassin 

versant et son hydrologie (Chevassus et al. 2012). Pour chaque type, les valeurs seuil sont utilisées 

de la même façon que pour les cours d’eau. Les données de concentration de 412 plans d’eau 

répartis en France et avec une surface supérieure à 50 hectares ont été collectées (Table 2). Ces 

données couvrent une période de 10 ans entre 2004 et 2014. Les plans d’eau ne sont cependant pas 

tous annuellement surveilles et quelques fois seulement une fois tous les trois ans. Pour ce 

développement méthodologiquement nous poserons pourtant l’hypothèse que ces données sont 

représentatives pour la période 2004-2014.  
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Etat écologique Très bon / Bon Bon / Médium Médium / Médiocre Médiocre / Mauvais 

Typologie 

A1 1,7 3,1 5,6 10,2 

A2 4,2 7,5 13,4 23,7 

A3 2,1 3,8 6,8 12,3 

A4 5,9 10,5 18,9 33,9 

A5 3,4 6 10,6 18,9 

A6a 7,4 13,4 24,4 44,3 

A6b 4,2 7,4 13,1 23,3 

A7a 6,9 12,5 22,7 41,2 

A7b 3,9 6,9 12,2 21,6 

A8 3,8 6,8 12 21,3 

A10 2,5 4,4 7,9 14,1 

A11 3,4 6,1 10,8 19,1 

A12 2,8 4,9 8,7 15,5 

A13a 10,6 20 37,4 70,2 

A13b 8,1 14,8 27,1 49,6 

A14 2,6 4,6 8,2 14,7 

A16 6 10,7 19,2 34,6 

     N1 3,9 6,9 12,2 21,6 

N2 2,2 4 7,2 12,8 

N3 4,4 7,9 14 24,9 

N4 3,2 5,6 9,9 17,6 

N5 6,6 11,8 21,4 38,6 

N6 3,4 6,1 10,8 19,1 

N7 2,2 3,9 6,9 12,4 

N9 3,7 6,6 11,7 20,7 

N10 8,6 15,8 29 53,4 

N11 4,9 8,7 15,6 27,7 

N12 13,5 25,8 49,6 95,1 

Légende: A pour les plans d’eau artificiels et N pour les plans d’eau naturels 

Table 2: Valeurs seuil des différentes classes d’état écologiques des plans d’eau (Chevassus et al., 2012) 
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Pour les masses d’eau marine 

Comme pour les eaux douces continentales, des valeurs seuils sont utilisées par l’Union Européenne 

pour classer les différentes qualités des masses d’eau côtière et de transition (Table 3). Ces valeurs 

seuil sont établies en France par l’IFREMER. Les données brutes ne sont disponibles et il nous a fallu 

reconstruire la base de données des concentrations en chlorophylle a via l’utilisation des données 

primaires que sont les images satellitaire (Gohin et al., 2011).  

 

Figure 4: Exemple d’image satellitaire utilisée pour obtenir une valeur de concentration en chlorophylle a 

Ces images satellitaires ont été obtenues grâce à la télédétection (rayonnement de la mesure de la 

surface de l'océan), fournissant des données de concentration mensuelle entre 2003 et 2009. 

L’agrégation des images satellitaires et leur superposition avec les masses d’eau côtière (via le 

logiciel ArcGis) a permis l’obtention de la concentration en chlorophylle a de 141 masses d’eau 

côtière. (Figure 4Figure 1). 

Table 3: Valeurs seuil des différentes classes de qualité écologique des masses d’eau côtière selon l’IFREMER (article R. 212-
10, R. 212-11 et R. 212-18 du Code de l’Environnement) 

La construction du facteur de caractérisation 

L’hypothèse de cette méthodologie développée pour évaluer un impact eutrophisation spatialisé par 

ACV dans le cadre de Space Recovery est basée sur le fait que quand on utilise un facteur de 

caractérisation classique (CF) comme proposé par la méthode CML-IA (la plus simple des méthodes 

Mer Masse d’eau Seuil (µg/l) 

Atlantique Manche  Masses d’eau côtière de Garonne, Loire, Seine ]5;10] 

Mer du Nord Masses d’eau côtière d’Artois-Picardie ]10;15] 

Mer Méditerranée 
Secteurs DC02a à DC02f et DC05  ]2,4;3,6] 

Secteurs DC06a à DC10c et DC01  ]1,1;1,8] 
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de caractérisation sans aucune différenciation spatiale), la sensibilité de l’environnement impacté 

n’est pas considérée. Seulement le potentiel d’eutrophisation des différentes substances est pris en 

compte. La sensibilité du milieu peut cependant augmenter le potentiel d’eutrophisation. Par 

conséquent, la formule de calcul du facteur de caractérisation incluant de la différenciation spatiale 

pour l’impact eutrophisation pourrait être le produit entre CF de la méthode CML-IA CF et le facteur 

de sensibilité (SF) (Equation 1). 

CFspatialisé = SF × CFCML−IA 

Equation 1: Calcul du facteur de caractérisation spatialisé pour l’eutrophisation basé sur le SF et le CF de la méthode CML-IA  

Ce SF est construit dans l’objectif d’augmenter la valeur su CF spatialisé selon la sensibilité de 

l’environnement impacté.  

La construction du facteur de sensibilité  

Pour évaluer la différence de sensibilité du milieu, le SF est basé sur la fréquence de concentration 

en pigments photosynthétiques dépassant la valeur seuil. Le SF doit être capable: (1) de décrire une 

différence entre les différents milieux potentiellement impactés et (2) d’augmenter la valeur du CF 

spatialisé selon la sensibilité du milieu impacté. Pour les eaux douces continentales et les eaux 

côtières, le calcul de la fréquence est quelque peu différent.  

Pour les masses d’eau douce 

Pour chaque station de mesure, les concentrations en chlorophylle a et en phéopigments sont 

additionnées pour obtenir la concentration total en pigments photosynthétiques. Puis une 

agrégation par secteur hydrographique est réalisée afin de calculer la fréquence de dépassement de 

seuil de concentration en utilisant uniquement les concentrations relevant de la période productive 

(entre mars et octobre). Les données de concentration se situant à l’extérieur de cette période sont 

exclues car les conditions climatiques nécessaires à l’apparition du phénomène d’eutrophisation ne 

sont pas réunies. Pour compléter le calcul de la fréquence, les concentrations en pigments 

photosynthétiques des plans d’eau sont additionnées pour la même période productive selon les 

seuils propres à ceux-ci (Table 4). Le résultat final est la fréquence de dépassement de seuil de 

concentration pour les eaux continentales pour chaque secteur hydrographique.  

𝑓𝑠𝑒𝑐𝑡𝑒𝑢𝑟 ℎ𝑦𝑑𝑟𝑜𝑔𝑟𝑎𝑝ℎ𝑖𝑞𝑢𝑒 =
𝑁𝑜𝑚𝑏𝑟𝑒 𝑑𝑒 𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟𝑒𝑠 𝑎𝑣𝑒𝑐 𝑢𝑛𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 > 60 µ𝑔/𝑙

𝑁𝑜𝑚𝑏𝑟𝑒 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟𝑒𝑠 𝑝𝑜𝑢𝑟 𝑙𝑒 𝑠𝑒𝑐𝑡𝑒𝑢𝑟 ℎ𝑦𝑑𝑟𝑜𝑔𝑟𝑝𝑎ℎ𝑖𝑞𝑢𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑟𝑛é   
 

Equation 2: Calcul de la fréquence de dépassement de seuil de concentration pour les eaux continentals pour chaque 
secteur hydrographique  

Le calcul du SF permet l’augmentation du calcul d’impact si l’environnement impacté est sensible. Le 

calcul du SF s’appuie sur une formule basée sur une hypothèse simple (Equation 3) : SF est égal à 1 si 

la fréquence de dépassement de seuil de concentration pour les eaux continentales est égale à 0, SF 

est strictement supérieur à 1 et inférieur ou égal à 2 si la fréquence de dépassement de seuil de 

concentration est différente de 0.  

𝑆𝐹 = 1 + 𝑓𝑠𝑒𝑐𝑡𝑒𝑢𝑟 ℎ𝑦𝑑𝑟𝑜𝑔𝑟𝑎𝑝ℎ𝑖𝑞𝑢𝑒 

Equation 3: Calcul de SF pour l’eau douce SF  

Pour les masses d’eau marine  

De la même façon que pour l’eau douce, il est possible de calculer une fréquence de dépassement 

de seuil de concentration pour les eaux marines. La seule différence réside dans la variation de la 

période productive (Table 4). 
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Zone côtière Période productive 

Atlantique Manche Mars-Octobre 

Méditerranée Toute l’année 

Lagune méditerranéenne Juin-Août 

Table 4: Période productive pour les différentes zones côtières (articles R. 212-10, R. 212-11 and R. 212-18 du code de 
l’environnement) 

Pour déterminer le SF des masses d’eau côtière, deux types de situation se rencontrent. Le premier 

cas est simple et similaire au calcul pour les eaux douces continentales et consiste en la 

considération de l’émission directe seulement dans la zone côtière (Equation 4).  

𝑆𝐹 = 1 + 𝑓𝑐ô𝑡𝑖è𝑟𝑒 

Equation 4: Calcul du SF pour l’eutrophisation marine après une émission directe  

Le second cas concerne les émissions indirecte, le calcul du SF est alors un peu plus compliqué: il 

s’agit des émissions dans le réseau hydrographique continental qui atteint les exutoires marins pour 

y provoquer un impact en termes d’eutrophisation. La revue de littérature relative au phénomène 

d’eutrophisation n’établit pas clairement la relation entre la concentration au lieu d’émission et la 

concentration résultante à l’exutoire marin pour cette même émission. Selon la littérature, le facteur 

clé est principalement le temps de résidence hydraulique mais ce paramètre est difficilement 

estimable et fortement dépendant des paramètres bio-physico-chimiques (Schindler, 2006). Or dans 

l’approche proposée le parti a été pris de ne pas considérer ces paramètres dans le but de construire 

une méthodologie simple et rapide d’évaluation spatialisée de l’impact potentiel d’eutrophisation 

par ACV. Par conséquent, pour considérer l’impact de ces émissions indirectes dans les masses d’eau 

côtière à travers leur parcours dans le réseau hydrographique, la distance hydrographique entre la 

source de l’émission et l’exutoire marin est utilisée (Equation 5). 

𝑆𝐹 = 1 + 𝑓𝑐ô𝑡𝑖è𝑟𝑒 × (1 −
𝑑𝑖𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑒

𝑑𝑖𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑒𝑚𝑎𝑥
) 

Equation 5: Calcul du SF pour l’eutrophisation marine après une émission indirecte  

La distance hydrologique est la distance entre l’exutoire du secteur hydrographique où l’émission 

s’est produite et l’exutoire marin considéré et donc potentiellement impacté. La distance maximale 

correspond à la plus grande distance calculée entre l’exutoire d’un secteur hydrographique et 

l’exutoire marin concerné en France. La forte hypothèse de relation linéaire entre la distance 

parcourue par les nutriments et la fréquence d’eutrophisation associée est posée. Il s’agit d’une 

hypothèse volontairement simplificatrice même s’il semble réaliste de considérer la distance 

séparant source et environnement impacté. Malgré son caractère simpliste en première approche, 

cette méthode permet de calculer une eutrophisation marine spatialisée potentiellement engendrée 

par des émissions indirecte dans le réseau hydrographique continental. Plus la distance parcourue 

par les nutriments dans le réseau hydrographique continental augmente, moins ces mêmes 

nutriments contribuent à l’occurrence de l’eutrophisation marine.  

Parmi les 181 secteurs hydrographiques, 22 (dans le nord et l’est de la France) présentent un 

exutoire côtier extérieur à la France. Pour cette première approche, la fréquence d’eutrophisation 

marine n’a pu être calculée pour ces 22 secteurs hydrographiques. Par conséquent, si le SF est égal à 

0 et le CF pour l’eutrophisation marine pour ces 22 secteurs ne peut  être spatialisé. Ces 22 secteurs 
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hydrographiques contribuent seulement à l’eutrophisation des eaux douces continentales dans 

l’approche développée.  

Représentation sous forme cartographiques des facteurs de sensibilité 

Les SF pour les masses d’eau douce (freshwater eutrophication) s’étalent de 1 à 1,37 (SF=1 signifie 

une non-sensibilité au phénomène d’eutrophisation) et une différence maximum de 37% est 

observée entre les différents secteurs hydrographiques français. Une carte représentant les résultats 

du SF est alors proposée et les zones les plus sensibles sont localisées dans l’ouest le nord de la 

France (Figure 5).  

 

Figure 5: Carte des SF pour l’eutrophisation d’eau douce par secteur hydrographique français 

Les résultats de SF visibles sur cette carte sont cohérents avec les observations sur le terrain et 

notamment pour les secteurs en rouge : le réseau hydrographique de Loire-Bretagne draine une très 

grande quantité de nutriments. Par ailleurs, les barrières de flux d’eau et les altérations hydro-

morphologiques des cours d’eau augmentent significativement le risque d’eutrophisation 

potentielle. Les flux de nutriments sont plus importants près des zones côtières et la présence 

d’eaux stagnantes (lacs d’Aquitaine) entraîne le développement algal.  

Les SF pour les masses d’eau marine (marine eutrophication) s’étalent de 1 à 2 (SF= 2 pour une 

sensibilité anormale au phénomène d’eutrophisation). Ces fortes fréquences d’eutrophisation des 

masses d’eau côtière sont principalement dues à des importants flux de nutriments et le faible 

hydrodynamisme et visible sur une carte représentant les résultats des SF des eaux marines vis-à-vis 

du phénomène d’eutrophisation marin (Figure 6). 

Fresh Water 
Eutrophication 
Sensitivity Factor

1.00

1.01 – 1.02

1.03 – 1.04

1.05 – 1.07

1.08 – 1.11

1.12 – 1.20

1.21 – 1.37
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Figure 6: Carte des SF pour l’eutrophisation marine par secteur côtier 

Les côtes de l’Atlantique et de la Méditerranée reçoivent une quantité significative de nutriments et 

notamment de l’azote provenant du réseau hydrographique continental. Les zones abritées avec un 

hydrodynamisme réduit sont vulnérable au développement de phytoplancton et macro-algue. La 

côte brestoise, la baie d’Arcachon et de Toulon apparaissent en rouge sur cette carte. Cette forte 

sensibilité est cohérente avec l’important développement d’algues dans ces zones visibles depuis 

quelques années.  

La considération de l’élément limitant 

Selon le ratio de Redfield (Redfield et al. 1963) qui propose une relation stœchiométrique entre les 

nutriments (N, P and K) entraînant la production de biomasse algale et la pratique courante en ACV 

pour évaluer l’eutrophisation marine et d’eau douce (Struijs et al., 2008; Gallego et al., 2010; 

Seppala et al., 2004; Hauschild and Potting, 2005), il est possible de déterminer un élément limitant 

parmi les principaux nutriments (N, P) à l’apparition du phénomène d’eutrophisation.  

Barroin (2003) affirme que le phosphore est l’élément limitant pour l’eutrophisation d’eau douce du 

fait de sa faible abondance naturelle. Quand le phosphore est présent en excès relativement à 

l’azote, un développement des cyanobactéries est généralement observé. Le déficient en azote dans 

les cours d’eau est compensé par son importante abondance atmosphérique. Qui plus est l’azote est 

souvent en proportion plus grande que le phosphore dans les cours d’eau. Par conséquent, il est 

supposé, comme il est communément admis dans la communauté scientifique, que le phosphore est 

l’élément limitant à l’eutrophisation des eaux douces.   

Rosenberg et al. (1990) ont étudié le rôle de la quantité de nutriments présente dans Laholm Bay 

(Suisse) en ce qui concerne l’apparition du phénomène d’eutrophisation. Les auteurs ont observé 

que l’impact des flux d’azote prévaut par rapport au phosphore concernant les besoins du 

phytoplancton. Par conséquent, il est supposé  que le phosphore est l’élément limitant pour le 

phénomène d’eutrophisation pour l’embouchure des cours d’eau.  

Cependant, le phénomène de dénitrification observée sur les zones côtières provoque la réduction 

de la concentration en azote. Ce phénomène n’existe pas pour le phosphore. Le manque ou le faible 

taux d’oxygène dans les zones proches des sédiments causent une succession de phénomènes de 

causes nitrification (aérobie) and dénitrification (anaérobie). Par ailleurs, la zone d’anaérobiose 

proche des sédiments montrent une augmentation du processus de bioturbation (transfert de 

nutriments d’un compartiment à un autre par les microorganismes) qui conduit à l’émission de 

phosphore issu des sédiments. Le phénomène d’eutrophisation apparaît comme un processus 

Marine 
eutrophication 
Sensitivity Factor

1.00

1.01 – 1.17

1.18 – 1.25

1.26 – 1.42

1.43 – 1.50

1.51 – 1.83
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s’autoalimentant et alimenté par les transferts d'éléments nutritifs (Rosenberg et al., 1990). Dans ce 

contexte, il est supposé, comme il est communément admis dans la communauté scientifique, que 

l’azote est l’élément limitant pour l’eutrophisation marine. 

Afin de respecter cette réflexion en termes d’élément limitant pour le phénomène d’eutrophisation, 

les CF spatialisés pour les flux azotés sont égaux à 0 pour l’eutrophisation d’eau douce et les CF 

spatialisés pour les flux phosphorés sont égaux à 0 pour l’eutrophisation marine.  

 

Application à l’ACV d’une filière de méthanisation territoriale 

Comparaison de résultats d’impact spatialisés et non spatialisés pour l’eutrophisation  

Pour comparer les deux méthodes, les calculs de l’impact eutrophisation spatialisé et non spatialisé 

ont été réalisés sur la filière de méthanisation modélisée sur le territoire de la Carène (44) dans le 

cadre de la thèse de Faustine Laurent. Cette filière comprend la collecte des substrats, la digestion 

anaérobie, la valorisation du biogaz et la valorisation du digestat.  

 

Figure 7 : Impacts générés au premier plan du scénario Métha, par poste d’émission (Laurent, 2015) 

La valorisation du digestat est une des étapes du cycle de vie la plus contributrice dans le 

phénomène d’eutrophisation (Figure 7) par l’émission de substances eutrophisantes (Table 5). 
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Process Substances eutrophisantes émises 

Compostage 
Ammoniac 

Protoxyde d'azote 

Epandage compost 

Phosphate 

Nitrate 

Ammoniac 

Protoxyde d'azote 

Stockage du digestat 
Ammoniac 

Protoxyde d'azote 

Epandage digestat 

Phosphate 

Nitrate 

Ammoniac 

Protoxyde d'azote 

Table 5: Substances émises pour les étapes de valorisation du digestat 

Un des premiers objectifs est de faire la distinction entre l’eutrophisation des eaux superficielles et 

l’eutrophisation marine (Figure 8). Cette distinction n’est pas possible avec la méthode CML-IA mais 

existe dans la méthode Recipe par contre dans cette dernière la spatialisation de l’impact n’est pas 

possible.  

 

Figure 8: Comparaison des résultats obtenus avec la méthode CML-IA et la méthode spatialisée développée 

Les résultats révèlent que les émissions produites par l’étape de valorisation du digestat participent 

essentiellement à l’eutrophisation marine. Le territoire de la Carène est localisé sur un secteur 

côtier, dont la fréquence d’eutrophisation de l’exutoire maritime est importante (0,63). De plus, les 

principales émissions recensées sont des flux azotés, éléments limitants de l’eutrophisation marine. 
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Les étapes participant le plus à l’impact eutrophisation sont le compostage et l’épandage du 

compost. Avec la méthode non spatialisée, le compostage et l’épandage du compost représentent 

respectivement 57% et 36% de l’impact calculé et 68% et 32% avec la méthode spatialisée. 

Additionner l’impact eutrophisation marine spatialisé et l’impact eutrophisation des eaux 

superficielles spatialisé apparaît alors comme une erreur puisqu’elles ne sont pas construites à partir 

des mêmes données. L’implantation de la filière de méthanisation sur la Carène s’est faite sur un 

territoire identifié comme sensible pour les deux formes d’eutrophisation. La gestion des nutriments 

est un enjeu crucial dans le but de contenir l’amplification du phénomène. Dès lors, la question de la 

gestion du digestat via son éventuel post-traitement par compostage et son épandage constitue les 

éléments suivants que nous avons étudiés.   

Utilisation de la spatialisation des résultats d’impacts pour identifier des leviers d’amélioration  

Le compostage a été identifié comme l’étape du cycle de vie engendrant le plus d’émissions de 

substances azotées. Afin de diminuer l’impact lié au post-traitement, différents leviers peuvent être 

explorés : délocalisation de l’étape de compostage dans un territoire moins sensible, de contrôler et 

atténuer les émissions au compostage, exporter le compost dans un territoire moins sensible, 

supprimer cette étape de post-traitement par compostage. La délocalisation du compostage n’est ni 

réaliste ni pertinente vis-à-vis de l’implantation et la logistique territoriale d’une filière de 

méthanisation. Le contrôle et l’atténuation des émissions sont des solutions possibles 

techniquement mais contraignent à mettre sous bâtiment cette étape de compostage afin d’en 

traiter l’ait vicié. Par ailleurs, les performances de captage et de traitement de l’air vicié ont des 

performances largement améliorables. Le troisième levier consistant à exporter le compost vers un 

territoire moins sensible est tout à fait envisageable et peut se révéler d’autant plus pertinent si le 

territoire de destination est en déficit de matière organique et/ou de nutriments. Le dernier levier 

est de supprimer cette étape de compostage soit en épandant directement soit en choisissant une 

autre stratégie de post-traitement qui pourrait être plus gourmande en énergie que ne l’est le 

compostage mais qui permettrait d’exporter le digestat post-traité. 

Suppression de l’étape de post-traitement par compostage 

La comparaison des scénarios avec compostage et sans compostage (épandage direct de l’ensemble 

du digestat) est réalisée sur le territoire de la Carène. 449 tonnes de digestat sont valorisées, dont 

13% par épandage direct et 87% envoyées en compostage. Aucune différence substantielle 

n’apparaît entre le scénario avec un post-traitement de type compostage et le scénario sans post-

traitement (Figure 9). Ces résultats similaires s’expliquent par le fait que seules les émissions de 

substances phosphorées sont impliquées dans le phénomène d’eutrophisation des eaux 

superficielles. Ces émissions sont observées au moment de l’épandage du compost et du digestat, le 

compostage n’agissant alors pas sur le phosphore. 
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Figure 9: Résultats d'impact eutrophisation des eaux superficielles spatialisé avec et sans post-traitement 

Une différence significative est observée pour l’impact eutrophisation marine (Figure 10). Les 

émissions liées au stockage du digestat puis son épandage sont estimées à 11 kg d’équivalent 

phosphate. En comparaison, les émissions liées au scénario avec compostage sont estimées à 24 kg 

d’équivalent phosphate, soit plus de deux fois l’impact estimé par l’épandage de l’ensemble du 

digestat sur le territoire de la Carène. Ce résultat s’explique par une production supérieure 

d’ammoniac et de protoxyde d’azote, libérés dans l’air au moment du compostage. Cette 

volatilisation est permise par la minéralisation de l’azote durant la digestion anaérobie précédant le 

compostage.  

 

Figure 10: Résultats d'impact eutrophisation des eaux marines spatialisé avec et sans post-traitement 

Finalement, la suppression de l’étape de post-traitement par compostage permet de diminuer 

uniquement l’impact sur l’eutrophisation marine. Il est à noter que sans post-traitement le digestat 

ne peut pas être exporté et les impacts évités par la suppression du compostage se reporteront via 

la mise en place d’u autre post-traitement afin de conserver cette possibilité d’export du digestat. 

Les solutions alternatives au compostage sont le plus souvent énergivores et donc créant en plus des 

émissions des impacts sur la consommation de ressources. 

Dès lors, l’épandage du compost étant la deuxième étape la plus impactante, nous avons testé son 

export et son épandage dans des territoires moins sensibles que celui de la Carene. 
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Export du compost dans des territoires moins sensibles à l’eutrophisation et représentation 

cartographique des résultats 

L’application d’un post-traitement comme le compostage en sortie de digesteur, suivie de son 

exportation illustre la considération d’un surplus de fertilisation sur un territoire et la volonté 

d’indépendance en matière fertilisante à l’échelle nationale. Dans les scénarios avec export, 13% du 

digestat est épandu sur la ferme d’un exploitant pour répondre à ses besoins en fertilisation et 87% 

est envoyé en compostage puis exporté sur un autre territoire (Figure 11).  

 

Figure 11: Résultats d'impact eutrophisation des eaux superficielles spatialisé selon le scénario d'exportation 

Le secteur hydrographique dans lequel se situe le territoire de la Carène (M8) a été identifié comme 

fortement sensible avec une fréquence d’eutrophisation observée des eaux superficielles de 31%, 

sur la période productive. Les émissions liées à l’épandage du digestat et du compost sont estimées 

à 1,6 kg d’équivalent phosphate pour un scénario sans export. L’export du compost dans un secteur 

en amont (secteur K6 : « export upstream catchment ») ou dans un secteur situé dans un autre 

bassin administratif (secteur H2 : « export other region ») montre une diminution de 18% de l’impact 

eutrophisation des eaux superficielles.  

L’exutoire maritime des secteurs M8 et K6 est l’embouchure de la Loire et  l’embouchure de la Seine 

pour le secteur H2. Les fréquences d’eutrophisation déterminées pour ces masses d’eau marine sont 

respectivement de 63% et 25% pour la période productive. L’export du compost vers un secteur 

amont permet de réduire l’impact eutrophisation marine de la filière de méthanisation de 4% contre 

10% vers le secteur situé dans le bassin parisien (Figure 12).  
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Figure 12: Résultats d'impact eutrophisation marine spatialisé selon le scénario d'exportation 

Les secteurs K6 et H2 sont respectivement situés à 206 et 295 km de leur exutoire maritime. 

L’intégration de la distance comme facteur d’atténuation de l’eutrophisation marine influence 

légèrement le résultat de l’impact. Effectivement, du fait que la part importante de la charge 

environnementale soit liée au processus de compostage, l’export, bien qu’il pèse en partie sur le 

résultat ne permet pas de diminuer significativement l’impact eutrophisation marine global de la 

filière.  

Impact Sans export Export en amont Export autre bassin 

Eutrophisation des eaux 

superficielles  

(kg eq phosphate) 

(M8) 24,2 

(M8) 0,2 (M8) 0,2 

(K6) 1,1 (H2) 1,1 

Eutrophisation marine 

(kg eq phosphate) 
(M8) 1,6 23,3 

(M8) 16,4 

(H2) 5,5 

Table 6: Résultats d'impact eutrophisation selon le scénario étudié 

L’ACV est un outil d’aide à la décision, par la comparaison des impacts calculés de plusieurs 

scénarios. La représentation cartographique doit satisfaire cet enjeu : faciliter la visualisation des 

impacts de scénarios différents sur une même carte afin d’aider les décideurs dans leur choix. 

Une première carte représente la répartition spatiale des impacts eutrophisation marine et 

eutrophisation des eaux superficielles sous formes d’histogrammes pour les étapes du cycle de vie 

post-traitement et/ou épandage selon les scénarios (Figure 13).  
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Figure 13: Représentation cartographique de la répartition spatiale des impacts selon le scénario étudié 

Une deuxième représentation est proposée avec comme objectif la visualisation des impacts 

d’épandage uniquement afin de montrer dans quelle région, les impacts potentiels seront les plus 

sévères (Figure 14).  

  

Figure 14: Réprésentation cartographique des résultats d'impact eutrophisation des eaux superficielles (a) et marines (b) 
pour l'étape d’épandage 

Pour l’eutrophisation des eaux superficielles, l’export vers un secteur hydrographique moins sensible 

montre des résultats similaires. Cette représentation laisse apparaître que l’épandage du compost 

dans le secteur de la Carène a un impact plus fort sur l’eutrophisation des eaux superficielles (Figure 

14(a)) que dans les deux autres secteurs sélectionnés. Pour l’eutrophisation marine (Figure 14(b)), 

l’enjeu a été de présenter sur une même carte le scénario de référence et le scénario d’export en 

amont en sachant que l’impact se fait dans la même masse d’eau côtière. Le trajet des nutriments 

est représenté par les deux fleuves. Afin de diminuer l’impact eutrophisation marine, la stratégie 

d’exportation du compost dans le bassin parisien apparaît comme une solution potentielle.  
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