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Résumé

Ce chapitre présente les indicateurs et méthodes disponibles pour estimer les flux et bilans d'azote et discute de
leurs choix, intéréts et limites en fonction des résultats attendus, impacts visés et type d'utilisateurs. Il existe
aujourd’hui de trées nombreux indicateurs. Les indicateurs de pratiques sont faciles renseigner mais sont peu
prédictifs des pertes azotées. Les bilans azotés, fondés sur le calcul d'un solde entre les entrées et les sorties
sont de trés loin les indicateurs les plus couramment utilisés pour évaluer la gestion de I'azote. Le bilan sol-
surface a pour objectif d'aider a la gestion de la fertilisation des parcelles. Il est utilisé en France sous sa forme
simplifiée (la Balance Globale Azotée) mais ce calcul fait alors appel & des valeurs forfaitaires et est donc peu
sensible aux variations des pratiques. Ce hilan ne concerne aussi qu'une partie de I'exploitation d'élevage
contrairement au bilan apparent de I'exploitation qui comptabilise toutes les entrées et permet de hiérarchiser
tous les postes. En comptabilisant toutes les pertes, le solde du bilan d'exploitation est logiqguement plus élevé
que celui du bilan sol-surface mais ce solde ne présage pas des formes de pertes. Les indicateurs d'émissions
permettent d'évaluer les pertes soit par des mesures directes comme la mesure des reliquats azotés soit par
l'intermédiaire de facteurs d'émission surtout utilisés pour les émissions gazeuses, soit par des modeles qui
permettent d’aborder les phénoménes en dynamique. Le couplage des bilans et d'indicateurs d'émissions offre
un potentiel certain d'amélioration a des fins de diagnostic et d’aide a la décision. Enfin les indicateurs d'impacts,
dont le plus utilisé est aujourd’hui 'Analyse du cycle de vie, permet de qualifier les effets des systemes de
production sur la qualité des milieux. Compte-tenu de la multiplicité des indicateurs disponibles, I'utilisateur doit
clarifier ses besoins pour sélectionner les plus adaptés.

Mots clés
Indicateur, méthode, mesure, modele, pratique agricole, impact, prédiction, diagnostic, évaluation, incertitude,
bilan azoté, agrégation, analyse de cycle de vie
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La question des indicateurs a émergé dans les années 1990 avec I'apparition sur le devant de la scéne de la
problématique environnementale et plus généralement du débat autour de la durabilité suite a la conférence de
Rio en 1992. La mise en évidence des effets négatifs collatéraux ou secondaires des politiques de croissance, de
certaines innovations technologiques a conduit les acteurs a porter une attention de plus en plus forte a I'étape
de I'évaluation. Celle-ci est devenue indispensable en décision publique, dans la recherche, dans la conception
de solution innovante, dans les démarches de progrés comme dans la norme 1SO 14 000, dans le travail des
ONG (L6pez-Ridaura et al., 2005 ; Niemeijer and de Groot, 2008) etc. Face a ces nouveaux enjeux, les acteurs
et porteurs d’enjeux ont exprimé un besoin accru de méthodes d'évaluation et de suivi, qui a conduit a une
multiplication d'initiatives et de propositions aboutissant selon certains a une « explosion d'indicateurs » (Riley,
2001a ; Rosnablet et al., 2006). Pour certains auteurs, les indicateurs ne servent pas juste comme instruments
«innocents » a ['évaluation mais comme moyen de conceptualiser le probléme et/ou les solutions
(Gudmundsson, 2003). Le développement d'indicateurs de durabilité est méme considéré comme une condition
préliminaire a la mise en ceuvre du concept de durabilité (Hansen, 1996).

D'une maniére générale, le recours a des indicateurs a la place d’'une mesure directe des impacts s'explique
aisément par les problémes de faisabilité d’'une approche directe (colt de la mesure, temps d'acquisition des
réponses...), des problemes de métrologie face a la complexité des concepts, systéme ou processus (Gras et al.,
1989 ; Heink and Kowarik, 2010; Maurizi and Verrel, 2002 ; Mitchell et al., 1995 ; Rigby et al., 2001 ). C'est hien
le besoin de procédure d'évaluation et ses difficultés de mise en ceuvre de mesures directes a grande échelle et
dans les conditions de la pratique en dehors du champ de I'expérimentation scientifique, qui expliquent ce
formidable développement de travaux sur indicateurs. De nombreuses initiatives dans les premiers temps ont été
initiées en dehors de la recherche académique, d'ou de nombreuses publications dans la « littérature grise »
(Levitan, 2000) mais le théme des indicateurs a été de plus en plus investi dans le domaine de la recherche.
Ainsi, depuis 2001 existe méme un journal scientifique spécialement dédié au sujet, Ecological Indicators. Des
travaux méthodologiques et génériques sur le sujet ont commencé a étre publiés (e.g. (Andreoli et al., 1999 ;
Girardin et al., 1999 ; Goodlass et al., 2003; Merkle and Kaupenjohann, 2000 ). De méme, au sein de I'lnra, un
groupe de travail a fait un état des lieux général sur 'avancement de la science sur la question (Capillon et al.,
2005).

La question des indicateurs est devenu un sujet d'études et de débats scientifiques, tandis que leur mise en
ceuvre reste primordiale pour de nombreux acteurs et notamment comme support des politiques publiques
(Gudmundsson, 2003). C'est bien a ce niveau que le choix des indicateurs est 'objet d'apres négociations et de
discussions entre acteurs évalués, évaluateurs et groupes d'acteurs associés, ayant des intéréts dans les
résultats de I'évaluation. En effet, les acteurs évalués peuvent craindre des pertes financieres ou I'apparition de
nouvelles exigences quand les résultats ne sont pas la hauteur des attentes des évaluateurs. On se trouve la
dans la problématique des frontieres entre contrble et évaluation proprement dit qui a été conceptualisé par
Chémery (Chémery and Boissier, 2002). Du c6té des évaluateurs, il s'agira d'étre certain que les indicateurs
refletent bien I'atteinte des objectifs fixés et les phénoménes recherchés. Le choix des indicateurs et leur mise en
ceuvre peuvent donc porter sur des aspects dépassant le seul champ de la science (Gudmundsson, 2003). Les
indicateurs étant utilisés a l'interface entre science et politique, une clarification sur le terme d'indicateur est
indispensable pour éviter des incompréhensions (Heink and Kowarik, 2010). C'est pourquoi, nous présentons ci-
apres une revue de différents types d'indicateurs pouvant étre utilisés.

Ce chapitre va présenter les différents indicateurs utilisables pour évaluer les systemes de production, qu'il
s'agisse d'indicateurs de pratiques, de bilans d'azote, de mesures de terrain, de modéles, d'approches
opérationnelles & partir d'indicateurs classiques, ou encore de méthode intégrée d'analyse d'impact. Pour finir, le
chapitre aborde les problemes d'agrégation et de choix des indicateurs en fonction des objectifs.

8.1. Les grands types d’'indicateurs et leurs fonctions

8.1.1. De I’évaluation aux impacts, des impacts aux indicateurs

Les politiques environnementales a l'origine de travaux sur les indicateurs (Niemeijer and de Groot, 2008) visent
toutes a réduire les impacts négatifs des activités humaines sur une ou plusieurs composantes de
I'environnement. Le terme « impact » mérite d'étre précisé. S'il est communément utilisé pour désigner des effets
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dans le langage courant, de nombreux travaux lui confére une place spécifique dans la chaine causale comme
les effets en bout de chaine sur les organismes cibles, effets biologiques en termes de santé, croissance, survie
mais aussi économiques résultant donc des emissions, modifications d'état, etc. (Figure 8.1).

Ainsi :

e Dans la littérature de I'Analyse de cycle de vie (ACV), on parle de « endpoint » pour les impacts au sens
restreint, tandis que les « midpoints » représentent un effet situé quelque part sur la chaine causale
entre émission et impact final (Bare and Gloria, 2006; Hertwich and Hammitt, 2001 ).

e On parlera d'impact potentiel quand il y a simplification et non prise en compte de tous les facteurs
(Freyer et al., 2000).

e S'il est possible de réaliser une prédiction par une modélisation complexe d'un effet a un endroit de la
chaine, comme par exemple pour les émissions ou bien par mesure au travers du suivi des nitrates
dans des bougies poreuses, ces sorties resteront un indicateur de I'effet sur I'état de la masse d’eau ou
des impacts lié & la dégradation de la qualité de I'eau.

Figure 8.1: Positionnement de différentes forces motrices et typologies de méthodes et
indicateurs (EEA, 2005 ; Smeets and Weterings, 1999 ; van der Werf and Petit, 2002) selon la
chaine causale inspirée de (Bockstaller et al., 2008b).
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8.1.2. Différents types d’indicateurs et typologie associée

Deux typologies pression/état/réponse de [I'OCDE (OECD, 1999) et une dérivee, force-
motrice/pression/étatimpact/réponse (DPISR) de I'Agence Européenne pour I'Environnement (EEA), (Smeets
and Weterings, 1999) inspirées de la chaine présentée dans la Figure 8.1 sont utilisées couramment au niveau
national et international (Maurizi and Verrel, 2002). Oenema et al. les présentent comme des outils conceptuels
pour analyser les relations de cause & effets (Oenema et al., 2011). Ceci reste a démontrer car il n'est pas
toujours évident de pouvoir relier des indicateurs d'impact ou d'état, reposant sur des mesures, aux causes.
Certains auteurs plaident pour des indicateurs de pression qui puissent étre reliés a I'état d’'un compartiment
environnemental (Crabtree and Brouwer, 1999). Plus récemment, d'autres auteurs (Thenail et al., 2008)
identifient plusieurs cas de figure quant a la relation entre état et pression, qui sont fonctions des caractéristiques
du milieu (Figure 8.2). Dans un milieu a temps de réponse rapide, comme c'est le cas de la pollution nitrique
dans une nappe proche de la surface, toute réduction de la pression se traduit par une évolution rapide et
positive de I'état du milieu. Dans d'autres cas, le temps de réponse peut étre beaucoup plus lent (Sohier and
Degre, 2010). L'accroissement de la pression peut donc ne pas avoir de conséquences immédiates sur la qualité
des milieux dans le cas d'effet retard mais peut le dégrader rapidement dans d'autres cas.
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Figure 8.1 : Relations entre indicateurs de pression et d’état (Thenail et al., 2008).
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Cependant, ces typologies utilisées a l'interface entre politique et sciences souffrent de plusieurs défauts majeurs
(Oenema et al., 2011). Elles donnent I'impression d'une linéarité et de processus mono-factoriels, ce qui n'est
genéralement pas le cas. Niemeijer et de Groot (Niemeijer and de Groot, 2008) ont préféré parler de « réseau
causal » (Figure 8.2) pour insister sur la complexité. Cette approche a aussi été appliquée pour hiérarchiser les
indicateurs et montrer leurs interrelations (Schréder et al., 2004). Par ailleurs, les différents concepts n'ont pas
une définition claire (Figure 8.1). Si la notion de pression fait référence aux causes, celles-ci correspondent selon
les auteurs, aux pratiques agricoles (Aveline et al., 2009 ; Corpen, 2006 ; Guillaumin et al., 2007) ou encore aux
émissions (Oenema et al., 2011; Vertes et al., 2010 ), avec pour conséquence le choix d'indicateurs totalement
différents. Les émissions peuvent aussi étre considérées comme des « effets » de premier niveau sur la chaine
d'ou le terme d'indicateur d'effets utilisés par van der Werf et Petit (van der Werf and Petit, 2002). Ces indicateurs
d'effet ne peuvent étre comparés aux indicateurs de moyens basés sur les pratiques agricoles. La méme chose
est vraie pour les indicateurs d'état qui englobe dans la typologie OCDE (OECD, 1999) I'état et I'impact de la
typologie de 'EEA (Smeets and Weterings, 1999). Ceci explique aussi les difficultés de classification de ces
indicateurs dans cette typologie que certains ont rencontrées dans plusieurs groupes de travail (Girardin et al.,
2005).

A partir ce qui vient d'étre dit sur les limites des typologies utilisées, nous préconisons une typologie plus claire
fondée sur la chaine causale en partant d'indicateurs de pratiques agricoles, d’émissions, de changement d'état,
d'impacts, etc. Nous proposons de croiser cette premiére typologie par une seconde qui fait référence a la nature
de la grandeur derriére I'indicateur inspirée de (Bockstaller et al., 2008b), (Figure 8.3) :

e Les indicateurs « simples » qui sont basés sur une variable ou une combinaison mathématique simple
sous forme de ratio ou de solde. Le terme « simple » s'applique a la structure de l'indicateur, sachant
que leur mise en ceuvre a I'échelle d'un pays comme la France peut poser de nombreux problemes
opérationnels. lls sont cependant en général plus faciles a utiliser que les suivants mais intégrent
faiblement les processus et pris isolément ne donnent qu’une estimation incertaine des processus et des
impacts (Corpen, 2006), (Tableau 8.1).

o Les indicateurs prédictifs reposant sur une fonction estimatrice, modéle opérationnel a nombre réduit de
variables accessibles ou modeles complexes a base mécanistiques. Cette approche a I'avantage
d'intégrer les processus a des degrés divers selon le type de modéle et surtout de pouvoir relier la
variable estimée a des variables d'entrées représentant des causes.

e Ceci est le défaut majeur du troisieme groupe des indicateurs reposant sur des mesures de terrain (des
émissions de nitrate jusqu’aux mesures d'impact sur une population d'organismes vivants). Ceux-ci ne
permettent pas de tracer directement les causes et il faut des mesures complémentaires (Merkle and
Kaupenjohann, 2000). Dans cette catégorie nous rangerons aussi les bio-indicateurs (McGeoch, 1998 ;
Pitcairn et al., 2003) qui ne sont pas a confondre avec les indicateurs de biodiversité (Duelli and Obrist,
2003).
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Ainsi, le choix d'un type d'indicateur n'est pas sans conséquences pratiques sur les qualités des indicateurs.
Cette opposition entre des indicateurs relativement faciles a mettre en ceuvre si tant est qu'il n'y ait pas
d'obstacle a la mise a disposition des données, et l'intégration des processus qui donnera une estimation de la
qualité de prédiction a été pointée par plusieurs auteurs (Dabbert et al., 1999 ; Payraudeau and van der Werf,

2005; Schroder et al.,

2003). Dans le travail du Corpen sur les indicateurs azote, le critere « pertinence

agronomique » intégre cette notion de prise en compte des processus ((Corpen, 2006), p. 41), cf. Tableau 8.1) et
s'oppose aussi au critére de faisabilité.

Figure 8.3 : Exemple de chaine de causalité pour aider au choix d’indicateurs d’évaluation
(d’aprés Niemeijer et de Groot, 2008 dans (Vertes et al., 2010)).
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Figure 8.2 : Typologie des indicateurs en fonction des modalités d’obtention des valeurs et
de leur atouts et limites (inspirée de (Bockstaller et al., 2008b))
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8.1.3. Choix préalables a la sélection d’indicateurs

La multiplicité des indicateurs proposés s'explique en partie par la diversité des types d'indicateurs existants et
les compromis que les concepteurs font entre faisabilité et ce qui est regroupé sous la rubrique plus générale de
« pertinence scientifique », laquelle englobe toute la démarche d'évaluation (Bockstaller et al., 2009). Girardin et
al. recommandent de s'interroger d’abord sur les utilisateurs et sur les objectifs (Girardin et al., 1999). Bosshard
ajoute une étape préalable de clarification du systéme de valeurs « Leithild », terme allemand employé dans le
texte en anglais (Bosshard, 2000).

Plus concrétement, I'utilisateur qui a a choisir des indicateurs doit se demander (Bockstaller et al., 2008a ;
Bockstaller et al., 2008b) :

e Quel diagnostic préalable motive I'évaluation ? (Pourquoi ?)

e Qui va réaliser I'évaluation (utilisateur) et a qui sont destinés les résultats finaux (bénéficiaires) ? (Qui ?
Pour qui ?)

e -Les finalités de I'évaluation (Pour quoi ?) : s'agit-il d’'une évaluation a priori (ex ante) pour sélectionner
des actions dans un ensemble de possible, a posteriori (ex post) pour faire le bilan d’une action, ou au
cours de cette action pour 'améliorer ? L'évaluation peut aussi avoir pour but le pilotage en temps réel
d’'un systeme, ou étre motivée principalement par des objectifs de communication. Enfin, elle peut avoir
pour objectif la vérification d’une conformité réglementaire.

o Quelles sont les limites du systeme évalué, les échelles spatiales (Ou ?) et temporelles (Quand ?)
retenues qui dépendront des choix faits pour les points précédents et détermineront la pertinence des
résultats. Dans le cas de I'évaluation de la durabilité environnementale, certains auteurs distinguent la
« résolution », échelle la plus fine, qui correspond au niveau ou les impacts environnementaux sont
déterminés, et I'« étendue » (Faivre et al., 2004 ; Purtauf et al., 2005) qui correspond & I'échelle
pertinente d'observation des impacts et/ou I'échelle a laquelle sont prises les décisions. L'« étendue »
peut correspondre a « I'échelle pertinente pour I'action » (Mancebo, 2006).

e Quelles sont les contraintes budgétaires et temporelles pour conduire I'évaluation ? (quels moyens ?)

o Quelles sont les données disponibles que le commanditaire veut valoriser ? (avec quoi ?)

A partir des réponses a ces questions, l'utilisateur peut définir un cahier de charges auquel doit répondre les
indicateurs a sélectionner. Certains auteurs (Niemeijer and de Groot, 2008) ont passé en revue un certain
nombre de critéres de projets de recherche et de travaux des instances comme I'OCDE, I'EEA. lIs les regroupent
sous les dimensions : scientifique, historique, systémique, intrinseéque, financiere et pratique, politique et de
gestion. D'autres auteurs (Bockstaller et al., 2009) proposent une quinzaine de critéres qui recoupent certains
des précédents pour des méthodes d'évaluation a I'échelle de I'exploitation agricole, et qui ont été regroupés
sous trois chapitres généraux : pertinence scientifique (e.g. degré de couverture des impacts environnementaux,
risque de fausse conclusion), faisabilité (e.g. temps de mise en ceuvre, accessibilité des données, etc.) et utilité
(e.g. couverture des besoins des utilisateurs, lisibilité, etc.). Vertés et al. dressent aussi une liste de criteres
autour des en-tétes, compréhension/appropriation, faisabilité, pertinence, convivialité, pédagogie (Vertés et al.,
2010), qui recouvrent ceux de Bockstaller (Bockstaller et al., 2009).

8.1.4. Spécificités liees a I'évaluation des flux d’azote en
élevage

Une étape importante dans la clarification des choix préalable est la définition du systéme, de ses composantes
et de ses limites. Dans le cas de la problématique des systéemes d'élevage et de I'azote, ce travail a été réalisé
par exemple dans le groupe Corpen sur les indicateurs azote (Corpen, 2006). La représentation montrée & la
Figure 8.4 est un autre exemple de réseau causal. Les systemes d'élevage ont une composante « pollution
ponctuelle » bien plus développée que les exploitations sans animaux. Pour ces dernieres, la pollution ponctuelle
concerne éventuellement le stockage et la manipulation d’engrais et de produits phytosanitaires. Dés qu'il y a des
animauy, il faut intégrer la partie stockage des effluents organiques et surtout le ou les batiments de stabulation
des animaux, ce qui complexifie le systéme. La composante « pollution diffuse » concerne les parcelles cultivées,
les prairies de fauches, et la partie « paturage » ou I'azote est souvent qualifié de « non maitrisable ». Dans un
tel systéme ouvert, avec des organismes vivants émetteurs dont le comportement est aléatoire, I'estimation des
émissions et des flux restera bien plus compliquée que dans un systéme industriel fermé. Ceci nécessite des
indicateurs spécifiques reposant sur des méthodes d’estimation différentes (Lewis et al., 1999).
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Figure 8.3 — Un exemple de représentation du réseau causal sur les flux d'azote en
exploitation de polyculture-élevage a la base de la définition d’indicateurs (dans les bulles
jaunes) (Corpen, 2006).
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8.2. Indicateurs simples de pratiques et de sensibilité du
milieu

Nous ne présenterons pas ici chaque indicateur en détail mais plutét des familles d'indicateurs au sein
desquelles, il peut y avoir des variantes en fonction des éléments pris en compte (fertilisation minérale ou totale),
des surfaces de références (surface totale de I'exploitation ou fourragere), etc. Ces indicateurs visent
principalement le risque de lixiviation des nitrates et pour bon nombre ont été présentés dans le rapport Corpen
(Corpen, 2006).

8.2.1. Les principaux indicateurs relevant de cette catégorie

8.2.1.1. Indicateurs basés sur les gquantités d’intrants
Parmi ces indicateurs, on peut distinguer ceux qui portent :

e sur les quantités d'azote épandues: minérale, organique, totale, disponible, etc. Ces indicateurs
reposent sur 'hypothese que plus les quantités d'azote sont élevées, plus les risques de pertes le sont.
Ces indicateurs (notamment la quantité d’azote minéral) se retrouvent dans plusieurs initiatives aux
échelles supérieures (Geniaux et al., 2009), comme la liste des indicateurs IRENA au niveau européen
(EEA, 2005). L'azote disponible (n°10 dans le rapport du Corpen (Corpen, 2006) nécessite une
estimation de I'azote disponible pour les cultures a partir des sources organiques, ce qui demande des
données supplémentaires généralement hors de portée des non-agronomes.

e sur les modalités d'épandage. Dans la liste Corpen, on trouve ainsi le nombre d'apports d’azote (n°11)
et les quantités d'azote disponible hors besoin des cultures (n°12). Ces indicateurs reposent sur les
recommandations des agronomes a fractionner les apports d’azote pour que les apports collent au plus
pres des besoins des cultures et éviter que des quantités d'azote importantes restent dans le sol hors
des périodes d'absorption par les cultures, ce qui est un facteur de risque important de perte d'azote
(Recous et al., 1997). Ces indicateurs spécifiques aux cultures sont utilisés dans les opérations Ferti-
Mieux lesquelles se poursuivent dans I'Est de la France (Burtin, 2008).

e sur les surfaces ou proportion de surfaces fertilisée ou non, par rapport a la surface totale du territoire,
ou encore sur les surfaces dépassant un seuil de fertilisation. Ces indicateurs sont souvent utilisés par
les écologues pour estimer les effets de la fertilisation azotée sur la biodiversité (Billeter et al., 2008;
Oppermann, 2003 ).

8.2.1.2. Indicateurs basés sur la gestion des animaux
D'autres indicateurs souvent utilisés reposent :

e sur la composition et la taille des cheptels. Dans ce cas, l'indicateur est souvent le pourcentage de
variation d’une période a une autre comme dans la liste IRENA (EEA, 2005).

e Le chargement (UGB/ha) utilisé dans les méthodes d'évaluation centrée sur I'exploitation telle la
méthode REPRO utilisée communément en Allemagne (Hilsbergen, 2003). L’hypothése est bien sir
que plus le chargement animal est €leve, plus le risque de pertes croit aussi.

e Le nombre de journées de présence au paturage (JJP, jour/ha/an, n°17 dans le rapport du Corpen). Cet
indicateur renseigne a travers des « journées équivalent plein temps UGB au péaturage » limportance
des rejets azotés via les restitutions animales. Cet indicateur permet d'affiner I'indicateur chargement
moyen, il se calcule au niveau de la parcelle mais nécessite de renseigner les calendriers de paturage.
Or cette donnée n’est pas toujours disponible.

8.2.1.3. Indicateurs de pratiques agricoles au champ
Les indicateurs de pratiques se fondent :

e Surdes écarts a la dose conseillée (n°19 dans le rapport du Corpen), utilisés dans les opérations Agri-
Mieux (Burtin, 2008) ou au besoin de la culture tel l'indicateur EQUIF (n°14 dans le rapport du Corpen)
composante de l'indicateur MERLIN (Aveline et al., 2009). Ces indicateurs visent a estimer I'exces de
fertilisation sur une culture, non de maniere globale par entrée-sortie mais en s’approchant des besoins
de la culture (ces besoins couvrent une quantité supérieure d'azote que les simples exportations dans
les bilans).
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e surl'estimation du degré de couverture de sol (e.g. surface en Cipan, n°4 dans le rapport Corpen) ou de
sol nu (n°2 dans le rapport du Corpen) durant la phase de lixiviation du nitrate ou sur la succession
culturale (n°5 dans le rapport Corpen).

8.2.1.4. Indicateurs de pratiques al’échelle de I’exploitation
Dans ce groupe, on peut citer :

e Les indicateurs exprimant le potentiel de réduction des doses de déjection animale a partir des surfaces
utilisées pour I'épandage (SAMO) par rapport a la surface de référence (SR) : SAMO/SR (n°8 dans le
rapport Corpen)

e Les indicateurs estimant la capacité de stockage des déjections animales par rapport aux besoins basés
sur la capacité agronomique de stockage (n°8 dans le rapport Corpen). Cette capacité agronomique
correspond au volume de stockage qu'il est souhaitable d’avoir sur la ferme compte tenu de la gestion
actuelle du cheptel de fagcon a n'épandre les déjections animales qu’aux périodes recommandées par
les agronomes.

8.2.1.5. Indicateurs de sensibilité du milieu

Le rapport du Corpen fait référence & un seul indicateur, I'indice de drainage, tandis que le site de

I'Observatoire des Activités Agricoles sur les Territoires (site internet du RMT OAAT?, (Guillaumin et al.,

2007)) propose deux indicateurs exprimés en pourcentage de la SAU.

e L'indice de drainage : Pluie/réserve utile du sol (RU). Cet indicateur, présent dans le rapport du Corpen,
nécessite donc une estimation de la réserve utile des sols. Cette donnée est de plus en plus disponible
dans les bases de données, guide des sols (Party et al., 1999). Il est a noter que Buczko et al. ont
analysé certains indicateurs analogues (Buczko and Kuchenbuch, 2010) dont lindice de drainage
prenant non pas les précipitations mais le drainage ce qui avait été aussi envisagé dans le rapport du
Corpen (Corpen, 2006), ou d'autres variables hydrologiques. L'équation simplifiée de Burns calculant un
pourcentage de lixiviation de 'azote disponible est aussi cité dans le guide Corpen et est utilisé dans les
Guides de sols en Alsace (Party et al., 1999).

e Les surfaces drainées : Ceci repose sur le fait que le drainage favorise le transfert des éléments nutritifs
(et substances actives) vers les eaux de surface.

e Les surfaces de sols sensibles au lessivage. Si un référentiel local existe, I'indicateur sera égal aux
surfaces de parcelles correspondant aux types de sols concernés. S'il n'y a pas de référentiel
lindicateur peut étre estimé avec les parcelles « craignant le sec » au moins 1 an sur 2 et non
hydromorphes (non engorgées I'hiver).

8.2.2. Les principales limites de ces indicateurs

Ces informations sont détaillées dans le rapport du Corpen (Corpen, 2006). D'une maniere générale, ces
indicateurs sont de trés faibles prédicteurs des émissions et pertes azotées, surtout s'ils sont considérés
indépendamment, comme cela a été souligné par Schroder (Schroder et al., 2003). La quantité d’azote apportée
semble mieux reliée aux pertes au champ en systeme laitier qu'en systéme de grandes cultures (ten Berge et al.,
2004). Ces auteurs ont bien montré les faiblesses des indicateurs fondés sur les quantités d'intrants en grandes
cultures (ten Berge, 2002) & partir d'un travail sur une base de données rassemblant des essais sur les doses
d'azote sous différents systemes. Dans des situations de trés forts exces d'apports azotés, une relation assez
étroite a été mise en évidence entre les JPP et les fuites par lixiviation (Vertes et al., 2007) (voir aussi chapitre 6).
Ces indicateurs nécessitent par ailleurs I'acces a de nombreuses données. Au niveau d'un territoire comme la
France, seules certaines données existent. Les informations sur les pratiques de fertilisation (nombre d'apport,
etc.) ou encore sur la quantité d'azote disponible (estimation a partir de I'azote organique via des coefficients
spécifiques) le sont moins. On peut les recueillir via des enquétes chez les exploitants, ce qui s'est fait
couramment dans les opérations Agri-Mieux, opérations qui ont pris le relais des opérations Ferti-Mieux dans le
bassin Rhin-Meuse (Burtin, 2008). Pour les surfaces en sol nu et Cipan, des données existent dans les enquétes
« pratiques agricoles » du Ministére (Cassagne, 2008 ; Rabaud, 2004).

! http:/Awww.obsagri.fr/
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Dans tous les cas, pour pallier la faible qualité prédictive de ces indicateurs, il est généralement conseillé d’en
utiliser plusieurs, ce qui peut vite conduire & une longue liste. Dans le cas du nitrate, les recommandations issues
des connaissances disponibles tablent sur au minimum deux indicateurs : I'un renseignant sur les quantités
d'intrants entrants ou encore mieux les surplus (voir 8.3.1) et l'autre sur la gestion de l'interculture, ceci sur la
base des mécanismes de lixiviation des nitrates venant & la fois des excés de fertilisation et de la gestion de
linterculture (Machet et al., 1997). Seules les situations de fort excés peuvent justifier I'utilisation d'un indicateur
unique sur les quantités d'intrants ou de surplus. Pour les émissions gazeuses, des indicateurs fondés sur les
quantités d'intrants et le chargement donneront une vague idée de limportance des émissions lies a
l'intensification de I'agriculture.

Tableau 8.1: Evaluation d'indicateurs «azote » a I'échelle parcellaire & partir de leur
pertinence agronomique (notée de 1 : a éviter a utiliser seul a 4 : recommandé) et de leur
facilité de mise en ceuvre (1 : peu facile a 4 : facile d'utilisation).

Facteurs N de fiche Intitulé Pertinence Faisabilité
a consultar agroncmigue
Ficha n*8 N minéral appand 1 4
o Fiche n®10 | Napponé digpanible 1 3
ﬁ Ficha n*11 | Nambre dapparts dazote 1 3
il lorganigua et mindral)
8
E Fiche n*18 | Esart au esneeil 2 3
E Ficha n®12 | Périades dappart 1 3
Ficha n*17 | JPP (joure da présance au pdturaga) 3 2
& joure UGBhalan
5 | | |
g3 Fiche n*s Curda annualle an Cult da pradustion (CF), 2 4
g : Cult. Intarmédiaira [CI) at sal nu (SN)
3 a
Quantiths d'azote mindral dans la sal : raliquat 3 3
4 la rdcolte ou RAR (mesures/modélas)
Cuantithe d'azate mindral dans la sal: raliquat 1 3
gartie hiver ou RSH® [masuras/modélas)
2
8 Cuantiths d'azate mindral dans la sal : raliquat 4 5
g dbut drainage ou ROD (mesuras’madélas)
n
£ Ficha n*13 Sokda CORPEN 2 3
g
5 Ficha n®14 | Hian fourniture-abearption : EQUIF 3 3
= Ficha n*20  Néthoda dastimation das risques da partas 4 3
E dazate par lassivage | MERLIN
E Fiche n®21  Modéls déstimation dee paras d'azate 4 ol
by INDIGO
Fiche n*22  Modéla déstimation des pertas d'azate 4 T
mr lassivags | DEAC

Pertinenos notée de 1 (indicateur & éviter seul) & 4 {indicateur recommand)
Falsabilité notée de 1 (indicateur difficile & mettre en ceuvre) & 4 (indicateur facile & metire en ceuvre)

* ng fo's e caramétrage rdaad

iy

8.3. Indicateurs fondés sur le calcul d’un bilan ou d’un
solde

Cette famille d'indicateurs est la plus couramment utilisée pour évaluer la gestion de I'azote (Langeveld et al.,
2007). On parle communément de bilan bien que le terme traduise, dans I'équation du « bilan de masse », la
conservation de la masse, c'est-a-dire I'équilibre sur une période donnée, entre la variation de stock et la
différence de flux. Appliqué a la quantité d’azote dans le sol, ce hilan peut s'écrire de la maniére trés simplifiee
suivante :

Stock final —stock initial = flux entrant-flux sortant
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Ces indicateurs reposent en fait sur un calcul d'un solde :
N entrée — N sortie = solde N.

Ce solde (en anglais surplus) représente la somme des pertes et/ou du stockage net dans le systeme considéré
(Watson and Atkinson, 1999). Ainsi le Corpen recommande de parler de solde (Comifer, 2011; Corpen, 2006 ).
Mais dans la pratique, comme dans ce chapitre, nous utiliserons les deux termes de maniére interchangeable ce
qui est aussi le cas dans la littérature scientifique (e.g. numéro spécial de 'European Journal of Agronomy de
2003 consacré a ces indicateurs (Nilsson and Edwards, 2003)).

Les calculs de bilans N (P, K) sont utilisés de longue date pour gérer la fertilisation des cultures : la satisfaction
des besoins de plantes (cultures et prairies) en azote minéral (c'est-a-dire la dose a apporter) correspond au
bilan entre besoins des plantes et fournitures par le sol (Comifer, 2011). Le solde idéal est, dans la pratique
actuelle, conditionné par l'efficacité maximale d'utilisation des intrants.

Les bilans sont aussi employés pour quantifier des excédents et des risques : Dés la fin des années 1960
Coppenet précisait (Coppenet, 1974; Coppenet, 1975), a partir de calculs théoriques de bilans de minéraux a
I'exploitation, l'influence des densités animales sur les excédents en N, P, K, Cu et Zn en exploitations porcines,
et prévoyait un enrichissement des sols recevant des doses élevées de lisier en éléments non solubles (P, Cu et
Zn), effectivement constaté dans le réseau de parcelles suivis sur le long terme par cet auteur (Coppenet et al.,
1993). Les éléments solubles (N, N organique dissous, K) également excédentaires ont été entrainés vers les
eaux de surface ou profondes. Pour I'azote, Benoit a proposé un indicateur « BASCULE » reposant sur le calcul
a la parcelle d'un solde simplifié entrée-sortie pour identifier les zones a risques quant a la lixiviation des nitrates
(Benoit, 1992). Les bilans N peuvent donc étre utilisés comme indicateur d’état (du sol, de I'exploitation) et
comme indicateur de pression azotée sur le milieu. Dans l'objectif d’optimiser I'utilisation des ressources,
I'utilisation du calcul de hilans N et des efficiences d'utilisation de I'azote est une pratique trés courante en
agriculture a la parcelle et s'est développé depuis une vingtaine d’années a I'échelle de I'exploitation dans le
domaine de I'évaluation agronomique et environnementale (Goodlass et al., 2003; Oenema et al., 2003 ;
Schroder et al., 2003 ; Simon et al., 2000 ; Watson and Atkinson, 1999 ). L'amélioration de ['efficience du bilan
azoté est retenue par la « Task Force on Reactive Nitrogen »2 comme option possible pour limiter les émissions
azotées vers les écosystemes dans le cadre de la révision en cours du protocole de Géteborg.

Nous décrirons dans cette partie, les principaux types de bilans et leurs paramétres de calcul (en particulier les
sources de ces données) afin d'analyser la pertinence de chaque bilan en terme d'indicateur et quelles
informations ils peuvent apporter. Quelques exemples de résultats obtenus en systémes d'élevage, pour
différents types et modes de production sont présentés en fin de chapitre.

8.3.1. Principaux types de bilans

On identifie couramment trois principaux types de bilans (Leip et al., 2011 ; Oenema et al., 2003 ; Simon et al.,
2000 ; Topp et al., 2007 ; Watson and Atkinson, 1999) : les hilans « sol-surface », les bilans sol-systeme, et les
bilans apparents a I'exploitation (Figure 8.5).

2 Le groupe de travail sur l'azote réactif a pour mission de développer des références techniques et

scientifiques et de proposer des stratégies de gestion du cycle de I'azote dans le cadre de I'UNECE et de la
convention sur la pollution transfrontaliere longue distance afin d'encourager la coordination en matiére de
politique de réduction des pollutions atmosphérique liées a I'azote.

Il est co-conduit par le Royaume-Uni et les Pays-Bas (Co-présidence Mark Sutton pour le Royaume-
Uni et Oene Oenema pour les Pays-Bas) et comporte trois sous-groupes de travail (« expert panel » en anglais)
dont I'un traite plus particuliérement les bilans azotés.

La Task Force entretient des liens étroits avec le « European Nitrogen Assessment » tout juste publié.

http://iwww.clrtap-tfrn.org/?q=node/1
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Figure 8.5 : Différences conceptuelles dans les frontieres et les flux de nutriments entre
bilan apparent a I'exploitation, bilan surface sol et bilan systeme sol, d’aprés (Oenema et al.,
2003) et exemples types couramment utilisés en France.
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Soil (land)gross N balance Soil-system N budget Farm-gate N balance (or budget)
Balance globale azotée bilan de masse bilan apparent a I'exploitation

La Figure 8.6 précise les principaux flux entrants et sortant et les limites des objets étudiés : exploitation ou sol.
Ce schéma est trés proche de celui proposé par la Task Force on Reactive Nitrogen (Task Force on Reactive
Nitrogen, 2011) (http://www.clrtap-tfrn.org/webfm send/300) repris par Jarvis et al. (Jarvis et al., 2011), mais
propose de prendre en compte séparément les compartiments plantes et sols.

Figure 8.6 : Bilans d'azote pour une exploitation de polyculture-élevage. Adapté du Task
Force on Reactive Nitrogen (http://www.clrtap-tfrn.org/webfm send/300).

8.3.1.1. Le bilan sol —surface (la BGA en France)

Ce bilan prend en compte les intrants azotés arrivant sur la surface sur sol, les sorties étant constituées de
I'azote contenu dans les cultures récoltées/paturées. Un tel bilan permet d’estimer la charge nette d'azote par ha
de sol (agricole ou non). La Figure 8.7 détaille les postes pris en compte dans le calcul. Son utilisation a
différentes échelles est par exemple proposée par 'OCDE (OCDE, 2001) et mise en ceuvre par Leip et al. (Leip
et al., 2011). En France le bilan Corpen, et la balance globale azotée (BGA) appartiennent a cette famille. En
anglais ces bilans sont dénommés soil nitrogen balance.
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Figure 8.7 : Exemple de solde azote sur le systéme «sols de I'exploitation » : les flux
entrants et sortants calculés figurent en trait plein rouge, les flux et différences de stock
non estimeés et intégrés au résultat du solde figurent en trait pointillé bleu, la partie grisée
est représentée pour mémoire car servant au calcul de la quantité d'azote épandue issue
des effluents d'élevage. (Solde N = A flux rouge = A stock bleu - A flux bleu)
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La balance globale azotée (BGA), (Corpen, 2006) est une version actualisée du solde Corpen avec des
références revues depuis 1988 et des précisions apportées quant a I'évaluation des exportations par I'herbe
paturée. Elle consiste a calculer le solde entre les apports d'azote et les sorties d'azote sur les sols de
I'exploitation, considérés globalement. Plusieurs hypothéses permettent de simplifier le calcul : i) les apports
d'azote par les dépdts atmosphériques sont compenses par les pertes par dénitrification et i) la fixation
symbiotique des légumineuses est compensée par |'exportation d'azote par les légumineuses récoltées ou prise
en compte par le bilan fourrager dans le cas des prairies mixtes paturées.

Les apports d'azote concernent donc les engrais azotés et les effluents d'élevage épandus. Les sorties d'azote
correspondent aux quantités d'azote exportées par les cultures. L'exportation d'azote par I'herbe paturée est
estimée par un bilan fourrager selon I'équation :

Quantité d'herbe valorisée au paturage = Besoins du troupeau (5,1 t de MS/UGB) — (consommation de fourrages
stockés).

Le calcul du hilan fourrager suppose une cohérence entre les valeurs de matiére seche ingérée par les animaux,
la teneur en azote des prairies et les valeurs de rejets d'azote par les animaux. Le document Corpen sur les
calculs de rejets par les vaches laitieres (Corpen, 1999) a proposé des équations de calcul et quelques exemples
pour des systemes fourragers types. Giovanni et al. ont élargi la palette d’exemples et complété pour les autres
bovins (Giovanni and Dulphy, 2008).

L'azote épandu issu des effluents d'élevage est calculé en multipliant les effectifs animaux de I'exploitation par
des valeurs d'excrétion, forfaitaires (norme directive nitrates en France) ou « réelles » (équations proposées par
le Corpen (Corpen, 1999). Pour les herbivores, les normes d'excrétion ayant été établies sur la base de rations
équilibrées, le calcul ne tient pas compte de la quantité de concentrés ingérés en écart a I'équilibre.

Les dépdts atmosphériques et les pertes par dénitrification « basale » du sol sont, pour la BGA, considérés
comme s'annulant de méme que dans d'autres outils de calcul en France. Au final, le solde de la BGA est calculé
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pour une année culturale et ramené aux hectares de Surface agricole utile (SAU) de I'exploitation, le plus souvent
en kg/ha, mais il peut aussi étre rapporté aux hectares de la surface d'épandage (DK, NL). Ce solde en exces
correspond aux pertes d'azote vers I'eau, aux pertes gazeuses liées a I'épandage (celles au batiment et dues au
stockage sont déduites des effluents épandus), ainsi qu'aux différences de stock d'azote du sol.

8.3.1.2. Le bilan sol — systeme

Ce bilan prend en compte tous les flux d’azote externes et internes au sol. Un exemple typique est le bilan de
masse a la parcelle, illustré par la Figure 8.8 (d"aprés (Comifer, 2011)), qui met le raisonnement de la fertilisation
azotée au centre de cing enjeux : la productivité, la qualité des récoltes, les qualités de I'eau et de lair, la
performance énergétique et le changement climatique.

Figure 8.8. Bilan de masse pour le calcul des apports fertilisant, d’aprés (Comifer, 2011).

Azote absorbé par la o
végétation (durée bilan) ~ ENgrais minéral (X)
Engrais organique (Xpro)

Fixation sym-

Dépots atmos- biotique

phériques

Pertes pendant le
[ —> bilan (gaz, eau)

Ri

Le bilan porte sur I'azote minéral dans le sol, résultante des flux d'azote sur la profondeur explorée par les
racines de la culture durant son cycle cultural (de quelques semaines a une année). Il s'écrit :

Etat final - Etat initial = Entrées — Sorties , soit
Rf - Ri = [Mh + Fs + Fns + Mhp + Mr + MrCi + Mpro + A + Nirr+ X+ Xpro]
- [Pf=Pi+Ix+Gs + Gx + L],
Avec Rf et Ri = Quantité d'azote minéral dans le sol a la fermeture et a I'ouverture du bilan.

Les entrées d'azote dans le systéme sol-plante sont :

- Les apports controlables, objets du calcul: Apport engrais azoté minéral (X), Fraction minérale de I'azote
d'un produit résiduaire organique apporté apreés la date d'ouverture du bilan (Xpro)

- La minéralisation nette de I'nhumus du sol (= minéralisation — organisation) (Mh)

La fixation symbiotique (Fs) (et non symbiotique, Fns) d’azote atmosphérique

Min-Arriére effets : Minéralisation due a un retournement de prairie (Mhp), minéralisation des résidus de

récolte (Mr), des résidus de culture intermédiaire (MrCi), des produits résiduaires organiques (Mpro).

Les apports atmosphériques (dépdts secs ou humides) (A)

L'azote apporté par I'eau d'irrigation (Nirr)

Les sorties d'azote du systéme sol sont

- Laquantité d'azote absorbé par la culture entre ouverture et fermeture du bilan (Pf - Pi)

- L'immobilisation microbienne de I'azote minéral (Ix) apporté (X et Xpro)

- Les pertes pendant le cycle cultural, par voie gazeuse (Gs et Gx) aux dépens des apports d'azote minéral (X
et Xpro) et par lixiviation du nitrate durant la période de calcul (L) ;

Certaines données nécessaires a ce calcul sont ou peuvent étre facilement disponibles sur une exploitation :
composition des engrais minéraux, analyses des produits résiduaires organiques (fumiers, lisiers,...) et tables de
références sur leur minéralisation (Morvan et al., 2001). L'azote minéral du sol & I'ouverture et fermeture de bilan
peut étre fourni par les mesures de reliquats dans les parcelles (proposées en routine par Scholefield et Titchen
(Scholefield and Titchen, 1995) ou en utilisant des valeurs de réseaux de références locales. D'autres données
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sont moins accessibles et/ou peu prévisibles car trés variables selon les conditions pédoclimatiques, la
dynamique de végetation (niveau de production et de fixation symbiotique, minéralisation nette de I'azote
organique du sol). Elles peuvent pourtant concerner des quantités importantes d'azote. Malgré de nombreux
travaux sur les déterminants de la minéralisation dans le sol (Valé, 2006), les prédictions restent entachées d’une
forte incertitude : la connaissance des reliquats d’azote minéral « sol » en fin d'hiver/début de culture est donc
importante pour diminuer le risque d'apport excédentaire bien que cette mesure soit elle-méme controversée (cf.
section 8.7.3).

8.3.1.3.

Le bilan apparent a I'exploitation appelé « bilan des minéraux » quand il prend en compte a la fois I'azote, le
phosphore et la potasse (Corpen, 2006), considere I'exploitation comme une boite noire (Oenema et al., 2003;
Simon et al., 2000 ) : la Figure 8.9 illustre les flux entrant (pour la plupart des achats) et sortant (pour la plupart
des ventes) enregistrés dans les livres comptables. Il est réalisé sur une année comptable, mise en cohérence
avec une année culturale. Il hiérarchise les postes contributifs et les quantifie pour estimer une pression globale
d'azote sur I'environnement de I'exploitation. Ce bilan rend compte de I'efficience de l'utilisation de I'azote sur une
exploitation donnée, en comparaison & des exploitations de méme type

Le bilan apparent a I’exploitation

Figure 8.9. Exemple de solde azote a I'échelle de I'exploitation Les flux entrants et sortants
calculés figurent en trait plein rouge, les flux et différences de stock non estimés figurent en
trait pointillé bleu. Solde N = A flux rouge = somme des flux bleus

Productions
animales Litiéres NHG, Nz, NEO, NO (air)
r | ’
I
Animaux, Effluents
Aliments — % N d'élevage
> [ =
[ Astock azote | —» Cultures
Fertilisants ' exploitation , '/
\ s
RV =7 NH,
importes, ...) R —p N,
Fixation symb. NO
Déposition atm. NB
Semences EXPLOITATION ;
(air)
v
NO,
NH
4
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(eaux)

Les quantités de matiéres étant décrites dans les livres comptables, leurs teneurs en azote sont nécessaires au
calcul : valeurs de références pour les produits standards, valeurs réelles pour les autres (étiquettes de produits
ou résultats d'analyses auprés des éleveurs). La fixation symbiotique est estimée a partir des données fournies
par I'exploitant sur la sole en légumineuses, les niveaux de production et les taux de légumineuses dans les
prairies ou associations céréales légumineuses), données a partir desquelles les divers outils de calcul de bilans
apparents integrent des équations de calcul de la fixation symbiotique. Ces calculs ne sont pas normalisés, mais
une premiere étape en ce sens a été franchie grace a des programmes et groupes de travail internationaux (par
exemple projet Green dairy, (Pflimlin et al., 2006), programme Legumes-Future (http://www.lequmefutures.eul)
en cours). Les dépbts atmosphériques et les pertes par dénitrification « basale » du sol sont, de méme que pour
la BGA, considérés comme s'annulant dans les outils de calcul en France. Un choix différent est fait dans la
plupart des autres pays, et les progrés des connaissances et références locales disponibles permettront de les
intégrer aux calculs de solde. (van der Werf et al., 2009).
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8.3.2. Les échelles de calculs de bilans

Les principales échelles d’espaces sont la parcelle et I'exploitation, mais les bilans peuvent aussi étre réalisés a
I'échelle infra parcellaire (par exemple en agriculture de précision, ou dans les études de processus) ou a
I'échelle d'un territoire (bassin-versant, région, pays...) (Tableau 8.2). Les bilans apparents et bilans sols a
I'exploitation sont généralement calculés sur une année, ce qui correspond a la fois au pas de temps de décision
de I'éleveur et a celui de I'enregistrement des données comptables, mais les valeurs et leur interprétation seront
plus fiables en moyennant les résultats de 3 années. L'approche pluriannuelle est importante pour sécuriser
linterprétation. Elle permet de lisser la variabilité climatique et celles des stocks mais aussi d'intégrer des arrieres
effets.

L’exploitation, unité de décision et de gestion par I'éleveur, peut étre considérée comme 1) une boite noire dans
laquelle entrent et sortent des flux d'azote ; 2) une somme de parcelles, sur lesquelles sont calculés des bilans
« sols-surface ». Dans le modéle « Bascule » (Benoit, 1992), le solde final est la somme des soldes de hilans
parcellaires positifs, assumant le fait que les parcelles a bilan nul ou négatif ne réduisent pas le risque de fuite
des autres parcelles. Elle peut aussi étre vue comme un ensemble de compartiments entre lesquels circulent des
flux d'azote. Cette derniére représentation conceptuelle permet d'analyser les efficiences d'utilisation de I'azote
au sein de I'exploitation, comme l'ont proposé par exemple Schroder et al. (Schroder et al., 2003). Elle est
également a la base de la plupart des modeéles de flux de nutriments a I'échelle de I'exploitation (Chardon et al.,
2008)

La plupart des pays se sont dotés de logiciels de calcul accessibles aux agriculteurs et leur encadrement
professionnel : e.g. MINAS aux Pays-Bas (Oenema et al., 1998), FarmN?® au Danemark (Kristensen et al., 2005),
Planet au Royaume Uni, OVERSEER®* en Nouvelle Zélande. En France la BGA est calculée dans le cadre du
Dexel®. Le calcul de hilan apparent est réalisé par des tableurs Excel® (logiciel commercial de Microsoft) ou
intégré & des outils de suivis des exploitations bovines (Diapason de I'lE) ou d’évaluation environnementale (ACV
EDEN, van der Werf et al., 2009). Néanmoins I'explicitation et la comparaison des modes de calcul proposés
dans les divers outils nationaux de calcul de hilans (apparents ou sol) serait tres utile par souci d’harmonisation,
pour la validité des comparaisons et pour mieux gérer I'azote entrant par cette voie (d'avenir) dans I'agrosystéme.

8.3.1. Intéréts et limites des différents bilans

Oenema et al. ont listé les principales sources d'erreurs et incertitudes : réponses fausses, incomplétes, ou
données manquantes (sur les teneurs en N des produits entrés ou sortis), données approximatives sur des
postes importants (Oenema and Heinen, 1999). Peu d'études ont abordé cette question. Dans tous les cas, la
collaboration de I'éleveur est essentielle pour la bonne réalisation des bilans et pour I'estimation de 2 postes
importants : 1) les importations/ exportations d’effluents, pour lesquels les quantités et les teneurs des produits
transportés sont connus avec une incertitude variable (pesées, analyses, variabilité des effluents) et 2) la fixation
symbiotique des légumineuses. Enfin, les postes dépots atmosphériques ou N apporté par lirrigation peuvent
étre renseignés par les références locales et/ou les cartes existantes (Sutton et al., 2011b). Cette question de
l'incertitude sera aussi abordée de maniére plus générale au chapitre 8.7.3.

8.3.1.1. Le bilan sol surface

Le calcul des bilans sols-surface nécessite des données quantitatives sur la biomasse produite et azote exporté
par les cultures, les productions fourrageres et par le paturage, qui ne sont pas faciles a estimer. L'ensemble des
données nécessaires est enregistré dans les cahiers de fertilisation, document imposé (et objet de contréles par
I'administration) par la mise en ceuvre de la Directive « Nitrates ». La valeur reglementaire de ce document peut
inciter les éleveurs & faire appel a des prestataires (agronomes ou non) pour le remplir afin d’assurer sa
conformité.

* FARM : http://www.farm-n.dk/
* OVERSEER® Nutrient Budgets model : http://www.overseer.org.nz/
> (Diagnostic d’EXploitation d’ELevage (http://www.inst-elevage.asso.fr/IMG/pdfiDexel_Methode_et_referentiel.pdf).
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Tableau 8.2 : Répartition des bilans réalisés dans les études du corpus bibliographique selon les échelles de temps et d’espace concernées.

Echelles Pays-région Bassin versant Exploitation Parcelles/sole Animal

espace Atelier, troupeau, ... m?

ltemps

Pluri-annuel (Bouwman et al, | (Billen et al, | (Fagerberg et al., 1996 ; Kobayashi et al., | (Benoit, 1992 ; Hansen et al., 2000 ;

2005 ; de Vries et al., | 2009 ; Gascuel- | 2010) Kobayashi et al., 2010)
2011; Le Gall et al., | Odoux et al,

2005; Leip et al, | 2010b; Gascuel-

2011; Velthof et al., | Odoux et al,

2009) 2009)

Annuel Bilans sols (Le Gall et Bilans apparents (Aarts et al., 2000; | (Ammann et al., 2009 ; Bonneau et | (Arriaga et al., 2010;
al., 2005; Osterburg Bassanino et al., 2007 ; Bonneau et al., | al., 2008 ; de Vries et al., 2002; | Castillo et al., 2000)
and Schmidt, 2009; 2008 ; Hanegraaf, 1998 ; Humphreys et al., | Farruggia et al., 1997 ; Hansen et
van Bruchem et al., 2008 ; Kohn et al., 1997 ; Le Gall et al., | al., 2000 ; Schroder et al., 2003 ;

1999) 2005; Nevens et al., 2006 ; Schréder et al., | Spears et al., 2003; Topp et al.,
2003 ; Simon et al., 2000 ; Spears et al., | 2007 ; Verloop et al., 2006 )
2003 ; van Bruchem et al., 1999 ) Outils de fertilisation (Gesufer,
Azobil, Plan prévisionnels de
fertilisation...)
Jours/heures Modeéles (Knudsen et al., 2006 ; Kustermann | (Dou et al., 1996 ; Hansen et al., | (Decau et al., 2003; Dou
Mois/saison etal., 2010) 2000; Vertes et al., 1997) et al., 1996 ; Leterme et

al., 2003 ; Stevenson et
al., 2010 ; Verloop et al.,
2006 ; Vertes et al,
1997)
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Tous les postes du bilan sont affectés d'incertitudes qu'ils soient calculés a I'exploitation ou a la parcelle. Les
principales sources de biais et d'erreur concernent la fixation symbiotique (sauf pour la BGA ou les légumineuses
ne sont pas prises en compte), les déjections animales qui sont « normées » et donc non réactives au
changement de pratiques et parfois plus faibles que les valeurs réellement observées, la production des cultures
et plus particulierement sur les cultures fourrageres et les prairies qui sont trés difficiles a observer. Aux échelles
des territoires (régions, bassin versant, pays ...) Britz et al. (Britz et al., 2011) ont récapitulé les méthodologies
proposees par 'OCDE, qui incluent des bases de données internationales (Britz and Leip, 2009). La fixation
biologique est considérée égale a 75% de la biomasse récoltée pour les légumineuses a graines (Corpen, et a
5% de celle des prairies (de facon globale), sauf si des données plus précises sont disponibles dans les zones a
forte présence de légumineuses. Le modéle Miterra (Velthof et al., 2009), s'appuie sur des bases de données sur
les teneurs en N des cultures, et les niveaux de production peuvent étre déduites de bases de données des
réseaux economiques (CAPRI, RICA ...), ou des données de télédétection En France, la balance globale azotée
(BGA) a largement été utilisée pour les exploitations d'élevage notamment dans le cadre du Programme de
Maitrise des Pollutions d'Origine Agricole (Manneville et al., 2010) ot son calcul était obligatoire et intégré au
projet agronomique de I'exploitation. Son calcul souffre des limites de tout bilan sol-surface et recourt souvent a
des valeurs forfaitaires.

- Dans les systémes bovins, les limites de la BGA sont liées a 1) I'estimation des quantités de fourrages
exportées, Ici la fiabilité des données pourrait étre considérablement améliorée grace aux progres
technologiques en matiére de télédétection par exemple, et par la mutualisation des références locales
acquises par divers partenaires (essais variétaux, fermes pilotes, réseaux de parcelles et d'exploitations
dans les bassins versants sensibles....) ; 2) elles sont aussi liées au fait que les rejets des animaux sont
normés ; et 3) que les ingestions de fourrages résultent d’'une approche trés globale et figée (ingestion de
5,1t de MS/UGB). Ainsi, les entrées d'azote par les aliments concentrés -et leurs variations éventuelles-
n'interviennent pas dans le calcul et la méthode est au final insensible aux changements de pratiques
alimentaires des troupeaux. Un premier progrés pour améliorer la méthode reviendrait a bien connaitre les
caractéristiques des effluents épandus (teneur en azote au moins).

- ll'y a une forte incertitude sur les effluents épandus, a la fois sur les volumes et sur les teneurs en azote, pas
toujours analysées directement, la constitution d’'un échantillon représentatif pour analyse étant par ailleurs
delicate.

De fagon plus large, proposer comme mode de régulation I'équilibre de la fertilisation suppose que les bilans de
masse puissent étre renseignés de facon trés fiable. Les données nécessaires au calcul de la BGA sont
principalement celles inscrites dans le cahier d'épandage (cultures et rendements réalisés, bordereaux d'échange
d'effluents). Il reste que les données relatives aux animaux n'y sont pas obligatoirement renseignées méme si
dans les zones en contentieux (bassins algues vertes par exemple), la déclaration annuelle des flux d'azote
permet de disposer des données nécessaires. La BGA est aussi parfois mise en ceuvre avec des apports
moyens en fertilisants et des exportations moyennes par les cultures ce qui peut s'avérer trés imprécis. Il faut
signaler que dans d'autres pays (NL, DK, B) I'ensemble des flux nécessaires aux différents calculs de bilans sont
enregistrés et la réalisation des bilans sols (et exploitations) est un outil d'optimisation agronomigque couramment
utilités, qui permet des progres significatifs (voir section 8.3.4.5)

Les progres de la modélisation sont indispensables pour quantifier certains flux internes et peu de travaux ont
explorés l'incertitude liée a ces bilans (cf. section 8.7.3).

8.3.1.2. Le bilan sols-systeme

Le calcul des bilans sols —systeme : dans les bilans de masse, la fourniture d'azote par la minéralisation de
'humus du sol et les arrieres effets d'apports organiques sont renseignés au moyen de références locales
disponibles auprés des chambres d'agriculture et dans les outils de Plans Prévisionnels de Fertilisation (PPF).
L'actualisation des références par le Comifer a confirmé la variabilité de ces postes et la difficulté de leur
quantification, particulierement sous les prairies qui occupent des sols trés divers (Comifer, 2011). Les mesures
directes de reliquats acquises dans des réseaux de parcelles et rassemblés en bases de références (locales et
par années) permettent d’améliorer la qualité des bilans
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8.3.1.3. Le bilan apparent a I’exploitation

Ce hilan a largement été utilisé pour des exploitations d'élevage bovin, qui sont tres divers et dont les
performances sont trés variables au sein d'un systéme (Le Gall et al., 2005). Les projets européens Green Dairy
et maintenant Dairyman permettent une mutualisation des connaissances et fournissent des valeurs de
références permettant d'établir un diagnostic. Le calcul de bilan apparent est intégré a des outils d’évaluation
globale (IDEA (Vilain et al., 2008 ; Zahm et al., 2008), www.idea.portea.fr/82.0.html), ACV (Payraudeau et al.,
2007), EDEN (van der Werf et al., 2009)). Ce hilan s'avére moins facile a interpréter pour les élevages hors-sols :
le résultat du solde peut étre rapporté a la SAU de I'exploitation ou a la SAU augmentée des surfaces du plan
d'épandage (Jarvis et al., 2011). L'accés a de enregistrements fiables est alors indispensable. Les acteurs
concernés par ces filieres explorent plutdt des outils « atelier » dans le cadre de démarches de progres.

Le calcul du bilan est lié & I'approche comptable de I'exploitation. Tandis que la BGA recourt a plusieurs valeurs
forfaitaires ; le bilan apparent repose sur la situation réelle de I'exploitation ; les livres comptables complétés par
les données de composition des produits achetés permettent notamment de calculer tous les postes
« maitrisables » des bilans apparents. Les teneurs en azote des produits achetés sont le plus souvent
disponibles. Le solde est alors sensible aux variations de toutes les entrées d'azote dans I'exploitation (aliments,
fertilisants) et constitue un indicateur de suivi des évolutions de I'exploitation. Les données renseignées pour
calculer le hilan apparent permettent par ailleurs de calculer quelques indicateurs d'efficacité d'utilisation de
I'azote, de gaspillage (Simon et al., 2000) et de les comparer a des valeurs de références pour des systemes de
production analogues.

Comme la BGA, le hilan « apparent » ne permet pas de prendre en compte la fagcon dont I'exploitant gére son
systéme : mode d'utilisation des prairies, cultures intermédiaires piéges a nitrate (Cipan) ou sols nus en hiver,
pailles enfouies ou exportées, gestion des effluents, etc., autant de postes qui feront la différence en termes
d'émissions polluantes, malgré des bilans égaux. Le calcul est aussi sensible aux incertitudes/erreurs concernant
les échanges d'effluents et la fixation symbiotique. Ce dernier point est illustré par le travail de Payraudeau et al.
(Payraudeau et al., 2007). lls ont analysé la sensibilité des calculs de bilans apparents aux entrées avec la
méthodologie Monte Carlo (cf. section 8.7.3) appliquée aux échanges d'effluents et a la fixation symbiotique. Ce
travail a montré la forte incertitude au niveau d’une ferme en cas d'import-exportations massives d'effluents,
incertitude qui est fortement réduite a I'échelle du bassin versant lorsque I'on considére I'ensemble des fermes
entre lesquelles ces échanges ont lieu (phénoménes de compensation) (Figure 8.10). L'incertitude liée a
I'estimation de la fixation symbiotique a un réel impact sur le résultat du calcul pour les exploitations y ayant
massivement recours. C'est le cas au Danemark ol ce poste continue a faire 'objet d'investigation importantes
car la production laitiére, intensive, est basée sur des rotations rapides prairies graminées/légumineuses —
cultures trés productives grace a I'importance de la fixation (Eriksen et al., 2004). C'est également le cas des
systémes biologiques dans toute I'Europe, mais leurs niveaux de production et de surplus par hectare sont
souvent modérés et l'incertitude, grande en valeur relative, concerne des valeurs absolues faibles.

Le bilan apparent ne peut étre calculé et interprété que pour des exploitations en fonctionnement stable, et les
calculs n'ont pas de signification en année de changement de mode ou de systemes de production. La réalisation
des calculs ne peut se faire de fagon fiable a partir du simple livrie comptable sans une bonne connaissance des
systémes de production animales et une bonne compétence de l'utilisateur.
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Figure 8.10 : Variabilité des surplus de bilans apparent a I'exploitation pour 23 fermes
laitieres (rond) ou porcines (triangles) classées par niveau d’incertitude croissante. Les
boites représentent 95% des 50000 simulations Monte-Carlo et les moustaches indiquent les valeurs
min et max des simulations. Les 5 fermes identifiées par des lettres sont : a : porc, FIX0, EFF0; b :
lait, FIX ++, EFF 0 ; ¢ : mixte porc-lait, FIX = 0, EFF ++ ; d : porc, FIX = 0, EFF ++ ; e: lait, FIX ++, EFF ++
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L'acces aux données personnelles de I'exploitation peut poser des difficultés. Pourtant, sous réserve de la mise a
disposition d’outils de calcul accompagné d'un protocole d'utilisation et d'un guide d'interprétation, ce bilan
pourrait devenir aussi courant qu'un calcul de fertilisation. La mutualisation des bases de données permettrait
d'établir et d'affiner les niveaux de références par type de systemes et de mieux comprendre les déterminants
pour guider le choix de pistes d'améliorations (cf. section 8.3.5)

Pour les conseillers, agronomes et utilisateurs en évaluation environnementale, le couplage avec des modéles de
flux entre composantes de I'exploitation (modéles mécanistes, ACV, ...) est nécessaire pour améliorer les
performances (diagnostic et aide a la décision) et prédire le devenir de I'azote excédentaire (sous ses différentes
formes). En effet, le solde apports-exports renseigne les pertes d'azote par volatilisation (batiment, stockage,
épandage), par dénitrification liée aux apports de fertilisant ou d'effluents, par lixiviation/ruissellement vers les
masses d'eau ainsi que les postes de stockage/déstockage éventuels en les comptabilisant en sorties ou entrées
respectivement. Le solde porte sur les pertes potentielles + delta MO sol. Le calcul ne permet pas de répartir les
flux d'azote entre ces différentes voies, sauf en utilisant des coefficients d’émissions tels ceux de 'ACV Eden
(van der Werf et al., 2009) ou encore un modele prédisant les pertes. Par ailleurs, une meilleure prise en compte
des effets des systémes de culture sur les statuts organique des sols permettrait de déterminer la part du
stockage et des pertes dans le surplus, et donc de mieux évaluer la pression N de I'exploitation.

8.3.2. Utilisation et interprétation des bilans

Les principaux objectifs des calculs de bilans étaient d'identifier les processus dominants, d'étudier des
interactions entre processus afin d’aider & I'amélioration des performances environnementales, d’estimer des
pertes (indicateur de pression N sur I'environnement). Les bilans d'azote peuvent étre réalisés pour réaliser un
état des lieux, comparer des pratiques ou des systemes de production, prédire un risque (Makowski et al., 2009).
Ils peuvent aussi aider a la décision comme par exemple pour améliorer la gestion de I'azote a la parcelle ou a
I'exploitation (DeXel®)5 ou sur un territoire. lls interviennent aussi dans des évaluations de risques, sous réserve
gu'un lien soit avéré entre excédent de bilan et pertes, dans des régulations (normes de réglementations
environnementales), ou encore comme calcul intermédiaire utilisé dans des outils d'évaluation globale agro-
environnementaux comme I'Analyse de cycle de vie (Payraudeau et al., 2007) ou en combinaison avec des
indicateurs économiques (Dupraz et al., 2010 ; Leip et al., 2011). Le Tableau 8.3 récapitule les indications et
limites des bilans N étudiés.
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Tableau 8.3 : Indications et limites de 3 types de bilan de minéraux a I'exploitation / parcelle
(Bilan apparent, bilans Corpen et BGA-Dexel, bilan de masse) (d’aprés (Vertés et al., 2010))

Bilan apparent Bilan Corpen DEXEL Bilan  de
masse
Risques pratiques fertilisation Oui/non Oui/non Oui Oui
flux NP(K) globaux exploitation Oui Oui Oui Non
Approche économique Non/oui Non Non Non
Conseils sur choix agriculteur Oui/non* Oui Oui Oui
Conseils sur pratiques Non Qui/non Oui/non** Oui
Contrdle facile Oui Non Oui Oui/non
Références systémes disponibles Oui Oui Oui Oui***
Quantifier une pression en azote Oui Oui ouli ouli
Prédire des pertes (formes) Si modele Oui/non Oui/non Oui/non

* les calculs des coefficients d'efficacité (sorties / entrées) et de gaspillage (excédent du bilan / sorties « utiles », (Simon et
al., 2000) permettent a l'utilisateur de caler ses performances par rapport a des références (méme type de production et
méme contexte climatique par exemple) (cf. section Erreur ! Source du renvoi introuvable.).

** ['utilisation reglementaire de I'outil (contrdle) en a fait sous-utiliser les possibilités d'outil de conseil

*=x références cultures disponibles

8.3.2.1.

Un bilan a I'équilibre ne veut pas dire absence de risque de pertes. Nombreux auteurs sont réservés sur les
qualités prédictives des bilans apparents ou a la surface (de Ruijter et al., 2007 ; Lord et al., 2002 ; Oenema et
al., 2005 ; ten Berge, 2002 ; Vertes et al., 2007). Plusieurs raisons peuvent étre invoquées: I'imprécision
concernant I'azote organique et la fixation symbiotique, I'hypothése de stabilité des taux de MOS (Oenema et al.,
2005) et surtout la variabilité interannuelle de la lixiviation du nitrate en fonction du niveau de la lame drainante et
donc de la pluviométrie hivernale.

Qualité prédictive des bilans par rapport aux pollutions

Si tous les bilans quantifient une pression azotée sur le milieu, des auteurs posent la question de la pertinence de
lindicateur surplus-azote pour évaluer les réels risques de pollution par I'azote (Topp et al., 2007). En fait, la
relation entre surplus du bilan et N lixivié n'est pas étroite (Bockstaller et al., 2006; Simon et al., 2000 ). Il existe
une tendance générale positive entre excédent de bilan et émissions polluantes surtout lorsque I'on considére
des bilans en fort exces et une large gamme de variation des bilans. Ainsi un surplus de 300 kg N/ha génere plus
de pertes que en excédent de 100 kg/ha. Langeveld et al. trouvent un coefficient de détermination de 54% entre
les deux grandeurs pour des exploitations en majorité sur sols sableux (Langeveld et al., 2007). Une synthése
des données de dispositifs expérimentaux de I'ouest (F. Vertes et T. Morvan, non publié) a mis en évidence un
coefficient de détermination de 65% entre excédent de bilans de masse parcellaires et lixiviation d'azote
(mesurée). C'est a la fois rassurant puisqu'il y a un lien significatif de cause a effet entre excédent de bilans
parcellaires et pertes par lixiviation et aussi inquiétant car malgré la qualité des données expérimentales, plus
précises et fiables que celles elles que I'on peut acquérir dans les exploitations agricoles, la gamme de variation
de la lixiviation (drainage entre 250 et plus de 500 mm) reste grande pour un méme surplus N. En considérant un
grand nombre de données un lien a pu étre établi entre niveaux de bilan apparent et gammes de pertes par
lixiviation en fonction des systemes fourragers et niveau d'intensification de la production laitiére par ha (Tableau
8.4). En revanche, pour les gammes de valeurs rencontrés sous les cultures aux fertilisations ajustées (surplus <
50 kg N/ha, e.g. dans les opérations Agri-Mieux, (Burtin, 2008), la relation est peu étroite et il peut étre difficile
d'établir un lien direct étroit entre surplus de bilan apparent et lixiviation d’azote, comme I'ont montré les auteurs
cités au début de cette section. De méme, Makowski et al. ont montré les limites de prédiction des reliquats et
des pertes a partir de calculs de bilans N, simples ou complexes, a I'échelle de la parcelle (Makowski and
Guichard, 2008).
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Tableau 8.4 : Récapitulatif des performances environnementales dans des exploitations
laitieres (types de I'ouest de la France) en fonction des systemes fourragers (vaches a
7000 I/an, @ complémentation équivalente) (d’apres (Peyraud et al., 2009)).

Systemes basés sur Systéme mais Mais-herbe Herbe
Mais dans SFP (%) 50-60 20-50 <20
Stocks / vache (t MS/an) 4-5 25-35 2-25
Chargements (UGB/ha SFP) 16-2 16-18 14-18
Production | (lait / hectare SFP) 8-11000 7-11000 6-9000
Bilan apparent N exploitation (kg N/ha SAU) 80-120 80-100 60 -80
N lixivié (kg N/na SAU) 50 - 70 40 - 60 30-40

Buczko et al. considérent que le bilan azote est un indicateur pertinent des risques de lixiviation, non pas a
I'échelle annuelle, mais sur un pas de temps de plusieurs années (Buczko et al., 2010). Cette variabilité
interannuelle est difficile a étudier expérimentalement mais peut I'étre par modélisation sur un pas de temps long
a partir de séries climatiques. Une telle étude a été récemment realisée avec le modéle MELODIE (Chardon,
2008) pour simuler sur 22 ans les performances de deux systémes fourragers, I'un tres herbager et l'autre
utilisant beaucoup de mais et pour chacun des systémes tester 3 niveaux d'apport de concentré aux animaux
(Figure 8.11). Les résultats montrent que le surplus des bilans a I'exploitation ainsi que le lessivage annuel total
des nitrates varient plus en fonction de 'année que des modalités des systemes, mais qu'en dépit de cette
variabilité interannuelle, il reste une liaison globalement positive entre le surplus du bilan simulé par modélisation
et la quantité d'azote lixiviée simulée, comme I'ont montré Le Gall et Cabaret (2002) (cité dans Le Gall et al. (Le
Gall et al., 2005) a I'échelle de I'exploitation et Farruggia et al. a I'échelle des parcelles (Farruggia et al., 1997).
Les progrés de la modélisation permettront de tester de fagon fiable des scénarios alternatifs aux différentes
échelles (exploitations et territoire), comme proposé par exemple par Chardon (Chardon, 2008) et Moreau et al.
(Moreau et al., 2012) Au-dela du phénomene temporel, la qualité de la relation entre niveau du bilan et flux de
lixiviation dépend aussi de la surface considérée. La relation entre un bilan sol-surface et la lixiviation des nitrates
s'améliore par rapport a des comparaisons a la parcelle lorsque I'on considére la surface de I'exploitation agricole
(de Ruijter et al., 2007).

Les seuls calculs de bilans sont donc insuffisants pour avérer un niveau de pertes vers I'eau ou I'air, que seule la
modélisation peut prédire avec une certaine fiabilité.

8.3.2.2. Variabilité des postes pris en compte dans les bilans

Bien qu'un solde de bilan soit toujours la différence entre des entrées et des sorties, une variabilité certaine
existe sur les postes pris en compte. Ces choix dépendent de I'objet du calcul de bilan et des objectifs de
I'utilisateur, mais aussi des connaissances, moyens et données disponibles, ainsi que des contextes territoriaux.
Une littérature assez large permet de passer en revue les différents types de bilans et postes pris en compte et
montre la complexité des comparaisons entre résultats publiés (Bassanino et al., 2007 ; Le Gall et al., 2005 ; Leip
et al., 2011 ; Oenema et al., 2003 ; Schroder et al., 2003; Topp et al., 2007 ). Le Tableau 8.5 récapitule des
postes pris en compte et la fagon de les évaluer pour 'ensemble de ces bilans. Si les principaux postes font
consensus, la variabilité des points de vue, des connaissances et des données disponibles entre pays ou
équipes s'exprime au travers des différentes options dont le Tableau 8.5 ne donne probablement pas une vision
exhaustive.
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Tableau 8.5. Paramétres pris en compte pour le calcul des bilans a I'échelle de la parcelle,
de I'exploitation, ou dans le cadre des exploitations des Pays-Bas (Dutch mineral
accounting system, MINAS). D’aprés (Oenema et al., 2003 ; Schroder et al., 2003) (partie
droite ) ; (Leip et al., 2011; Simon et al., 2000 ) (partie gauche)

Parcelle BGA Land ferme Parcelle  Ferme  MINAS
entrées Entrées
Engrais X X X X Engrais minéraux X X X
Fixation symbiotique X X X Fixation biologique de N X X X
Dépots atmosphériques X X X (x) Dépdt atmosphérique de N X X
Aliments concentrés X Aliments achetés X X
Fourrages importés / litiére X (Fourrages importés / litiere) (x) (x)
Semences X X X Semences et autres intrants X X X
Animaux achetés X Animaux achetés X X
Effluents importés X Déjections animales importées X X X
Effluents épandus (dont paturage) X X Déjections animales de I’exploitation X
Effluents émis X
Résidus végétaux restant au sol X x)? X
Minéralisation sol et arriére effets X Minéralisation X X X
apports organiques (bilan masse)
Sédimentation X X X
sorties Sorties
cultures (ou fourrages) vendus X Produits végétaux exportés X X X
cultures et herbe récoltés/ paturée X X X Produits végétaux autoconsommés X
sauf lég.
produits animaux/ animaux, viande X Produits animaux exportés X X
effluents exportés X X Déjections animales exportées X X X
Pertes gaz (batiment, stockage, pature) X X
Pertes gazeuse a I’épandage X
changement MO sol X Immobilisation X X
Erosion X X
Surplus Surplus
Pertes gazeuses (batiments, stockage) X (x) Pertes gaz (batiment, stockage, pature) X
Emissions gazeuses du sol X X X x) Pertes gazeuse a I’épandage X X
changement Norg sol (x) X (x) Accumulation / Diminution X X
Lixiviation nitrate X X X (x) Lixiviation X X X
Dénitrification X X X
Correction / erreurs X

Ce tableau fait apparaitre des points communs et des divergences dans les postes pris en compte ;

- Les postes d'entrées / apports sont pour la plupart clairement identifiés de fagon commune & tous les calculs
de bilans : les entrées/apports de fertilisants minéraux et organiques, la fixation symbiotique (sans préjuger
de la fagon de I'estimer) et les apports de N par dépdts atmosphériques.

- Le devenir du surplus de bilan est traité de maniere tres différente selon les études. Le poste lixiviation est
souvent bien identifié (intégré dans le surplus d'N pour les bilans apparents a I‘exploitation) tandis que les
pertes gazeuses sont plus ou moins subdivisées et prises en compte dans les sorties ou dans le surplus

- De méme les postes qui concernent les flux internes au sol : minéralisation -immobilisation — stockage net,
sont parfois mentionnés en entrée (bilan de masse) pour les sols et les exploitations, souvent négligés en
faisant I'nypothése d'une stabilité de la MOS. Les processus peuvent étre globalisés (changement de statut
organique des sols intégré dans le surplus d'azote) ou intégrés en entrée (minéralisation) et sorties
(immobilisation).

- Certains postes sont mentionnés par peu d'auteurs : les entrées par sédimentation et les sorties par érosion
(NL), le poste restitutions résidus de cultures, le poste « erreurs ».

Ces différences proviennent de I'importance des processus considérés dans le contexte de I'étude, I'accés aux

données permettant de renseigner les postes, et la disponibilité et le choix d'utiliser des modéles de flux pour

estimer des flux internes (sols en particulier). Les phénoménes de sédimentation / érosion, les dépots
atmosphériques par exemple peuvent avoir une importance quantitative trés variable, qui les fait prendre en

compte ou négliger. Les travaux menés a des échelles trés larges (Europe a différents maillages, NUTS 1 a 3)6

intégrent les émissions gazeuses et dépdts atmosphériques cartographiés par différents auteurs (chapitre 1)

® |.a Commission européenne a subdivisé les pays de [Espace économigue eurapéen (/Union européenne et les pays de I'Association eurapéenne de libre-
échange qui participent aussi & des programmes communs de développement) en régions appelées aussi « NUTS » (Nomenclature d'unités territoriales
statistiques). Ces unités territoriales sont définies uniguement pour les besoins statistiques et ne constituent pas forcément des unités administratives
officielles, mais souvent des groupements de ces unités administratives, en fonction de leur population résidente moyenne dans le pays correspondantl:

NUTS I': de 3 a 7 millions d'hahitants en moyenne sur les unités territoriales statistiques de ce type dans le pays correspondant ;
NUTS 2 : de 800 000 a 3 000 000 habitants ;

NUTS 3 : de 150 000 a 800 000 habitants.

Voir http://fr.wikipedia.org/wiki/Nomenclature_d'unit%C3%A9s_territoriales_statistiques
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8.3.2.3. Comparaison de résultats produits par différents bilans
Peu de publications permettent de comparer les résultats des différents calculs a I'échelle de I'exploitation. Nous
retiendrons trois exemples du Tableau 8.6. Celui-ci récapitule les postes pris en compte et les résultats pour la
ferme De Marke (NL) d’apres Oenema (Oenema et al., 2003).

Tableau 8.6 : Postes pris en compte dans les différents calculs de bilans N et résultats sur la
ferme laitiére De Marke (en kg N/ha/an) d’aprés (Oenema et al., 2003).

Exploitation Sol- Sol- Exploitation Sol- Sol-
surface systéme surface systeme

Engrais 74 74 74 Lait exporté 64

Fixation 8 8 8 Animaux 10

symbiotique

Dépbts 49 49 49 Effluents 0

atmosphériques

Aliments 83 Effluents vendus 3

Effluents importés 0 Mais et herbe 170 170
récoltés

Animaux achetés 1 Herbe paturée 89 89

Litiere 5 Volatilisation (3 10
postes)

Effluents épandus 191 195 Dénitrification 42

Dépodt et bouses 49 53 Lixiviation 52

Recyclage 18 20 Immobilisation nette 40

végétaux morts sol
Total pertes 144

Total 220 389 399 Total 77 259 399
Solde 143 130 -4

Le surplus le plus élevé est calculé avec le bilan apparent. Dans cet exemple la différence est assez faible entre
bilans apparent et bilans sol-surface, ce qui s'explique a la fois par des exportations modérées (données
mesurées) et une la gestion optimisée des épandages d'effluents qui permet de les valoriser au mieux et de
minimiser les pertes (enfouissement). La modélisation des flux internes dans le bilan sols —systéme fournit la
compartimentation des pertes sous les diverses formes et integre l'immobilisation nette d'azote dans les sols, qui
constitue 28% de I'excédent de bilan, a égalité avec la dénitrification. Cet exemple montre & la fois le travail
nécessaire pour réaliser des bilans précis et interprétables, et Iimportance d'intégrer le stockage/déstockage
d'azote (carbone) organique dans les sols.

Bassanino et al. ont comparé le calcul d’un bilan apparent & I'exploitation et le calcul d’un bilan sol- surface pour
41 exploitations de la plaine du P6 en Italie (Bassanino et al., 2007). Ils mettent en évidence une assez bonne
corrélation entre deux types de bilan (R2 = 0,78), sachant que la pente de la droite est de 2,1, le bilan apparent
étant donc largement supérieur au bilan sol-surface. Cette différence entre le bilan sol-surface et bilan apparent
de I'exploitation est également bien illustrée a partir des cas types présentés dans la Figure 7.6 et repris dans le
Tableau 8.7. Les écarts entre les bilans varient selon les types d'élevages laitiers mais sont plus importants pour
les élevages de monogastriques, notamment parce que les entrées d'azote par les aliments sont en général
importantes et qu'elles ne sont pas comptabilisées dans un bilan Sol-surface.

En production laitiere, les soldes de bilans des exploitations laitiéres types francaises sont compris entre 50 et
85 kg, valeurs de références atteintes par les exploitations optimisées équivalentes des réseaux d'élevage. Les
bilans des fermes laitieres conventionnelles (non optimisées) sont plutét compris entre 80 et 160 kg N excédent /
ha SAU, ainsi que I'exemple de ferme anglaise proposé par Jarvis et al. (Jarvis et al., 2011). Les balances
globales azotées (BGA, bilan sol) représentent 77 a 95% du bilan apparent.

En production porcine, lorsque I'élevage est lié au sol (porc + cultures) les excédents de bilans apparents sont
modérés, autour de 120 kgN/ha, du méme ordre de grandeur que ceux des élevages laitiers. Si le lien au sol est
moindre, malgré le traitement d'un part importante du lisier 'excédent de bilan apparent s'accroit. Les BGA et les
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bilans apparents restent trés proches dans la situation danoise (et des BGA calculées dans les systémes laitiers)
du fait du fort lien au sol et de I'absence d’exportation d'effluents. Au fur et a mesure que ce lien diminue, le
décalage entre les 2 types de bilans augmente rapidement : les pratiques d'épandages et de fertilisation sont les
mémes dans les 2 cas traités (Dourmad et al., 2010) mais les pertes gazeuses en batiments et au stockage,
prises en compte dans le seul bilan apparent, n‘apparaissent pas dans la BGA.

Tableau 8.7 : Bilan d’azote en kgN/haSAU/an pour des exploitations francaises types de
production laitiere et de production porcine (synthése ESCo adaptée de Jarvis et al, 2011,
détail chapitre 7, Figure 7.6).

U @ lieiEton Bilan apparent  Bilan Sol- surface
LAIT + CEREALES (Bretagne) Entrées 148 238
80 ha SAU, 25 ha céréales, 82 UGB Sorties 72 177
Solde 76 61
LAIT (Franche Comté) Entrées 108 214
80 ha SAU, 100 % Prairies Permanentes, 80 UGB Sorties 24 146
Solde 84 68
LAIT BIO (Vosges) Entrées 87 134
160 ha SAU, 65 ha céréales, 107 UGB Sorties 21 93
Solde 46 41
PORC + CEREALES, (Bretagne) Entrées 386 199
84 ha SAU, 150 truies Sorties 285 140
Solde 121 59
PORC+CEREALES (Bretagne) Entrées 952 199
84 ha SAU, 400 truies, traitement de 60% des effluents Sorties 730 140
Solde 222 59

A 'échelle des 27 pays de I'union européenne, Leip et al. comparent les résultats des surplus d'azote calculés
par les 3 méthodes bilans apparents exploitations, bilan sol et bilan territoire (méthode OCDE) avec des surplus
d'azote systématiquement plus élevées pour les bilans apparent ferme et plus faibles pour les bilans sols (Leip et
al., 2011). Les différences entre les 3 calculs apparaissent néanmoins assez faibles (moins de 5-7% d’écart entre
bilans exploitation et territoire, de 10 & 30% entre bilans sols et territoire. On peut s'interroger sur l'effet de la
maille de calcul : Velthof et al. ont appliqué le modéle de calcul MITERRA (voir chapitre 2) a différentes échelles
(NUTS 1 a 3)® ce qui pour des grands pays hétérogenes quant a leurs systemes de production comme la France
fait apparaitre I'intérét relatif de données moyennes sur le plan opérationnel de la réduction des pollutions N pour
respecter la Directive cadre sur I'eau (Velthof et al., 2009).

Rappelons qu'un certain nombre de bonnes pratiques agricoles internes a I'exploitation, comme par exemple la
bonne répartition des effluents sur la sole épandable, ou la couverture des sols en hiver, ne sont pas prise en
compte dans le calcul de bilan apparent, ou pas garanties dans le calcul de la BGA. Les calculs de bilans
constituent bien des indicateurs de résultats et de risque de pertes, mais ne peuvent étre utilisés directement
pour évaluer celles-ci.

Rappelons enfin que la prise en compte du stockage éventuel de N (et C) dans les sols est importante pour
estimer la part du stockage (non polluant) dans le surplus de bilan, et affiner ainsi le risque de pertes directement
polluantes. L'enjeu est particulierement important pour les systémes herbagers, ou I'on voit le décalage entre
bilans « classique » et bilans intégrant dépbts atmosphérique et stockage dans le sol, & I'aide d'un modéle simple
basé sur la connaissance des assolements et rotations principales. Des travaux en cours dans le cadre de
I'analyse du cycle de vie s'attachent a quantifier cette composante parmi plusieurs critéres de qualité des sols.

8.3.2.1. Indicateurs dérivés du calcul des bilans

Un des intéréts majeurs d'un calcul du bilan a I'exploitation est sa valeur pédagogique pour I'exploitant afin de
mieux comprendre le fonctionnement de son systéme. Des indicateurs dérivés permettent de renforcer le
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diagnostic. Plusieurs auteurs ont ainsi défini des indices dérivés des calculs de hilans, afin d'évaluer ['efficience
d'utilisation de l'azote ou des indices de gaspillage, voire un indice de recyclage (Kobayashi et al., 2010). Les
modes de calcul de ces indices peuvent différer entre les travaux.

Simon et al. ont proposé le calcul de 3 indicateurs de fonctionnement permettant d’acquérir des références sur
des exploitations de méme type et pouvoir les comparer, ce qui indique des marges de manceuvre et les
principaux postes a améliorer (Simon et al., 2000).

Indice d'efficacité de 'azote, EFF = Somme des sorties N / Somme des entrées

Indice de conversion de l'azote en protéines alimentaires CVE = Somme des sorties utiles N / Somme
des entrées

Un Indice de gaspillage de l'azote GAS = surplus N / Somme des sorties utiles N

Dans le tableau 8.8, les coefficients d'efficacité et de conversion des systémes trés spécialisés sont assez
proches, légérement inférieur en lait spécialisé herbager, et supérieur en lait + cultures. Les coefficients de
gaspillage sont beaucoup plus faibles en exploitation porc culture qu'en lait, cet écart se réduisant lorsqu'on affine
le hilan en intégrant l'azote stocké dans le sol (pas de stockage en rotations culturales, stockage en prairies de
longue durée.

Finn a aussi proposé de calculer un coefficient de recyclage interne comme le ratio des flux internes rapporté aux
flux totaux (internes + entrées externes) (Finn, 1980). Ce coefficient varie entre 1 lorsque le systéme fonctionne
sans importation d'azote (engrais et aliments) et se rapproche de 0 si les flux internes sont faibles par rapport aux
flux externes. De fagon générale ce coefficient de recyclage est lié négativement au surplus de bilans N
exploitations et positivement au coefficient d'efficacité d'utilisation global. Kobayashi et al. ont calculé ce
coefficient pour différents systémes et ont obtenu des valeur variant de 0,10 a 0,43, valeur obtenue pour des
systemes en production biologique (Kobayashi et al., 2010).
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Tableau 8.8 : Résultats des différents types de bilans pour des fermes « typiques », appliquant de bonnes pratiques agricoles, et correspondant aux
différents systemes de production (décrits plus en détail dans la partie Il) ; calculs Esco a partir de la littérature.

, : Lait : Porc
Type de ferme : he:l_%tger BclIJ?tIltJre '}?;?i%ir (Ivll_i?gc?)il? ) polyl_cﬂltture PorcE;: Elture CEI(t)l:(r:e t(:r:tttﬁz;t
retagne e bio Bretagne biologique
Calculs de bilans Jarvis 2011 Delaby etal 2011 Fiorelli 2011 Jarvis 2011 Dourmad 2011
Bilan apparent "classique™ 150 73 85 55 51 125 121 231
Balance globale azotée (BGA) 128 64 67 53 39 97 68 68
BGA en % bilan apparent 85 88 79 95 77 78 56 29
Bilan apparent sans fixation 119 65 67 -14 -13
BGA sans fixation 97 55 6 -16 -25
Bilan apparent avec dép6t atmosphérique et stockage N sol 143 73 55 22 40 140 136 246
BGA avec dépbt atmosphérique et stockage N sol 121 64 37 20 29 102 83 83
* coefficient efficacité= sorties N / entrées N 0.27 0.48 0.22 0.24 0.28 0.56 0.69 0.76
**coefficient conversion= sorties utiles / entrées 0.27 0.48 0.22 0.21 0.28 0.56 0.69 0.50
coefficient gaspillage= excédent N / sorties utiles 2.68 1.01 3.60 3.69 2.54 0.78 0.46 0.49
coefficient gaspillage en intégrant dépét atmosphérique et stockage N sol 2.34 0.73 2.33 1.49 2.02 0.88 0.51 0.52

* calculs d'aprés Simon et al, 2000 : sorties utiles = produits animaux et végétaux, sorties totales = sorties utiles + exportations d'effluents
** ce coefff proposé par Simon correspond au coefficient d'efficacité du systéme proposé par Dourmad et F. Aarts
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8.3.3. Utilisation des bilans comme outil pour améliorer les
pratiques d’élevage

L'analyse des différents postes d'un bilan d'exploitation permet de préciser des voies d'amélioration de fagon plus
fine que le simple bilan apparent en pointant des maillons particulierement peu efficaces au sein du systéme.
Cette approche est d'autant plus facile @ mettre en ceuvre que le systéme est spécialisé et simple.

Kobayashi et al. ont ainsi réalisé des bilans apparents simplifiés en exploitation laitiere expérimentale en
comptabilisant des intrants (= engrais + aliments + litiére) des sorties (= lait + veaux) et des bilans d'étape
(Kobayashi et al., 2010). L'exploitation a été décomposée en 4 ateliers entre lesquels s‘échangent des flux de
matiéres azotées : I'atelier sol-plante qui produit les fourrages, l'atelier fourrages stockés, I'atelier des troupeaux-
batiments (qui consomme les fourrages et produit lait, viande et déjections), et I'atelier des déjections stockées
qui seront épandues. L'efficacité d'utilisation du N correspond pour chaque étape au rapport entre la quantité de
N sortie et la quantité de N entrée, quelle que soit la forme des sorties. Les coefficients d'efficacité tournent ainsi
autour de 60% pour les fourrages (entiérement récoltés) avec un coefficient de variation (CV) de 18%, 80% pour
le stockage des fourrages (CV=32%), 84% pour I'étape animal -batiment (CV =2 %) (valeur qui tombe a 25% si
I'on considére les seules sorties lait - veaux) et 45% pour I'étape stockage-épandage d'effluent vers le systéme
sol/plante (CV=37%). Le coefficient global apparent (a I'exploitation) est de 25 % (CV = %) pour des niveaux
d'excédent de bilan de 380 kg N par ha de SAU. Le défaut d'efficacité d'utilisation correspond aux pertes et/ou au
stockage aux différentes étapes. On voit que l'efficacité globale correspond a celle de I'étape « animal », au
travers de la faible valorisation de l'ingestion de protéines en produits animaux et de la faible variabilité affectant
cette transformation.

8.3.3.1. L’expérience en cours aux Pays-Bas

Aux Pays-Bas, au printemps 2011, la filiere lait (syndicat d'éleveur-LTO, industries de I'alimentation animale et
des engrais, la coopérative de transformation du lait, les laboratoires d'analyse et le gouvernement national et
l'université de Wageningen) a décidé de créer un indicateur annuel des cycles de l'azote et du phosphore de
toutes les fermes laitieres du pays (i.e. « farm specific environmental score ». L'objectif est d’encourager les
éleveurs laitiers & améliorer leurs pratiques en récompensant les plus performants d’'un point de vue
environnemental, comparativement a des normes nationales. Plut6t que de raisonner sur des valeurs forfaitaires,
des calculs sont effectués au niveau de chaque exploitation. La démarche consiste a réaliser un diagnostic précis
du systéme d'élevage en s'intéressant séparément aux bilans N des 3 composantes du systéme : troupeaux,
gestion des effluents et Sol-surface (Figure 8.11). Le bilan permet de rechercher des améliorations en fonction
des sources d'inefficacité mises en évidence. Les motivations de la coopération laitiére tiennent dans la garantie
qui pourra étre apportée aux consommateurs que le lait a été produit dans des conditions durables, résultant de
criteres environnementaux, a linstar des criteres sanitaires déja en place. S'il n'y a pas respect de cette
conditions environnementale, le prix payé au producteur serait diminué ou I'approvisionnement interrompu pour
cette exploitation. De leur c6té, les éleveurs préférent cet indicateur plutdt que d'autres mesures contraignantes
prescrites pour réduire les pertes, car cette démarche est moins coliteuse et elle encourage I'amélioration des
pratiques : l'indicateur fournissant des informations sur le fonctionnement de leur exploitation. La motivation
principale du gouvernement tient dans sa volonté de coupler les paiements directs aux performances
environnementales des exploitations, comme transposition des politiques européennes. Surtout, le gouvernement
préfére donner aux éleveurs l'opportunité de trouver eux-mémes les voies pour atteindre les objectifs
environnementaux fixés plutdt que de prescrire des mesures a priori. Cette approche sera étendue aux autres
filieres animales. L'expérience intégrée a I'échelle de la filiere a le mérite de la cohérence entre approche
économigue et environnementale pour faire évoluer progressivement les systémes.
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Figure 8.11 : les étapes pour réduire les pertes d’azote dans une ferme laitiére. A partir de
I’évaluation du cycle de I'azote en fonction des intrants et des produits, déclinés selon 3
bilans : le bilan « troupeau », le bilan « effluents » et le bilan « culture ».
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Le Bilan «troupeaux » (« BEX » (Bedrijfseigen Excretie = données d’excrétion de I'exploitation) integre les
fourrages produits sur I'exploitation et les aliments achetés en entrée de bilan et les ventes de lait et d’animaux
comme sorties. L'excrétion d'azote et de phosphore (dans les lisiers) correspond aux surplus du bilan. La
consommation d’aliments est estimée & partir des besoins énergétiques des troupeaux majorés de 2%. Les
aliments produits sur I'exploitation sont estimés par différence entre les besoins et I'énergie des aliments achetés.
Si le bilan de 'exploitation est inférieur aux références d’excrétion nationales, le gouvernement accepte le BEX
ce qui peut étre intéressant pour I'éleveur car cela réduit ses colts d'exportation du surplus d'effluents. Pour
estimer les gains possibles en termes d'achats de N a I'extérieur, il est nécessaire de connaitre la teneur en N de
la ration annuelle. L'objectif est d'atteindre 15% (N x 6.25) de la matiére séche (mais cela dépend des
caractéristiques de I'exploitation). En commencant a utiliser le « BEX » beaucoup d'éleveurs ont pris conscience
que les apports en protéines étaient supérieurs aux besoins des animaux. Ces protéines ayant un codt, les
éleveurs peuvent ainsi revoir a la baisse leurs achats de protéines (premiére mesure). En 2010, environ 40% des
17 000 exploitations laitiéres hollandaises utilisait ce calcul. L'objectif est que la majorité des éleveurs utilisent le
BEX d'ici 2015. Récemment, le syndicat des exploitants hollandais et I'industrie de 'alimentation du bétail ont
proposé au gouvernement de réduire les consommations de P afin d'éviter tout gaspillage et faire baisser le
surplus national. Le BEX sera également utilisé pour calculer et contrdler les flux de P.

Le bilan « effluents » considere en entrée I'excrétion par les animaux, qui était la sortie du BEX, & laquelle on
ajoute les importations de fertilisants organiques et minéraux pour calculer la volatilisation sur I'ensemble. Les
produits correspondent aux ventes de lisiers et aux quantités épandues sur les champs aprés soustraction des
pertes par volatilisation de 'ammoniac dans les béatiments, durant le stockage des effluents et au paturage. Ainsi
la volatilisation d'ammoniac est le solde ou surplus de ce hilan «effluents ». Le calcul de volatilisation de
I'ammoniac prend en compte les caractéristiques des rations, des types de batiments et d'ouvrage de stockage,
des périodes de paturage, les quantités épandues (et modes d'épandage) sur les prairies et cultures annuelles et
enfin les quantités et les types d'engrais minéraux apportés. En 2010, le bilan « effluent a été utilisé par 100
fermes pilotes mais leur nombre devrait s'accroitre si le calcul des émissions devient obligatoire. L’estimation des
pertes par volatilisation repose actuellement sur des références nationales, non adaptées au cas spécifique de
chaque exploitation. Le bilan « effluent » réel aiderait les éleveurs a choisir et mettre en ceuvre les solutions les
moins onéreuses et les plus adaptées a leur situation propre : par exemple, les investissements dans des
batiments sont pour beaucoup de fermes tres coliteux et moins efficients comparés a un changement dans les
pratiques d'alimentation. Eviter les pertes par volatilisation est aussi vu comme un bon moyen de réduire les
besoins en achat d'engrais minéral.

Le bilan « sol-surface » considére les fertilisants organiques et minéraux comme des entrées aprés avoir enlevé
les pertes ammoniacales. Les dépdts atmosphériques sont des entrées estimées a partir des données
régionales. Les entrées par fixation symbiotique dépendent de la proportion de tréfle mais sont négligeables pour
la majorité des exploitations. Les sorties correspondent aux exportations d'azote par les cultures et a la
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consommation d'herbe paturée ou récoltée sous la forme d'ensilage. Le solde du hilan « cultures-sol » est
partagé entre N2, N20 et NOs en fonction du type de sol, de I'hydrologie et de la proportion de prairie dans la sole,
mais I'accumulation d'azote organique n'est pas prise en compte. En 2010 ce bilan a été testé sur 16
exploitations pilotes et il est maintenant disponible pour 'ensemble des éleveurs. Comme la plupart des éleveurs
n'est pas sensibilisée aujourd’hui aux rendements des prairies et du mais ensilage, ni a l'efficience de la
fertilisation azotée, I'idée est que la réalisation de ce bilan sera le point de départ d’'une démarche d’amélioration.
Une discussion est actuellement engagée pour remplacer les normes actuelles de fertilisation qui sont une
moyenne nationale par des données plus précises issues du calcul de ce bilan.

Accés aux données : Les données sont déja centralisées dans une base nationale pour 90% des élevages
laitiers, ce qui permet a chaque exploitation de se comparer aux autres, d'acquérir des références nationales de
plus en plus précises et de faire évoluer a terme les normes. La base est alimentée par les différents acteurs et
gérée par I'organisation des producteurs de lait. Au début, cette base de données visait 'amélioration génétique
des troupeaux, d'ot son nom (Cooperatieve RundveeVerbetering = coopérative d’amélioration des troupeaux)
mais aujourd’hui y sont enregistrées tous les achats et ventes, les analyses de sols, les types de batiments et les
différentes cultures. Cette base de données est connectée avec les industries concernées, les laboratoires de
recherche et les autorités publiques, et fournit les données nécessaires aux calculs des bilans. Ainsi,
I'administration ne consacre pas beaucoup de temps a acquérir les informations et le risque d'erreur est
minimisé. De plus, les résultats des bilans peuvent facilement (automatiquement) étre vérifiés par des organes
publics de contrle.

8.4. Indicateurs de pertes d’azote par émissions
gazeuses et lixiviation des nitrate

Cette section présente les indicateurs permettant d'estimer les pertes d’azote depuis le systeme étudié au-dela
du calcul des surplus de bilans. Les systémes concernent ici la parcelle agricole qui s'arréte au niveau de la limite
d'enracinement, du volume directement au-dessus du couvert ou des limites latérales, et les batiments d’élevage.
Ces indicateurs reposent, soit sur des mesures de terrain soit sur une modélisation opérationnelle ou plus
complexe. Dans tous les cas, ces indicateurs intégrent différents processus en combinant des variables de
différentes natures, pratiques agricoles, sols, climats.

Au plus simple, l'indicateur peut étre présenté sous forme de coefficient d’émission qui repose sur des
connaissances, observations et mesures ayant intégré des processus arrivant aux pertes observés vers
I'extérieur du systeme. Le coefficient d'émission donne alors une valeur d'effet reliée a une variable d’entrée
unique, généralement la quantité d'intrant. Une majorité d'indicateurs entrent dans la catégorie des indicateurs
opérationnels. Ceux revus par Buczko et Kuchenbuch portent au niveau des émissions, bien que certains
indicateurs aillent jusqu'a I'estimation des quantités atteignant les masses d'eau (Buczko and Kuchenbuch,
2010). Nous ferons un rapide point sur les approches reposant sur la modélisation et traiteront aussi des
indicateurs mesurés.

8.4.1. Facteurs d’émission de I'ammoniac et de N20 au niveau des
batiments et de la gestion des effluents

Le devenir de I'azote au niveau des batiments d'élevage et durant le stockage des effluents pose des problemes
de pollution ponctuelle de pertes d'azote vers les eaux, et surtout d'émissions gazeuses traitées par des
coefficients d’émission. Les facteurs d'émission (FE) sont surtout utilisés pour les émissions gazeuses,
notamment de NH; et N,O. Ils sont en général déterminés & partir de sommaire de résultats expérimentaux. Il
s'agit donc d'un outil empirique dont la précision des estimés n'a été mesurée que pour les conditions sous
lesquelles les données expérimentales ont été obtenues ce qui peut limiter leur pertinence lorsqu'ils sont utilisés
dans d'autres situations que celles sur lesquelles ils ont été calés. De nombreuses publications et revues sont
disponibles sur le sujet (Bouwman, 1996 ; Bouwman et al., 2002a ; 2002b ; Freibauer and Kaltschmitt, 2000 ;
Harrison and Webb, 2001 ; Sutton et al., 2011b).
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8.4.1.1. Propositions de I'lPCC

Le Tableau 8.9 rassemble les facteurs d’émission des différentes sources d’'azote proposés par le GIEC pour les
différentes filieres de gestion des effluents d'élevage et espéces animales. Le tableau illustre aussi la trés forte
variabilité autour de la valeur moyenne et montre hien que la plus grande partie des pertes est liée a la
volatilisation de 'ammoniac. L'état des connaissances sur les facteurs affectant les émissions de NH; et N2O a
été analysé dans les chapitres 1 et 6.

Tableau 8.8 : Valeur par défaut des pertes gazeuses d’azote par volatilisation d’'ammoniac et
totales pour différentes filieres de gestion des effluents (GIEC, 2006, Revised Guidelines for
National Greenhouse Gas Inventories. IPCC/IOECD/IEA/IGES, Vol. 4, Agriculture, Forestry
and other land use. Chapter 10. Emissions from livestock and manure management.
http://www.ipcc-nggip.iges.or.jp/public/2006gl/ppd.htm)

Volatilisation de N-NH3 Pertes totales*
et N-Nox (%) ()
Pig Anaerobic lagoon 40 (25 -75) 78 (55-99)
Pit storage 25 (15-30) 25 (15-30)
Deep Bedding 40 (10-60) 50 (10-60)
Solid storage 48 (15-60) 48 (15 -60)
Dairy cows Anaerobic lagoon 35 (20-80) 77 (55-99)
Liquid slurry 40 (15-45) 40 (15-45)
Pit storage 28 (10-40) 28 (10-40)
Dry lot 20 (10-35) 30 (10-35)
Solid storage 30 (10-40) 40 (10-65)
Daily spread 7 (5-60) 22 (15-60)
Poultry Poultry without litter 55 (40-70) 55 (40-70)
Anaerobic lagoon 40 (25-75) 77 (50-99)
Poultry with litter 40 (10-60) 50 (20-80)
Autres bovins Dry lot 30 (20-50) 40 (20-50)
Solid storage 45 (10-65) 50 (20-70)
Deep Bedding 30 (20-40) 40 (10-50)

*: NH3+NOx+N20 + N2 + lessivage

Pour les émissions de NHs, Sommer et al. concluent que des approches empiriques ne suffisent pas et que des
approches plus mécanistiques sont nécessaires (Sommer and Hutchings, 2001) tandis que Sheppard et al.
plaident pour une poursuite des travaux sur la compréhension des déterminants des FE pour NHz (Sheppard et
al., 2007).

Pour les émissions de N2O, I'lPPC a proposé deux « rangs » de détermination des coefficients d’émission. Le
rang 1 porte sur un coefficient unique. Sa détermination pour les émissions liées au sol est basée en grande
partie sur I'étude de Bouwman et al. qui estiment que 1% de I'azote apporté au sol, sera émis sous forme de N,O
(Bouwman et al., 2002a). Le facteur d’émission du GIEC exprime le taux moyen d'émission observé dans une
grande partie des études publiées avant 2001, sans distinctions entre les formes de I'azote (organiques et
minérales), les types de sol ou de culture, les régions géographiques et le climat. Bien que sa valeur ait été
confirmée dans plusieurs études, il a été démontré que son utilisation peut entrainer d'importants biais dans
plusieurs situations (Rochette et al., 2008). En effet, la grande majorité des études utilisées par Bouwman et al.
ont été obtenues sous des conditions relativement fraiches et humides (est canadien, Royaume-Uni, Centre
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ouest de I'Europe) et il est possible que le FE de rang 1 du GIEC surestime les émissions lorsque utilisé dans
des situations plus seches (Bouwman et al., 2002a). Des études menées en climat méditerranéen (Meijide et al.,
2009) et dans les Prairies canadiennes (Malhi et al., 2010) sont en accord avec cette hypothése. Le rang 2
correspond a la détermination de FE spécifiques a la région (ou pays) ou les estimés sont désirés. On a ainsi
montré que les valeurs de FE peuvent varier de 0,16 a 1,7 % au Canada en fonction de l'aridité du climat et de la
texture des sols (Rochette et al., 2008). Ces FE, dits de rang 2, sont considérés plus précis que ceux de rang 1
car exprimant plus fidelement I'effet des pratiques agricoles et des conditions locales de sol et de climat sur les
émissions de N,O. Pour les émissions résultant de I'application d’effluents d'élevage, un effort de représentation
de ces conditions mais aussi du type de gestion des effluents doit étre fait pour que les estimés soient réalistes
(Sommer et al., 2009). En raison de la grande variabilité spatiale et temporelle des émissions, cette option
nécessite cependant de nombreux résultats expérimentaux couvrant un large spectre d’émissions afin d'obtenir
un FE robuste. Le nombre limité d'études portant sur les émissions de N.O suivant I'application d’effluents
d'élevage (Chadwick et al., 2000; Dambreville et al., 2008 ; Laville et al., 2011 ) ne permet pas la détermination
de FE de rang 2 en France.

8.4.1.2. Autres propositions

A linstar d'ly dans la méthode INDIGO®, Peigné a développé une méthode d'évaluation basée sur un modele
operationnel évaluant toutes les émissions gazeuses liees a la gestion de I'azote sur les exploitations agricoles
depuis les batiments jusqu’au champ, en développant des coefficients d’émissions sensibles aux pratiques des
agriculteurs (Peigné, 2003). Ainsi pour chaque atelier d'élevage, le modéle calcule a partir d’'une compilation de
valeurs issues de la bibliographie des émissions de NH; et N,O (auxquelles s'ajoute le CHa) en fonction des
animaux, de leur age, du type de batiment (stabulation libre, entravée), du mode de stockage et des quantités
d'effluent stockés, etc, et dans un second temps des doses et du mode d'épandage des effluents. .Les sorties de
ce modéle sont ensuite transformées en valeurs d'indicateur. Une application de cet indicateur a été la
comparaison des émissions de différents types de compostages (Peigné and Girardin, 2004) et de gestion des
effluents (Peigné et al., 2004).

Pour les pollutions ponctuelles, Berzina et al. ont eu recours a une analyse multivariée (par classification) pour
identifier des facteurs impliqués dans la dégradation de I'eau par transfert de nutriment vers les eaux depuis les
batiments (Berzina et al., 2009). Ces auteurs sont partis d'un jeu de données, en I'occurrence sur un bassin
versant, pour développer un modele empirique faisant fonction d'indicateurs, comme préconisé par Nardo et al.
pour |'agrégation de variables dans la construction d’un indicateur composite (Nardo et al., 2005). Se pose la
question comme pour tous les modéles empiriques de I'extrapolation du modele a d'autres bassins versants et
situations.

8.4.2. Indicateurs prédictifs au champ

Ces indicateurs sont plus €laborés que les facteurs d'émission et ils concernent plus particuliérement les pertes
par lixiviation des nitrates. Buczko et Kuchenbuch ont analysé une quinzaine d'indicateurs qui entrent dans cette
catégorie. Plusieurs ont été développés dans un contexte étranger, notamment aux USA et sont tres liés au
contexte (Buczko and Kuchenbuch, 2010). D'autres auteurs ont également fait des propositions. Nous ne
citerons que des approches qui pourraient étre appliquées au contexte frangais voire développées en France.
Certains indicateurs visent & anticiper les risques de fuites & partir d'une analyse quantitative des pratiques et
d'autres s'intéressent a I'état du systéme & un moment donné pour anticiper les risques.

Parmi les indicateurs liés aux pratiques il faut citer :

- L'indicateur « concentration potentielle en nitrate dans les eaux de drainage » développé en Allemagne Bach
1987 (Buczko and Kuchenbuch, 2010). Il repose sur le calcul d’'un solde azoté & la surface (cf. section
8.3.1.1) divisé par la quantité d’eau drainée. Cet indicateur repose sur les hypothéses que la minéralisation
et la réorganisation de I'azote se compensent en régime d'équilibre et que le surplus calculé est entierement
sujet au lessivage. Cet indicateur a fait 'objet d’amélioration dans la méthode Stoffbilanz et a été utilisé pour
une modélisation des concentrations de nitrates en plaine du Rhin (projet MoNit, (LUBW, 2006)). D'autres
indicateurs revus par reposent sur une approche similaire croisant bilan et données pédoclimatiques,
IROWC-N (Canada), ALRP index (USA) et le Norway N Index (Norvége) qui ne traite pas juste de I'azote
dissout mais aussi particulaire.
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- L'approche gualitative MERLIN (Aveline et al., 2009) prenant en compte trois sous-composantes exprimes
sous forme de score : EQUIF (1 a 6) : écart entre les apports et les besoins de la culture, SENSIB (1 a 3) :
sensibilité du sol au lessivage, IC (1 a 3) donnant I'aptitude du couvert suivant la culture a absorber I'azote.
Ces trois sous-indicateurs sont croisés dans un tableau de contingence. MERLIN ne traite donc que du
lessivage des nitrates et est paramétré pour la région du Poitou-Charentes principalement et les régions
Centre et Haute Normandie (Attoumani, 2008).

- L'approche de Lewis repose sur des équations prenant en compte le surplus de fertilisation et donne une
estimation de la lixiviation en fonction de la culture et du type de sol (Lewis et al., 1999). Le surplus de
fertilisation est calculé par la différence entre la dose totale et la dose recommandée par des tables de calcul
officielles en UK. La quantité d'azote lixiviée est calculée a partir de régle de décision comme par exemples :
50 % du surplus est en général susceptible d'étre lixivié, avec une valeur pouvant monter a 80 % en grandes
cultures. En situation d'équilibre de la fertilisation ou de sous-fertilisation, des quantités significatives d'azote
peuvent étre lessivées en grandes culture, en fonction de I'historique de la parcelle, des pratiques et du
climat. Ce corps de régles va déterminer des coefficients du modéle.

- L'approche développée a I'Agroscope de Zurich pour I'Analyse de cycle de vie (Richner et al., 2006)
reposant sur un calcul d'un bilan ou solde mensuel.

- L'indicateur azote Iy de la méthode INDIGO® (Bockstaller and Girardin, 2006 ; Bockstaller et al., 1997 ;
Bockstaller et al., 2009) développé a I'inra de Colmar. Il porte sur la gestion de I'azote au champ cultivé
(Bockstaller et al., 2008b) ou prairie (Pervanchon et al., 2005) (voir encadre infra).

- L'approche AzoPat pour parcelles paturées qui estime les flux d’azote sous prairies de fauche ou paturée au
moyen de coefficient et de relation simples, prenant en compte I'absorption d’azote totale par le couvert en
fonction de la production (et non juste I'azote exporté comme dans un bilan) et les différentes sources
d'azote et les différents sources de pertes (Decau et al., 1997).

- Enfin a 'échelle de la parcelle et du bassin versant, il convient de citer une nouvelle approche, Territ'eau,
développée en Bretagne et en cours de test en Lorraine aussi (Gascuel-Odoux et al., 2010a). Au niveau
parcellaire, un calcul assez semblable a Iy d'INDIGO® est mis en ceuvre mais en prenant des valeurs
moyenne de lixiviation sur la succession et un calcul de bilan sur la période de l'interculture, présenté de
facon détaillé dans cet article (Gascuel-Odoux et al., 2010b). A ceci S'ajoute une estimation des pertes
d'azote en cas de sur-fertilisation comme dan Iy Dans un second temps, la prise en compte des
caractéristique du bassin (zone de dilution, zone tampon de dénitrification) sont pris en compte pour estimer
les pertes a I'échelle du bassin versant.

8.4.1. Indicateurs prédictifs issus de modeles

De tres nombreux modéles existent. Cannavo et al. ont rassemblé 62 modeles quantitatifs dans leur revue de la
littérature, qui pour la plupart approchent les phénoménes en dynamique (Cannavo et al., 2008). C'est en
particulier le cas de certains modéles de culture, comme STICS (Brisson et al., 2003), le modéle développé par
les équipes Innra, des modeles plutdt basés sur le sol, DAISY (Hansen et al., 1991), MINERVA (Richter et al.,
1998), des modéles d'émissions gazeuses DAYCENT (Del Grosso et al., 2000), DNDC (Brown et al., 2004; Li,
2000 ), NOE (Hénault et al., 2005) ou encore de volatilisation NH; VOLT'AIR (Génermont and Cellier, 1997).
D'autres modéles sont plus statiques mais avec des visées opérationnelles plus directes comme Iy, I'indicateur
azote d'INDIGO® (Bockstaller et al., 2008b ; Pervanchon et al., 2005), MANNER, un modele d’estimation du
lessivage d’'azote et de la volatilisation de NH; (Chambers et al., 1999) ainsi qu'un logiciel de calcul de la
fertilisation AZOFERT (Dubrulle et al., 2004).

Les approches par modélisation souffrent encore de nombreuses limites. Dans I'ensemble peu de modéles
prennent en compte tous les processus, la fixation symbiotique étant le processus le moins traité. Les modéles
travaillent généralement au niveau de la parcelle (51 sur 62) et seulement 9 % d'entre eux traitent des prairies et
13 % des légumineuses. Les modeles intégrant au mieux de nombreux processus ne sont pas forcément plus
performants que des approches plus empiriques. Enfin, dans la plupart des cas, la mise en ceuvre de ces
modeles pose des problémes de faisabilité car ils réclament de nombreuses données dentrées et de
paramétrage, notamment & des échelles territoriales. Des exceptions existent avec des projets lourds ou un
grand effort est fait pour l'acquisition de données (e.g. STICS en France (Billen et al., 2009), DAISY au
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Danemark (Kronvang et al., 2008)). Plus récemment a été lancé par des équipes Inra avec les Instituts
Techniques le développement d’'un modéle plus opérationnel basé sur une interface conviviale Syst'N’

L’indicateur azote In de la méthode INDIGO®

L'indicateur azote In est un des huit indicateurs de la méthode INDIGO © (Bockstaller and Girardin, 2006; Bockstaller et al.,
1997 ; Bockstaller et al., 2009 ) développé a I'lnra de Colmar .

L'indicateur In développé pour grandes cultures (Bockstaller et al., 2008b) et prairie (Pervanchon et al., 2005) repose sur un
modele opérationnel résumé sur la Figure 8.12 qui estime émissions gazeuses (NHs et N20) via des coefficients d’émissions
pondérés par des facteurs prenant en compte le type de sol, le travail du sol, le type et mode d'apport de I'engrais
(incorporation). Il estime les risques de lixiviation pendant les 2 principales phases du cycle cultural,

a) sous la culture apres apport d'azote via la dose pondérée coefficient de lixiviation fonction du sol, climat et date d’apport,

b) apreés la culture avant I'hiver a I'aide d'un bilan d'azote minéral « partiel » sur la période post-récolte, de la récolte jusqu'au
début la période de drainage supposée coincider avec le début de I'hiver. Il s'agit en fait d’'un bilan d'azote minéral sol-
systeme (cf. Figure 8.5) sur une période a risque comme préconisé par Lord (Lord et al., 2002). Ce bilan, prenant en compte
la minéralisation ou la réorganisation de I'azote des résidus de culture, la minéralisation de la matiére organique, l'azote
absorbé par la culture suivante ou une Cipan, estime les quantités potentiellement lixiviables durant la période de drainage.
Cette quantité sera multipliée par un coefficient de lessivage.

Dans les deux cas, apres apport et durant la phase de drainage, les coefficients de lixiviation sont obtenus a partir de
I'équation de Burns classiquement utilisée en France (Laurent and Castillon, 1987 ; Party et al., 1999). Dans ce cas, il faut
un bilan hydrique sur la précipitation (précipitations — ETP) tels qu’on en trouve dans les guides des sols ARAA ou d'autres
sources, ainsi que la profondeur d’enracinement et la texture du profil.

Les quantités exprimées en kg/ha sont ensuite transformées en note selon I'échelle d'INDIGO®, entre 0 (pertes
inacceptables) et 10 (perte nulle). La valeur recommandée 7 sur I'échelle d'INDIGO® correspondra aux pertes d'azote
maximales acceptables : quantité d'azote lixiviée entrainant une concentration moyenne de 50 mg NOs/L, 20 kg NHs-N de
volatilisé tiré de valeurs sur les critical loads (Bobbink et al., 1996).

Figure 8.12 : Vue d’ensemble de I'indicateur azote Iy de la méthode INDIGO (Bockstaller et al., 2008b)
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"http://www.rennes.inra.fr/umrsas/faits_marquants/2009/syst_n_un_outil_de_diagnostic_environnemental_pour_|_azote
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8.4.1.1. Emissions de N,O

Pour les émissions de N,O a partir des sols agricoles, plusieurs modeles mathématiques ont été développés.
S'ils proposent tous de déterminer le N.O émis comme un produit ou sous-produit de la nitrification et de la
dénitrification, ils présentent des niveaux de complexité différents Les modeles les plus utilisés sont DAYCENT
(Del Grosso et al., 2000) et DNDC (Brown et al., 2004; Li, 2000 ), dont une version a été adaptée aux conditions
européennes. En France, plusieurs modéles ont été développés pour les systémes de grandes cultures (CERES-
EGC (Gabrielle et al., 2006) et NOE (Hénault et al., 2005)) et de paturage (PaSiM (Vuichard et al., 2007)). Ces
modeles visent & prédire les processus décrivant les cycles biochimiques du carbone et de I'azote dans la
biosphére en lien avec les pratiques agricoles. Les taux de nitrification et de dénitrification sont déterminés par la
concentration des substrats et les conditions physiques et chimiques du sol.

L’approche mécaniste de ces modéles leur permet de mieux tenir compte des conditions locales du milieu sur la
production du N.O. Cependant, ils ne peuvent inclure l'effet de toutes les interactions entre les facteurs
physiques, chimiques et biologiques qui déterminent les émissions de N,O et recourent donc a plusieurs
coefficients empiriques pour I'estimation du N2O. Leur utilisation pour les situations ou du fumier est ajouté au sol
a rarement été testée et leurs prédictions pour ces situations sont particulierement incertaines. Si beaucoup de
ces travaux de modélisation ont été réalisé a la parcelle, d’autres sont allés a I'exploitation (Janzen et al., 2006 ;
Rotz and Oenema, 2006). Par ailleurs, des tentatives de démarche intégrée depuis la parcelle jusqu'a I'Europe
ont été menées, (van Groenigen et al., 2008). Dans le projet Seamless® plut6t centrées sur les cultures, une telle
approche a été tentée sur la problématique nitrates (Ewert et al., 2009; van Ittersum et al., 2008 ).

8.4.1.2. Modeles de fonctionnement de I'exploitation

Différents travaux de modélisation proposent de caractériser les flux d'azote et les impacts environnementaux
des exploitations d'élevage (éventuellement aprés couplage a de I'ACV). Toutefois, les modeles qui représentent
I'exploitation agricole dans sa globalité sont encore relativement rares. Schils et al. ont comparé 4 modéles
estimant les émissions de gaz a effet de serre dont le N20 au niveau du systéme de I'exploitation agricoles,
modéles qui ne donnent pas juste des émissions pour les principaux postes en fonction des pratiques mais qui
simulent le systéme, I'évolution du troupeau, la croissance de I'herbe et les flux de N, de C etc. entre les
différents postes (Schils et al., 2007). Les auteurs ont pu montrer l'intérét de ces modeles pour simuler des
techniques alternatives visant & réduire les émissions tels la méthanisation, la gestion des jours de paturage, le
changement de systeme fourrager, etc. Dans tous les cas, ils ont pu montrer une relation étroite entre les calculs
de surplus et les émissions, ceci pour une gamme d'excédent entre + 100 kg N/ha et 300 kg/ha. Les auteurs
relévent que seuls 2 modéles tiennent compte de ce qui se passe en amont de I'exploitation dans le sens d'une
analyse de cycle de vie (cf. section 8.6.1.), et aucun de 'aval.

A cette famille de modeéle, on peut aussi ajouter le simulateur MELODIE (Modélisation des Elevages en Langage
Objet pour la Détermination de leurs Impacts Environnementaux) (Chardon et al., 2007 ; Faverdin et al., 2011)
qui est bati sur une architecture générique originale faisant interagir un modele simulant le pilotage et un modéle
simulant les processus biotechnique dont les émissions d'azotes (Faverdin et al., 2011). Il a été développé pour
évaluer impact environnemental de stratégies de production pour des fermes associant cultures et production
laitiere et porcine. Il s'agit d'un modele de recherche et non pas d'un systéme d'aide a la décision pour la
conduite d’exploitation. Gréace a la simulation dynamique des flux d'éléments au sein de la ferme, il est possible
d'étudier a la fois I'hétérogénéité spatiale et temporelle des risques environnementaux. Grace a I'association d’un
modéle biotechnique et d'un modéle de décision, MELODIE rend possible des évaluations multicritéres de
l'impact de stratégies de production. Il fournit ainsi le cadre pour une expérimentation virtuelle sur les systemes
de production animale, et pourrait étre étendu pour prendre en compte d'autres dimensions que les flux
d’éléments

Le modéle dynamique, GAMEDE (Global Activity Model for Evaluating the sustainability of Dairy Enterprises) a
été congu pour les €levages laitiers d'outre-mer (Vayssieres et al., 2009). GAMEDE représente les actions de
conduite d'une exploitation bovine laitiere compléte et les flux de matiéres générés au sein de I'exploitation et
avec I'environnement. Il articule un systéme décisionnel (qui simule la réalisation de 19 opérations de conduite) a
un systeme biophysique complexe constitué de six modules. Il s'agit d’une représentation dynamique, a un pas

88 http://www.seamlessassociation.org
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de temps quotidien, du fonctionnement d’'un agro-écosystéme complexe

Enfin citons encore un travail sur les modéles estimant la dynamique de I'excrétion des animaux (bovins) pour
affiner le calcul des bilans d'azote et prendre en compte I'aspect dynamiques (Cabrera et al., 2006). Ces auteurs
ont comparé un nouveau modéle avec deux développés précédemment et ont montré que ses sorties se
situaient entre les deux autres. Le modéle de Duru et al. porte sur tout le systeme de paturage a la parcelle avec
un modéle dynamique de croissance de I'herbes couplé avec un modéle d'azote pour aider a la gestion du
paturage (Duru et al., 2007). Il identifie les périodes de risques de lixiviation d'azote au travers des surplus
d'azote par rapport a la capacité d'absorption par le couvert végétal.

8.4.2. Indicateurs de mesures de terrain

Le recours a des indicateurs mesurés sur le terrain pour caractériser I'état du systéme porte uniquement sur la
problématique des nitrates. Deux approches ont dépasseé le cadre de la recherche : les mesures de la teneur du
sol en azote minéral ou « reliquats » et les mesures de concentration de nitrates dans les bougies poreuses. La
mesure d'azote minérale dans le sol peut se faire a différentes périodes de 'année :

- Le «reliquat sortie hiver » est préconisé depuis le début des travaux sur I'ajustement de la
fertilisation azotée du blé d’hiver (Meynard et al., 1997). Une variante est proposée au printemps
avant semis des cultures d’été comme le mais (Schroder et al., 2000). Cependant, ces valeurs
dépendent de la lixiviation hivernale plutét qu'elles ne I'estiment.

- Le «reliquat récolte » mesuré a la récolte a fait I'objet de nombreuses études pour montrer les liens
entre le niveau de la fertilisation azotée et la valeur du reliquat. Le reliquat augmente en cas de
surfertilisation alors que pour des fertilisations correspondant aux besoins de la culture, les niveaux
restent relativement faibles et sont surtout fonction des conditions pédoclimatiques et de la culture
considérée. Des auteurs ont développé des fonctions entre niveau de fertilisation ou exces de
fertilisation et la valeur du reliquat récolte (Makowski et al., 1999 ; ten Berge, 2002 ; ten Berge et al.,
2007). Au Canada Drury et al. proposent d'estimer le reliquat a partir du bilan entrée-sorties (Drury
et al., 2007) alors que d'autres auteurs ont montré une faible relation entre les deux (Makowski and
Guichard, 2008; ten Berge, 2002 ). Dans tous les cas, cette mesure reste un estimateur encore
approximatif des risques de fuite car il ne tient pas compte des processus de minéralisation (Machet
et al., 1997), sauf si la culture est récolté a une date proche du début drainage, comme c'est le cas
pour le mais (ten Berge et al., 2007).

- Le reliquat « entrée hiver » correspond mieux au début de la période de drainage et semble de ce
fait le plus approprié pour estimer le lessivage de nitrates (de Ruijter et al., 2007; Machet et al.,
1997). Cet indicateur est utilisés systématiquement dans certaines régions comme outil de
controle : au Bade-Wurtemberg en Allemagne sur les zones de protection Schalvo (25 % environ de
la SAU, (Anonyme, 2002) en Wallonie sur les zones vulnérables (Anonyme, 2008). En lien avec cet
indicateur, Graveline et al. parlent de « normes d'émissions » et notent qu’elles sont rares en
France (Graveline and Louvier, 2004).

Certains auteurs considérent la mesure des reliquats comme un indicateur plus fiable que le calcul d'un solde
(van Bol and Peeters, 1997). Toutefois la mesure des reliquats reste délicate et la littérature est riche en travaux
sur les problémes métrologiques liées a cette mesure, taille et stratégie d'échantillonnage, etc. ((Anger, 2002 ;
Clay et al., 1997 ; Giebel et al., 2006; llsemann et al., 2001 ; Schmidhalter et al., 1992 ), cf. section 8.7.3.). Dans
tous les cas, la mesure du reliquat reste lourde. Pour pallier ce probléme, des auteurs ont proposé une approche
non-destructive de mesure des teneurs en azote minéral a partir de disque en céramique recueillant par diffusion
les quantités d’azote dans le sol. Cette technique donne des résultats corrélées aux mesures classiques quand le
sol est a I'équilibre (Thomsen and Schjonning, 2003). Il ne semble pas que cette technique ait fait I'objet d'une
poursuite de travaux. Pour réduire le nombre de mesures de reliquats une autre approche a été mise en ceuvre
notamment en Bretagne. Elle consiste a mesurer les reliquats entrée hiver et sortie hiver sur un réseau de
parcelles de référence et & calculer la lixiviation et la minéralisation a I'aide du modéle LIXIM développé a I'lnra
de Laon (Mary et al., 1999).

La mesure de la concentration en nitrates au niveau des racines a l'aide de bougies poreuses est utilisée depuis
de nombreuses années (Lord and Shepherd, 1993). Elle a fait I'objet de nombreuses applications dans la
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recherche (e.g. résultats de I'lnra de Mirecourt sur la zone de Vittel (Mary et al., 1997 ; Mignolet et al., 1997). En
France, des structures de développement régionales ont créé des observatoires, comme par exemple en Sabne-
et-Loire (Novak et al., 2006), en Alsace (Burtin and Rapp, 2008). En Alsace, cette approche a été adaptée a des
sols pierreux, pour lesquels jusqu'a la peu d'observations avaient été faites. Ces sols posent aussi des
problémes pour des mesures de reliquats, lorsque les racines descendent plus profondément que la tariere
(Meynard et al., 1997). Anger a compareé les 2 approches sous une parcelle en paturage intensif et extensif
(Anger, 2002). Dans tous les cas, le recours a des mesures de concentration en nitrates sous les racines reste
une approche trés lourde & mettre en ceuvre qui est réservée pour des actions de recherche et développement
ou dans des dispositifs d'observatoires afin d'acquérir des références sur les valeurs de lixiviation sous différents
systémes de culture ou types de sol (Burtin and Rapp, 2009), comme d'autres dispositifs « lourds » (cases
lysimétriques, parcelles drainées (Addiscott, 1990).

Enfin, il existe encore un indicateur mesuré totalement différent, basé sur les signatures isotopiques du C et N
dans les poils d'animaux qui peuvent étre reliés a certains mode d'alimentation du bétail (Schwertl et al., 2005).

8.5. Indicateurs d’état et d'impacts

Cette catégorie d'indicateurs repose sur des mesures de terrain qui vont donner une information sur les
changements d'état, voire les impacts finaux comme montré sur la Figure 8.1. Ces indicateurs présentent donc
I'avantage de donner une information plus « proche » des états et impacts par rapport aux indicateurs de
pratiques et d'émissions. Cependant, leur nature méme montre qu'ils ne donnent pas une information directe sur
les causes. Un indicateur de base en est la concentration en nitrates dans I'eau (Sapek and Sapek, 2005) mais il
en existe beaucoup d'autres. Nous reprendrons ici le travail de revue réalisé dans le cadre de I'European
Nitrogen Assessment (Sutton et al., 2011a). Ces auteurs s'appuient sur 'ensemble des travaux du programme
Nitrogen in Europe (NinE) networking (financé par the European Science Foundation). Ceci a abouti & une
hiérarchisation des problémes environnementaux réduits a@ 9 thématiques principales. Les experts ont aussi
évalué la pertinence du lien a I'azote sur une échelle de 1 & 5. Tout deux ont conduit au classement suivant :

1. Maladies respiratoires causees par les fines particules dans I'atmosphére ;

2. Prolifération d'algues toxiques et réduction des possibilités de natation prées des cotes ;

3. Eutrophisation des écosystémes du littoral induisant une hypoxie (incluant leur biodiversité) ;
4. Saturation en azote des sols (incluant les effets sur la balances des gaz a effet de serre) ;

5. Impacts sur la biodiversité des écosystemes terrestres (incluant ravageurs et maladies).

Les Tableaux 8.10 a 8.12 donnent une vue d'ensemble des différents indicateurs disponibles et des limites ou
seuils disponibles. Il en existe un certain nombre qui demandent un investissement certain en dispositifs de
mesures dans le cadre d'observatoires. Dans le cadre des effets sur les écosystémes il existe notamment des
indicateurs basés sur les charges critiques (critical loads). En fait, il s'agit de mesures des dépositions d'azote (et
d'autres polluants comme le soufre), comparées a des valeurs seuil ou charge critique pour différents effets sur
les écosystemes (Bobbink et al., 1996). Ces valeurs « seuil » ont fait 'objet d’'une analyse de leur incertitude
(Skeffington, 2006 ; Skeffington et al., 2006).
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Tableau 8.10 : Indicateurs d'impact des exces d’azote sur la santé. La pertinence du lien
(noté de 1 a 5) fournit une hiérarchisation (adapté de Erisman 2007 dans (Sutton et al.,

2011a))
Direct effects on humans Indicators Limit? Link to N | Relevance and link to N
cascade

Respiratory disease in people

caused by exposure to high

concentrations of:

— ozone 0: conc. values | Yes NO, emission 3
including
SOMO335

-- other photochemical oxidants Organic  NO.. | No NO, emissions | 3
PAN

- fine particulate aerosol PMI10, PM2 5 Yes NH;, NO, | 1

EMiss10ns

— direct toxicity of NO, NO, Yes NO, emissicns | 2

Nitrate contamination of drinking | NO; cone (ag.) | Yes NO; leaching 2

water

[ncrease allerzenic pollen | - No N fertilizer and | 5

production. and several parasitic N deposition

and mfections human diseases

Blooms of toxic algaze and | Chlorophyll A No Run-off. N1

decreased swimability of in-shore deposition

water bodies NO; (2q.)

Indicateurs : SOMO35: Somme des concentrations en ozone au-dessus de 35 ppb ; PAN : peroxyacetyle nitrate;
PM10, PM2.5: particules dans I'air diametres médians supérieurs a 10 [m and 2.5 [m respectivement.

Tableau 8.11 : Indicateurs d’impact des excés d’azote sur la qualité des écosytémes La
pertinence et le lien a I'azote (notés de 1 élevé a 5 faible) fournissent une hiérarchisation
(basé sur Erisman 2007 dans (Sutton et al., 2011a))

pil'ect effects on ecosystems Indicators Limit? Link to N | Relevance and link to N
cascade

Ozone damage to crops. forests, and | Os flux, | Yes NO, emission | 2
natural ecosystems AQT40
Acidification effects on forests, soils, | Critical loads Yes N deposition 2
ground waters. and aguatic ecosystems
Eutrophication of freshwaters. lakes | BOD, NO; oy Yes Run-off, N3
el Biodiversity iti
(incl. Biodiversity) Critical loads | No deposifion
Eutrophication of coastal ecosystems | BOD, NOs oy Yes Bun-off. Nl
inducing hypoxia (incl. Biodiversity’ iti

g hypoxaa (el Biodwersity) | il loads | No deposition
Nitrogen satwration of seils (incl | Critical loads Yes N deposition 1
effects on GHG balance)
Biodiversity impacts on terrestrial | Critical loads. | Yes N deposition 1
ecosystems (incl Pests and diseases) critical level

(NH; in air)

Indicateurs : AOT40: concentrations dans I'air en 0zone accumulées pour des concentrations supérieures a 40 ppb; BOD:
Demande biologique en oxygene dans I'eau.
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Tableau 8.12 : Indicateurs d’impact des exceés d’'azote sur différents enjeux La pertinence et
le lien a l'azote (notés de 1 élevé a 5 faible) fournissent une hiérarchisation (basé sur

Erisman 2007 dans (Sutton et al., 2011a))

R R R R I

P ——

- -

Effects on other societal values Indicators Limit? Link to N | Relevance and link to
cascade N
Odour problems associated with animal | NH; No NH; emission 5 (in Europe)
agnculinge concentration
Effects on monuments and engmeenng | Preciprtation Yes NO,, NH; 3
materials acidity. Qs,
PMI10, PM2.5
concentrations.
Repgional hazes that decrease visibility at | PM2.5 No NO,, NH: 4 (for Enrope)
scenic vistas and airports
Depletion of stratospheric ozone NO,. N.O | No NO,, N0 3
concentrations
Global climate warming induced by | N0, CHy, CO; | No N.0 (direct & | 1
eXcess nitrogen concentrations indirect sources,
CH., CO.
Regional climate cooling induced by | PM25 No NO,, NH: 1
aerosol concentration

Indicateurs : PM10, PM2.5: particules dans I'air de diamétres médians supérieurs a 10 [m and 2.5 [m respectivement.

Dans le cas des formes azotées dissoutes dans I'eau, il est possible a 'aide de mesures du ratio d'isotopes N15
dans les tissus hiologiques d'identifier 'azote d'origine anthropique. La mesure de la variance de la teneur en
N15 biotique dans les invertébrés peut étre relié aux quantités d’azote minéral ou & la dénitrification dans le
bassin versant, mais non a I'azote organiques (Diebel and van der Zanden, 2009). Cet indicateur ne semble pas
pertinent sur un petit bassin versant (500 ha) si ce n'est pour la dénitrification (Kellman and Hillaire-Marcel,
2003). Une autre possibilité est le recours & la modélisation (voir ci-dessus) préconisé par (Aneja et al., 2001)
pour simuler les impacts liés a la redéposition. Cependant la revue de Zhang identifie plusieurs verrous qui
limitent les performances des modéles actuels modélisant la qualité de I'air et le devenir des polluants suite aux
émissions (Zhang et al., 2008).

Concernant les mesures de 'effet des pratiques de gestion de I'azote sur les variables d'état du sol, on peut citer
le travail de Ginting et al. qui ont comparé des traitements, azote minéral, fumier, compost (annuel ou tous les 2
ans) (Ginting et al., 2003). En plus d'un bilan sur les émissions, ils ont utilisé comme indicateurs de la qualité du
sol, la biomasse microbienne, I'azote hautement minéralisable et le pH.

8.6. Les méthodes intégrées d’évaluation des impacts

8.6.1. L’analyse de cycle de vie

Issue de l'industrie dans les années 1980, I'Analyse de cycle de vie (ACV) est & considérer comme un cadre
méthodologique ou une « méta-méthode », plutdt que comme une méthode unique. Les premieres adaptations a
I'agriculture remontent aux années 1990. L’ACV regroupe aujourd’hui une véritable communauté scientifique qui
travaille autour de ces approches avec un journal scientifique propre, International Journal of Life Cycle Analysis.
La bibliographie abonde d'études sur des systemes d’élevage dans le domaine de la production de lait (Basset-
Mens et al., 2009; Casey and Holden, 2004 ; Cederberg, 1998 ; Cederberg and Flysjo, 2004 ; Roger et al., 2007 ;
Thomassen et al., 2008 ), de viande de beeuf (Beauchemin et al., 2010), de porc (Basset-Mens and van der Werf,
2005), de volaille (Williams et al., 2009), de laine (Biswas et al., 2010) ou du traitement des déchets via la
production de hiogaz (Michel et al., 2010), d’'une analyse entre différentes production animale (Williams and
Audsley, 2009). Par rapport a toutes les autres approches basées sur des indicateurs, I'ACV présente 'avantage
d'avoir fait I'objet d’'une normalisation ISO 14 042. Nous présentons dans cette partie les principales spécificités
de 'ACV.
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L’ACV est une méthode bien normée. Ainsi, dans la démarche de I'ACV, la définition des frontieres du systeme
est primordiale et doit permettre des comparaisons rigoureuses entre processus et solutions techniques.
L’évaluation ne porte pas uniquement sur le processus (le systeme de production) mais aussi sur 'amont, au
niveau de la production des intrants et sur l'aval, I'utilisation du produit, son élimination et les déchets qui en
resultent. L'’ACV cherche a traquer les transferts d'impacts le long de la chaine de production (Figure 8.13). Cette
specificité qui a donné le nom a l'approche est certainement la grande force de 'ACV et donne une rigueur
incomparable aux études qui comparent notamment des processus de production totalement différents comme
exemple les impacts liés au traitement du lisier par rapport @ un épandage chez des céréaliers distants de 50 km
environ (van der Werf, 2009). Les indicateurs concernent les impacts, le plus souvent des impacts potentiels,
quils soient intermédiaires (entre les émissions et les impacts finaux (midpoints) ou finaux (endpoints), (cf.
section 8.1.1, (Bare and Gloria, 2006; Hertwich and Hammitt, 2001 )). Dans tous les cas, on ne se contentera pas
d'une émission susceptible de changer la teneur de cette substance environnementale dans un compartiment
environnemental. Ces émissions sont caractérisées via des facteurs d'impacts. Les émissions et les
consommations de ressources non renouvelables doivent étre inventoriées de maniere systématique et seront
agrégeés via les facteurs d'impacts en une série d'impacts. Cette agrégation est quantitative via la conversion en
équivalent d'une substance de référence pour chaque impact. Pour limpact « effet de serre », I'unité est
I'équivalent CO,, pour I'impact « eutrophisation », 'unité est I'équivalent PO,. Ainsi 1 kg de N.O émis correspond
a 310 équivalent CO; tandis que 1 kg NOs & 0,1équivalent PO (Brentrup et al., 2004a).

Figure 8.13: L'analyse de vie et ses étapes dans le cas d'une étude au niveau de
I'exploitation sans prise en compte de I'aval, d’aprés (van der Werf, 2009) (lui-méme d’apres
Geier 1999)
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Pour autant tout n'est pas totalement défini par la norme et il demeure des zones ou l'interprétation est possible
ce qui peut étre a lorigine de divergences entre études. Ainsi dans une revue récente de Vries et al.
recommandent une harmonisation des approches pour pouvoir comparer les résultats entre ruminants et non
ruminants (de Vries and de Boer, 2010). Les points les plus problématiques concernent :

- La définition des limites du systéme étudié suit des recommandations. Pour rester opérationnel,
il n'est pas toujours possible d'étre totalement exhaustif et le travail de délimitation des frontieres est
souvent itératif au cours de I'étude. Une composante ou un processus présentant une contribution
faible peut étre exclue. Des éléments peuvent étre exclus faute de données précises. Ainsi, dans le
domaine des grandes cultures, I'évaluation des impacts liés au pesticides a longtemps été
problématique fautes de données sur les substances actives. Un travail récent dans le réseau
d’excellence Endure® a permis d'aller plus loin (Kégi et al., 2008). Ceci concerne heureusement peu
les impacts liés a l'azote, gaz a effet de serre, consommation en ressources non renouvelable,
eutrophisation, etc. Il est a noter que dans des études au niveau des exploitations agricoles, le
systeme s'arréte souvent & la limite de I'exploitation agricole.

® http://www.endure-nework.eu
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- La liste des impacts ou catégories d'impact pris en compte. La norme ne donne pas une liste
fixe mais donne seulement des criteres présidant au choix de bonnes catégories d'impacts. Ces
derniéres ne doivent pas étre redondantes et ni conduire a des double comptages. Elles ne doivent
pas déguiser d'impacts importants, &tre completes et permettre la tracabilité. Ainsi, de Vries et al.
déplorent que les conséquences environnementales de la compétition des terres pour les besoins
des humains et des animaux (de Vries and de Boer, 2010), et celles dues au changement d'usage
des terres ne soient pas pris en compte dans les études ce qui limite I'interprétation des résultats.
Plus généralement I'évaluation des impacts sur I'utilisation des terres et la biodiversité n’ont retenu
que récemment I'attention (Canals et al., 2007 ; Canals et al., 2006; Schenck, 2001 ).

- Et surtout, les méthodes de quantification des émissions, consommations ne sont pas
normalisées. Les études peuvent porter sur des coefficients d’émissions fixe ou variable en fonction
de quelques facteurs ou encore sur une approche de modélisation comme revu pour la qualité de
I'air par (Zhang et al., 2008). Pour la lixiviation du nitrate, certains auteurs ont utilisé le bilan a la
porte de I'exploitation (Haas et al., 2001 ; Payraudeau et al., 2007), alors que Brentrup et al.
proposent une méthodologie basée sur le calcul d’un bilan d'azote annuel et le drainage (Brentrup
et al., 2004b). La méthode suisse, SALCA (Rossier et Gaillard dans (Bockstaller et al., 2009))
propose un modéle opérationnel de pertes de nitrates original (Richner et al., 2006), reposant sur le
calcul d'un bilan mensuel sous culture, qui a été analysé par Bockstaller et al. (Bockstaller et al.,
2006). Pour la biodiversité, Haas et al., dans leur étude sur des exploitations agricoles, proposent
d'avoir recours a des relevés floristiques et des indicateurs de pratiques (Haas et al., 2001), tandis
que Michelsen propose un indice composite reposant sur des principes d'écologie (Michelsen,
2008) et que Jeanneret propose pour la méthode SALCA un modeéle intégrant les effets des
pratiques agricoles sur différentes especes (Jeanneret et al., 2006).

L’ACV se présente donc comme une approche systémique qui traite des principaux impacts liés aux émissions
d'azote, NOs, NH3, N,O, NO.. On tend souvent & opposer ACV et méthode basées sur les indicateurs. Quelques
rares études comparatives entre 'ACV et d'autres méthodes ont été menées (Bockstaller et al., 2009; van der
Werf et al., 2007 ). Elles mettent en avant des divergences en terme de classement de scénarios (van der Werf
et al., 2007) ou des conseils qui en découlent (Bockstaller et al., 2009). Les raisons majeures qui expliquent ces
divergences portent sur les choix préalables et notamment les impacts pris en compte. Le choix de la méthode
en regard des objectifs est donc crucial. De I'étude de Bockstaller et al., il est ressorti que 'ACV présente des
points forts quant a son assise scientifique et la prise en compte des impacts (Bockstaller et al., 2009). Mais sur
le plan opérationnel, sa mise en ceuvre sans outil spécifique est lourde et il est difficile de remonter directement
aux causes pour I'analyse quand on ne dispose pas du logiciel de calcul qui est onéreux. L'ACV nécessite aussi
I'accés a des bases de données lourdes comme celle développée en Suisse, Ecolnvent, De ce point de vue
une méthode comme INDIGO® reposant sur des modéles opérationnels, présentent des intéréts. En fait, certains
indicateurs utilisées dans INDIGO® ou ceux décrits dans Peigné (Peigné, 2003) seraient aussi utilisables en ACV
pour la partie au champ ou au niveau des batiments, comme c’est nous I'avons aussi vu avec l'utilisation de bilan
azotés et ou de phosphore (Peigné, 2003). A l'inverse, des méthodes « classiques » reposant sur les indicateurs,
comme INDIGO®, s'inspirent de '’ACV en prenant en compte I'amont du systeme de production (Bockstaller et al.,
2008b). L'ACV « compléte » n'est sans doute pas toujours nécessaire. Elle I'est notamment pour les systémes
d'élevage ou la production d'aliments est externalisee (Williams and Audsley, 2009), Son intérét pour la partie
culture mériterait d'étre vérifié. Pour répondre a la demande de méthode plus opérationnelle, van der Werf et al.
ont développé une méthode d'ACV simplifiee, EDEN adaptée aux élevages laitiers en Bretagne demandant une
quantité de « données modestes » pouvant étre recueillies en 3-4 h par exploitation (van der Werf et al., 2009).

La mise en ceuvre d’ACV dans 60 exploitations laitieres (Roger et al., 2007) a ainsi fait ressortir que I'impact
eutrophisation dépend essentiellement du solde azoté du bilan des minéraux, que les pertes d'ammoniac a partir
des déjections animales constituent la principale contribution a I'impact acidification, avec néanmoins une
participation notable du dioxyde de soufre provenant de la production d'engrais azotés minéraux et d'aliments
concentrés. Les émissions de protoxyde d'azote associées aux épandages d’engrais font jeu égal avec les
émissions de méthane entérique pour I'impact changement climatique. Les lisiers et boues de station d'épuration

10 http://www.ecoinvent.ch/
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ainsi que les aliments du bétail accentuent l'impact métaux lourds, et la consommation d'énergie est fortement
expliquée par 4 postes, dont les aliments et les engrais minéraux achetés.

8.6.2. L’empreinte écologique et méthodes dérivées

Développée dans les années 1990 par Wackernagel et Rees (1996) (dans (van der Werf et al., 2007)),
I'Empreinte écologique évalue la surface de terre productive que la population consomme et qui est nécessaire
pour 'assimilation de ses déchets, quelle que soit la location des terres et des masses d'eau sur la planéte. La
force de cette méthode est son expression agrégée de tous les impacts en une unité qui est compréhensible par
tous. Cette approche se différencie de 'ACV qui travaille avec des unités moins propices a la communication
(e.g. équivalent PO4/ha,...) et de maniére non agrégée pour différents impacts. Elle s'en rapproche par son
approche systémique et sa prise en compte de I'amont et de I'aval d'un systeme, d’un processus. Ses limites ont
aussi été discutées par plusieurs auteurs et une synthese peut étre trouvée dans Moffatt (Moffatt, 2000). Une des
limites importante concerne les questions méthodologiques sur les références a utiliser et la difficulté & prendre
en compte des progres technologiques. Dans le cas d'une étude comparative de différentes méthodes sur un
groupe d'exploitation agricole, van der Werf et al. ont inclus quatre composante dans le calcul de I'empreinte
écologique (van der Werf et al., 2007) : les surfaces associées a I'exploitation et celles nécessaires pour produire
les autres intrants, les surfaces liées a la production de I'énergie et a la séquestration du carbone liées aux
émissions de gaz a effet de serre.

A linstar de I'empreinte écologique, d'autres approches ont été développées : I'empreinte carbone porte sur les
émissions de gaz a effet de serres sur tout le cycle de production/consommation. Elle représenterait pres de la
moitié de I'empreinte écologique!! et 'empreinte eau portant sur la consommation, I'évaporation d’eau suscitée
par la production/consommation et la pollution de I'eau’2. Des calculateurs sont disponibles®s. Ces approches
suscitent un intérét croissant dans la littérature scientifique. Enfin plus récemment, une empreinte azote est en
cours de développement (Reay et al., 2011). Le calcul vise a sensibiliser le consommateur sur I'utilisation de
toutes les formes d'azote et les pertes associées qui sont dues a leur comportement alimentaire et leur gestion
des déchets.

8.7. Les questions et les incertitudes liées a |'utilisation
des indicateurs

Le panorama d'indicateurs disponibles est vaste, en allant d'indicateurs simples basés sur les pratiques jusqu’a
des indicateurs reposant sur des mesures de terrain complexes, en passant par des indicateurs prédictifs
reposant sur des sorties de modéles. Parmi, ces indicateurs les bilans d'azote occupent une place privilégiée et
on assiste a une montée en puissance des approches basée sur I'Analyse de cycle de vie (ACV). Il reste des
questions transversales relatives a tous les types d'indicateurs.

8.7.1. Les problemes liés au changement d’échelle

Nous nous focaliserons spécialement sur la question des échelles spatiales encore que pour certains indicateurs
la question de I'échelle temporelle ait son importance. Il est ainsi recommandé de travailler a I'échelle
pluriannuelle pour le calcul des bilans a la surface de type Corpen (Corpen, 2006) (cf. section 8.3.1.1.). Le choix
de I'échelle qui comprend la notion de grain ou de résolution, et d'étendue doit étre raisonné en fonction de la
question traitée et du type d'indicateur que I'on désire ou qu'on peut calculer. Ainsi, dans un travail sur
I'amélioration des pratiques, il est important de travailler des échelles infra telles que la parcelle ou les batiments
alors que dans un travail les impacts, il convient de travailler aux échelles a laquelle se déterminent ces impacts,
par exemple le bassin versant si on s'intéresse & la qualité des eaux. Cependant pour lier les sources
d'émissions aux impacts, il faut pouvoir changer d'échelle, ce qui pose deux questions majeures (Stein et al.,
2001) des questions statistiques de gestion de données, d'échantillonnage et la prise en compte de nouveaux
processus, de propriétés émergentes.

La difficulté d'obtention d'information sur les indicateurs de pratiques s'accroit avec I'échelle considérée. Ces
indicateurs sont normalement calculés a I'échelle de la parcelle ou de I'exploitation, de méme que le calcul de

1 voir http://www.footprintnetwork.org/fr/index.php/GFN/page/carbon_footprint/
12 http://www.empreinte-de-I-eau.org/index.php?page=files/home
13 http://ww.carbonfootprint.com/; http://www.waterfootprint.org)
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bilans azotés ou d'indicateurs d’émissions (Corpen, 2006). Pour un petit nombre, I'acquisition des données peut
se faire par enquéte. A I'échelle d’'une grande région ou d’un grand bassin versant, I'exhaustivité de I'information
devient une « utopie » (Corpen, 2006). Des méthodes d'acquisition des données sur les pratiques agricoles a
partir de différentes sources de données (base de données, enquétes, avis d’experts) ont été développées a
I'Inra de Mirecourt pour le bassin de la Seine, notamment dans le cadre de travaux sur I'azote (Le Ber et al.,
2006 ; Mignolet et al., 2007). Ces auteurs ont appliqué des algorithmes mathématiques pour reconstituer
certaines séries chronologiques telles les rotations. Sur une zone plus petite de 7 700 ha en plaine du Pd, Sacco
et al. ont aussi réalisé un travail similaire d'acquisition de données pour le calcul d’un bilan d'azote et ont identifié
les besoins pour améliorer leur calcul (Sacco et al., 2003). On peut rapprocher ce travail d'un ensemble de
projets autour du concept d'observatoire des pratiques (e.g. projet ANR Copt 2005-2008, (Benoit et al., 2006).

Le changement d'échelle implique aussi la prise en compte de processus émergeants a ces niveaux et
I'agrégation simple par calcul de moyennes a I'échelle supérieure est erronée (Dalgaard et al., 2003). Ainsi
Payraudeau et al., dans leur revue sur les méthodes a I'échelle régionale recommandent de tenir compte des
données du milieu (Payraudeau and van der Werf, 2005). Le changement d'échelle conduit & une
complexification des processus, de sorte qu'il n'existe pas de relation linéaire entre les résultats aux niveaux
inférieurs et supérieurs. Un des processus classique est la compensation qui survient entre unités élémentaires.
Ceci nécessite une grande prudence dans l'interprétation des calculs de hilan a des échelles agrégées au-dela
de celle de I'exploitation agricole. En effet, des situations de bilan négatif ou trés faible vont venir compenser les
situations de bilan excédentaire. Pour pallier cette difficulté, Benoit avait proposé dans son indicateur BASCULE
(Benoit, 1992), de ramener les valeurs des parcelles a zéro lorsqu’elles étaient négatives, sachant qu'il n'y a pas
d'« anti-nitrates ». Dans tous les cas, il faudra rester prudent sur linterprétation des calculs de bilan a des
échelles territoriales et de ne pas les comparer aux valeurs obtenues au niveau de I'exploitation agricole. Se
pose en fait la question de la référence que nous aborderons plus loin. Le déterminisme de la qualité de I'eau au
niveau d'un bassin versant est complexe et dépasse largement les processus parcellaires (e.g. Schéma 9 dans
(Corpen, 2006)). Ceci a conduit Basset-Mens a développer des « facteurs de devenir des nitrates » (fate factor)
prenant en compte les processus extra-parcellaires (e.g. dénitrification) pondérant le surplus d'azote, mais aussi
des facteurs d’émissions de N.O liés au transfert et & la lixiviation du nitrate (Basset-Mens et al., 2006a). Ces
facteurs ont été obtenus par modélisation a partir de données de trois bassins versants bretons.

Dans tous les cas, le calcul d'un indicateur moyen a une échelle supérieure nécessite beaucoup de prudence.
Plusieurs procédure d'agrégation ont été proposées (Turpin et al., 2009). Plus précisément, s'il n’est pas possible
de prendre en compte des processus émergents liés au changement d'échelle comme dans le travail de Basset-
Mens (Basset-Mens et al., 2006a), Bockstaller et al. distinguent deux cas de Figure (Bockstaller et al., 2007) :

- Pour les impacts globaux telles les émissions gazeuses (N20, NHs, etc.), le déterminisme se fait a
des échelles généralement supérieures a celle ou I'on calcule les indicateurs. Dans ce cas, des
calculs de moyennes peuvent étre acceptés dans le sens que lindicateur ne donne que la
contribution a I'impact de tel ou tel systéme.

- Pour les impacts locaux concernant notamment la problématique nitrates, le calcul d'indicateur a
des échelles supérieures au bassin versant ou ne tenant pas compte des processus hydrologiques
necessite de dériver des indicateurs de type fréquentiels comme par exemple : le pourcentage de
surface (ou d'exploitations) présentant une valeur d'indicateur supérieure ou inférieure & un seuil.
Dans le projet Seamless®4, l'indicateur “percent of area with high leaching » a été proposé pour les
grandes régions NUTS 26 (Alkan Olsson et al., 2009).

8.7.2. Valeurs de référence et unités de l'indicateur

8.7.2.1. Les valeurs de référence

Pour certains auteurs, l'indicateur se distingue d’une simple variable que s'il est exprimé par rapport & une
référence (Girardin et al., 2005; Riley, 2001b ). Dans tous les cas, l'indicateur devant avoir une valeur significative
pour l'utilisateur, se pose la « question de valeur seuil » (Maurizi and Verrel, 2002). Cette référence peut étre
quantitative ou qualitative, comme par exemple une valeur seuil au-dessus de laquelle I'impact est inacceptable,

14 http://www.seamlessassociation.org
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comme les charges critiques (Skeffington, 2006) ; une norme comme la norme de qualité nitrate ; une valeur cible
a atteindre (van Cauwenbergh et al., 2007; von Wirén-Lehr, 2001 ), voir aussi exemples dans le rapport du
Corpen (Corpen, 2006). Dans le cadre du projet Seamless, plusieurs réflexions ont été aussi produites sur ce
sujet (Josien et al., 2006 ; van der Heide et al., 2007). Ainsi, le choix de ces références n'est pas du seul ressort
des scientifiques et n'exclut pas une certaine part de subjectivité (Girardin et al., 1999). Bockstaller et al.
préconisent une interaction entre scientifiques et acteurs de la société (Bockstaller et al., 2008b). Cependant, de
nombreux indicateurs sont proposés sans références explicites. Dans le cas des indicateurs d'impact listé dans la
section 8.5, la situation est variable (voir Tableaux 8.10, 8.11). Dans le cas de I'ACV, les auteurs préferent rester
dans des évaluations comparatives et utiliser les valeurs d'un systeme de référence comme référence, avec le
probléme que cela peut poser. Pour d’autres indicateurs, tels les bilans d'azote, la référence peut étre implicite,
bilan a I'équilibre, sans que cela ait fait I'objet d’'une validation scientifique. L'acceptation d'un telle référence
implicite peut étre méme remise en question (e.g. (Oenema et al., 2005) cf. section 8.3.4.1.).

8.7.2.2. Le probléme du choix de I'unité de référence

L'unité de référence fait I'objet de nombreux débats (van der Werf et al., 2007). Faut-il exprimer les résultats des
indicateurs environnementaux par unité de surface ou par unité produite ? La question n’est pas anodine car ce
choix peut changer le classement des types d'exploitations. Du point de vue des spécialistes de I'ACV, les
impacts doivent étre exprimés par unité produite quand la fonction du systéme est productive et par unité de
service pour une fonction non marchande (Guinée et al., 2002 dans (van der Werf et al., 2007)). Ce point de vue
n'est pas partagé par tous les auteurs. Dans les approches « classiques » d'indicateurs, I'unité privilégiée est
I'unité de surface (Halberg et al., 2005) ; voir aussi les indicateurs listés dans le rapport du Corpen (Corpen,
2006)). Il est vrai que de tels indicateurs combinent une grandeur environnementale et une de surface liée a un
contexte. Ceci permet donc de fixer des seuils basés sur la capacité de I'environnement physique & supporter tel
ou tel impact (voir ci-dessus la notion de charge critique). L'expression par unité produite combine un critére
environnemental et un critere lié¢ a la production. Il s'agit donc plutét d'une estimation d'efficience
environnementale gu'une estimation de 'impact. Cependant, il ressort d'une revue d'études en systémes laitiers
réalisées par Halberg et al. (Halberg et al., 2005) que les systémes en agriculture biologique plus extensifs
présentaient de meilleures performance environnementale pour les indicateurs surfaciques mais une moins
bonne efficience environnementale, en raison de rendements inférieurs, un résultat confirmé notamment par
d'autres études (Glendining et al., 2009). Pour une production égale, les systemes extensifs consomment plus de
surface et entrainent des impacts supérieurs.

Un consensus semble se dégager entre plusieurs auteurs (voir références dans (Halberg et al., 2005) et (van der
Werf et al., 2007)), sur le fait que les deux approches sont complémentaires et dépendent du type d'impacts pris
en considération : pour des impacts globaux tels I'effet de serre, le fait de privilégier des systemes efficients peut
se justifier et cela nécessite d'exprimer les résultats par unité produite. En revanche, pour un impact localisé,
comme le sont des problemes de qualité d’eau dans un bassin versant ou d'érosion, la limitation des impacts par
unité de surface est a privilégier. Le niveau d'impact pour la zone pouvant étre insupportable si on privilégie des
systémes intensifs efficients. Dans ce cas, la compensation des impacts n'est pas possible.

8.7.3. Evaluation de I'incertitude liée aux indicateurs produits

Des estimations des ordres de grandeur de l'incertitude pour chaque indicateur est fournée dans le volumineux
rapport de I'European Nitrogen Assessment (Sutton et al., 2011b). L'objectif ici est de faire un point sur les
approches qui ont été appliquée aux indicateurs. L'incertitude peut avoir différente origines (Payraudeau et al.,
2007) : les parametres, le modéle utilisé, les choix réalises, la variabilité spatiale des processus, la variabilité
temporelle des processus et le comportement des objets cible soumis aux émissions. Oenema et al. donnent une
autre classification complémentaires reposant sur les biais et les erreurs (Oenema et al., 2003). L'erreur est
involontaire et provient d'une variabilité incontrélée. Elle conduit & une variation aléatoire autour de la moyenne et
peut provenir de I'échantillonnage, de la mesure elle-méme ou de la variabilité spatio-temporelle. Les biais
viennent de défaut introduit par 'homme consciemment ou non via une mauvaise représentation conceptuelle et
conduisent & un écart systématique par rapport a la moyenne supposée vraie. Ces auteurs identifient différents
biais : « personnels » qui peuvent étre rapprochés de l'incertitude due aux choix. Un exemple donné est dans le
calcul d'un bilan le choix de négliger tel ou tel poste ; le biais d'échantillonnage, le biais de mesures, dues a un
mauvais calibrage de I'appareillage, etc., les biais de manipulation des données, les procédures d'agrégation
comme le calcul de moyenne a des échelles supérieures, les pertes d'informations, etc. et la fraude.
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L'incertitude liée a la fraude est un cas particulier et peut se produire quand il y a un enjeu financier. Ainsi le
risque d’'une manipulation des données pour rendre favorable les résultats n'est pas a exclure quand I'indicateur
est utilisé pour le contrble. Oenema et al. I'ont envisagé pour le calcul du bilan MINAS au Pays Bas (Oenema et
al., 2003). Nous ne reviendrons pas sur cette origine qui est « difficile » a estimer (Payraudeau et al., 2007).

On peut distinguer une incertitude « fondamentale » lié aux choix fait autour de la construction de l'indicateur,
donc avant sa mise-ceuvre, et l'incertitude « opérationnelle » liée au calcul de l'indicateur dans une situation
donnée. L’erreur d'échantillonnage a été bien étudiée dans le cas de la mesure des reliquats d'azote dans le sol.
Les différences moyennes entre points échantillonnés proches (< 6m) s’élévent entre 10 et 25 kg N/ha (Giebel et
al., 2006; lisemann et al., 2001 ). L'erreur analytique est de 10kg N/ha. Un nombre de 15 points pour une parcelle
de un ha s'est révelé suffisant pour une erreur d’échantillonnage de 10 kg/ha dans deux parcelles sur trois
(Ilsemann et al., 2001). En situation de paturage, Anger conclut que I'estimation du reliquat est imprécise méme
en cas de fort effort d'échantillonnage (n=70). Pour les bougies poreuses, ces mémes auteurs estiment qu'il faut
plus de 140 bougies/ha pour arriver a une estimation satisfaisante dans un intervalle de £ 20% (Anger, 2002).

Concernant l'incertitude pour des indicateurs calculés comme les bilans azotés, ceux reposant sur des modéles
opérationnels ou les ACV, le travail d'estimation commence par une analyse de l'indicateur et des sources
d'incertitude. Il est alors possible de spécifier pour chaque variable entrant dans le calcul de lindicateur une
distribution des valeurs, moyenne écart-type, valeurs extrémes. Ceci permet d'avoir une estimation de
l'incertitude liée aux paramétres. Pour les hilans d'azote, Oenama et al. distinguent trois classes (Oenema et al.,
2003) :

- ceux de classe 1 avec une incertitude inférieures a 5 %, achat fertilisant minéraux, produits animaux

- ceux de classe 2 avec une incertitude entre 5 et 20 % : quantités de déjections animales,
exportations par les cultures

- ceux de classe 3 avec des incertitudes supérieurs a 20 % : pertes en azote (lessivage, volatilisation,
etc.).

Ce travail a permis de conclure que le calcul d'un bilan apparent « entré — sorties », a la porte de I'exploitation
présente une incertitude bien plus faible que le calcul d'un bilan surfacique ou que le calcul d’un bilan dans le
systéme sol-plante (Oenema et al., 2003).

Pour estimer l'incertitude, une premiere approche consiste de partir des valeurs extrémes pour des parametres
clés et construire deux scénarios, I'un favorable avec les valeurs extrémes dans un sens et I'autre défavorable
avec les valeurs opposées. Cette approche a été utilisée par Basset-Mens pour des ACV sur des exploitations
porcines, ce qui leur a permis d'estimer la propagation d'erreur (Basset-Mens and van der Werf, 2005). Les
impacts estimés peuvent ainsi varier de 200 % pour le changement climatique, de 50 % pour I'eutrophisation et
de moins de 50 % pour les autres impacts (acidification, utilisation pesticides, etc.). Les résultats sont trés
sensibles au calcul du lessivage et a la valeur des coefficients d’émissions au champ pour I'estimation de I'effet
de serre, et des coefficients d’émission en batiments pour I'acidification (Basset-Mens et al., 2006b). Cette
approche reste limitée et ne permet pas d'associer des probabilités d'occurrence a ces valeurs extrémes. C'est
ce qui conduit certains auteurs a avoir recours a méthodes issues de la modélisation par une approche
stochastique de type Monte-Carlo. Cette méthode nécessite de définir une fonction de densité (FD : fonction
normale, lognormale, etc.) pour définir une trentaine de valeur par coefficient (Payraudeau et al., 2007). On
procéde alors a des tirages au sort de valeurs en fonction de cette distribution et a autant de calculs pour obtenir
une distribution des valeurs de sorties. Cette méthode nécessite en plus de la connaissance requise sur les FD,
une connaissance sur les corrélations entre variables, ce qui n'est pas toujours possible cas. L'hypothese
d'indépendance qui est alors faite peut conduire & une surestimation de l'incertitude. Payraudeau et al. ont réalisé
un tel travail pour des ACV sur 24 exploitations de différents types en élevage sur un bassin versant en Bretagne,
en définissant les FD pour 54 parameétres, les termes du bilan N a la porte de I'exploitation et les différents
coefficients d’émissions (Payraudeau et al., 2007). A partir de cette approche, ils ont pu estimer l'incertitude des
pertes, en différenciant la part di au calcul du bilan dont dépend le calcul de I'azote lessivé (aprés avoir enlevé
les pertes par émissions gazeuses), et la part due a la variation des coefficients d’émissions (Tableau 8.14).
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Tableau 8.14 : Incertitude associée aux pertes d'azote (NH; NO,N.O,N; ,NOs) calculées pour 24
exploitations sur un bassin versant breton (Payraudeau et al., 2007).

Direct losses Indirect losses
ke NHiN/ha ke NO-N/ha kg N2O-N/ha  Kg No-N/ha ke NOs-N/ha <€ D:0-N/ha
Reference values 63 .81 4 12 111 34
Uncertainties linked to terms of farm-gate N balance
Mean (50 000 sim. ) 63.5 .81 4 12 1.9 34
Standard devi 5.7

on (50 000 sim.) 0.2 0.005 0.07 0.1 5.7 0.1
Range (95% of values)¥a [— 1% : 1%)] [—1% ; 1%] [—4% ; 4%) [—2% ¥a) [—10% ; 10%) [— 8% ; 8%)
Range (95% of values) [63 ;64 [0.8;0.82] ] [101;123] ]
Range (min~-max.) [62.7 : 64.7] [0.8; 0.83] 94 ; 141]

Uncertainties linked to emission factors
Mean (50 000 sim.)

Standard Deviation (50 000 sim.)
Range (95% of values) %

Range (95% of valy
Range (min~-max.)

0.81 4 12 1.4 3.
0.01 0.67 0.7 48 39

[—33% ; 33%) [ [— 9% ; 9%] [— 100% ; 229%]
1102 ; 121] 0:11]
192 ; 133] 0.2:117]

[—2% ; 2%)]
[0.8; 0.83)
[0.77 ;: 0.85]

vy of farnegate N balance

081

Uncertainties linked to enission factors + ¢
Mean (50 000 sim.)
Standard Deviati
Range (95% of v
Range (95% of values)
Range (min~-max.)

112 3
7.5 39
[—13% ; 13%) [—100%; 2
97127 0:11]
85 ; 145) [0.2;123]

(50000 sim.)

t

Certains auteurs font aussi référence a la théorie de la logique floue. L'incertitude sera exprimée par un intervalle
pour la valeur & laquelle est associée une fonction de possibilité. Cette approche présente deux avantages : elle
permet de traiter des grandeurs non probabilistique, ce qui est le cas pour lincertitude (Mertens and Huwe,
2002). Elle permet aussi de gagner en temps de calcul (de Bruyn, 2004). Si certains auteurs considerent qu'elle
est moins optimiste que I'approche Monte-Carlo (Schultz 1997 dans (Mertens and Huwe, 2002)), d'autres ont
trouvé des résultats similaires (de Bruyn, 2004). Cette approche a été appliquée a un indicateur estimant la
concentration de nitrates dans les eaux de drainage a partir du calcul d’un bilan azoté (Mertens and Huwe, 2002)
et a 'ACV (Ardente et al., 2004), pour laquelle, ces auteurs ont développé un logiciel transparent et générique
d'estimation de l'incertitude en ACV.

8.7.4. Qualité prédictive de I'indicateur

La valeur prédictive de I'information fournie par un indicateur devrait étre un critére de choix possibles, donné
dans la liste de Bockstaller et al. par le critere « risque de fausse conclusion » (Bockstaller et al., 2009), ceci
quand les indicateurs ont pour objectif de fournir une information au sujet d'effets sur I'environnement (des
émissions aux impacts, cf. Figure 8.1). Une grande majorité des indicateurs présentés dans ce chapitre sont
concernés par cet usage, dans certains cas au moins. Les indicateurs de pratiques ou de « pression » sont
censés compléter les indicateurs d'état en donnant des informations sur les causes a lorigine des états
observés. Mais ceux-ci ne sont pas toujours disponibles et de nombreuses méthode d'évaluation
environnementale, telles IDEA ou DIALECTE, ne présentent que des indicateurs de pratiques (Bockstaller et al.,
2008a; van der Werf and Petit, 2002 ). Dans tous les cas, pour estimer la valeur prédictive de l'indicateur, la
démarche consiste en une confrontation des sorties d'indicateurs a des jeux de données. De telles études ont été
menées pour les indicateurs de hilans et ont montré certaines limites de cet indicateur, par exemple pour
anticiper les risques de lixiviation Elles ont proposé des conseils pour leur utilisation (cf 8.3.4). Cependant, la
nature méme de nombreux indicateurs reposant sur des simplifications améne a penser que la relation entre
indicateur et les effets sur I'état du milieu ne sont pas directs. Pour les indicateurs simples reposant sur une
valeur, I'absence de relation est prévisible sauf lorsque l'indicateur varie dans des proportions trés importantes.
Certains indicateurs comme la dose d'azote apportée ont fait I'objet d’études de validation et ont montré de faible
capacité prédictive (Makowski and Guichard, 2008 ; ten Berge, 2002). Ceci a conduit les auteurs du rapport
Corpen & leur donner une faible note de « pertinence agronomique », i.e. qu'ils ne doivent pas étre utilisés seuls
(cf. Tableau 8.1).

Bockstaller et al. et Makowski et al. ont proposé des tests spécifiques pour valider la pertinence d'indicateurs
simples (Bockstaller and Girardin, 2003 ; Makowski et al., 2009). Les premiers ont proposé un test de
vraisemblance en confrontant sorties de l'indicateurs et valeurs mesurées (ou issues de simulations par modéles)
via la définition d’'une zone d'acceptation. Les seconds ont proposé un test binaire (basée sur la méthode ROC)
donnant la capacité de l'indicateur a donner une information au-dessus ou en-dessous d’'un seuil. L'indicateur
azote de la méthode INDIGO a été ainsi confronté a des mesures de concentration de nitrate et a donné des
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résultats moyens sur prairies (Pervanchon et al., 2005) et en grandes cultures (résultats non publiés) avec des
ans de la seconde approche, l'indicateur azote d'INDIGO, avec des 'erreurs quadratiques moyennes(RMSE)
autour de 25 mgNOs /L et des efficiences de modele entre 0,5 et 0,8. Dans la seconde approche basée sur la
méthode ROC, différents indicateurs ont été confrontés a des mesures de reliquat récolte ou des reliquats en
entrée hiver (cf. section 8.4.4). Les résultats montrent des performances tres moyennes des indicateurs trés
élaborés (issus du modéle STICS ou In de la méthode INDIGO®) et de meilleures performances pour des
indicateurs combinant une information sur les intrants et sur le rendement (e.g. (Dose N + N minéral du sol sortie
hiver) / Rendement). Pour cet indicateur, le critére qui donne une estimation de la qualité prédictive (AUC) s’éléve
pour le blé & 0,7 sur 1 par rapport & des mesures de reliquat récolte et 0,6 pour le reliquat entrée hiver, ce qui
reste modeste (voir (Makowski and Guichard, 2008) pour les détails et (Makowski et al., 2009) pour un résumé).

L'étude de Buczko et al. (Buczko et al., 2010) porte sur I'évaluation de la qualité prédictive sur la lixiviation de 4
indicateurs utilisés en Allemagne, lindice de drainage (utilisant au numérateur le drainage et non les
précipitations hivernales et au dénominateur la réserve utile), le bilan entrée sortie a la parcelle, le bilan divisé par
le drainage et le bilan multiplié par l'indice de drainage. L'intérét de cette étude vient du fait qu'elle porte sur une
quinzaine de jeux de données issues de différents pays et cultures. Le bilan azoté donne des résultats conformes
a ce qui a été décrit précédemment : une qualité prédictive assez médiocre par rapport a des mesures annuelles
de lixiviation, mais acceptable dans le cas de valeurs moyennes sur plusieurs années. L'indice de drainage
donne des résultats moyens quand il est calculé sur une année et quand les mesures de lixiviation sont faites
dans des situations similaires en termes de gestion d’azote. Le dernier indicateur multipliant bilan par indice de
drainage donne les meilleurs résultats dans le cas de valeurs de lixiviation moyennes et annuelles.

8.7.5. Intégration d’autres impacts : quels indicateurs pour le
phosphore ?

Comme l'azote sous forme nitrate, le phosphore sous forme de phosphate joue un réle important dans le
déterminisme de la qualité de l'eau au travers de l'eutrophisation, un développement anormal d'algues
empéchant toute autre forme de vie (Correll, 1998), ceci en interaction avec I'azote (Barroin et al., 1997).
L’augmentation des teneurs en P du sol dans les zones d’agriculture intensive (Reijneveld et al., 2010) a joué un
réle dans I'accroissement des transferts. Jusque dans les années 1990, on pensait que le transfert de phosphate
sous forme soluble ou particulaire se faisait principalement par ruissellement et érosion. Entre temps, il a été
admis que dans certaines situations, notamment de forte concentration en P dans le sol, le P pouvait aussi étre
transféré verticalement par lixiviation (Sims et al., 1998). Par ailleurs, les engrais minéraux sous forme
phosphatée sont extraits de mine sont directement une ressource non renouvelable (GCL Développement
Durable, 2010; Mengel, 1997 ), en plus des besoins en énergie fossile pour leur conditionnement qui sont
cependant moindre que pour les engrais minéraux azotés (Dalgaard et al., 2001).

Parmi les indicateurs de pratiques, la quantité de fertilisants et surtout le bilan entrée-sortie en phosphates sont
les indicateurs les plus utilisés. L'indicateur bilan a été proposé dans de nombreuses initiatives a différentes
échelles (e.g. liste IRENA au niveau européen, indicateurs OCDE, (Geniaux et al., 2009)). Cet indicateur est
aussi utilisé en ACV pour estimer les pertes de P responsables de I'eutrophisation (Haas et al., 2001). Dans un
certain nombre de situations, il n'y a pas de relation directe entre un bilan P excédentaire et les pertes (Oenema
et al., 2005). Cependant, a partir d'une série d'essais de fertilisation phosphatée et de mesure de pertes de P,
Ekholm et al. ont développé un modéle empirique reliant le bilan P aux pertes de P particulaire qui deviennent
disponibles pour les algues en fonction de la teneur en P du sol (Ekholm et al., 2005). Ce travail a permis de
montrer que les pertes de P évoluent lentement en raison de la lente évolution des teneurs en P dans le sol. Ce
modéle empirique doit cependant étre re-paramétré en fonction des conditions pédoclimatiques. Dans la
méthode INDIGO®, un indicateur proche du bilan reposant sur le solde : (apport de P — dose recommandée) a été
développé (Bockstaller and Girardin, 1998), la dose recommandée étant calculée avec une méthode validée telle
la méthode du COMIFER ou Régifert de I'lnra (Pellerin et al., 2000). Ces méthodes peuvent conduire a des
recommandations d'impasse (pas d'apport) ce qui aura pour effet de diminuer la teneur en sol pour parti
impliquée dans les pertes vers les eaux (voir plus loin dans cette section). Dans la méthode d'analyse de cycle
de vie SALCA développée a I'Agroscope de Zurich, un modéle opérationnel spécifique a été développé pour les
pertes de P (Prasuhn, 2006). Il repose sur des valeurs moyennes de perte de P par type de culture pondérées
par des facteurs de risques liés aux pratiques et aux conditions de milieu.
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Aux USA, un indicateur basé sur ce type de modéle a été proposé dans les années 1990 : il s'agit du P index
(Lemunyon and Gilbert, 1993) qui repose sur un systeme de notation en scores (0 risque nul, 1, 2, 4, 8 risque
élevé) de différents facteurs :

e  Facteurs de transport : érosion et ruissellement :
Exemples : 500-5000 kg/ha note = 3,
ruissellement < 0,1 cm note = 0
e  Facteurs sources : teneur en P du sol, Dose P minéral, méthode d’application, Dose P
organique, méthode application
Exemples : Dose P < 23 kg P,Os/ha note = 1
Dose P > 150 kg P.Os/ha note = 8 ;
application en surface 3 mois avant la culture note = 8.

Dans la version initiale de l'indicateur, les scores pour les différents facteurs sont additionnés et repartis en 4
classes. Cette version a été validée a I'échelle d'un bassin versant par confrontation & des données mesurées
(R2=0,70), (Sharpley, 1995). Cet indicateur a été adapté aux USA et dans d'autres pays (Royaume-Uni, Pays
scandinaves) et modifié pour passer a version multipliant les facteurs liés au P a ceux liés a I'érosion et au
ruissellement, puis a une version séparant clairement transport par érosion, ruissellement et drainage, avec ajout
de facteurs (e.g. mise en place de bandes enherbées), (Buczko and Kuchenbuch, 2007). Ces auteurs ont aussi
revu les différents tests de validation & différentes échelles, ainsi que les possibilités d’adaptation aux conditions
allemandes. Des modeles plus élaborés prenant en compte de nombreux processus, comme par exemple le
transfert par les particules de sol en profondeur par flux préférentiels dans le cas du modéle MACRO, ont été
développés mais restent difficilement applicables (Lewis and McGechan, 2002). Une approche analogue au P
index de mise en scores de différents facteurs (fertilisation, teneur en sol, structures au niveau du bassin versant,
etc.) est prévu dans I'approche Territ'eau (Gascuel-Odoux et al., 2010a)%>.

Enfin, de nombreux auteurs ont étudié la possibilité d'utiliser la teneur en P du sol, disponible a partir des
analyses de sol classiques, comme indicateur mesuré de risque de transfert de P vers les eaux. Plusieurs
auteurs ont trouvé des relations mais elles restent cependant trés laches, e.g. (Jordan et al., 2000) en Irlande
avec la teneur en P mesurée avec la méthode Olsen au niveau de bassin versant. Sous lysimetre, Godlinski et al.
trouvent un résultat similaire pour la méthode Olsen sauf sous prairies en sol non sableux (Godlinski et al., 2004).
En grandes cultures, les pratiques de travail du sol et de fertilisation expliquent I'absence de relation. Ceci a
conduit Hughes et al. & proposer un indice de saturation du P basée sur la mesure du rapport : teneur en P (a
I'acide oxalique)/total P adsorbé (avec P total adsorbé mesuré par la quantité de Fe et Al extrait a I'acide
oxalique) (Hughes et al., 2000). ls concluent que la combinaison de cet indice avec la teneur en P mesurée avec
la méthode Olsen parait étre un indicateur prometteur des pertes en P. Il reste que la mesure de l'indice de
saturation n'est pas couramment réalisée en France et cela reste un indicateur mesuré qui n'explique pas
directement I'effet des pratiques de gestion du P. Dans tous les cas, si la teneur en P mesurée classiquement en
analyse de terre ne peut étre directement reliée aux pertes en P vers les eaux, elle n'en reste pas moins un des
facteurs explicatifs.

8.7.6. La question de I'agrégation des indicateurs

Comme recommandé dans le rapport du Corpen, certains indicateurs simples ne peuvent suffire pour
appréhender les performances d’un systéme de maniére suffisamment fiable et ne peuvent donc pas étre utilisés
de maniére isolée (Tableau 8.1). Ceci a conduit des utilisateurs & proposer des listes d'indicateurs (cf. Exemple
dans (Corpen, 2006)). Dans I'ACV, le nombre est certes réduit mais il peut encore atteindre la dizaine. Un autre
exemple est fourni par la liste de 9 indicateurs proposés par Espagnol et al. (Espagnol et al., 2008) pour les
élevages porcins (Tableau 8.15) ou la liste proposée par Halberg (Halberg, 1999). Le signal délivré par une telle
liste d'indicateurs peut étre complexe comme le montre la Figure 8.14, tirée d'un exemple d'un projet
transfrontalier en plaine du Rhin supérieur (Aprona, 2007), bien qu'un effort ait été fait en termes de
représentation des sorties sur une échelle facile a comprendre avec des indicateurs exprimés par rapport & des
valeurs de référence (seuil ou objectif). Ce genre de représentation permettra d’analyser la situation de chaque
région et situer les points forts et faibles. Mais il est impossible a la vue de ce tableau de bord de faire une
synthése pour chaque région, de décider si la situation est satisfaisante ou pas, et d'autant plus de comparer les

18 pas encore disponible d’aprés le site de la méthode : http://agro-transfert-bretagne.univ-
rennesl.fr/Territ_Eau/DIAGNOSTIC/Phosphore/
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trois régions.

Bockstaller et al. postulent que I'agrégation est nécessaire dans de nombreux cas, a un moment ou a une autre
de I'évaluation pour synthétiser I'information et aider les acteurs dans leur jugement, ou pour décider entre
différentes options, tout en gardant toujours les résultats non agrégés, pour comprendre et analyser chaque
option (Bockstaller et al., 2008b). C'est ce que proposent aussi Oenema et al. comme approche pour la
communication et le dialogue avec les acteurs au sujet de I'azote, en proposant des méthodes multicriteres
d'aide & la décision sans plus de précision, qui est une des approches possibles pour agréger (Oenema et al.,
2011). En reprenant la terminologie de 'ENA (Oenema et al., 2011), on peut distinguer différents types
d'agrégation :

- Une agrégation spatiale ou temporelle des résultats qui passent par le changement d’échelle,

- Une agrégation « verticale », le long de la chaine causale qui peut se limiter a une composante du
systeme (e.g. le champ) ou porter sur toute la chaine de production (du cycle de vie).

- Une agrégation « horizontale » qui va agréger des résultats d'indicateurs traitant d'éléments de
nature différentes, émissions de composés différents, d'impacts différents, de dimensions de la
durabilité, etc.

Dans tous les cas, il faut s'assurer que I'agrégation évite le piege de I'addition de grandeurs non cohérentes entre
elles et que tous les indicateurs soient agrégés dans la méme unité ou sur une échelle normée. Dans le cas
d’'une agregation verticale, une approche quantitative travaillant en termes de flux résout ce probléme.
L'agrégation horizontale est plus délicate des que la somme d'éléments exprimés dans une méme unité n'est
plus possible. En ACV, pour chaque impact, les différents éléments sont agrégés grace a leur expression en
équivalent substance de référence. Pour l'analyse codt/bénéfice, les économistes agregent tout en unité
monétaire, ce qui pose le probléme de I'évaluation monétaire des impacts environnementaux et des autres biens
non-marchands (van der Heide et al., 2010). L'empreinte écologique Wackernagel et Rees (1996) (dans (van der
Werf et al., 2007)) propose de tout rapporter a une unité de surface, ce qui n'est pas exempt de limites sur les
facteurs d'équivalence mis en ceuvre (cf. section 8.6.2).

Des méthodes alternatives existent :

- Le calcul d'un indice composite donnant une valeur unique grace a une fonction mathématique.
Dans le cas de l'indicateur azote de la méthode INDIGO, les module NOs, NH; et N2O sont agrégés
par une fonction minimum pour prendre le résultat le plus mauvais (Bockstaller et al., 2008b). Des
fonctions plus complexes existent (Nardo et al., 2005).

- Des approches multicriteres proprement dites qui permettent par différentes approches issues de la
recherche opérationnelle de classer des actions ou sélectionner la meilleure action sur la base d’'un
ensemble de critéres ou d'indicateurs. Sadok et al. en ont fait une synthése (Sadok et al., 2008).
L'une d'elles, Electre repose sur le surclassement, i.e. sur la comparaison deux a deux. Elle a été
appliquée a la comparaison de systémes cultures avec plusieurs indicateurs traitant de la qualité de
I'eau incluant I'azote (Arondel and Girardin, 2000).

- Des approches « mixtes » permettant d'inclure des résultats qualitatifs, dont I'outil DEXi en est un
exemple utilisé en France pour développer différents « modeles », comme par exemple MASC
(Sadok et al., 2009). Ainsi MASC basé sur 'outil DEXI, destiné a I'évaluation de la durabilité de
systemes de culture, utilise différents indicateurs qu'il agrege sous forme d'arbre avec des fonctions
«si alors » et permet de pondérer les différents indicateurs. Parmi les indicateurs de base se
trouvent les modules non agrégés, NOs, NHs et NoO d'INDIGO qui sont resynthétisés au sein
d'indicateurs agrégés de « qualité des eaux de profondeur » et d'« émissions gazeuses », eux-
mémes agrégés dans la dimension environnementale. D'autres approches utilisant I'outil DEXi
(Bohanec et al., 2008) font appel & des indicateurs de pratiques et de sensibilité de milieu telles
I'approches DEXiPM (Messean et al., 2010).
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Figure 8.15 : Exemple de tableau de bord « nitrate » pour trois régions de la plaine du Rhin

supérieur, d’aprés (Aprona, 2007).

2004: A
N2-5 2004: BW
2004: RP
2004: A
N3-5 2004: BW
2004: RP
2004: A
N4-5 2004: BW
2004: RP
2003: A
NS-PR 2003: BW
2003: RP
2004: A
Né-PR -
2004: RP
2003: A
2003: RP
2004: A
N&-P 2003: BW
2004: A
N@-P 2003: BW
2003: RP
2004: A
N10-P 2001: BW
2001: RP
2004: A
N11-P 2001: BW
2001: RP

Echelle de couleur / Farbskala

Mauvais Obijectif

année concernée

Secteur:
O Alsace (A)

O Baden-Wirttemberg (BW)
A Rheinland-Pfalz (RP)

Médianes des concentrations
en nitrates

Dépassement de 50mg/L
en nitrates

Dépassements de 25mg/L
en nitrates

Couverture des terres arables

Enherbement des vignes

Prairies permanentes

Solde d'azote

Azote d'origine animale

Charge d'azote rejetée
par les stations d'épuration

Raccordements aux stations
d'épuration dénitrifiantes

Tableau 8.15: Indicateurs de performance environnementale en élevage porcin (fiche
«action» bilan d’activité de I'lfip 2008 d’apres (Espagnol et al., 2008)).

INDICATEURS EXPRIMES PAR KG DE PORC PRODUIT

Quantité annuelle M excrété (g M / kg porc)

Quantité annuelle P205 excrété (g M / kg porc)

Quantités annuelles de Cu et Zn excrétés (g Cu ou Zn / kg porc)

Emnizsions annuelles de NH3 (kg MH3 / kg porc)

Emissions annuelles de GES (Kg eqg CO2 | kg porc)

Quantité annuelle de déchets générés (g déchets / kg pore)

Quantité annuelle d'odeurs émises [unités odeurs / kg porc)

Quantité annuelle d'eau consommeée (m3 / kg porc)

Quantité annuelle d'énergie directe consammeée (kWh / kg porc)

387



8.8. Conclusion : quels indicateurs choisir ?

Il ressort de cette synthese que les indicateurs sont tres nombreux. L'utilisateur doit ainsi clarifier ses besoins
pour sélectionner les indicateurs ou la méthode adéquate, c'est-a-dire qui réponde a ses besoins en fonction des
moyens dont il dispose. Ce choix résultera souvent d'un compromis entre ce qu'il faudrait faire et ce qui faisable.
Pour étre pertinent, le choix doit reposer sur les criteres d'objectif (suivre des pratiques ou des impacts par
exemple) d'utilisation, d'utilisateurs et de public visé, d’échelle a aborder. En outre, des divergences peuvent
apparaitre entre les conclusions en terme de classement de scénarios (van der Werf et al., 2007) ou des conseils
qui en découlent (Bockstaller et al., 2009) selon les indicateurs choisis, souvent du fait des différences dans les
types d'impacts pris en compte. Il est donc important aussi que ['utilisateur connaisse bien les éléments
fondamentaux de la méthode et du type d'indicateurs utilisés. Ceci est particuliérement vrai pour les méthodes
ACV qui dépendent fortement des choix en termes de définitions de systemes d'impacts mais aussi des
méthodes de calcul qui sont souvent laissées a I'arriere-plan.

Les indicateurs de pratiques sont certainement les plus faciles a renseigner, notamment aux grandes échelles et
sont indispensables pour tout travail d’évaluation des changements de pratiques comme fruit d'un programme
d'action. Cependant en cas d’enjeux financiers directs pour I'évalués, une incertitude liée aux fraudes est toujours
difficile a estimer et peut remettre en question leur validité. Cette connaissance des pratiques aux échelles
supérieures peut nécessiter la mise en place d'observatoires de pratiques.

Quand on veut s'intéresser aux effets des pratiques, les indicateurs de pratiques restent généralement
insuffisants, a I'exception des calculs de bilans d’azote, notamment en situation d'excédents. Toutefois méme ici
les différents calculs de hilan n'ont pas la méme pertinence. Les hilans sols-surfaces sont ainsi souvent moins
pertinents et surtout moins précis (ce qui peut étre vu comme un avantage pour certains utilisateurs) que les
bilans entrée - sortie de I'exploitation. Pour avoir une image relativement fiable des effets en termes d'émissions,
de changement d'état ou d'impacts, le recours a des indicateurs basés sur des mesures de terrain est
certainement un passage obligé. Parmi eux, la mesure de reliquats entrée hiver se pratique a grandes échelles
dans certaines régions européennes (e.g. Bade-Wurttemberg en Allemagne, Wallonie). Cependant, de telles
mesures demandent des précautions méthodologiques pour limiter les incertitudes. Pour aller plus loin, des
observatoires basés sur des réseaux de bougies poreuses sont aussi une option intéressante mais lourde en
investissement. Dans tous les cas, il faut des données supplémentaires sur les pratiques pour identifier les
causes de dysfonctionnement. Des indicateurs d'impacts ont également été développés mais ils sont encore plus
difficiles a relier aux pratiques en fonction du milieu donné.

L'intérét des indicateurs basés sur des modéles est de relier les sorties a des variables explicatives dont les
pratiques agricoles. Il existe aujourd’hui de nombreux outils plus ou moins complexes pour simuler les processus
et les émissions, souvent de maniére dynamique, mais leur usage reste trés souvent trop lourd. lls sont alors
réservés a des projets ou un investissement important a été réalisé pour I'acquisition de données. Des approches
plus opérationnelles sur le terrain et qui ne sont pas toujours moins performantes en termes de qualité prédictive,
ont développées. C'est ce qui est proposé par exemple dans les indicateurs de la méthode INDIGO® qui est
représentative d'une approche « indicateurs classiques ». On oppose souvent les deux approches. L'ACV peut
étre considéré comme une méthode intermédiaire comme par exemple la méthode SALCA. La question se pose
dans quelle mesure, une ACV « compléte » est toujours nécessaire car cette méthode reste lourde par son
approche systéemique et les bases de données mobilisées. Pour les thématiques autres que I'énergie, il faudrait
identifier les situations ou la contribution de I'amont a I'exploitation est réellement trés significative, pour justifier le
recours a une ACV « compléte ».
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Analyse du corpus bibliographique du chapitre 8

Le chapitre comporte 301 références, soit 21% du corpus total. La majorité des références a moins de dix ans.
78 % des références sont des articles et communications a colloque. Les 10 % de rapports sont principalement
des travaux du Corpen et de I'Institut de I'élevage. Les supports de publications des articles sont surtout sur des

thématiques environnementales ou agronomiques.

Répartition par date de publication

BRyEEnes

Nombre e publicationds)
B =

INTELLIXIR

Principales sources citées

Sources Documents

Typologie des documents
0%

| article

m communication a congres

M ouvrage

m rapport

m chapitre d'ouvrage

m theése
presse
acte de colloque
communication personnelle
page Internet

Principaux auteurs cités

*Auteurs Documents

Agriculture, Ecosystems & Environment 32 BockstallerC 2
European Journal of Agronomy 12 VanderwerH "
Agricultural Systems 10
Nutrient Cycling in Agroecosystems 10 GirardinP 15
Fourrages 9 GuichandL 10
Journal of Environmental Management 7
- - Oenema0 10

Journal of Environmental Quality 7
International Journal of Life Cycle Assessment 6 VertésF 10
Soil Use and Management 6 DurandP 7
Eco!ogical Modelling. 5 VankeulenH 1
Environmental Pollution 5
Maitrise de I'azote dans les agrosystémes 5 LegallA 8
The European Nitrogen Assessment. Sources, Effects and 5 DelabyL B
Policy Perspectives Benoith 6
Agronomie 4
Agronomy for Sustainable Development 4 Basset-mens C b
Environmental Science & Policy 4 Erisman.J 5
Global Biogeochemical Cycles 4 Bouwman A 5
Journal of Plant Nutrition and Soil ScienceZeitschrift 4
Fur Pflanzenernahrung Und Bodenkunde Espagnol $ 5
Controlling nitrogen flows and losses. 12th Nitrogen 3 MorvanT ]
Workshop, University of Exeter, UK, 2124 September 2003 .

- - Gaillard G 5
Ecological Economics 3
Ecological Indicators 3 SimonJ 3
Journal of Agricultural Science 3 HalbergN 5
Journal of Dairy Science 3 .
Science of the Total Environment 3 INTELLIXIR
Water Air and Soil Pollution 3
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