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1. Contexte et objectifs

Les matiéres organiques épandues sur les sols en agriculture présentent une diversité importante liée a
leur origine, a leur nature, ainsi qu’aux procédés de transformation des produits agricoles ou de
traitement avant épandage. Hormis le retour des résidus végétaux sur les parcelles, qui constituent le
gisement le plus important de matiéres organiques fraiches, les matiéres organiques épandues sont des
effluents des filieres agricoles et agro-alimentaires : effluents d’élevage (brut, traité, composté ou co-
composté avec d’autres produits) et effluents provenant des industries agro-alimentaires (féculerie,
amidonnerie, sucrerie, conserverie, laiterie, distillerie...). Viennent également s’ajouter les effluents
urbains (boues de station issues de I’épuration des eaux urbaines, fraction fermentescible compostée
des ordures ménageres, déchets verts compostés ou co-compostés...). Ces divers déchets ou effluents
se présentent sous des formes physiques tres diverses (liquides, matiéres en suspension, pateuses,
solides) et sont généralement trés hétérogénes. Cette hétérogénéité s’observe non seulement entre les
différents effluents, mais aussi en fonction de la période de collecte de I’effluent pour une méme
filiére de production, que ce soit pour les effluents d’élevage, dont la composition est influencée par le
stockage ou le changement de régime alimentaire, ou pour les effluents issus des usines agro-
alimentaires, des stations d’épuration ou des installations de traitement de déchets, dont la composition
est influencée par le type et la nature des produits traités, mais aussi par les procédés de production et
de traitement, et par le stockage. Cette hétérogénéité distingue ces produits organiques des matiéres
fertilisantes normalisées ou homologuées, celles-ci étant des produits certifiés homogeénes, stables en
composition et en production, réputés efficaces et présentant toute garantie d'innocuité. Par ailleurs,
cette variabilité explique le manque de références sur le devenir de I’azote aprées épandage d’un certain
nombre de déchets et effluents, et la difficulté de proposer des outils de prédiction ou d’aide a la
décision génériques. Ce manque est d’ailleurs confirmé par la demande renouvelée des professionnels
agricoles et les producteurs de déchets de pouvoir disposer de données sur la valeur fertilisante, malgré
les nombreuses études antérieures. Enfin, les outils nécessaires dans le cadre de I’utilisation rationnelle
des déchets et effluents en agriculture doivent permettre de concilier valorisation agricole et limitation
des impacts environnementaux. Concernant I’azote, il s’agit d’utiliser au mieux celui apporté par
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I’azote des déchets épandus peut étre présente sous forme ammoniacale rapidement rendue disponible
aprés nitrification, voire sous forme nitrique dans certains composts. L’azote organique contenu dans
les effluents est quant a lui rendu disponible apres dégradation des produits (minéralisation) selon des
dynamiques trés variables. La part de I’azote organique qui n’est pas minéralisée est incorporée dans
la matiére organique du sol et contribue ainsi au stockage de matiéres organiques dans les sols.
Toutefois, il existe des processus de pertes d’azote du sol vers I’atmosphére ou les eaux souterraines
qui peuvent réduire la valeur fertilisante des effluents et induire des biais dans les bilans azotés des
cultures. Ainsi, une partie de I’azote ammoniacal est susceptible d’étre volatilisée, cet ammoniac étant
responsable d’une pollution atmosphérique : apres dépét, il est impliqué dans I’acidification des sols,
le dépérissement forestier et I’eutrophisation des eaux de surface. Bien que les études sur la
volatilisation d’ammoniac a partir d’engrais minéraux soient nombreuses et qu’elles se multiplient sur
les déchets animaux liquides, il n’y en a que trés peu sur les déchets urbains ou agro-industriels. Les
références existantes montrent que les applications de boues résiduaires de station d’épuration ou
industrielles ont conduit a des pertes substantielles d’azote par volatilisation (quelques dizaines de kg
par hectare) (Ryan et Keeney, 1975 ; Adamsen et Sabey, 1987 ; Génermont et al., 1999) et néanmoins
trés variables en fonction des conditions de sol et de climat, des caractéristiques des effluents
(composition, caractéristiques physiques...) et des techniques culturales (conditions d’épandage,
travail du sol...). Les pertes d’azote par dénitrification et au cours de la nitrification sont généralement
moins importantes quantitativement (quelques kg par hectare), méme si elles ne doivent pas toujours
étre négligées dans les bilans. Elles peuvent conduire au dégagement de protoxyde d’azote (N,O) dans
I’atmosphere, gaz a effet de serre dont le potentiel de réchauffement atmosphérique est de 210 fois
supérieur a celui du CO, sur une base massique (IPPC, 1996). Enfin, pendant les périodes de drainage,
I’azote nitrique, provenant de la nitrification de I’ammonium présent dans les effluents ou produit par
minéralisation de I’azote organique des effluents, peut étre entrainé dans les eaux par lixiviation.

EAU

L’objectif cognitif des études que nous avons menées, dans le cadre du programme AGREDE, a été de
quantifier et caractériser la disponibilité en azote des effluents aprés épandage au champ, avec en
particulier la quantification des pertes d’azote et I’identification des processus a I’origine de ces pertes.
L’objectif finalisé de ces études est la production d’outils de prédiction ou d’aide a la décision
génériques conciliant valorisation agricole et limitation des impacts environnementaux. Dans ce cadre,
les particularités du travail expérimental que nous avons conduit ont été de :
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- prendre en compte une gamme relativement large de produits organiques, incluant des effluents
urbains, agro-industriels et des effluents d’élevage ;

- focaliser les études sur I’effet de la nature et des caractéristiques des produits (composition chimique
et biochimique, caractéristiques physiques) sur I’intensité et la dynamique des processus impliqués au
cours de leur transformation dans le sol.

Dans cet article nous présentons quelques aspects significatifs du travail engagé au cours de ce
programme.

2. Approches expérimentales

Le travail a été réalisé suivant une approche intégrée (Nicolardot et al., 1998) reposant sur des études
en conditions controlées, des essais au champ et la modélisation. Les études en conditions contrélées
permettent d’étudier I’effet des différents facteurs sur les processus de transformation, d’établir les lois
d’action de ces facteurs, et de mettre au point et paramétrer des modeles prédictifs. Les études au
champ, quant a elles, permettent de quantifier les processus et flux in situ et de valider les concepts et
les modeles prédictifs basés, le plus souvent, sur des résultats de laboratoire.

Les cinétiques de minéralisation potentielle du carbone et de I’azote de I’ensemble des effluents ont
été tout d’abord étudiées au cours d’incubations de sol en conditions contrdlées. Cette approche, qui
permet de caractériser et de différencier le comportement de différents produits organiques (Cheneby
et al., 1992), est en cours de normalisation pour caractériser les amendements organiques. C’est une
méthode dont les résultats peuvent étre reliés aux données de minéralisation nette mesurée sur le
terrain grace a I’utilisation d’une échelle de temps exprimée en « jours normalisés » qui prend en
compte les lois d’action de la température et de I’humidité sur les processus biologiques (Recous,
1995 ; Rodrigo et al., 1997). Ce calcul permet de transformer les flux de minéralisation observés au
champ avec des températures et humidités du sol variables en flux ramenés a une humidité et une
température constantes, dites de référence, ou I’inverse. Par ailleurs, les effluents ont été caractérisés
au moyen d’analyses chimiques ou biochimiques afin d’expliquer leur dynamique de minéralisation
étudiée en conditions contrdlées. La matieére organique des effluents a été ainsi caractérisée en
utilisant : a) la méthode de fractionnement proposée initialement par Van Soest et Wine (1967) pour
obtenir les composants pariétaux des tissus végétaux (solubles, hémicelluloses, cellulose, lignine) et
adaptée pour définir I’indice de stabilité biologique (Linéres et Djakovitch, 1993) des amendements
organiques (méthode en cours de normalisation), b) une méthode utilisée dans le domaine de la
caractérisation des engrais organiques de syntheése (AFNOR, 1988) qui définit des fractions solubles a
I’eau a différentes températures, enfin c¢) une adaptation (Madelenat, 1999) de la méthode de
fractionnement acide proposée par Bremner (1965) pour caractériser les différentes formes d’azote
dans la matiére organique du sol.

La dynamique de I’azote a été suivie au champ, en sol de craie (Boult-sur-Suippe, Marne), aprés
I’épandage de 6 effluents choisis d’apres leur comportement en conditions controlées, leur
composition, leur nature et origine : boue liquide de sucrerie-distillerie, boue pateuse de distillerie,
boue péteuse urbaine, eau d’usine de déshydratation de luzerne, effluent de distillerie et eau terreuse
de sucrerie. L’azote minéral a été mesuré périodiquement dans le profil de sol de parcelles maintenues
sans culture, la minéralisation de I’azote organique du sol et des effluents et le lessivage de I’azote
nitrique étant ensuite calculés au moyen du modéle LIXIM! (Mary et al., 1999) qui avait déja été
utilisé pour calculer la minéralisation de I’azote organique d’effluents agro-industriels (Mary et al.,

! Lixiviation et minéralisation.
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1995 ; Robert et al., 1998). Par ailleurs, les émissions d’ammoniac ont été mesurées au moyen de
tunnels de ventilation pendant 10 jours aprés I’apport, les variables climatiques et micro-
météorologiques étant suivies a un pas de temps horaire et I’évolution des propriétés chimiques du
systéme sol-effluent caractérisée. Cette méthode (Lockyer, 1984 ; Loubet et al., 1999a ; 1999b) est la
mieux adaptée pour la comparaison au champ de plusieurs types d’effluents ou de diverses conditions
agro-pédo-climatiques. Par ailleurs, des mesures d’activité de dénitrification ont été effectuées, au
laboratoire & 20°C, en utilisant la méthode des cylindres de sol non remanié avec recirculation des gaz
(Tiedje et al., 1989), couplée a la technique d’inhibition de la réduction du N,O en N, par I’acétyléne
(Yoshinari et al., 1976), soit en conditions d’humidité, de teneurs en nitrates et de carbone du terrain
(denitrification réelle), soit en conditions non limitantes en nitrates et de teneur en eau correspondant a
la capacité au champ (dénitrification amplifiée). Les émissions de N,O ont été mesurées in situ par la
méthode des chambres statiques au sol (Hénault et al., 1998). Enfin, le modéle NEMIS (Hénault et al.,
2000) a été utilisé pour évaluer I’effet limitant de différents paramétres du sol sur I’activité de
dénitrification du sol.

3. Qualité des effluents, décomposition dans le sol et disponibilité de I’azote

L’étude de I’ensemble des produits met en évidence une composition physico-chimique extrémement
variable : teneurs en carbone et en azote, teneur en azote ammoniacal, pH, matiéres en suspension
pour les liquides (fig. 2, ci-dessous). Par exemple, alors que le rapport C/N varie peu entre composts
(11 a 16), il est beaucoup plus variable pour les fumiers (10 a 27), les valeurs les plus élevées étant
mesurées pour les fumiers les plus frais. Le fractionnement de la matiere organique de ces effluents a
I’aide de différentes méthodes montre également une grande diversité de résistance des formes azotées
et carbonées a I’attaque chimique ou a la solubilisation. Par exemple, pour les boues de station
d’épuration, la majeure partie du carbone et de I’azote est présente dans la fraction soluble obtenue par
la méthode Van Soest alors, que pour les fumiers, c’est la fraction équivalent (hémicelluloses +

boues de station d'épuration effluents liquides
600 ° o
450 | * 200
300 | ||
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f LJ - i o - % . +
0 ” M 0 - N
., azote carbone carbone rapport + azote carbone carbone rapport
N-NH, . L . N-NH, . L .
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Figure 2. Variabilité des teneurs en carbone et azote des boues de station d’épuration
et des effluents agro-industriels
En ordonnée : (a) g/kg de matiére seche ; (b) g/l
Le trait a I'intérieur de la boite correspond a la médiane, la limite supérieure et inférieure de la boite au 10e et 90e quintiles,
les barres d’erreur aux 5° et 95° quintiles, les symboles aux données en dehors des 5° et 95° quintiles
(source INRA Reims).
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L’effet de [I’apport d’effluent sur Ia (source : INRA Quimper)

dynamique de I’azote minéral du sol se

traduit soit par une organisation nette de

I’azote minéral du sol dont la durée varie selon les produits, soit par une minéralisation nette dont
I’intensité est plus ou moins variable (fig. 5, ci-aprés). Ainsi la minéralisation de I’azote organique des
composts est généralement faible et varie peu entre produits, alors que la variabilité est plus forte entre
fumiers. Cette variabilité de comportement est également mise en évidence pour d’autres types
d’effluents (boues, effluents issus de différentes filiéres agro-industrielles...).

boues de station d'épuration effluents d'élevage

fumiers de
bovins

fumier de poules

fiere de porcs

composts

0 25 50 75 100 125 150 175 0 50 100 150 200
(a) (b)

Figure 4. Dégradation du carbone organique des boues de station d’épuration et des effluents d’élevage exprimée en % du
carbone organique contenu dans les déchets
En abscisse : nombre de jours d'incubation (a 28°C pour a, a 15°C pour b) ; en ordonnée (a et b) : % de carbone organique.
(source : INRA Reims et INRA Quimper)
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Figure 5. Effet net de I'apport de boues de station d’épuration et d’effluents d’'élevage sur la dynamique de I'azote

du sol

Les valeurs positives indiquent une fourniture d’azote par les effluents (minéralisation), des valeurs négatives une organisation
de I'azote minéral du sol.
En abcisse : nombre de jours d'incubation (a 28°C pour a, a 15°C pour b) ; en ordonnée (a et b) : % d'azote organique.
(source : INRA Reims et INRA Quimper)

L’analyse des relations entre les caractéristiques des effluents et leur comportement au cours
d’incubation en conditions contr6lées montre que les caractéristiques ou la nature des matiéres
organiques des effluents déterminent leur évolution dans le sol. Alors que, pour les boues, la
minéralisation du carbone est peu corrélée aux formes de carbone mises en évidence par les différentes

méthodes utilisées, la dégradation du carbone
des effluents liquides est, quant a elle, reliée
aux formes solubles de carbone (carbone
présent dans la phase liquide, par exemple).
Pour les effluents d’élevage, les taux de
minéralisation du carbone organique sont
fortement corrélés a la teneur de la fraction
équivalent (cellulose + hémicelluloses). En
effet, les taux de minéralisation du carbone
les plus élevés sont mesurés avec les fumiers
frais, contenant une forte proportion de paille,
tandis que les composts se caractérisent par
de faibles taux de minéralisation due a la
forte diminution de la fraction équivalent
(cellulose + hémicelluloses) liée a la dé-
composition de ces composés lors du
compostage. L’effet de I’apport des effluents
sur la dynamique de I’azote minéral du sol
(organisation/minéralisation) est, quant a lui,
généralement bien relié au rapport azote
organique/carbone organique des produits
(fig. 6, ci-contre). Toutefois ce critére global
n’est souvent pas suffisant pour expliquer la
variabilité des comportements et la dyna-
mique de fourniture car la disponibilité de
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Figure 6. Relations entre le rapport N organique/C
organique des boues de station d’épuration et la
minéralisation de I'azote organique des boues
mesurées pendant 112 jours d’incubation en conditions
controlées a 28°C
En abscisse : rapport N organique/C organique ; en
ordonnées : g d'azote minéralisée/kg de carbone organique
apporté.

(source : INRA Reims)
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I’azote est également influencée par la nature des matiéres organiques contenues dans les effluents.
Ainsi pour les boues de station d’épuration et les effluents agro-industriels, la minéralisation de I’azote
est également reliée au carbone ou I’azote organique contenus dans des formes solubles définies par
les différentes méthodes utilisées (fractionnement acide ou méthode van Soest).

4. Devenir des effluents apres épandage et flux d’azote impliqués

Le suivi au champ de la dynamique de
I’azote aprés épandage des effluents montre 100 -
que les formes d’azote apportées par les
effluents sont trés rapidement engagées g J ., """
dans des processus de transformation. '
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Le suivi de la volatilisation de I’ammoniac 60 4
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pour la boue pateuse de distillerie) qui
contribuent a la majorité des pertes, du fait
des conditions climatiques favorables aux
émissions (temps sec et chaud) et qui sont a
I’origine des différences entre effluents
(fig. 7, ci-contre). Sauf dans le cas de

BLD:pH=7,8

20 o

EL:pH=6,3

Figure 7. Volatilisation d’ammoniac pour les effluents épandus

I’effluent de distillerie, pour laquelle la
quantité d’azote ammoniacal est négli-
geable, les pertes d’azote par volatilisation
d’ammoniac ont été fortes, comprises entre
10 et prés de 40 kg/ha d'azote, ce qui cor-
respond a 20-80% de I’azote ammoniacal

sur la parcelle de Boult-sur-Suippe en aodt 2000, les effluents
étant non enfouis
BPD : boue pateuse de distillerie ; BU : boue pateuse urbaine ;
BLD : boue liquide de sucrerie/distillerie ; EL : eau d'usine de
déshydratation de luzerne.
En abscisse : nombre de jours aprés apport ; en ordonnée : % d’'N-
NH; apporté.
(source : Farrugia, 2001)

apporté pour la totalité de la période étu-

diée. Ces différences semblent essentiel-

lement dues au pH initial de I’effluent, avec des pertes d’autant plus élevées que le pH est élevé. Dans
le cas de la boue pateuse de distillerie, la dynamique tres progressive de volatilisation d’ammoniac est
a mettre en paralléle avec son fort potentiel de minéralisation mis en évidence lors des incubations en
conditions contrdlées, la volatilisation n’étant pas terminée lorsque le suivi a été arrété. Ce résultat est
original car aucune dynamique comparable n’a jamais été observée pour les autres types d’effluents.
Par ailleurs, le sol n’ayant pas eu d’apport d’effluent et n’ayant pas subi de travail du sol (sol de craie,
pH 8,0) a également émis de I’ammoniac, de maniére non négligeable, les émissions ayant atteint
ponctuellement un ou plusieurs kg/ha/j d'azote. Pour les parcelles expérimentales destinées au suivi de
la dynamique de I’azote minéral du sol, les effluents ont été enfouis moins d’une demi-journée aprés
I’épandage ; si on fait I’hypothése que les émissions ont été complétement arrétées par
I’enfouissement, ce qui n’est généralement pas le cas, les pertes restent loin d’étre négligeables : 5 a
60% de I’azote ammoniacal apporté selon les effluents.

Les vitesses de dénitrification mesurées au laboratoire sur des échantillons de sol maintenus dans les
conditions de structure, d’humidité et de teneurs en azote minéral du champ ont varié entre O et
100 g/halj d'azote et ont été supérieures sur les sols ayant recu des effluents par rapport & celui sans
apport (fig. 8, ci-aprés). L apport d’eau et de nitrates sur ces échantillons permet d’augmenter leur
vitesse de dénitrification (dénitrification amplifiée), celle-ci restant significativement plus importante
sur les échantillons de sol issus des traitements avec épandage par rapport au témoin. L’analyse de la



22

régulation du fonctionnement de la dénitri-
fication par les facteurs du milieu a I’aide du
modele NEMIS suggére qu’au champ, I’humi-
dité ainsi que la teneur en nitrates du sol,
relativement faibles, ont largement limité le
fonctionnement de la dénitrification dans le sol
au cours de la période expérimentale. De
méme, les émissions de N,O mesurées in situ
sont restées faibles, les flux étant inférieurs a
5 g/ha/j de N-N,O, limitées par I’humidité, la
teneur en nitrates et la température du sol, peu
favorables au fonctionnement du processus de
dénitrification les jours de mesure. Ces mesures
n’ont, par ailleurs, pas permis de mettre en
évidence des différences significatives sur
I’intensité des émissions de N,O entre les
différents traitements étudiés (fig. 9, ci-des-
sous).

Le suivi des stocks d’azote minéral du sol a mis
en évidence des différences d’évolution
relativement importantes entre les différents
effluents. Le calcul de I’effet de I’apport
d’effluent sur la dynamique de I’azote minéral
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Figure 8. Vitesses moyennes de dénitrification réelle et

amplifiée (aprés apport d’eau et de nitrates) mesurées au

laboratoire a 20°C sur des échantillons non remaniés
prélevés au champ

Témoin : sol sans apport ; BU : boue pateuse urbaine ; ED :

effluent de distillerie ; ES : eau terreuse de sucrerie.
En abscisse : dates de prélevement apres apport en ao(t
2000 ; en ordonnée : g(N.O + Ny) - N/ha/jour.
(source : Prétet, 2001)

du sol avec le modele LIXIM (fig. 10, ci-aprés) montre que I’épandage des 2 effluents bruts entraine
une organisation nette d’azote : I’effluent de distillerie induit une organisation nette initiale puis une
reminéralisation au bout de quelques mois, et fournit donc de I’azote minéral au sol ; I’eau d’usine de
déshydratation de luzerne induit quant & elle une organisation nette de I’azote minéral du sol tout au
long de I’essai mais cela représente des quantités trés faibles car cet effluent est trés peu chargé. L’eau
terreuse de sucrerie libére trés peu d’azote minéral, ce qui confirme de précédentes études (5% de
I’azote organique apporté). Pour les autres effluents, la minéralisation nette de I’azote représente 40 a
70% de I’azote organique apporté selon le produit, cette minéralisation s’effectuant sur plusieurs mois.

Par ailleurs, la comparaison

des cinétigues de  mi-
néralisation  mesurées en
conditions contrblées et cal-
culées au champ avec LIXIM 8
montre des écarts pour tous

les traitements (fig. 11, ci- 6
aprés). Cela est d’autant plus
vrai pour les effluents qui 4
induisent une immobilisation
nette en incubation alors
qu’au champ une minérali- 0
sation nette est observée. La
correction  des  résultats
obtenus au champ par le seul
facteur climatique (tempéra-
ture et humidité du sol) ne
semble donc pas suffisante
pour transposer ces résultats

BU

apport des effluents

témoin B ED ES
i U []

bod

01/09/00 21/09/00 10/10/00 26/10/00 25/01/01 29/03/01 19/04/01

Figure 9. Vitesses moyennes d’émission de N,O mesurées in situ
Témoin : sol sans apport ; BU : boue pateuse urbaine ; ED : effluent de distillerie ; ES :
eau terreuse de sucrerie ; les fléeches indiquent les épandages.
En abscisse : dates de prélévement aprés apport en ao(t 2000 ;

en ordonnée : g(N,O + N) - N/ha/jour.
(source : Prétet, 2001)



Dossier de I'environnement de I'INRA n°25 23

en conditions controlées et =&— cau de déshydratation de luzerne =8 boue liquide de distillerie

inver_sgment. En réa"_té:: les =7 effluent de distillerie =& Eau terreuse de sucrerie
conditions de décomposition au -~ houe pateuse de distillerie =O= Boue pateuse urbaine
champ et en conditions contrd- 80

lées sont trées différentes et
peuvent expliquer cette ab-
sence de correspondance : état 40
de siccité des produits, hété-

o 20
rogénéité, répartition dans le
sol, granulométrie, disponibi- 0 0%
lit¢ en azote minéral du sol... 20

Une autre hypothése plausible
est la variabilité des effets de la
température et de I’humidité -60
sur la décomposition de ma-
tieres organiques de natures
différentes, I’utilisation d’un 100 ~
facteur de correction clima-
tigue unique n’étant alors pas

suffisant. Figure 10. Minéralisation cumulée calculée par le modeéle LIXIM de I'azote
organique des effluents étudiés sur la plateforme de Boult-sur-Suippe

(Marne)
Une valeur positive indique une minéralisation nette de I'azote organique des
effluents, une valeur négative traduit une organisation nette de I'azote minéral

du sol.

En abscisse : nombre de jours a 15°C ;
en ordonnée : % d'azote organique apporté.
(source : INRA Reims)

boue liquide de distillerie boue pateuse urbaine

80 - incubation
champ

incubation

0 100 200 300 400 0 100 200 300 400

Figure 11. Comparaison des cinétiques de minéralisation de I'azote organique de 2 des effluents en utilisant une méme
base de temps exprimée en jours normalisés a 15°C
Incubation : cinétique obtenue en conditions contrdlées ; champ : minéralisation cumulée obtenue par calcul apres simulation
par le modele LIXIM de I'évolution des profils d’azote minéral mesurés au champ.
En abscisse : nombre de jours d'incubation ; en ordonnée : kg d'azote par hectare.
(source INRA Reims)
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5. Conclusions et perspectives

L’étude d’un large échantillonnage d’effluents d’élevage, agro-industriels et urbains a mis en évidence
une variabilité tres importante de leurs caractéristiques physico-chimiques et biochimiques, de leur
biodégradation dans le sol et de la fourniture d’azote qui en résulte. Cette étude montre qu’il est
difficile d’établir des relations générales reliant les caractéristiques des produits et leur comportement.
Ce travail devrait en fait permettre d’élaborer une typologie des produits fondée a la fois sur les
caractéristiques chimiques et biochimiques des produits ainsi que sur leur comportement étudié au
cours d’incubation, par exemple. 1l sera alors plus facile d’établir des relations entre la biodisponibilité
de I’azote et des critéres analytiques facilement mesurables (rapport C/N, par exemple) et, par
conséquent, de paramétrer des outils de simulation tels que STICS? (Nicolardot et al., 2001) ou des
outils d’aide a la décision (AZOFERT?, Machet et al., 2001). Notre étude montre également I’intérét
de mettre en ceuvre des méthodes de caractérisation biochimique afin d’expliciter la dynamique de
décomposition de ces produits dans le sol. Ces caractéristiques biochimiques peuvent ensuite étre
utilisées dans des modéles dynamiques pour décrire les biotransformations du carbone et de I’azote
dans le sol tel que CANTIS* (Garnier et al., 2001). Toutefois, certaines méthodes de fractionnement
utilisées dans notre étude sont inadaptées pour rendre compte des relations entre nature des matiéres
organiques et décomposition pour certains types d’effluents (extraction & I’eau a différentes
températures pour I’ensemble des produits organiques, méthode Van Soest pour les boues de station
d’épuration). Il est donc nécessaire de poursuivre le travail de caractérisation déja engagé, notamment
pour mieux appréhender la fraction dite « soluble », définie par rapport aux différentes méthodes
utilisées, et qui représente une grande partie du carbone et de I’azote organique des effluents. Cette
fraction, qui est fortement en relation avec la décomposition, recouvre des composés organiques plus
ou moins biodégradables, dont I’importance et la nature varient selon les produits et les procédés de
traitement appliqués.

La mise en place d’une plate-forme expérimentale au champ a permis de comparer dans les mémes
conditions pédoclimatiques les flux d’azote impliqués lors de la décomposition de divers effluents
choisis pour leur comportement type. Les émissions d’ammoniac sont importantes apres épandage
d’effluents agro-industriels choisis pour leur forte teneur en azote ammoniacal ; elles peuvent
représenter des quantités élevées que I’on ne peut négliger ni dans le cadre de la fertilisation raisonnée,
ni dans celui de I’estimation de la pollution atmosphérique et de sa réduction. Nous avons, en outre,
mis en évidence le lien entre la minéralisation rapide de I’azote organique pour certains effluents agro-
industriels et la volatilisation de I’ammonium au fur et & mesure de sa production. La volatilisation
totale est alors comparable a la volatilisation d’un effluent initialement riche en azote ammoniacal. Les
épandages ont également stimulé les capacités de dénitrification du sol, de fagon plus ou moins intense
selon les effluents. Toutefois les émissions de protoxyde d’azote sont restées faibles tout au long de
I’expérimentation sur tous les traitements (avec ou sans épandage) et ont été probablement limitées par
les conditions de teneurs en nitrates, température et humidité du sol peu élevées pendant la période
expérimentale malgré les épandages qui auraient pu induire des conditions d’anaérobiose dans le sol,
favorables au fonctionnement du processus de dénitrification. Le suivi au champ de la minéralisation
de I’azote organique de ces effluents a par ailleurs confirmé leur diversité de minéralisation mesurée
au laboratoire. L’ensemble de ces résultats va permettre d’améliorer et/ou de valider aussi bien les
modeéles qui décrivent un processus particulier tel que la volatilisation d’ammoniac (Génermont et
Cellier, 1997), la dénitrification (Hénault et al., 2000) ou encore la fourniture d’azote (Nicolardot et

2 Simulateur multidisciplinaire pour les cultures standard.
® Fertilisation azotée.
* Carbon and nitrogen transformation in soils.



Dossier de I'environnement de I'INRA n°25

25

al., 2001), mais également des outils de simulation beaucoup plus complexes qui prennent en compte
tous ces processus et leurs interactions (par exemple, STICS, Brisson et al., 1998).

Enfin, I’écart entre les cinétiques de minéralisation obtenues au champ et au laboratoire montre que le
passage laboratoire/champ est complexe et qu’il faut pour I’instant rester prudent pour fournir un
conseil opérationnel en extrapolant en conditions réelles des données acquises en conditions
contrlées. En effet, cette extrapolation nécessite la prise en compte des lois d’action de tous les
facteurs qui agissent sur la décomposition des matiéres organiques (climat, disponibilité en azote,
localisation, contact sol/matiére organique...), et, donc, I'emploi d’outils de simulation. Le travail a
venir porte donc sur le paramétrage et la validation de modéles adaptés pour une large gamme de
matieres organiques et qui seront capables de simuler de facon dynamique la décomposition et la
fourniture d’azote de ces matiéres organiques dans les sols m

Ce travail a bénéficié du soutien et de la collaboration scientifique, technique et financiére de I’ADEME, I’Agence de I’eau
Seine-Normandie, de I’ Association pour le suivi agronomique des épandages (ASAE), du Laboratoire départemental
d’analyses et de recherches (LDAR), de la société Béghin Say, de divers autres partenaires agro-industriels et du personnel
technique des différentes équipes INRA impliquées dans ce travail.
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