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Résumé  

La production importante d’effluents nécessite de les gérer de manière à minimiser les pertes vers 
l’environnement (NO3, NH3, N2O, N2, NO). Les pertes d’azote au cours de la chaine d’utilisation des effluents 
d’élevage depuis l’émission par les animaux jusqu’à la valorisation par les cultures sont importantes et très 
variables selon les espèces animales et les modalités de gestion. Elles varient de 25 à pratiquement 80% de 
l’azote émis par les animaux. Dans le cas des lisiers de porcs les pertes d’azote ont principalement lieu sous 
forme d’ammoniac. Les émissions en bâtiments et au stockage représentent en cumulé 30% de l’azote émis 
alors que dans le cas des litières, les pertes sous forme de N2O en bâtiment peuvent représenter jusqu’à 10% du 
N émis. Les émissions sont moins bien connues dans le cas des ruminants, en prenant en compte l’ensemble de 
la chaine les pertes d’ammoniac représentent environ 20% de l’azote émis et les pertes de N2O moins de 2% 
sans que l’on puisse mettre en évidence des différences nettes entre les filières lisier et fumier. Certains 
traitements technologiques ont un effet majeur sur les pertes. L’épuration biologique qui est appliquée aux lisiers 
de porc élimine jusqu’à 60 à 80 % de l’azote, principalement sous forme de N2. A l’inverse l’utilisation 
d’activateurs de litières ou le séchage des fientes permet de diminuer considérablement les pertes d’ammoniac 
en élevage de poulet. Le compostage entraine des pertes d’azote qui sont importantes et surtout très variables 
selon la maîtrise du processus. Au champ l’injection des lisiers ou les techniques d’application localisées 
(pendillard) permettent de réduire de manière importante la volatilisation de l’ammoniac. Le pâturage constitue un 
cas particulier. Les pertes d’azote par volatilisation de l’ammoniac ou d’émissions de N2O sont faibles mais les 
pertes par lixiviation peuvent s’accroitre rapidement dans le cas de prairies conduites de manières intensives. 
Compte tenu des risques de transfert de pollution, c’est l’ensemble de la chaine de gestion des effluents qu’il 
convient de maîtriser pour limiter les pertes.  

 

Mots clés  

Effluent, fumier, lisier, traitement, compostage, stockage, épandage, système fourrager, culture, Cipan, prairie.   



 230 

Chapitre 6. Transformation, devenir et valorisation de l’azote : des 

effluents d’élevage aux systèmes de cultures 

 
6.1. Flux d’azote dans la gestion des déjections pour les différentes filières de production animale 231 

6.2. Traitement des déjections ......................................................................................................... 235 

6.2.1. Séparation de phase .......................................................................................................... 236 

6.2.2. Epuration biologique .......................................................................................................... 237 

6.2.3. Compostage ....................................................................................................................... 237 

6.2.4. Digestion anaérobie ........................................................................................................... 238 

6.2.5. Autres traitements .............................................................................................................. 239 

6.3. Techniques de réduction des pertes gazeuses d’azote au stockage et à l’épandage des effluents 

d’élevage .......................................................................................................................................... 240 

6.3.1. Volatilisation d’ammoniac ................................................................................................... 240 

6.3.2. Emissions de N2O suite à l’épandage des effluents d’élevage ........................................... 244 

6.4. Valorisation agronomique des effluents d’élevage .................................................................... 249 

6.4.1. Variabilité de la composition des effluents d’élevage ......................................................... 249 

6.4.2. Efficience N des effluents à court terme (cycle cultural, année) ......................................... 249 

6.4.3. Effets à moyen terme des effluents sur le stockage de C et la minéralisation de N 

(supplément de minéralisation, « extra minéralisation ») ............................................................. 253 

6.4.4. Gestion et utilisation des effluents d’élevage ..................................................................... 255 

6.5. Les flux d’azote à l’échelle des prairies et des systèmes de culture ......................................... 257 

6.5.1. Les flux d’azote en prairies : devenir de l’azote “non maîtrisable” des déjections  

au pâturage .................................................................................................................................. 257 

6.5.2. Pertes d’azote à l’échelle de la prairie ................................................................................ 260 

6.6. La gestion des rotations culturales pour limiter les pertes d’azote ............................................ 267 

6.6.1. Valorisation de l’azote minéralisé lors de la destruction des prairies ou de légumineuses  

à graines ...................................................................................................................................... 267 

6.6.2. Mise en place de cultures et d’intercultures aptes à réduire les pertes de nitrate .............. 269 

Références bibliographiques du chapitre 6 ...................................................................................... 272 

   



 231 

Les transformations de l’azote lors de la gestion des déjections et les fuites associées dépendent du type de 
déjections et des modes de gestion qui en découlent. Selon les techniques d’élevage (bâtiment notamment) et 
les espèces animales considérées, les déjections générées par l’activité d’élevage peuvent être sous forme 
liquide (lisier) ou sous forme solide (fumier). La gestion de ces différents produits et les transformations de l’azote 
associées vont être radicalement différentes selon les types de déjections. Dans les deux cas, l’utilisation finale 
des déjections animales est très majoritairement un épandage sur les terres agricoles pour amender/fertiliser les 
cultures après des phases transitoires de stockage dans les bâtiments d’élevage et à l’extérieur, qui sont des 
lieux de transformations des déjections et de l’azote. Comme discuté dans le chapitre précédent, l’émission au 
pâturage concerne une fraction importante des déjections, dites « non maitrisable », sous forme de pissats et 
bouses. L’objectif de ce chapitre est de caractériser l’ensemble des flux d’azote associés aux différentes formes 
de déjections animales au cours des différentes manipulations  et l’utilisation de la valeur fertilisation de ces 
effluents par les plantes. 

6.1.  Flux d’azote dans la gestion des déjections pour les 
différentes filières de production animale 

Très schématiquement, les lisiers sont générés sur les systèmes de type « caillebotis » ou « raclage » dans 
lesquelles aucune litière n’est utilisée. Il en résulte un produit principalement composé des urines et des fèces 
des animaux auxquels s’ajoutent des refus d’aliments et des eaux de lavage. Au contraire, pour les autres 
systèmes, une litière (paille, sciure, copeaux de bois, …) est ajoutée sous les animaux et vient s’ajouter aux 
urines et fèces pour former le fumier. Dans le mélange fèces + urine, l’azote est sous la forme d’azote 
ammoniacal (NH4

+), d’urée et d’azote organique (protéines...). Les différences de composition en termes de 
teneurs et formes d’azote et de carbone (lisier versus fumier) sont à l’origine des différences dans la 
transformation de l’azote. Les conditions de transformation vont être naturellement très majoritairement 
anaérobie (= absence d’oxygène) pour les lisiers (sauf si traitement spécifique) alors que la structure spécifique 
(notamment la porosité) des fumiers va permettre naturellement un apport d’oxygène dans le milieu entraînant 
des conditions partiellement aérobies (= présence d’oxygène). Suite à l’épandage et notamment dans le sol, les 
conditions pédologiques deviennent prépondérantes au niveau des conditions de transformation de l’azote. 

Le taux de matières sèches des fumiers est de l’ordre de 20-25% (excepté pour les volailles où il peut être très 
supérieur) alors qu’il est entre 5 et 10% pour les lisiers. Les teneurs en matières sèches (MS), matières volatiles 
(MV) et azote total d’un fumier de porc sont, en moyenne, supérieures à celles observées pour les fumiers de 
bovins. Pour les lisiers, la teneur en MS est plus faible pour les porcs mais les teneurs en MV et N sont 
supérieures (Tableau 6.1). Ces données illustrent la diversité des caractéristiques des déjections entre les 
différentes espèces. A cela s’ajoute, pour un même type de déjection et une même espèce, une forte 
hétérogénéité liée aux pratiques d’élevage (type de bâtiment, gestion de la litière et/ou évacuation des lisiers, 
alimentation, mode d’abreuvage…). A titre d’exemple, les caractéristiques de lisiers de porcs issus de 20 
élevages « naisseur-engraisseur » bretons (prélèvement ponctuel en fosse de stockage, données Irstea non 
publiées, 2008) sont présentées dans les Tableaux 6.1 et 6.2. Ces données montrent l’hétérogénéité des 
caractéristiques des effluents pour un même type d’élevage avec des écarts de l’ordre de 60% pour la MS et 
20% pour l’azote. Cette hétérogénéité est encore plus importante pour les déjections solides du fait des impacts 
additionnels de la litière utilisée (quantité/qualité) et de la conduite de cette litière sur les transformations du 
produit. 
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Tableau 6.1 : Caractéristiques moyennes des différentes déjections par espèce d’animaux 
(d’après (Gac et al., 2007)) 

  Matières sèches 

(kg/tonne) 
Matières volatiles (%MS) 

Azote 

(kgN/tonne) 

Fumier Bovin 205 76 5 

Porcin 235 81 7,5 

Volaille 550 60 25 

Lisier Bovin 92 71 3,4 

Porcin 56 75 4,7 

Fiente Volaille 250 60 15 

Tableau 6.2 : Synthèse des caractéristiques de 20 lisiers de porcs bretons 

 

 pH MS (kg/tonne) NTK (kgN/tonne) NH4+ (kgN/tonne) 

Moyenne 7,6 40,3 3,7 2,5 

Minimum 7,1 25,6 3,4 2,3 

Maximum 7,8 50,2 4,2 2,8 

 

La forte hétérogénéité inter et intra-espèce des déjections décrite précédemment est également soulignée par 
Jongebreur et Monteny qui mettent en avant également l’effet du climat (notamment la saison) sur la variabilité 
des déjections et des émissions de NH3 associées (Jongebreur and Monteny, 2002). Cette hétérogénéité rend 
difficile une connaissance précise des flux au niveau d’un élevage et donc ces flux sont relativement mal connus 
à ce niveau, ce qui rend difficile une vision intégrée prenant en compte l’ensemble des fuites. Par contre, les flux 
agrégés et moyens sont assez bien connus même si l’incertitude reste élevée.  

Pour la France, les flux moyens d’azote sous diverses formes entre la production des déjections, leur épandage 
au sol et les pertes gazeuses associées ont été estimées à partir des résultats d’une étude bibliographique 
effectuée en 2005-2006 et incluant 324 références internationales. Ces résultats ont fait l’objet d’une publication 
(Gac et al., 2007) et de deux rapports plus détaillés (Gac et al., 2006), et une synthèse en est présentée dans les 
figures suivantes (Figure 6.1).  

Les pertes entre la production des déjections et l’arrivée sur le sol sont significativement plus faibles lorsque les 
animaux sont en pâturage du fait du nombre d’étape beaucoup plus limité (voir aussi 1.3.5) mais les émissions 
de N2O peuvent être plus élevées. 

Pour les bovins, en prenant en compte l’ensemble de la filière, les pertes d’azote sous formes de NH3 sont de 
l’ordre de 19-23% et de 1,5-1,8% sous forme de N2O. D’un point de vue global, on observe assez peu de 
différence entre les filières lisiers et fumiers mais des différences importantes sont toutefois observées au niveau 
des lieux/postes d’émissions. Pour les fumiers, les émissions se déroulent tout au long de la chaîne de gestion 
car les transformations sont assez peu influencées par les conditions environnantes (température, débit d’air, 
etc.) du fait de la porosité et de la surface de contact du produit et de l’auto-échauffement induit par les réactions. 
Par contre, pour les lisiers, les flux d’azote sont influencés par les conditions d’ambiance (température, surface 
d’échange et débit d’air notamment), ce qui explique des émissions nettement plus importantes au niveau des 
bâtiments et de l’épandage. Globalement, les émissions de N2O ont lieu très majoritairement lors du retour au sol 
des déjections. Pour les fumiers de bovins, les données présentées par Petersen et al. confirment les 
observations précédentes et permet également de préciser les pertes d’azote par lixiviation lors du stockage (1-
4%) (Petersen et al., 1998a). 
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Contrairement aux bovins, des différences importantes sont observés pour les porcs au niveau global entre les 
lisiers et les fumiers, notamment au niveau des émissions de N2O. Celles-ci sont faibles pour la filière lisier (<1% 
et principalement lors du retour au sol) alors qu’elles atteignent presque 10% pour la filière fumier avec des 
émissions se déroulant principalement dans les bâtiments. Concernant les émissions de NH3, les données sont 
plus proches d’un système à l’autre avec des pertes globale d’azote de 28 et 35% pour les filières fumier et lisier, 
respectivement. Ces données sont confirmées par différents travaux (Basset-Mens, 2005; Groenestein and van 
Faassen, 1996 ). Jongebreur et Monteny confirment que les émissions de N2O d’une filière fumier sont 
supérieures à celles d’une filière lisier mais ils soulignent le nombre de données restreint concernant la filière 
fumier (Jongebreur and Monteny, 2002). Pour cette filière, Basset-Mens souligne l’impact prépondérant de la 
densité d’animaux au m² sur les transformations de l’azote (Basset-Mens, 2005). Les émissions de NH3 et N2O 
peuvent ainsi être divisée par 2 en réduisant significativement la densité d’animaux. La différence importante 
observée entre les flux d’azote de la filière fumier entre les bovins et les porcs (N2O notamment) est 
principalement liée aux pratiques d’élevage (quantité de litière, etc.) mais également au comportement des 
animaux. Comme pour les bovins, les émissions de NH3 issues des lisiers sont plus influencées par les 
conditions environnantes et sont donc assez faibles lors du stockage extérieur, par rapport au bâtiment et à 
l’épandage. Comme pour les bovins, les travaux de Petersen et al. indiquent les quantités d’azote perdues par 
lixiviation lors du stockage des fumiers de porcs (1-4%) (Petersen et al., 1998a). Une importante revue 
bibliographique a été effectuée par Griffing et al. concernant les émissions de NH3 dans les bâtiments pour la 
filière lisier (Griffing et al., 2007). Dans cette étude, les émissions sont légèrement supérieures à celle présentées 
par Gac et al., soit 21-22% de l’azote en moyenne avec un intervalle de confiance (95%) entre 17,6 et 24,9% 
(Gac et al., 2007). 

L’incertitude au niveau des flux gazeux reste donc encore élevée. Cette incertitude a été étudiée dans le cadre 
des travaux de Gac et al., et de façon globale, les coefficients de variation pour les facteurs d’émissions aux 
différents postes sont de l’ordre de 100% aussi bien pour le N2O que pour NH3 (Gac et al., 2006). La. La prise en 
compte des incertitudes aux différents postes, bien qu’encore imparfaite dans cette étude, conduit à des 
incertitudes de 125% pour le NH3 et 160% pour le N2O dans le calcul des émissions globales. Une meilleure 
prise en compte des facteurs de variation semble permettre de réduire le coefficient de variation des facteurs 
d’émissions. Ainsi, Griffing et al. obtiennent un coefficient de variation légèrement inférieur à 50% pour le facteur 
d’émission NH3 dans les bâtiments de porcs. Cette valeur reste élevée et conduit à des incertitudes pour ce poste 
d’émission de l’ordre de 20% en considérant un intervalle de confiance de 95%. Les incertitudes pour ce poste 
étant sans doute parmi les moins importantes (type d’élevage très homogène en porcs, espace confiné et donc 
relativement facile à mesurer…), ce résultat donne une valeur basse pour les autres postes et le cumul des 
incertitudes sur l’ensemble de la filière reste à appréhender. Ces incertitudes sont liées, d’une part, à 
l’hétérogénéité des pratiques et à la méconnaissance de certains déterminants et d’autre part, à la difficulté 
technique de mesure de ces flux. 
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Figure 6.1 : Devenir des effluents et pertes associées, dans plusieurs système de productions animales (Gac et al., 
2006) 
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6.2. Traitement des déjections 

A ces différentes étapes conventionnelles de gestion des déjections peuvent s’ajouter différentes phases de 
traitement des déjections avant leur application au champ, qui affectent leurs propriétés et modifient souvent leur 
potentiel de fuites des différentes formes azotées (NO3, NH3, N2O, NOx). Les principales sont : la séparation de 
phase pour les lisiers, l’épuration biologique pour les lisiers, le compostage pour les fumiers (éventuellement pour 
les lisiers en ajoutant de la paille ou d’autres produits végétaux), la digestion anaérobie (majoritairement pour les 
lisiers mais possible également pour les fumiers) et l’utilisation d’inhibiteurs de nitrification. Ces différents 
traitements vont modifier les flux d’azote de façon plus ou moins importante, directement lors du traitement et 
indirectement lors de l’utilisation ultérieure des produits. De plus, ils nécessitent de l’énergie et parfois des 
intrants supplémentaires, mais le besoin en énergie peut être en partie couvert par la méthanisation vue comme 
un maillon de la chaîne de traitement. 
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6.2.1. Séparation de phase 

Il existe différents systèmes de séparation de phase pour les lisiers dont le plus efficace est le décanteur 
centrifuge (Hjorth et al., 2010). Théoriquement, les systèmes membranaires sont encore plus efficaces mais la 
faisabilité technique et économique de ces systèmes reste à démontrer sur le terrain (Hjorth et al., 2010; Masse 
et al., 2007). Les systèmes de séparation sont plus efficaces, en termes de quantités retenues dans la fraction 
solide, pour le phosphore que pour l’azote. Une décantation centrifuge permet ainsi de retenir dans la phase 
solide en moyenne environ 14% de la masse, 60% de la matière sèche, 70% du phosphore et 30% de l’azote 
(Hjorth et al., 2010 ; Loyon et al., 2007b). Les émissions gazeuses directes lors de ce traitement sont 
négligeables et la consommation énergétique est de l’ordre de 2-5 kWh/m3 (Burton and Turner, 2003 ; Svoboda 
and Jones, 1999 ). La séparation de phase permet d’obtenir deux produits qui pourront être gérés différemment 
(et potentiellement mieux) avec éventuellement une exportation de la phase solide vers d’autres zones agricoles. 
Les caractéristiques des produits obtenus vont dépendre des caractéristiques du produit initial mais, de manière 
générale, on obtient deux phases distinctes (Tableau 6.3): 

- une phase solide d’une dont la teneur en matière sèche est de l’ordre de 25-30% avec des concentrations 
en azote total et en phosphore respectivement 2 et 4-5 fois supérieures à celles du produit initial. L’azote est 
principalement sous forme organique (>60%). La concentration en potassium est du même ordre de grandeur 
que celle du produit initial. 

- une phase liquide dont la teneur en matière sèche a diminué de plus de moitié. La concentration en azote 
total de la phase liquide est diminuée de 10-20% par rapport au produit initial, au détriment de l’azote organique. 
Au niveau du phosphore, la concentration est diminuée d’environ 60-65% par rapport au produit initial. Comme 
pour la phase solide, la concentration en potassium est du même ordre de grandeur que celle du produit initial. 

Tableau 6.3 : Exemples de caractéristiques des produits issus d’une décantation centrifuge 
en comparaison avec un lisier brut de porcs (Béline et al., 2003 ; Loyon et al., 2005) 

 MS 

kg/tonne 

NTK 
kg/tonne 

NH4+ 
kg/tonne 

P kg/tonne K kg/tonne 

Lisier brut 48 4.4 3.0 1.2 2.3 

Phase solide suite à une décantation 
centrifuge 

250-300 10.5 - 7.4 2.3 

Phase liquide suite à une décantation 
centrifuge 

10-18 3.5 3.0 0.2 2.3 

 

En aval du procédé (traitement, stockage et épandage des deux phases générées), les émissions azotées (N2O, 
NH3…) peuvent être significativement modifiées. La teneur en matière sèche des effluents influence l’émission de 
N2O en affectant les propriétés physiques et chimiques : la séparation des phases liquide et solide des lisiers 
modifie, entre autres, la viscosité et le rapport C:N des fractions produites. Par rapport au lisier brut, l’application 
au laboratoire de la fraction liquide au sol a eu des effets contradictoires sur la transformation de l’azote avec une 
diminution (Dosch and Gutser, 1996) et une augmentation (Fangueiro et al., 2008a) de la dénitrification. Au 
champ, la même opération a peu modifié les émissions de N2O lorsque les effluents étaient appliqués à une 
prairie (Chantigny et al., 2007) ou à une culture de maïs (Chantigny et al., 2010). 

Concernant les émissions de NH3, les émissions de la fraction liquide sont globalement réduites du fait d’une 
réduction des émissions à l’épandage car le produit s’infiltre plus rapidement. Cependant, cette réduction des 
émissions de la fraction liquide est contrebalancée par une augmentation des émissions de la fraction solide lors 
du stockage/compostage (cf. paragraphe sur le compostage) et de l’épandage. Au final, l’impact d’une séparation 
de phases sur les émissions azotées dépend des pratiques et du contexte et, à ce jour, il y a peu de références 
globales permettant une évaluation fine de ce système vis à vis des émissions. 

A noter que la séparation des urines et des fèces peut se faire à la source (dans le bâtiment), suivie d’une 
évacuation rapide vers l’extérieur. Cela permet une réduction des émissions dans le bâtiment mais il existe peu 
de données permettant une évaluation globale de la filière.  
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6.2.2.  Epuration biologique 

L’épuration biologique est un procédé de traitement continu des lisiers réalisé dans un réacteur biologique. Le 
temps de séjour moyen du lisier dans ce réacteur est de l’ordre de 30-40 jours. L’alternance de phases aérobie 
(apport d’oxygène) et anoxie (absence d’oxygène) couplée avec des apports de lisier cyclique permet de 
maintenir une flore microbienne adaptée assurant le déroulement des processus de nitrification et de 
dénitrification au sein de ce réacteur biologique. Cette technique appliquée majoritairement au lisier de porcs 
permet ainsi d’éliminer par nitrification-dénitrification environ 60-70% de l’azote entrant dans le système 
principalement sous forme de N2 (Béline et al., 2004). La consommation énergétique associée est de l’ordre de 
15-20 KWh/m3. Généralement, une séparation de phase par décantation gravitaire est effectuée en aval du 
réacteur biologique et permet d’obtenir deux produits différents : le surnageant (65% du volume et du K, <20% de 
N restant, <30% de P) et les boues biologiques (35% du volume et du K, >80% de N restant, >70% de P). Le 
surnageant est utilisé en irrigation alors que les boues sont utilisées pour amender/fertiliser les cultures. Du fait 
de l’élimination d’azote et de la concentration du P dans la phase solide, les quantités de P (versus N) sont 
importantes dans les boues et les quantités de K (versus N et P) sont importantes dans le surnageant (Tableau 
6.4). 

Concernant les émissions de N2O lors de ce traitement, des expérimentations en laboratoire ont montré qu’elles 
pouvaient atteindre jusqu’à 18% de N entrant dans le système lorsque les conditions de traitement sont 
inadaptées, mais également qu’elles pouvaient être très faibles si les conditions de traitement étaient bien 
choisies (Béline and Martinez, 2002). La possibilité d’émissions faibles de N2O a été confirmée par des mesures 
« terrain » avec des émissions de l’ordre de 0,8% de N entrant dans le système (Loyon et al., 2007a) Mais une 
controverse existe sur ce point du fait de données contradictoires publiées par indiquant des émissions pouvant 
atteindre jusqu’à 13% de l’azote (Melse and Verdoes, 2005 ; Willers et al., 1996). D’autre part, les travaux de 
Loyon et al. soulignent la réduction (30-50%) des émissions globales de NH3 directement liées aux déjections 
lorsque l’on insère une unité d’épuration, ainsi que la réduction des émissions de gaz à effet de serre (Loyon et 
al., 2007b). 

Tableau 6.4 : Exemples de caractéristiques des produits issus de l’épuration biologique en 
comparaison avec un lisier brut de porcs (Béline et al., 2003 ; Loyon et al., 2005) 

 MS 
kg/tonne 

NTK 
kg/tonne 

NH4+ 
kg/tonne 

P 
kg/tonne 

K 
kg/tonne 

Lisier brut 48 4.4 3.0 1.2 2.3 

Surnageant sans séparation de phase amont <10 0.5 0.1 0.5 2.3 

Boues biologiques sans séparation de phase amont 30-50 3.1 0.1 2.5 2.3 

Surnageant sans séparation de phase amont 
(décantation centrifuge) 

- 0.4 0.1 0.4 2.3 

Boues biologiques sans séparation de phase amont 
(décantation centrifuge) 

- 2.7 0.1 2.0 2.3 

6.2.3. Compostage 

Le compostage est un procédé de traitement consistant à maîtriser la décomposition et la stabilisation de la 
matière organique contenu dans le produit afin d’en éliminer la matière organique facilement biodégradable et de 
stabiliser la matière organique résiduelle sous forme d’humus. Les procédés développés pour le compostage 
dépendent des caractéristiques du produit (siccité et caractéristiques rhéologiques) et le bon déroulement des 
processus aérobies de décomposition nécessite un apport d’air et engendre une augmentation de température. 
Cette augmentation de température et les transferts gazeux nécessaires à l’apport d’oxygène entraînent un 
transfert d’une partie de l’eau vers l’atmosphère (séchage du produit) mais également un transfert d’une partie 
des composés les plus volatils. Lorsque le produit à composter est suffisamment solide et poreux, un 
compostage en andain avec aération naturelle est envisageable. Pour améliorer l’aération, une aération 
mécanique est généralement effectuée régulièrement par retournement de l’andain. Si le produit est 
insuffisamment structuré, ce procédé nécessite un ajout de structurant (ajout de paille pour composter du lisier 
par exemple). Une aération forcée par aspiration ou insufflation peut parfois s’avérer utile voire nécessaire. Le 
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compostage est donc pratiqué plutôt pour une meilleure valorisation des matières organiques (stabilisation, 
humification, ….) que pour une meilleure gestion de l’azote. 

Au cours du compostage des déjections animales, la minéralisation de la matière organique entraîne des pertes 
de carbone organique pouvant atteindre 50-70% du C initial (Bernal et al., 2009). La minéralisation des 
composés organiques couplée à la perte de matière sèche et d’eau conduit à une augmentation des 
concentrations en éléments minéraux (N, P, K) dans les composts, par rapport aux produits initiaux, malgré les 
pertes par transfert vers l’atmosphère et par lixiviation (Tableau 6.5). Les pertes d’azote sous la forme de NH3, N2 
et N2O au cours de ce procédé sont importantes mais leur quantification varie entre auteurs (Basset-Mens, 2005 ; 
Bernal et al., 2009 ; Larney and Hao, 2007 ; Szanto, 2009). Ces pertes sont estimées entre 30 et 60% de l’azote 
entrant dans le système. Pour tous les auteurs, les pertes sont essentiellement sous forme de NH3,  mais 
également sous forme de N2O (pour 1 à 6% du total des pertes). D’après El Kader et al., les pertes d’azote 
concernent 15 à 47% de l’azote en fonction des produits et des conditions de compostage (taux d’humidité, 
compaction notamment) mais sont systématiquement supérieures à celles observées lors d’un simple stockage 
(El Kader et al., 2007). Parkinson et al. observent pour le compostage des fumiers de bovins des pertes d’azote 
comprises entre 30-37% également supérieures à un simple stockage (25%) (Parkinson et al., 2004). D’après 
Sommer, les pertes d’azote, lors du compostage, peuvent être réduites à environ 28% par compactage ou 
couverture (Sommer, 2001). Les pertes par lixiviation sont estimées dans ce cas à 20% des pertes et le N2 est 
relativement faible. D’après Joo et Ndegwa, il est possible de gérer les émissions de NH3 par récupération et 
lavage d’air (Joo and Ndegwa, 2008). Cependant, ce système va à l’encontre du principal avantage du 
compostage : une faible consommation d’énergie. 
Au cours du procédé de compostage, les formes labiles de N et de C nécessaires aux réactions produisant le 
N2O et favorisant les émissions de NH3 sont intégrées à des molécules organiques et/ou volatilisées vers 
l’atmosphère. Les produits résultants de ce procédé, appelés « compost », sont donc des matériaux relativement 
plus stables que les effluents d’origine et leur épandage est moins susceptible d’augmenter la concentration de 
l’azote minéral du sol et les émissions de N2O et NH3. Bien que des émissions faibles de N2O aient été 
rapportées suivant l’application de composts d’origines variées (Alluvione et al., 2010; Dalal et al., 2010 ; Lopez-
Fernandez et al., 2007 ; Sanger et al., 2010 ), peu d’études ont comparé directement les émissions par l’ajout au 
sol d’effluents bruts et de leurs composts. Parmi elles, des émissions plus basses ont été mesurées pour des 
composts de solides de lisier de porc (Vallejo et al., 2006) et de bovins (Fangueiro et al., 2008b) comparés aux 
lisiers bruts. 

Tableau 6.5 : Exemples de caractéristiques de composts en comparaison avec le produit 
avant compostage (Saludes et al., 2008)  

 MS 

kg/tonne 

NTK 
kg/tonne 

P 

kg/tonne 

K 

kg/tonne 

Fumier avant compostage 368 4.4 3.7 5.1 

Fumier après compostage 528 7.4 4.3 9.0 

6.2.4. Digestion anaérobie 

La digestion anaérobie, ou méthanisation, est un procédé biologique continu de traitement des effluents réalisé 
dans un digesteur en l’absence d’oxygène. Les conditions anaérobies permettent le développement d’un 
consortium microbien spécifique assurant le déroulement des processus de dégradation d’une partie de la 
matière organique en CH4 et CO2. Il est alors possible de valoriser le méthane produit sous forme d’énergie. Ce 
procédé conduit à une réduction des émissions de méthane liées à la gestion des déjections (Bernet and Béline, 
2009).  

En revanche, l’impact de la méthanisation vis-à-vis de l’azote est faible (Tableau 6.6). D’après Moeller et Stinner, 
la méthanisation des déjections ne permet pas, au niveau de l’exploitation, de modifier l’azote minéral restant à 
épandre (et donc la lixiviation potentielle) sauf si les résidus de cultures et les cultures dérobées/intermédiaires 
sont également méthanisés (Moller, 2009 ). Dans tous les cas, les émissions de NH3 lors du stockage et de 
l’épandage des digestats sont plus élevées du fait d’un pH et d’une concentration en azote ammoniacal plus 
élevés suite à la méthanisation. D’après Amon et al. et Clemens et al., les émissions de NH3 à l’épandage sont 
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augmentées de 15% du fait de la méthanisation (Amon et al., 2006 ; Clemens et al., 2006 ). Des observations au 
stockage ont montré un doublement des émissions de NH3 suite à la méthanisation d’un lisier de porcs (données 
Irstea, non publiées). Ces données montrent l’importance d’utiliser des méthodes permettant de réduire au 
maximum les émissions de NH3 lors du stockage et de l’épandage des digestats.  

D’après Moeller et Stinner une baisse globale des émissions de N2O des digestats est obtenue lorsque les 
résidus de culture et les cultures intermédiaires sont méthanisés (-38%), même si les émissions peuvent 
ponctuellement être supérieures à celles observées pour les mêmes produits non digérés (Moeller and Stinner, 
2009)., D’un point de vue théorique, la digestion anaérobie entraine une augmentation de la concentration en N-
NH4

+ et du pH et une diminution du C labile et de la viscosité. Ces modifications ont des effets potentiels opposés 
sur la production de N2O après l’application au sol. En effet, la plus grande concentration en azote minéral peut 
augmenter le taux des réactions produisant le N2O. A l’opposé, la diminution des substrats carbonés réduit le 
potentiel de dénitrification (Clemens and Huschka, 2001; Petersen, 1999) alors que le pH élevé et la relative 
abondance du nitrate (suite à la nitrification du N-NH4+ du digestat) et la rareté du C labile tendent à diminuer le 
rendement en N2O de la dénitrification (N2O/ (N2+N2O)). Dans la réalité, l’effet net de ces transformations sur les 
émissions de N2O a fait l’objet de plusieurs études au champ et les données obtenues sont contrastées (Amon et 
al., 2006; Bertora et al., 2008; Chantigny et al., 2010; Clemens et al., 2006). Amon et al., 2006 ; Bertora et al., 
2008a ; Chantigny et al., 2010; Clemens et al., 2006 )(Amon et al., 2006 ; Bertora et al., 2008a ; Chantigny et al., 
2010; Clemens et al., 2006 )(Amon et al., 2006 ; Bertora et al., 2008a ; Chantigny et al., 2010; Clemens et al., 
2006 )(Amon et al., 2006 ; Bertora et al., 2008a ; Chantigny et al., 2010; Clemens et al., 2006 ). Les émissions 
ont été diminuées de plus de 50% (Chantigny et al., 2007), prairie; 17% (Vallejo et al., 2006), pommes de terre et 
30% (Chantigny et al., 2010), maïs) par la digestion de lisiers de porc. Par contre, la digestion de différents types 
de lisier a eu peu (Wulf et al., 2002) ou pas (Amon et al., 2006; Meijide et al., 2007; Meijide et al., 2009) d’effet 
significatif sur les pertes en N2O. Chantigny et al. ont même rapporté une augmentation de 15% par rapport au 
lisier brut (Chantigny et al., 2010). En résumé, l’application du digestat a entraîné une réduction moyenne des 
émissions de N2O de 25% par rapport au lisier brut bien qu’il ait été sans effet dans environ la moitié des études 
publiées. Ces résultats montrent encore une fois comment les conditions physiques du sol masquent souvent 
l’impact potentiel de la disponibilité des substrats azotés et carbonés sur la production et l’émission du N2O.  

L’intérêt de la méthanisation est particulièrement important pour les élevages biologiques qui sont très souvent 
déficitaire en azote (Moller, 2009) puisque la méthanisation des résidus de culture et des cultures intermédiaires 
permet d’augmenter significativement l’azote réactif apporté au sol dans le système (+75%). A contrario, le 
carbone réactif est diminué de 33% mais ce n’est pas un élément limitant en général. Lorsque seules les 
déjections sont méthanisées, l’impact sur l’azote et le carbone réactif est assez faible.  

Tableau 6.6 : Exemples de caractéristiques d’un lisier de porcs méthanisé en comparaison 
avec le produit avant traitement (Données Irstea) 

 pH MS 
kg/tonne 

NTK 
kgN/tonne 

NH4+ 
kgN/tonne 

P 
kg/tonne 

Lisier de porcs avant 
méthanisation 

7.2 79 6.3 4.1 1.6 

Lisier de porcs après 
méthanisation 

8.2 65 6.0 4.5 1.5 

6.2.5. Autres traitements 

En plus de ces principaux traitements il en existe d’autres plus complexes techniquement et/ou moins 
développés actuellement : stripping NH3, précipitation struvite, séchage, évapo-concentration…. Ces techniques 
sont la plupart du temps associées avec l’un des principaux traitements présentés précédemment, notamment 
avec la méthanisation (Bortone, 2009 ; Flotats et al., 2009 ; Rajagopal et al., 2011 ; Vanotti et al., 2009). Ces 
auteurs montrent que, en théorie et d’un point de vue technologique, il apparaît possible de transformer les 
effluents d’élevage en différents produits (amendement organique, solution de sulfate d’ammonium, struvite, …) 
selon les besoins grâce à l’assemblage de différentes technologies. Toutefois, le recul nécessaire pour valider 
sur du long terme la faisabilité technique de ces différentes filières reste largement insuffisant. Par ailleurs la 
rentabilité économique associée reste à prouver et elle est très dépendante du contexte entre prix rachat de 
l’électricité produite à partir du biogaz, prix du pétrole et des engrais minéraux (etc.) 
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6.3. Techniques de réduction des pertes gazeuses d’azote 
au stockage et à l’épandage des effluents d’élevage 

En plus des systèmes de traitement proprement dits, il existe également des modifications/améliorations au 
niveau des étapes conventionnelles de gestion des effluents d’élevage. 

6.3.1. Volatilisation d’ammoniac 

Des pertes pouvant se produire à la fois lors du stockage et au moment de l’épandage, il est essentiel de 
considérer l’étape du stockage des effluents et celle de l’épandage dans leur ensemble. En effet, tout le gain lié à 
l’emploi de techniques de réduction des émissions en bâtiment ou dans les enceintes de stockage peut être 
annulé par des techniques d’épandage inappropriées, les pertes à l’épandage constituant généralement le 
principal poste des rejets totaux issus des effluents d’élevage. L’ajout d’additifs dans les déjections est une autre 
voie de progrès mais les références sont encore peu nombreuses sur ce point.  

6.3.1.1. Lors du stockage.  

Fumiers : Il n’existe à l’heure actuelle aucune technique éprouvée permettant de réduire les émissions de NH3 
provenant du stockage du fumier des bovins et des porcins. Lorsque les fientes de volaille sont déjà sèches (par 
exemple à l’intérieur des poulaillers), et que l’on souhaite les entreposer ailleurs pendant plus longtemps, la 
meilleure technique consiste à utiliser une grange ou un hangar disposant d’un sol imperméable et d’une 
ventilation suffisante, ce qui garde les fientes sèches et empêche des pertes importantes.  

Lisiers : On peut réduire les émissions provenant des enceintes de stockage du lisier en diminuant la circulation 
de l’air à la surface par la réalisation d’une fosse couverte, par l’installation d’une couverture flottante, en 
permettant la formation d’une croûte ou en réduisant la surface de l’enceinte de stockage par unité de volume. Le 
Tableau 6.7 donne une vue d’ensemble des différentes mesures applicables dans les fosses à lisier et de leur 
efficacité. 

6.3.1.1. Impact des techniques d’épandage au champ :  

Les émissions varieront en fonction de la composition du lisier et du fumier ainsi que des conditions 
météorologiques et pédologiques. L’efficacité des mesures de réduction par rapport aux émissions de référence 
variera donc aussi en fonction de ces facteurs de sorte que les chiffres présentés ont une valeur purement 
indicative. 

Le principe général consiste à diminuer la surface de contact entre l’effluent épandu et l’air, par des techniques 
d’application localisées (pendillards, lisier) ou par enfouissement/injection dans le sol (lisier et fumier): en 
comparaison à un épandage en surface, on considère une réduction de 25-35% des émissions de NH3 pour un 
épandage avec pendillard et 70-90% s’il y a un enfouissement direct ou rapide après épandage avec toutefois 
une forte variation de l’efficacité de ces techniques autour de la moyenne aussi bien pour les pendillards (0-75% 
de réduction) que pour l’enfouissement (23-99% de réduction) (Webb et al., 2010). D’après Svoboda et Jones, 
(Svoboda and Jones, 1999)(Svoboda and Jones, 1999)(Svoboda and Jones, 1999)(Svoboda and Jones, 
1999)(Svoboda and Jones, 1999)(Svoboda and Jones, 1999)l’enfouissement conduit à une réduction de 90-98% 
des émissions, l’utilisation de pendillards à une réduction de 31% et des pendillards avec sabots à une réduction 
de 70% (Svoboda and Jones, 1999). Une réduction de 45% a été observée par Rochette suite à l’utilisation de 
pendillards (Rochette et al., 2009). Ces techniques, notamment l’enfouissement direct, nécessitent toutefois une 
consommation énergétique supplémentaire et n’est pas toujours envisageable techniquement (prairies, …). Le 
Tableau 6.8 donne une vision synthétique des différentes méthodes et de leur efficacité. 
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Tableau 6.7 : Différentes mesures de réduction des émissions d’ammoniac lors du stockage 
de lisiers de bovins ou porcins (UNECE, 2007). L’efficacité d’une mesure de réduction est 
évaluée par rapport aux émissions provenant du même type d’enceinte de stockage, sans 
couverture ni croûte en surface 
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Plusieurs facteurs doivent être pris en considération lorsqu’il s’agit de déterminer les possibilités d’application de 
chaque technique, en particulier le type de sol et les conditions pédologiques (profondeur, présence de cailloux, 
humidité, traficabilité), la topographie (déclivité, taille du terrain, planéité), et le type et la composition de l’effluent 
(lisier ou fumier). Certaines techniques sont plus largement applicables que d’autres. L’effluent étant distribué par 
des tuyaux de faible diamètre dans certaines techniques, ces dernières ne conviennent pas pour le lisier très 
visqueux ou contenant de grandes quantités de matière fibreuse (de la paille, par exemple), même si la plupart 
des machines comportent un dispositif de déchiquetage et d’homogénéisation. 

En abaissant les émissions de NH3, on augmente la quantité d’azote dans le sol, absorbable par les plantes, d’où 
la nécessité d’ajuster les apports d‘engrais azotés minéraux dans le plan de fertilisation. Certaines techniques 
risquent de diminuer momentanément le rendement des cultures (notamment celui des graminées) par 
détérioration mécanique, en particulier lors de l’injection de lisier dans le sol. Enfin, si l’azote enfoui n’est pas 
valorisé par les cultures ou les microorganismes du sol, ces techniques peuvent augmenter les pertes d’azote par 
lixiviation de nitrate, et/ou les pertes gazeuses lors de la nitrification ou la dénitrification, ces deux derniers 
processus entraînant en particulier une augmentation des émissions de protoxyde d’azote (N2O). 

6.3.1.1. Utilisation d’additifs : 

 L’ajout d’additif dans les déjections est également une méthode de contrôle des émissions, pas encore 
réellement passé dans la pratique. L’acidification du lisier vise à déplacer l’équilibre NH3-NH4+ vers la fraction 
NH4+ afin de limiter le potentiel de volatilisation. Abaisser le pH du lisier à un niveau stable de 6 suffit en général 
à réduire les émissions de NH3 d’au moins 50 %. Lorsqu’on ajoute des acides au lisier, il faut tenir compte du 
pouvoir tampon, ce qui impose en général une surveillance constante avec mesures du pH et addition d’acide 
pour contrebalancer le CO2 produit et émis au cours de la préparation du lisier acidifié. Pour obtenir du lisier 
acidifié, on peut ajouter des acides organiques (comme l’acide lactique) ou inorganiques (comme les acides 
nitrique, sulfurique ou phosphorique) ou encore ajouter des acides au fourrage (par exemple l’acide benzoïque) 
ou aux constituants du lisier (par exemple des bactéries lactiques) afin de réduire encore le pH. Ces techniques 
présentent néanmoins l’inconvénient des dangers liés à la manipulation d’acides forts dans les exploitations 
agricoles. 

D’autres composés tels que des sels de calcium et de magnésium, des composés acides (FeCl3, Ca(NO3)2), par 
exemple) et les superphosphates se sont révélés être des facteurs de réduction des émissions de NH3, mais les 
quantités nécessaires sont trop importantes pour que l’adjonction de ces substances soit matériellement 
possible. On a également utilisé des matériaux absorbants tels que la tourbe ou les zéolites. Il existe aussi toute 
une gamme d’additifs vendus dans le commerce, qui sont d’abord utilisés pour réduire les odeurs. Leur efficacité 
sur la réduction des odeurs et également sur la réduction des émissions de NH3 parfois annoncée est très 
controversée. Avec des additifs très spécifiques (sulfate d’aluminium et chlorure d’aluminium), Nham observe 
toutefois une efficacité intéressante pour réduire les émissions de NH3 (jusqu’à 80% de réduction) des litières de 
volaille et porcs (Nahm, 2005). 
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Tableau 6.8 : Différentes mesures de réduction des émissions d’ammoniac lors de 
l’épandage des effluents d’élevage (UNECE, 2007) 
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6.3.2. Emissions de N2O suite à l’épandage des effluents d’élevage 

En France, le CITEPA estime que le N2O émis par les sols agricoles représente 85% de toutes les sources 
agricoles de N2O (Citepa, 2010). Environ 1/3 des émissions par les sols agricoles sont issues des 
transformations de l’azote suite à l’épandage des effluents d’élevage, tandis que les transformations de l’azote 
suite à l’application des engrais minéraux constituent environ 2/3 de la contribution. Pour le N2O, les émissions 
résultant de l’application des effluents et des déjections représentent la principale source d’impact pour l’élevage 
(environ 1/3 des émissions lors de l’épandage), même si les émissions liées à la gestion amont des effluents 
n’est pas négligeable. L’estimation des émissions de N2O qui suivent l’application d’effluents ou de déjections 
venant des animaux d’élevage est grandement compliquée par l’hétérogénéité des produits appliqués au sol. En 
effet, leur composition est affectée par de nombreux facteurs incluant l’espèce animale, son alimentation, la 
nature et la quantité de litière utilisée, les conditions et la durée de l’entreposage de même que le traitement de 
l’effluent (compostage, digestion, etc.).  

Il est très généralement admis que la principale source de N2O est la dénitrification biologique, même si la 
nitrification peut y contribuer de manière très significative dans certaines situations (Garrido et al., 2002). Les 
travaux de Dambreville mettent en évidence un effet significatif des apports d’effluents (lisier et fumier composté) 
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sur l’activité dénitrifiante, les communautés dénitrifiantes et les émissions de N2O (voir Tableau 6.9) (Dambreville 
et al., 2006a; Dambreville et al., 2006b ; Dambreville et al., 2008 ).). L’apport d’effluents génère une 
augmentation considérable de la dénitrification potentielle totale puisqu’elle est multipliée par un facteur de plus 
de 2 au terme de 10 années d’apports annuels de lisier, jusqu’à près de 4 au terme de 8 années d’apports 
annuels de fumier de porc composté. Sur les 2 sites étudiés, le rapport N2O / (N2+N2O) est nettement plus faible 
dans les sols soumis à des apports d’effluents (-42 % avec le lisier, et -35 % avec le fumier de porc composté) ce 
qui compense partiellement l’effet de l’augmentation de la dénitrification sur les émissions de N2O mais les 
émissions sont cependant notablement augmentées sur le sol ayant reçu du fumier composté.  

Tableau 6.9 : Flux de dénitrification potentielle totale, proportion de N2O émis et flux 
d’émission potentielle de N2O observés sur 2 sites expérimentaux fertilisés par de l’engrais 
minéral (MIN), du lisier de porc (LP) (essai Inra de Rennes-Champ Noel) ou du fumier de 
porc composté (FPC) (essai ARVALIS du Rheu) (Dambreville et al., 2008).  

 

6.3.2.1. Impact des techniques d’épandage 

Les techniques d’épandage alternatives développées afin de réduire les émissions de NH3 et d’odeurs, peuvent 
également avoir un impact sur les émissions de N2O. En effet, les conditions physico-chimiques auxquelles est 
exposé l’azote des effluents dans le sol sont affectées par le mode d’application. La température, la teneur en 
eau et l’aération du sol varient dans le profil et le devenir de cet azote sera donc affecté par la profondeur 
d’incorporation. Le mode d’application des effluents a aussi une influence directe par la distribution spatiale de 
l’effluent. Par exemple, l’incorporation en bandes concentre l’azote apporté dans un volume de sol restreint et 
amène une augmentation de la concentration locale de l’azote du sol comparé à une incorporation après un 
apport sur l’ensemble de la surface du sol. Les émissions de N2O peuvent alors être accrues si la production (et 
l’absorption d’N par les plantes) augmentent de façon non-linéaire avec la concentration et des émissions plus 
élevées ont été rapportées lorsque le lisier était injecté ou incorporé en bandes (Thomsen et al., 2010 ; Vallejo et 
al., 2005). Par contre, cette augmentation peut être de courte durée ou nulle lorsque le placement de la bande 
près des rangs augmente le prélèvement de l’azote par les plantes ou lorsque le niveau d’aération du sol n’est 
pas propice à la dénitrification (Bhandral et al., 2009 ; Sistani et al., 2010; Thorman et al., 2006 ; Weslien et al., 
1998 ).  

L’impact du mode d’application sur la concentration en azote du sol peut aussi être indirect. Une application qui 
entraîne des pertes par volatilisation de l’ammoniac diminuera d’autant l’azote effectivement apporté au sol, la 
concentration de l’azote du sol et les émissions de N2O. Par contre l’émission de N2O qui résultera de la 
redéposition de cet azote en milieu agricole ou autre doit être ajoutée au bilan. Ainsi, la réduction des émissions 
suivant une application à la surface du sol par rapport à une incorporation au sol, n’est le plus souvent 
qu’apparente et correspond au contraire à une augmentation lorsqu’une analyse plus complète du système est 
effectuée. 

6.3.2.2. Méthodes de réduction des émissions de N2O  

La concentration de l’azote du sol sera d’autant plus faible que l’azote apporté sera plus rapidement prélevé par 
les cultures. La synchronisation des apports avec les besoins en azote des cultures devrait donc guider les 
pratiques d’application des effluents visant à réduire les émissions de N2O. Un sommaire des résultats 
expérimentaux confirme une tendance aux pertes plus fortes par dénitrification suivant une application d’effluents 
à l’automne qu’au printemps bien que bien que Rochette et al. et Hermandez-Ramirez et al. aient rapporté le 
contraire (Hernandez-Ramirez et al., 2009; Rochette et al., 2004 ). Il est également intéressant de noter une 
interaction entre la période d’application et le type de lisier sur l’émission du N2O (Chadwick et al., 2000b), 2000), 
ce qui souligne l’importance des conditions physiques du sol (température et aération) sur la production de N2O 

MIN LP MIN FPC

Dénitrification potentielle (gN/ha/j) 100 240 80 300

N2O/(N2+N2O) (%) 38 22 52 34

Flux de N2O (gN/ha/j) 42 55 40 106

Rennes - Champ Noël Rennes - Le Rheu
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durant la transformation des substrats azotés (Bhandral et al., 2008). Toutefois, très peu d’études ont visé à 
mesurer l’effet du fractionnement sur les émissions de N2O. Son impact a été nul sur les apports d’engrais de 
synthèse sur maïs (Zebarth et al., 2008). La même observation a été faite par Bhandral et al. avec des effluents 
d’élevage. En résumé, les émissions de N2O seront plus faibles lorsque les effluents sont appliqués de telle sorte 
que leur azote sera mieux valorisé par les plantes agricoles. D’une façon générale, on peut retenir que les 
principes d’une fertilisation raisonnée sont donc ceux qui généralement minimisent les émissions de N2O. C’est 
en accord avec l’observation par Shimizu et al. et par van Groenigen et al., selon laquelle les émissions de N2O 
sont proportionnelles aux excès de bilans azotés des cultures (Shimizu et al., 2010 ; van Groenigen et al., 2010), 
toutes choses égales par ailleurs. 

Les résultats présentés précédemment (Tableau 5.18 ) mettent en évidence des voies novatrices pour limiter les 
émissions de N2O, fondées sur le fonctionnement des communautés microbiennes dénitrifiantes, voies qui 
devraient pouvoir être plus explorées et confrontées aux conditions réelles de la pratique agricole. Ainsi, dans 
une étude de laboratoire, des apports spécifiques de matières organiques sur des sols fort émetteurs de N2O en 
raison d’une faible capacité à réduire le N2O en N2 a permis de rétablir le fonctionnement de cette étape de 
réduction de N2O en N2 (Hénault et al., 2001). La démonstration au champ de l’intérêt de cette méthodologie 
reste cependant à faire : il faudrait approfondir les connaissances sur les formes et les modalités d’apport 
efficaces et compatibles avec l’activité agricole, tout en comprenant les mécanismes mis en jeu. 

Les inhibiteurs de nitrification, qui visent à ralentir la production d’azote nitrique issu de la transformation de 
l’azote ammoniacal des pissats, peuvent réduire à la fois les pertes par lixiviation et les émissions de N2O. Peu 
utilisés en France, ils sont très étudiés en Nouvelle-Zélande. En effet, la première source d’azote minéral des 
effluents est le NH4+ provenant de la décomposition des fèces et de l’hydrolyse de l’urée excrétée par les 
animaux d’élevage. Dans les exploitations où les déjections sont gérées sous forme liquide, cet azote se 
maintient sous la forme ammoniacale par les conditions anaérobies du stockage. La prévention de l’oxydation de 
cet azote après son apport au sol préviendrait non seulement les émissions de N2O associées à sa nitrification 
mais aussi celles produites par la dénitrification en évitant la production de son substrat nitrate. A cette fin, 
plusieurs inhibiteurs de la nitrification ont été proposés. La nitrapyrin a diminué la dénitrification au llaboratoire 
(Thompson et al., 1987) et au champ (de Klein et al., 1996). La DCD a aussi entraîné une baisse importante des 
émissions de N2O suivant l’application de lisier au champ (Merino et al., 2002 ; Vallejo et al., 2005) mais son effet 
réducteur peut être fortement diminué dans certains cas et notamment lorsque le pH du sol est faible (Mkhabela 
et al., 2006) ou de lisiers très dilués (Merino et al., 2002; Simpson et al., 1985 ). Malgré leur potentiel pour réduire 
les émissions de N2O et la lixiviation du NO3-, l’utilisation des inhibiteurs de nitrification lors de l’application des 
lisiers est encore peu courante en raison de leur coût élevé, d’une courte période active, de phytotoxicité et 
d’impacts environnementaux (Zerulla et al., 2001). (Leur potentiel d’utilisation sur les pâturages apparaît meilleur.  

Dans un autre domaine, plus prospectif, la présence de légumineuses dans une grande partie des prairies est 
également une opportunité pour réduire les émissions de N2O accompagnant les entrées d’azote dans le 
système sol-plante. Au-delà du fait que la fixation symbiotique ne s’accompagne pas d’émissions de N2O (IPCC 
2007), le gène nosZ codant pour la synthèse de l’enzyme impliquée dans la réduction de N2O en N2 a été 
observé chez certains des Rhizobiacées symbiotes de plantes cultivées, comme Sinorhizobium melilotti, souche 
2011, symbiote de la luzerne. Sameshima-Saito et al. ont effectivement démontré que des plantes de soja 
inoculées avec la souche Bradyrhizobium japonicum USDA 110, sont capables de réduire N2O en N2 et ce, 
même à des concentrations très faibles en N2O (Sameshima-Saito et al., 2006). En conclusion de cette 
publication, ils ont suggéré le développement de technologies (introduction du gène nosZ dans les inoculants, 
sélection d’isolats naturels présentant le phénotype N2O réducteur, utilisation accrue de la souche USDA110) 
pour favoriser la réduction de N2O en N2 et réduire la contribution des sols à l’effet de serre additionnel. Il serait 
intéressant d’évaluer si des couples symbiotiques, en tant que technique d’ingénierie écologique, pourraient être 
utilisés sur des sols à la base inaptes à réduire N2O en N2, pour réduire l’intensité de leurs émissions. La 
démonstration au champ de l’intérêt de ces méthodologies n’a pas été faite. Là encore il faudrait approfondir les 
connaissances sur les modalités d’application de ces méthodes, compatibles avec l’activité agricole, tout en 
comprenant les mécanismes mis en jeu. 
  



 247 

Une analyse complète de la situation replaçant les activités d’élevage par rapport aux systèmes cultivés, permet 
également d’identifier d’autres aspects concernant les émissions de N2O en élevage. Une estimation de la 
réduction des émissions de N2O pourrait être faite en estimant les émissions des deux systèmes de culture non 
fertilisés (aussi appelées « émission de base »). Cette valeur est estimée à environ 1 kg/ha pour les cultures 
annuelles (Bouwman et al., 2002) mais reste à être déterminée pour les cultures pérennes. La culture de 
légumineuses fourragères comme la luzerne et le trèfle diminue également le recours aux fertilisants azotés de 
synthèse dont la fabrication est énergétivore et source de gaz à effet de serre. Ainsi, la réduction de GES 
associée à l’économie de fertilisants azoté représente environ 3 kg eqCO2/kg d’azote atmosphérique fixé 
industriellement (West and Marland, 2002). Par contre, l’élevage peut aussi augmenter certaines sources 
secondaires de N2O par les sols. La compaction du sol par les animaux, surtout sur les sentiers et près des 
points d’eau et d’alimentation, réduit l’aération du sol et augmente la production de N2O par dénitrification de 
l’azote excrété par les animaux au pâturage à ces endroits (Šimek et al., 2006). Des structures d’entreposage 
des effluents non hermétiques peuvent entraîner elles aussi des situations où une production importante de N2O 
est observée. L’émission de N2O à partir des endroits peut être très intense (jusqu’à 300 kg N- N2O ha-1 an-1) 
mais leur impact sur les émissions totales des sols de la ferme est limité (<10%) en raison de la faible étendue 
des surfaces impliquées (Matthews et al., 2010). 

6.3.2.3. Prédictions des émissions de N2O et discussion sur leur 
application aux conditions françaises  

Bien que l’impact de la composition des effluents organiques sur la production et l’émission de N2O ait été 
démontré, on n’est toujours pas en mesure de prédire le potentiel de production de N2O d’un effluent à partir de 
ses propriétés physico-chimiques. En conséquence, la plupart des méthodes proposées pour cette estimation 
utilisent pour les effluents des approches développées pour les engrais azotés de synthèse, une simplification qui 
ajoute à l’incertitude. On distingue deux approches dont la première utilise des modèles mathématiques qui 
décrivent les transformations de l’azote dans le sol et calculent le N2O produit et émis au cours de ces réactions. 
La seconde repose sur l’utilisation de facteurs d’émission (FE) exprimant la fraction de l’azote apporté qui est 
perdue sous forme de N2O.  

Plusieurs modèles mathématiques ont été développés pour l’estimation des émissions de N2O à partir des sols 
agricoles. S’ils proposent tous de déterminer le N2O émis comme un produit ou sous-produit de la nitrification et 
de la dénitrification, ils présentent des niveaux de complexité différents. Les modèles les plus utilisés sont 
DayCent et DNDC dont une version a été adaptée aux conditions européennes. En France, plusieurs modèles 
ont été développés pour les systèmes de grandes cultures (CERES-EGC (Gabrielle et al., 2006) et NOE (Hénault 
et al., 2005)) et de pâturage (PaSiM (Calanca et al., 2007; Saletes et al., 2004)). Ces modèles visent à prédire les 
processus décrivant les cycles biochimiques du carbone et de l’azote dans la biosphère en lien avec les 
pratiques agricoles. Le N2O produit y est estimé comme un produit ou sous-produit de la nitrification et de la 
dénitrification dont les taux sont déterminés par la concentration des substrats et les conditions physiques et 
chimiques du sol. L’approche mécaniste de ces modèles leur permet de mieux tenir compte des conditions 
locales du milieu sur la production du N2O. Cependant, ils ne peuvent inclure l’effet de toutes les interactions 
entre les facteurs physiques, chimiques et biologiques qui déterminent les émissions de N2O et recourent donc à 
plusieurs coefficients empiriques pour l’estimation des émissions de N2O. Leur utilisation pour les situations où du 
fumier est ajouté au sol a rarement été testée et leurs prédictions pour ces situations sont particulièrement 
incertaines. 

Les facteurs d’émission (FE) sont en général déterminés à partir de résultats expérimentaux. Il s’agit donc 
d’estimations empiriques dont la précision n’a été mesurée que pour les conditions sous lesquelles les données 
expérimentales ont été obtenues. Le FE servant à l’inventaire national français et dont l’utilisation est la plus 
répandue est celui de niveau 1 du GIEC (IPCC, 2006). Sa détermination est basée en grande partie sur l’étude 
de Bouwman et al. qui estiment que 1% de l’azote apporté au sol sera émis sous forme de N2O (Bouwman et al., 
2002). 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 l’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 entraîner d’importants biais dans plusieurs situations (Rochette 
et al., 2008) En effet, la grande majorité des études utilisées par Bouwman et al. (Bouwman et al., 2002) ont été 
obtenues sous des conditions relativement fraîches et humides (est canadien, Royaume-Uni, Centre ouest de 
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l’Europe) et il est possible que le FE de rang 1 du GIEC surestime les émissions lorsqu’il est utilisé dans des 
situations plus sèches. Des études menées en climat méditerranéen (Meijide et al., 2009) et dans les Prairies 
canadiennes (Malhi et al., 2010) sont en accord avec cette hypothèse. 

 Une alternative à l’utilisation du FE de rang 1 du GIEC est la détermination de FE spécifiques à la région (ou 
pays). On a ainsi montré que les valeurs de FE peuvent varier de 0.16 à 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 niveau 2, sont considérés plus précis 
que ceux de rang 1 car exprimant plus fidèlement l’effet des pratiques agricoles et des conditions locales de sol 
et de climat sur les émissions de N2O. Ils permettent, dans une certaine mesure, d’adapter les estimations aux 
conditions pédoclimatiques et aux pratiques agricoles. 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 N2O suivant 
l’application d’effluents d’élevage (Chadwick et al., 1998; Dambreville et al., 2008; Laville et al., 2011) ne permet 
pas la détermination de FE de rang 2 en France à ce jour. 

En absence d’une quantité suffisante de résultats expérimentaux, des FE de rang 2 peuvent aussi être 
déterminés par modélisation. De tels exercices ont été faits aux États-Unis et en Europe. Del Grosso et al. ont 
utilisé le modèle DayCent pour estimer des FE régionaux américains qui expriment l’impact de la texture du sol, 
du climat et de certaines pratiques agricoles sur les émissions de N2O (Del Grosso et al., 2006). En Europe, Leip 
et al. ont proposé des FE spécifiques à l’application de fertilisants de synthèse et d’effluents d’élevage pour 
chacun des 25 pays de l’union européenne (UE25) à l’aide du modèle DNDC-Europe (Leip et al., 2011). Les 
valeurs proposées pour la France sont similaires au FE de rang 1 du GIEC avec 0.9% pour la fumure minérale et 
de 1.1% pour les effluents mais inférieures aux moyennes des UE25 : respectivement 1.1 et 1.3%. Le modèle a 
généré des valeurs françaises inférieures à la moyenne européenne (en raison du climat sec et de la teneur 
relativement faible de ses sols en matière organique). 

L’hypothèse posée par la méthode de rang 1 du GIEC postulant que le FE déterminé pour les fertilisants de 
synthèse peut-être également utilisé pour les effluents d’élevage est particulièrement critiquable. En effet, de 
nombreuses études comparant les émissions de N2O suivant l’application de deux types d’amendements ont 
rapporté des FE plus forts (Chantigny et al., 2007; Velthof and Mosquera, 2011) ou plus faibles (Dambreville et 
al., 2008; Vallejo et al., 2006) pour les amendements organiques mais que cet effet pouvait varier d’un sol à un 
autre (Chantigny et al., 2010; Pelster et al., 2011; Velthof and Mosquera, 2011). Ces résultats ont démontré non 
seulement que les propriétés physico-chimiques des effluents influençaient la fraction de l’azote appliqué qui était 
perdue sous forme de N2O mais que cet effet était lui-même affecté par le type de sol. Afin de vérifier 
partiellement cette hypothèse, nous avons réuni dans le Tableau 5.19 les résultats obtenus dans toutes les 
études comparant les émissions à partir des deux types d’amendement. On y observe une grande variation avec 
des FE sur les effluents allant de 4 fois plus petit à 10 fois plus grand que pour les engrais minéraux. Cependant, 
la moyenne géométrique (distribution log-normale) des FE sur les deux types sont presque identiques 
(minéral=0.82%; effluents= 0.89%), indiquant que les différences souvent observées à chaque étude s’annulent 
lorsque prises ensemble. 

Une proportion importante des cheptels français est nourrie au pâturage. En effet, si les porcs, chèvres et les 
volailles sont confinés aux bâtiments, plus de 50% des bovins, des ovins et des chevaux sont élevés à l’extérieur 
(Citepa, 2010). L’estimation des émissions résultant des déjections excrétées par les animaux au pâturage est 
habituellement effectuée à l’aide de FE qui diffèrent de celui utilisé pour l’application des effluents. Cette 
distinction est justifiée par la différence entre la nature des amendements et les conditions de son apport au sol. 
En absence de mesures en territoire français, le recours aux FE de rang 1 du GIEC (2% pour tous les animaux 
sauf pour les moutons (1%)) est la seule option disponible. Une proportion importante des mesures sur lesquelles 
reposent ces FE a été effectuée en Nouvelle-Zélande (de Klein, 2004). L’incertitude associée à l’utilisation en 
France de ces FE déterminés à l’aide de données étrangères est cependant réduite par la relative homogénéité 
de la composition de l’urine et des fèces produits par les animaux au pâturage et par les conditions semblables 
des conditions auxquelles elles sont soumises (déposées à la surface de plantes fourragères pérennes).  
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6.4.  Valorisation agronomique des effluents d’élevage 

6.4.1.  Variabilité de la composition des effluents d’élevage 

Comme mentionné en chapitre 1, les effluents d’élevage constituent un gisement important de matière organique 
et d’azote, qu’il est essentiel de gérer et valoriser correctement pour des motifs à la fois agronomiques et de 
protection de l’environnement. L’un des principaux problèmes auxquels on est confronté est leur complexité et 
variabilité de composition. Les effluents contiennent en effet de nombreux éléments de natures très diverses : 
matière organique (MO) de composition hétérogène, éléments majeurs et oligo-éléments (N, P, K, S, Mg, Ca, 
Na…), enfin micropolluants (organiques et biologiques, ETM).  

Tableau 6.10 : Teneurs moyennes avec écart-type associé (PB : poids brut) (Levasseur, 
2005)  

 Teneur C organique 

(g/kg PB) 

Teneur N 

(g/kg PB) 

Teneur NH4 

(g/kg PB) 

P2O5 

(g/kg PB) 

Lisier mixte 11 (4.5) 3.5 (0.7) 2.5 (0.6) 2.1 (0.7) 

Lisier engraissement 23 (6.6) 5.8 (1.4) 3.7 (1.0) 3.2 (1.0) 

Fumier de porc sur litière paille 123 (19) 9.4 (1.7) 3.0 (1.5) 7.7 (2.3) 

Fumier de porc sur litière paille stocké 3-6 mois 183 (53) 11.3 (3.1) 2.9 (0.8) 12.5 (4.4) 

Fumier de porc sur sciure 162 (31) 7.5 (2.4) 1.3 (0.8) 9.0 (2.4) 

Lisier de porc composté sur paille 77 (12) 6.1 (1.0) 1.7 (0.9) 8.8 (3.1) 

 

Il est nécessaire de prendre en compte cette complexité de composition dans le raisonnement de l’utilisation 
des effluents. Par exemple, une limitation majeure de l’application d’effluents animaux est que leur rapport N/P 
(4:1 to 5:1) est différent de celui des cultures (6:1 to 8:1) (Eghball, 2003; Sharpley and Smith, 1994). Cela 
favorise l’accumulation de P dans les sols où on a appliqué des effluents d’élevage de manière répétée. C’est 
encore plus vrai pour les produits compostés, dont le rapport N/P est encore plus faible du fait du procédé 
(élimination de N par voie gazeuse lors du compostage). Cette variabilité de composition a des origines 
multiples : espèce d’animal, type d’alimentation (Sorensen et al., 2003), niveau de production, conditions 
climatiques, gestion, traitement, stockage et mode d’application des effluents (Beegle et al., 2008). La variabilité 
de composition des effluents est donc très importante, y compris pour un type de produit donné (Tableau 
6.10).On se trouve donc confronté à un problème d’incertitude élevée sur les quantités d’éléments réellement 
apportés lorsque l’on prend une valeur moyenne donnée par des tables de composition pour calculer ces 
quantités, ce qui correspond au cas le plus courant. Un enjeu important porte donc sur la mise au point et la 
diffusion de méthodes d’analyses rapides, peu coûteuses et simples à mettre en œuvre. On est en effet confronté 
à des difficultés d’échantillonnage lié à l’hétérogénéité des effluents (Beegle et al., 2008).  

6.4.2. Efficience N des effluents à court terme (cycle cultural, 
année) 

Les nombreux travaux menés en conditions contrôlées de laboratoire ou au champ mettent en évidence une 
forte variabilité de la valeur fertilisante azotée sur le court terme (échelle de l’année) (Tableau 6.11). Cette 
disponibilité en N est liée au type de produit, avec notamment des valeurs élevées pour la plupart des effluents 
liquides et pour les fientes et fumiers de volaille, des valeurs faibles pour les effluents compostés, et 
intermédiaires pour des produits de type fumier bovin et porcin. Cependant, on observe également une forte 
variabilité pour un type d’effluent donné (Beegle et al., 2008; Gale et al., 2006; Gordillo and Cabrera, 1997; 
Morvan et al., 2006; Qafoku et al., 2001). Cela signifie que la connaissance du simple critère « origine » de 
l’effluent ne permet pas de lui attribuer une valeur fertilisante azotée dont la précision soit suffisante pour ajuster 
la fertilisation d’une culture. Des typologies simplement basées sur le type de produit telles que celles présentées 



 250 

en Tableau 6.11, qui montrent notamment la gamme de variation pour un effluent donné, demandent donc à être 
affinées pour améliorer la gestion opérationnelle des effluents.  

Tableau 6.11 : Ordre de grandeur des valeurs d’équivalences engrais à court et moyen 
terme (FNEV) des effluents animaux et des résidus de cultures, exprimés en pourcentage 
de l’engrais minéral de référence (ammo-nitrate). Les effluents sont appliqués avec des 
techniques limitant les émissions. La valeur d’équivalence engrais à court terme concerne 
l’année, la valeur long terme intègre les effets cumulatifs d’applications annuelles répétées 
(Task Force on Reactive Nitrogen, 2010). 

 

Nitrogen sources Fertilizer nitrogen equivalence values, % 

 Short-term Long-term 

Separated cattle and pig liquids 70-100 70-100 
Digested cattle and pig slurries 40-60 50-80 

Cattle slurries 30-50 50-80 

Pig slurries 30-65 50-80 
Poultry slurries 30-65 50-80 

Solid cattle, pig and poultry manures 20-40 40-60 

Composts of cattle, pig and poultry manures 20-40 40-60 
Urine and dung from grazing animals 10-20 20-40 

Crop residues with more than 2.5% N 10-40 30-50 

Crop residues with 1.5 – 2.5% N 0-30 20-40 
Crop residues with less than 1.5% N 0 0-20 

Références: (Berntsen et al., 2007 ; Bittman et al., 2007 ; Burton and Turner, 2003 ; Chadwick et al., 2000a ; 
Gutser et al., 2005 ; Hadas et al., 2002 ; Hart et al., 1993 ; Hatch et al., 2004 ; Janssen, 1984 ; Jenkinson and Smith, 
1988 ; Kolenbrander and De la Lande Cremer, 1967 ; Langmeier et al., 2002 ; Macdonald et al., 1997 ; Mosier et al., 
2004 ; Nevens and Reheul, 2005 ; Rufino et al., 2006 ; Rufino et al., 2007 ; Schils and Kok, 2003 ; Schröder et al., 
2005 ; Schröder et al., 2000 ; Schröder and Stevens, 2004 ; Schröder et al., 2007 ; Sommerfeldt et al., 1988 ; 
Sorensen, 2004 ; Sorensen and Amato, 2002 ; Sorensen and Thomsen, 2005 ; Sorensen et al., 2003 ; van der Meer 
et al., 1987 ; Velthof et al., 1998). 

 

Deux processus déterminent majoritairement la valeur azotée des effluents à court terme (si l’on considère 
comme négligeable l’aptitude des cultures à assimiler directement l’azote apporté): (i) la volatilisation (les autres 
pertes gazeuses telles que N2 et N2O étant considérées comme négligeables à court terme par rapport à 
l’approche de la valeur fertilisante) et (ii) la biodisponibilité qui résulte de la minéralisation nette de l’azote 
organique des effluents. 

De nombreux travaux menés depuis 30 ans sur les pertes par volatilisation ammoniacale ont permis de 
déterminer précisément la gamme de variation dans laquelle se situe ce processus (0 à 60 % de l’azote 
ammoniacal apporté), de déterminer les facteurs de variation (composition du produit, conditions climatiques, 
caractéristiques du sol et modalités d’apport), de les hiérarchiser (Sommer et al., 2003), et de les intégrer dans 
des modèles (Volt’Air : (Génermont and Cellier, 1997) ; STAL : (Morvan et al., 2001)). Il appartient cependant de 
souligner la rareté des références sur les émissions de NH3 après épandage d’effluents solides dont les teneurs 
en azote ammoniacal ne sont pas négligeables (fumiers de bovins, porcins et surtout volailles), la plupart des 
travaux expérimentaux ayant été réalisés avec des effluents liquides. 

La biodisponibilité en N correspond à l’azote minéralisé du fait de la biodégradation de la MO des effluents : des 
avancées significatives ont été faites au cours des dix dernières années sur i) la relation entre composition 
chimique, biochimique et la disponibilité en N, et ii) la dynamique de minéralisation. De nombreuses références 
ont été acquises au labo, et plusieurs typologies ont été élaborées sur une large gamme de produits organiques, 
dont la plus aboutie en terme de démarche et d’effectif est celle proposée par Lashermes (Lashermes et al., 
2010) (Figure 6.2). 
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Figure 6.2 : Arbre de décision basé sur la composition chimique et biochimique des 
matières organiques exogènes (MOE), affectant chacune des MOE dans l’un des 6 classes 
de la typologie de prédiction de la vitesse de minéralisation (EOM = MOE ; No : azote 
organique en g.kg-1 de MOE ; CEL, LIG, SOL : fractions biochimiques exprimées en g.kg-1 de 
MOE ; N91 : fraction de l’azote minéralisé au bout de 91 jours en conditions d’incubation 
standard à 28 °C) ; d’après Lashermes (Lashermes et al., 2010) (Figure 6.1). 

 

Cette typologie permet de déterminer l’appartenance d’un produit à une classe de biodisponibilité fondée sur la 
prise en compte de critères de composition chimique (teneur en azote organique, No) et biochimiques (fractions 
données par l’analyse de Van Soest (van Soest, 1963). Elle vise à permettre de mieux prédire le devenir du 
produit au champ. La même démarche mise en œuvre par Morvan et al. sur un effectif constitué exclusivement 
d’effluents d’élevage a permis de montrer que la classification pouvait conduire soit à confirmer que les produits 
d’un même type, comme les fumiers de bovins, se retrouvaient au sein de la même classe, soit à répartir certains 
produits, tels que les composts, dans des classes différentes (Morvan et al., 2006). Cela signifie que les fumiers 
présentent une plus grande homogénéité de composition et de comportement que les composts. Des synthèses 
d’essais conduits au champ ont débouché sur une typologie en 6 classes de biodisponibilité des effluents solides 
(Bouthier et al., 2009 ; Parnaudeau et al., 2009a) (Figure 6.3).  

Il faut noter que ces travaux s’inscrivent dans une démarche nationale, rendue possible par la réalisation d’une 
base de données de l’ensemble des mesures de composition et de minéralisation des produits résiduaires 
organiques (PRO) réalisées par les laboratoires publics et privés, démarche sans équivalent au niveau 
international. L’ampleur de la base de données a permis de prendre en compte l’essentiel de la variabilité de 
composition et de potentiel de minéralisation des produits résiduaires organiques et d’obtenir des résultats 
génériques. On trouve par contre dans la bibliographie des travaux portant sur la recherche de facteurs 
explicatifs de la variabilité observée pour un type d’effluent : exemple de l’effet de la litière qui modifie peu le C/N 
mais agit sur la quantité de lignine et a donc un effet sur l’immobilisation (Beegle et al., 2008). Qafoku et al. 
établissent également une corrélation très hautement significative entre l’azote potentiellement minéralisable 
(mesure labo) et la fraction d’azote soluble à l’eau (r² = 0.86), sur un échantillon de fumier de volailles (Qafoku et 
al., 2001). 
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Figure 6.3 : Typologie obtenue par classification ascendante hiérarchique sur des 
cinétiques de minéralisation au champ (sol nu) d’effluent organique. 

  

 

Malgré ces progrès significatifs sur la minéralisation à court terme des produits organiques, des lacunes 
demeurent sur ce processus :  

- Les typologies établies par Lashermes et al. et Morvan et al. (Lashermes et al., 2010 ; Morvan et al., 
2006), malgré ou à cause du fait qu’elles intègrent un grand nombre de données et reposent sur une 
démarche statistique rigoureuse, ne conduisent pas à une prédiction précise de la biodisponibilité en N, 
alors qu’elles requièrent des données de composition assez coûteuses et difficiles à acquérir. Cela veut 
dire que dans l’état actuel des choses, ces connaissances ne sont pas encore réellement intégrées au 
niveau opérationnel, et que la prévision de la valeur fertilisante en N reste fondée sur des typologies par 
‘type de produit’ (ex. fumier de porc, lisier de porc, fumier de bovins…). 

- La mise en cohérence et la convergence entre les typologies établies au laboratoire (conditions 
contrôlées) et au champ restent à poursuivre.  

- L’effet « sol » a encore été peu étudié : effet « direct » sur les transformations N (minéralisation : (Chae 
and Tabatabai, 1986), effet du pH sur la volatilisation (Sommer et al., 2003)). Il existe aussi un effet plus 
« indirect » : par exemple la texture du sol peut influencer la température et les propriétés 
hydrodynamiques. 

 

Enfin, l’une des avancées récentes importantes est d’avoir intégré les connaissances acquises sur les 
dynamiques d’émissions gazeuses et de minéralisation dans les modèles et les outils opérationnels de 
fertilisation (ex. Azofert : (Machet et al., 2007)) et d’évaluation environnementale (ex. Melodie (Chardon et al., 
2008), Syst’N, (Parnaudeau et al., 2009b)). La prédiction de la dynamique temporelle des processus est en effet 
un préalable indispensable pour le calcul des doses d’azote à apporter ou des pertes par lixiviation de N 
notamment (voir Figure 6.4). 

Pour résumer, l’efficience azotée à court terme des effluents d’élevage est en grande partie déterminée par 
leur composition et par le déroulement des processus de volatilisation ammoniacale et de minéralisation de la 
fraction organique (Figure 6.4). Cette efficience azotée présente une grande variabilité, que l’acquisition de 
connaissances sur ces différents processus ont permis d’expliciter, avec pour résultat de permettre de raisonner 
les apports d’effluent et d’adapter les pratiques agricoles pour en améliorer l’efficience. Des outils de 
caractérisation et des modèles existants ou en cours de développement permettent d’affiner la prévision des flux 
de N, par la prise en compte en particulier des aspects dynamiques, et leur utilisation débouchera sur 
l’amélioration de la gestion agro-environnementale des effluents. 

  

 

-30

-20

-10

0

10

20

30

40

50

60

70

80

0 50 100 150 200 250 300

Normalized days

M
in

e
ra

li
z
a
ti

o
n

 r
a
te

 (
%

 o
rg

a
n

ic
 N

)

cluster 1

cluster 2

cluster 3

cluster 4

cluster 5

cluster 6

Cluster Organic wastes 

1 

Farmyard manure compost, 

greenwaste compost 

2 

Farmyard manure compost, 

greenwaste compost, sludge + 

greenwaste compost  

3 Farmyard manure 

4 

Poultry manure, dehydrated 

wastewater sludge 

5 Concentrated vinasse 

6 

Poultry manure, pasty 

wastewater sludge, distillery 

wastewater, starch factory 

wastewater 

 



 253 

Figure 6.4 : Schématisation des compartiments d’azote de différents types d’effluents et des 
deux flux principaux qui déterminent leur valeur azotée à court terme (cycle cultural). 
L’épaisseur des compartiments représente les proportions des différentes formes de N 
dans l’effluent. L’épaisseur des flèches représente schématiquement l’intensité des flux en 
jeu, qui varie (en moyenne) d’un type d’effluent à l’autre. Les doses apportées sont des 
exemples réalistes. Les cercles orange indiquent des possibilités d’améliorer la valeur 
azotée, voire l’efficience azotée des effluents par une meilleure connaissance des effluents 
associée à des pratiques agricoles adaptées.  

 

 
 

 

6.4.3. Effets à moyen terme des effluents sur le stockage de C et la 
minéralisation de N (supplément de minéralisation, « extra 
minéralisation ») 

6.4.3.1. Stockage de C  

Les apports de matières organiques par les effluents permettent d’augmenter le stock de carbone des sols. Le 
coefficient isohumique (K1), introduit par Hénin et Dupuis, est défini comme la proportion de C apporté qui se 
retrouve dans le sol sous une forme stable, dont le devenir est sensiblement le même que celui des matières 
humiques du sol (Hénin and Dupuis, 1945). Les valeurs de K1 données pour les effluents d’élevage sont faibles 
pour les effluents liquides (10-30 %) et les fientes de volaille, et élevées pour des fumiers (20-50 %) (Institut de 
l'élevage et al., 2001). Ces valeurs moyennes masquent cependant une forte variabilité, car les taux de stockage 
mesurés sur des essais de longue durée avec le même type d’effluent varient de manière très importante : le 
stockage de C résultant d’apports de fumier de bovins peut en effet varier de 20 à 60 % selon les sites 
expérimentaux (Morvan et al., 2010; Peltre et al., 2010 ). 
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Les travaux de Lashermes et al. ont permis de revisiter cette notion de coefficient isohumique et d’affiner 
l’estimation de la proportion de C stable dans les effluents (Lashermes et al., 2009). L’indicateur IROC calcule cette 
proportion à partir de données de composition biochimique et de minéralisation mesurées en laboratoire :  

IROC = 445 + 0.5 SOL – 0.2 CEL + 0.7 LIC – 2.3 C3d. 

Peltre et al. (2010) montrent que peut être utilisé pour calculer la proportion de matière organique labile (DPM) 
et résistante (RPM) de l’effluent prise en compte dans le modèle Roth-C (Figure 6.5) (Peltre et al., 2010). 

Figure 6.5 : Relation entre l’indicateur de potentiel de formation de résidus organiques dans 
le sol (IROC) et les pools ajustés du modèle RothC. Les barres d’erreur sont les écart-types 
de IROC  

 

Les résultats récents de Morvan et al. (journée scientifique des chambres d’Agriculture de Bretagne, 
www.synagri.com, 3/02/21011, non publié) sur la répartition de la matière organique stockée dans les 
fractions granulométriques de la MO du sol, étudiée sur 13 essais de longue durée avec apports de fumier de 
bovins montrent que la MO apportée par l’effluent se retrouve majoritairement dans les fractions fines de la MO 
(< 50 µ) associées aux argiles et limons (Figure 6.6), et que le reste de la MO de l’effluent est stocké dans la 
fraction particulaire 50-200 µ de turnover lent. On peut considérer ce résultat comme générique, car la même 
répartition est observée sur l’ensemble des essais, malgré les différences de composition initiale des produits et 
de caractéristiques de sol. Cette répartition de la MO dans les fractions granulométriques confirme aussi la forte 
stabilisation de la MO des effluents dans le sol (taux annuels de minéralisation des fractions 50-200 et <50 µ 
calculés par Balesdent de l’ordre de 5% et 2% respectivement), avec pour conséquence des effets modérés sur 
la minéralisation des MO du sol (Balesdent and Recous, 1997). 

Figure 6.6 : Accroissement de la teneur en carbone dans la fraction <50 µm en fonction du 
stock de carbone dans le sol 

 
  

http://www.synagri.com/
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6.4.3.2. Effets du stockage de MO sur la minéralisation de 
l’azote de l’effluent  

A partir de la 2ème année suivant un apport d’effluent, la minéralisation de N résultant de la MO de l’effluent 
stockée dans le sol est nommée « supplément de minéralisation », « extra minéralisation », terme qui remplace 
la notion d’arrière-effet. Dans la littérature anglaise, le terme « residual effect » est également fréquemment 
employé. Ce thème reste relativement peu documenté, car peu de démarches expérimentales ont été menées 
avec pour objectif de déterminer ces flux, à l’exception pour la période récente de Schröder et al. et Cüsick et al. 
(Cusick et al., 2006; Schröder et al., 2005 ). Il y a également des problèmes de méthodes, avec des biais 
possibles et des problèmes de précision des flux mesurés : les flux sont généralement faibles, calculés par 
différence (minéralisation du traitement avec effluent – minéralisation du traitement témoin) et du même ordre de 
grandeur que l’incertitude. La comparaison de différentes méthodes utilisées par Cüsick et al. met bien en 
lumière les différences entre méthodes (Cusick et al., 2006). La meilleure manière de quantifier ce flux est in fine 
le marquage 15N de la MO de l’effluent, mais il est très coûteux et difficile à réaliser. 

Concrètement, il ressort de la bibliographie que le taux de minéralisation de la MO résiduelle des effluents 
décroît rapidement avec le temps : Beegle et al., dans leur article de synthèse, mentionnent des taux de 
minéralisation variant de 2 à 18% en année 2, et de 1 à 7% en année 3 (Beegle et al., 2008). D’où le 
développement d’un modèle simple proposé initialement par Pratt et al., fondé sur le calcul de la minéralisation 
de la MO stockée des effluents par application de séries temporelles de taux de minéralisation appelées « decay 
series » (Pratt et al., 1976). Ce modèle a donné lieu à des propositions de paramétrage permettant de simuler 
l’augmentation progressive de la minéralisation de N dans les sols, en fonction du scénario d’apport et du produit.  

Cependant, comme pour l’efficience à court terme, des connaissances restent encore à acquérir pour 
prendre en compte l’effet du sol dans les modèles, caractériser précisément les flux de minéralisation de l’azote 
organique à moyen terme (2 à 5 ans après l’apport) et quantifier les pertes par voie gazeuse dans les sols 
soumis à des apports réguliers d’effluents, pour élucider les défauts de bilan fréquemment mesurés sur les 
essais pluriannuels.  

6.4.4. Gestion et utilisation des effluents d’élevage 

On l’a vu, une bonne gestion des effluents demande à la fois de connaître leur composition, de maîtriser les 
quantités épandues et d’être capable de prédire le mieux possible leur valeur fertilisante à court et moyen terme.  

Même si des progrès importants ont été faits, la connaissance de la composition des effluents reste une réelle 
difficulté. Pour les effluents liquides, l’utilisation de méthodes de dosage rapide permettant de déterminer les 
teneurs en MS (et donc en C) et NH4 se répand mais n’est pas encore généralisée. Pour les effluents solides se 
posent les problèmes du coût de l’analyse et de la difficulté de réaliser un échantillonnage représentatif du 
produit. Des travaux sont en cours dans ces deux directions (voir le projet Effluents d’élevage sur le site du RMT 
Fertilisation et Environnement : http://78.155.145.122/rmtferti/moodle/); Ils portent sur l’élaboration de typologie 
fine des effluents en fonction des caractéristiques de l’élevage et le paramétrage de la mesure en spectrométrie 
proche infra-rouge (SPIR) sur les paramètres de composition les plus courants (MS, C, N total, NH4, P et K). 
Avec cette dernière méthode, il est possible de faire des mesures directes avec des appareils portables, soit en 
bâtiment d’élevage, soit sur une parcelle épandue, ce qui permettrait de s’affranchir de la délicate question de 
l’échantillonnage. Cet enjeu est d’autant plus important que la composition des effluents évolue en permanence, 
du fait de l’évolution des techniques d’élevage et des réglementations : on peut citer notamment la diminution 
significative des teneurs en N et P des effluents porcins (optimisation de l’alimentation), ainsi que des teneurs en 
Cu et Zn (mise en place d’une nouvelle réglementation) et en antibiotiques (interdiction depuis 2006 d’utiliser les 
antibiotiques comme facteurs de croissance). Les autres pays européens sont actuellement sur la même ligne 
(Bastianelli et al., 2007; Reeves and van Kessel, 2000 ; Sorensen et al., 2007 ).  

Sur le deuxième point, l’utilisation de matériels d’épandage permettant d’avoir une meilleure maîtrise de la dose 
épandue et de limiter les pertes gazeuses pendant et après l’épandage s’est développée au cours des vingt 
dernières années. Les rampes d’épandage montées sur des épandeurs de grand volume équipés de pneus 
basse pression rendent possibles les épandages de printemps sur des céréales semées l’automne précédent. 
Ces apports de lisier sur céréales d’hiver tendent à se généraliser dans les régions à forte concentration en 
élevage porcin (Ouest de la France, Hollande, Danemark), mais requièrent une bonne maîtrise technique. 

http://78.155.145.122/rmtferti/moodle/
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L’injection de lisier dans le cas d’épandage sur prairie est très efficiente par rapport aux pertes par volatilisation et 
crée peu de dommages à la prairie si elle est pratiquée à faible profondeur (7-10 cm). Des expérimentations sont 
menées au Danemark pour faire également de l’injection de lisier sur céréales au printemps, avec des résultats 
prometteurs (60 % de réduction des pertes par volatilisation par injection, comparativement à l’épandage avec 
rampe (Hansen et al., 2010). La proportion de lisier de porc épandue avec des tonnes à lisier simplement 
équipées de buses palettes représente cependant encore actuellement près de 40 % du volume total épandu en 
France (Enquête bâtiment porc SCEES 2008), ce qui montre que l’utilisation des matériels d’épandage 
performants est loin d’être généralisée. L’enjeu est pourtant important, car l’utilisation des rampes (pendillards, 
sabots traînés…) réduit significativement les pertes par volatilisation, de 20 à plus de 40 % comparativement aux 
pertes mesurées par épandage avec buse palette (Bussink and Oenema, 1998 ; Frost, 1994 ; Morvan et al., 
2004). L’épandage en bandes permet aussi de réduire les pertes, comme on l’a vu précédemment.  

Une autre condition-clé est d’avoir une approche au niveau du système de culture et donc de raisonner les 
apports d’effluents pour obtenir le meilleur compromis possible entre une bonne valorisation agronomique et un 
impact environnemental minimal. Pour ce faire, l’agriculteur doit intégrer différents niveaux de contraintes, à 
commencer par celles imposées par le climat et les caractéristiques des sols, qui jouent un rôle déterminant sur 
le risque environnemental, les contraintes réglementaires et celles imposées par son système de production.  

Les apports d’effluents sont réalisés majoritairement sur cultures annuelles, qui se caractérisent par des besoins 
importants en N sur une période courte. Le scénario d’apport le plus simple et le plus usité consiste à valoriser 
les effluents sur cultures de printemps, par des apports réalisés au début du printemps pour les fumiers et 
composts et immédiatement avant le semis de la culture pour les effluents dont l’azote est rapidement disponible 
(lisiers, digestats liquides, fumiers de volailles « jeunes ») ce qui permet de bien faire coïncider les besoins en N 
de la culture avec la fourniture de N par le produit. On observe dans ce cas une bonne valorisation de l’azote des 
effluents, qui se traduit en terme environnemental par des pertes par lixiviation du nitrate égales, voire inférieures 
à celles mesurées sous fertilisation minérale (Dauden et al., 2004 ; Diez et al., 2001 ; Leterme and Morvan, 
2010). Un apport de lisier en quantités modérées (< 25 m3/ha) avant le semis d’un colza est également bien 
valorisé et sans risque pour l’environnement, sous réserve qu’il soit semé tôt pour être en mesure d’absorber 
l’azote de l’effluent rapidement disponible. Ces effluents apportés avant les préparations de sol préalables au 
semis des cultures peuvent être incorporés au sol, soit par le labour, soit par des outils à disques ou à dents, 
permettant de réduire la volatilisation de 35 à 95 %, comparativement au non-enfouissement (Bussink and 
Oenema, 1998). La qualité de l’incorporation et le délai entre l’apport et l’enfouissement jouent un rôle 
déterminant sur l’efficacité de l’enfouissement. 

L’automne constitue également une période d’épandage possible pour certains produits, et donne dans ce cas à 
l’agriculteur la possibilité de mieux répartir ses chantiers d’épandage sur l’année. Les réglementations 
européennes interdisent les apports d’effluents de type « lisiers » à la fin de l’été ou au début de l’automne, selon 
les pays, alors qu’ils sont autorisés par exemple au Canada, du fait des conditions hivernales a priori peu 
favorables aux pertes par lessivage (hivers froid et neige dès la mi-octobre). La bibliographie converge 
cependant vers la démonstration d’une efficience plus faible de l’azote des effluents apportés à l’automne, du fait 
de pertes par lessivage et/ou dénitrification, même pour des produits tels que des fumiers(Chambers and Smith, 
1998), et même pour les apports réalisés en climat froid (Gangbazo et al., 1999; Paul and Zebarth, 1997 ; 
Zebarth et al., 1996 ). 

 

En terme de gestion, l’apport d’effluent interagit également avec les choix de travail du sol et le climat 
considéré : le fait d’être en système « semis direct » limite l’apport d’effluent, ou impose l’utilisation de matériel 
permettant un épandage très localisé de lisier (Maguire et al., 2011; Rochette et al., 2009 ), voire plus simplement 
l’épandage en fin de journée (Novak and Fiorelli, 2010) afin de réduire les pertes par volatilisation à l’épandage. 
Cependant ces techniques d’épandage localisé sont plus onéreuses et moins répandues que l’épandage en 
surface (Maguire et al., 2011), même si la limitation des pertes d’azote peut engendrer un gain net (Webb et al., 
2011; Webb et al., 2009). De plus, on a vu que l’injection de lisier présente des risques d’augmentation des 
émissions de N2O par dénitrification, mais il est difficile d’établir des conclusions précises (Dell et al., 2011) 
(Figure 6.7). En terme de biodisponibilité, les résultats expérimentaux tendent à montrer que l’apport d’effluent a 
un effet significativement plus important que celui du mode de travail du sol (Eghball, 2000). De plus certains 
auteurs montrent des interactions entre les deux (Watts et al., 2010) même si les déterminants de celles-ci sont 
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peu analysées (Parnaudeau et al., en cours). Enfin, en systèmes biologiques, la gestion de l’azote des effluents, 
principale source de N avec les légumineuses interagit avec les pratiques telles que travail du sol réduit, gestion 
des adventices, etc. (Peigné et al., 2007). 

 

Figure 6.7 : modèle conceptuel du cycle de l’azote dans le cadre d’une injection de lisier bovin, avec un 
apport total de 300 kg N /ha. Les flèches noires représentent les transformations pour lesquelles il existe 
des données permettant d’estimer l’impact de l’injection. Les pertes estimées s’étagent de 36 à 222 kg N / 
ha (Dell et al., 2011). 

 

 

6.5. Les flux d’azote à l’échelle des prairies et des 
systèmes de culture  

La prairie reste utilisée par la quasi-totalité des élevages de ruminants même si sa part dans l’alimentation 
annuelle peut être très variable selon le niveau d’intensification du système et de la région d’élevage. Elle est au 
cœur des systèmes économes et plus autonomes.  

6.5.1.  Les flux d’azote en prairies : devenir de l’azote “non 
maîtrisable” des déjections au pâturage 

Au pâturage, les restitutions d’azote sous forme de déjections présentent des spécificités qu’il importe de 
connaître pour en évaluer les conséquences. Epandues directement par l’animal, sous formes séparées d’urine 
(pissats) et de fèces sur un couvert végétal actif, les transformations chimiques qui les affectent diffèrent de 
celles affectant les déjections mélangées et stockées. Les restitutions sont très localisées, avec une faible zone 
de contact au sol pour les bouses (entre 0,025 et 0,075 m²) et une zone d’influence (zone d’impact et surface 
affectée par ruissellement et infiltration) de 0,5 jusqu’à plus de 2,0 m²  pour les pissats qui varie selon les 
volumes émis (Lantinga et al., 1987 ; Simon et al., 1998b), tandis que chez les ovins, la fréquence de défécation 
est plus élevée (19-26 fois par jour – (Williams and Haynes, 1995)). Dans le cas des petits ruminants, les 
surfaces associées aux déjections sont beaucoup plus faibles compte tenu du petit format des animaux et de la 
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constitution des fèces sous forme de crottes (Bolan et al., 2004; Williams and Haynes, 1995 ). Chez les bovins, la 
fréquence d’émissions est d’environ 10 à 12 pissats et 12 à 14 bouses par jour (Lantinga et al., 1987 ; Simon et 
al., 1998b), tandis que chez les ovins, la fréquence de défécation est plus élevée (19-26 fois par jour – Williams, 
1995 #2232}), ce qui aboutit dans tous les cas à des surfaces concernées par les déjections au pâturage assez 
faibles en fin de saison. Avec 500 jours de pâturage par hectare (2,5 vaches x 200 journées de pâturage), en 
admettant pas ou peu de recouvrement, environ 3 à 5% de la surface est concerné par les bouses et environ 20 - 
25% (Leterme et al., 2003) à 35 - 40% concerné par les pissats, valeurs proches de celles rapportées dans la 
littérature (Haynes and Williams, 1993; Lantinga et al., 1987 ).  

Les concentrations en azote des bouses sont généralement faibles (2 à 4% de la MS) soit environ 8 à 15 g 
d’azote par bouse émise (Farruggia and Simon, 1994). Rapporté à l’hectare, correspond localement à plus de 
2 000 à 2 500 kg (12 g x 0,05 m²) d’azote, essentiellement sous forme organique. Les volumes des pissats tout 
comme leurs teneurs en azote sont extrêmement variables, notamment en fonction des volumes d’eau à éliminer 
et de la teneur en minéraux (Na, K) et en N des plantes consommées. Selon Bannink et al., le volume urinaire 
excrété par jour est assez bien corrélé (R²=0,85 ; n=67) à la quantité de Na et K ingérée (Bannink et al., 1999). 
Au pâturage, les plantes consommées (graminées, légumineuses ou autres) sont généralement riches en N, K et 
dans une moindre mesure Na. En conséquence, les volumes urinaires émis par miction ou totaux sur la journée 
sont plus élevés qu’en bâtiment avec les régimes conservés tel l’ensilage de maïs. Ils varient selon les auteurs 
entre 2 à 6 litres par miction avec un maximum atteignant 8-9 litres le matin au lever (Simon et al., 1998a; b), soit 
30 à 60 litres par jour chez les bovins adultes. La teneur en N des pissats est en moyenne de 7-8 g par litre 
(Vellinga et al., 2001) mais avec des variations importantes et plus ou moins inverse au volume émis (de 2,0 à 
21,6 g/l selon Barré (Barré, 2001)). Ainsi, si l’on admet qu’un pissat concerne 1 m² de prairies, la restitution 
d’azote urinaire sous pissat équivaut à un apport de 250 à 300 kg d’N par hectare, mais peut atteindre 
1 000 kg/ha (Vertes et al., 1997; Vertès et al., 1997). 

Finalement, à l’échelle d’une saison complète de pâturage, une part importante de l’azote contenu dans l’herbe 
consommée par les animaux est restituée directement sur la parcelle. Selon les travaux conduits en Normandie 
(Delaby et al., 1997), les quantités d’azote restituées par les vaches alimentées au pâturage représentent de 75 à 
82% de l’azote de l’herbe ingérée (Tableau 4.8). Cette proportion est encore plus élevée (85 à 95%) dans le cas 
des troupeaux de vaches ou brebis allaitantes, de génisses ou taurillons ou agneaux en croissance. Ces 
données correspondent bien au taux de valorisation de l’azote décrit précédemment et s’apparentent de fait à un 
recyclage direct de l’azote prélevé par l’herbe, consommé puis restitué sur les parcelles par les ruminants. 
Compte tenu des restitutions localisées, ce recyclage est imparfait car les apports peuvent dépasser largement le 
potentiel de prélèvement par les plantes, et différentes pertes se produisent au cours de ce processus de 
recyclage de l’azote. 

De fait, sur prairies, l’ensemble des processus de transformation et d’évolution de l’azote des déjections se 
produit, à savoir minéralisation, organisation, dénitrification, volatilisation, lixiviation mais selon des pas de temps 
et des intensités variables. Les principaux facteurs de variation concernent le type de déjections (fèces ou urine), 
la quantité d’azote déposée, le type de sol et surtout la période de déposition au cours de l’année. Ce dernier 
facteur est très influent car de ce moment dépend d’une part l’aptitude de la plante à valoriser cet apport 
important d’azote qui va plus ou moins minéraliser rapidement et d’autre part l’importance du drainage des eaux 
de pluie qui risque d’emmener l’azote par lixiviation (Vertès et al., 2008). Les techniques de mesures des flux d’N 
issus des déjections animales au pâturage sont lourdes à mettre en œuvre, complexes, coûteuses et pas 
toujours précises. Tous les auteurs évoquent les erreurs de mesure possibles, notamment lorsque pour boucler 
le bilan, un des postes est calculé par défaut. Les méthodes reposent sur les techniques qui associent les 
chambres ou tunnels de collecte pour les émissions gazeuses (Bolan et al., 2004), les lysimètres pour évaluer la 
lixiviation (Decau et al., 2004) et le marquage à l’15N, soit d’élément traceur tel l’urée (Decau et al., 2003 ; Di et 
al., 2002; Whitehead and Bristow, 1990 ), soit des déjections elles-mêmes en alimentant les animaux avec de 
l’ensilage marqué (Wachendorf and Joergensen, 2011). 

6.5.1.1. Evolution de l’azote des bouses au pâturage 

Le devenir des bouses émises au pâturage et de l’azote qu’elles contiennent a fait l’objet de beaucoup moins de 
travaux que celui des pissats, en lien avec un moindre risque environnemental : globalement, l’azote fécal est 
toujours associé à un apport de carbone important (80 à 85% MO dans les fèces) qui stimule la vie microbienne 
du sol (Wachendorf and Joergensen, 2011). Une bonne partie de cet azote est intégré sous forme d’azote 
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organique durant un pas de temps assez long (quelques semaines à plusieurs mois selon l’activité des oiseaux et 
insectes coprophages et la pluviométrie (Williams, 1995). Juste après l’émission, une faible part de l’azote fécal 
(moins de 10 %, (Wachendorf et al., 2005)) se volatilise sous forme gazeuse, ammoniac (NH3) puis protoxyde 
d’azote (N2O). De même, Petersen et al observent des pertes gazeuses ammoniacales insignifiantes(Petersen et 
al., 1998b). La synthèse bibliographique publiée par Decau et al. estime, qu’en moyenne sur l’année, 69% de 
l’azote fécal est intégré à la MO du sol et reste sous forme organique (Decau et al., 1997). Les modèles annuels 
de flux d’azote au pâturage développés par Scholefield et al. (Scholefield et al., 1991) ou Hutchings et Kristensen 
(Hutchings and Kristensen, 1995) considèrent que 75 à 100 % de l’azote fécal intègre le pool d’N organique du 
sol puis évolue au même titre que l’N organique du sol.  

Par ailleurs, malgré la perturbation temporaire du couvert végétal sous la bouse, la voie microbienne et l’apport 
conséquent d’éléments fertilisants (P, K, Ca,…) associés aux bouses stimulent une augmentation sensible de la 
production d’herbe et de sa teneur en N pendant un temps long (12 à 36 mois(Williams and Haynes, 1995)). Cet 
effet tardif traduit bien le processus lent de mise à disposition de l’azote des bouses. Ainsi, dans les 6 mois qui 
suivent un apport de bouses automnal sur sol sableux et avec un fort drainage hivernal, Wachendorf et al. 
(Wachendorf et al., 2008) observent une valorisation négligeable par les plantes, des pertes faibles par voie 
gazeuses, surtout N2O, et limitées par lixiviation correspondant à respectivement 0,33% et 3,2% de l’azote 
apporté par les bouses. L’essentiel de l’azote déposé est resté intégré dans les premiers centimètres du sol (70% 
- Wachendorf, 2005 #2512}). Ces résultats sont confortés par les travaux de Jorgensen et Jensen réalisés en 
conditions contrôlées avec des fèces de mouton diluées sur cultures de ray-grass anglais, de trèfle blanc 
implantées sur sols sablo-limoneux (Jorgensen and Jensen, 1997). Après 16 semaines, 10% de l’N fécal a été 
prélevé par les plantes, 57% sont incorporés à la MO du sol, 27% sont toujours à la surface et par défaut, les 7% 
restant constituent les pertes gazeuses. A la lumière de la littérature, et en accord avec la synthèse de Decau et 
al. (Decau et al., 1997), on peut admettre qu’à l’échelle de l’année, la répartition de l’N fécal émis au pâturage est 
la suivante : 60-70% intégré à la MO du sol, 10-20% prélevé par les plantes, 5-10% perdus par émissions 
gazeuses et 10-15% par lixiviation. 

6.5.1.2. Evolution de l’azote des pissats 

L’évolution de l’azote urinaire est beaucoup plus rapide et encore plus dépendante de la période d’émission 
(Decau et al., 2003). Dès le dépôt au sol, l’urée de l’urine est transformée en ammoniac (NH3) et/ou en ion 
ammonium (NH4+ - (Bolan et al., 2004)). Cette transformation et la proportion de chaque composé dépendent 
des conditions climatiques, dans les heures et les jours qui suivent l’émission. Au printemps et surtout en été, la 
température joue en faveur de la forme ammoniac (Bolan et al., 2004; Whitehead and Bristow, 1990 ) qui va en 
partie se volatiliser tandis qu’en automne, la forme ammonium est favorisée et pourra ensuite être lixivié comme 
l’ont observé Wachendorf et al. (Wachendorf et al., 2005). La répartition de l’azote d’un pissat n’est pas uniforme 
dans le volume de sol concerné ; il existe des écoulements préférentiels et rapides liés aux macropores du sol 
(Barré, 2001), ce d’autant plus que le sol est tassé. Une part de l’azote est ainsi soustraite rapidement aux 
racines des plantes, ne sera plus disponible et peut même être lixivié parfois sous forme d’urée mais surtout 
d’ammonium (Clough et al., 1998 ; Whitehead and Bristow, 1990). 

Les pertes d’NH3 par volatilisation se produisent essentiellement dans les 48 heures et varient selon la littérature 
et les méthodes de mesures de 3 à 30% (Barré, 2001; Whitehead and Bristow, 1990 ), et atteignent dans les cas 
extrêmes 50% (Petersen et al., 1998b) de l’azote émis. Les pertes d’azote urinaire sous forme N2O sont faibles 
(Clough et al., 1998 ; Wachendorf et al., 2008), tout comme celles sous forme de N2 après dénitrification 
(Whitehead and Bristow, 1990). Néanmoins ces dernières dépendent du type de sol et notamment de sa 
saturation en eau (Bolan et al., 2004). Finalement, l’essentiel de l’azote de l’urine se répartit entre l’absorption par 
la plante (y compris le système racinaire), les pertes par lixiviation et l’intégration au sol sous forme organique.  

Le prélèvement d’N urinaire par les plantes dépend surtout de la date d’application du pissat et du niveau de 
fertilisation appliquée sur la prairie, donc de la disponibilité en azote minéral du sol. Selon les travaux de Decau 
et al. (Decau et al., 2003), lors de l’année d’application, la quantité d’azote provenant des pissats et exportée par 
la plante a représenté respectivement 52,8 ; 27,6 et 1 % pour les apports de printemps, été et automne. La 
Figure 6.8 (Vertès et al., 2008) illustre à partir de plusieurs études les valeurs moyennes et la variabilité de la 
compartimentation de l’azote des pissats dans des prairies de ray-grass anglais bien fertilisées (200-250 N/ha), 
selon le type de sol et la période d’impact. La valorisation post automnale faible à nulle est confirmée par les 
travaux de Wachendorf et al. (Wachendorf et al., 2008). En 2ème année, l’exportation par la plante atteint 4,0 ; 
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14,2 et 31,0%. Après un pissat d’automne, ce qui est prélevé par les racines et qui n’a donc pas pu être lessivé 
durant l’hiver est alors remobilisé par la plante au printemps suivant (Barré, 2001). Ce surplus d’azote prélevé par 
la plante suite à l’application d’un pissat résulte à la fois d’une augmentation de la biomasse aérienne produite et 
de la teneur en N de l’herbe produite. Ces résultats sont conformes aux autres travaux de la littérature qui 
rapportent un taux de valorisation par la plante de 21% (Whitehead and Bristow, 1990), de 12 à 47% selon les 
périodes de dépôt (Vertès et al., 1997) de 22 à 32% selon les types de sol (Clough et al., 1998), de 29 à 39% (Di 
et al., 2002).  

 Figure 6.8 : compartimentation de l’azote des pissats dans des prairies de ray-grass anglais 
bien fertilisées (200-250 N/ha), selon le type de sol et la période d’impact (Vertès et al., 2008)  

 

La part de l’azote des pissats fixée temporairement par le sol est nettement plus faible que celle issues des 
bouses et varie selon les auteurs de 13% (Wachendorf et al., 2008) à 20-25% (Clough et al., 1998) et de 25 à 
30% (Decau et al., 2003) jusqu’à 50% en intégrant le pool racinaire (Di et al., 2002). La lixiviation de l’N sous 
pissats dépend d’abord du drainage d’automne et d’hiver et du type de sol. Ainsi Decau et al. (Decau et al., 2003) 
une lixiviation faible à très faible (100 à 65 mm) lors du 1er hiver et plus normal (250 mm) lors du second hiver 
après l’application des pissats ont observé une perte par lixiviation variant de 1 à 17% selon les dates d’apport et 
de 1 à 15% selon les types de sol. Ces valeurs très faibles diffèrent de celles rapportées par Wachendorf et al. 
(Wachendorf et al., 2005) sur sol sableux bien drainés (275 à 500 mm) après un apport automnal, avec une 
lixiviation qui représente alors 60% de l’azote apportée sous forme urinaire. Ces valeurs ont varié entre 13 et 
32% dans les travaux de Clough et al. (Clough et al., 1998) et de 29 à 39% dans les travaux de Di et al. (Di et al., 
2002). Dans tous les cas, lorsque les mesures s’étalent sur 2 années, les pertes d’N par lixiviation issues des 
pissats sont très faibles voire nulles lors de la seconde période de drainage (Clough et al., 1998; Decau et al., 
2003 ). Dans un souci de synthèse, et malgré la grande variabilité liée au contexte de chaque expérimentation, le 
devenir de l’azote des pissats se répartit en moyenne annuelle comme suit : 25-30% sous forme organisée dans 
le sol, 30-35% est valorisé par la plante, 25-30% est perdu par lixiviation et pour les pertes gazeuses, 10-15% 
sous forme ammoniacale et au plus 5% sous forme de N2O ou N2. 

Finalement, malgré les quantités très importantes d’azote émises localement par les animaux au pâturage, les 
voies d’utilisation de cet azote sont nombreuses, notamment grâce au couvert végétal actif qui reçoit ces 
déjections. Le sol est également capable d’intégrer sous forme organique une part conséquente de cet azote en 
excès. Sauf situations très particulières, tant pour la dénitrification que la volatilisation sous forme de NH3 ou 
N2O, les pertes par voies gazeuses sont limitées quantitativement (mais des pertes sous formes de N2O de 
l’ordre de quelques % ont un impact environnemental important).  Seules les pertes par lixiviation constituent un 
risque sérieux, notamment dans le cas des pissats émis en fin de saison de pâturage, juste avant ou pendant la 
période de drainage. 

6.5.2. Pertes d’azote à l’échelle de la prairie 

6.5.2.1. Lixiviation du nitrate  

Si l’on raisonne à l’échelle de la parcelle et non plus à celle de la bouse ou du pissat, comme précédemment, les 
prairies permanentes sont généralement associées à une faible lixiviation de nitrate, contrairement aux cultures 
fourragères, parmi lesquelles figurent également les prairies semées. Les prairies sont caractérisées par 
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d’importants apports de matières organiques (MO) via les exsudats racinaires, la sénescence des organes non 
consommés et le recyclage par les déjections animales. Les apports de MO peuvent varier annuellement de 1 à 
plus de 5 t C/ha et de 80 à 500 kg N/ha (Paustian et al., 1990). Ces apports passent principalement par la 
rhizodéposition (exsudats racinaires et racines mortes). En l’absence de labour, les matières organiques fraîches 
stimulent la biomasse microbienne du sol. Les biomasses racinaires et les quantités de MO augmentent avec 
l’âge des prairies, jusqu’à l’obtention d’un équilibre (Whitehead and Bristow, 1990), dont la valeur et la cinétique 
d’obtention peuvent être très variables (Soussana and Luescher, 2007). 

Le mode d’exploitation des prairies (pâturage vs. récolte) détermine malgré tout des niveaux de lixiviation 
différents (Figure 6.9 ; (Simon et al., 1997 ; Vertès et al., 2007b)). Le pâturage, en particulier s’il advient en 
seconde moitié de période de végétation, expose les restitutions d’azote par les pissats à la lixiviation survenant 
durant la période de drainage hivernal. Cette figure montre qu’en moyenne les pertes par lixiviation s’accroissent 
lentement avec le niveau de fertilisation restant inférieurs à 300 kg /ha/an mais beaucoup plus rapidement pour 
des fertilisations très importantes. Elle montre aussi une forte variabilité de la lixiviation entre les essais pour une 
même fertilisation, largement liée aux modalités de fractionnement, les apports d’été-automne étant mal valorisés 
par les plantes. En revanche, les récoltes d’herbe par fauche correspondent à une exportation sans restitution 
d’azote. Si des apports d’engrais, parfois très élevés, dont réalisés à des périodes à (haut) risque (automne) des 
pertes par lixiviation peuvent advenir. Mais généralement, les apports d’azote minéral ou sous forme de lisier 
n’ont lieu qu’au cours de la période de végétation (sortie d’hiver jusqu’à début d’été), ce qui minimise 
effectivement le risque de lixiviation. Ces apports d’engrais azotés génèrent cependant d’autres pertes que la 
lixiviation de nitrate, principalement sous forme gazeuse (protoxyde d’azote et ammoniac). 

Figure 6.9 : Effet de la fertilisation* (ou du chargement) sur les pertes de nitrate par 
lixiviation. Les ronds verts correspondent à des prairies temporaires pâturées (sols sains), 
les ronds orange à des prairies permanentes sur sols hydromorphes et les carrés gris à des 
prairies de fauche. D’après (Simon et al., 1997 ; Vertès et al., 2007b). 
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Le risque de lixiviation s’accroit dans le cas des prairies assolées (Vertès et al., 2007a). Il est associé au travail 
du sol nécessaire à la destruction de la prairie et à l’implantation de la culture suivante par le biais de la 
minéralisation de la matière organique qui s’opère à cette occasion. Les modalités des séquences et des 
itinéraires techniques de travail du sol semblent déterminantes pour l’importance de la lixiviation, ce qui fournit 
des marges de manœuvre opérationnelles. Les dates de ces interventions, l’articulation avec l’implantation d’un 
couvert intermédiaire jouent de plus un rôle décisif dans la gestion du risque de lixiviation.  

6.5.2.2. Les prairies temporaires fertilisées nécessitent une bonne 
maîtrise technique pour gérer au mieux l’azote 

Les fuites d’azote sont toujours faibles sous les prairies permanentes peu intensifiées des zones de montagne 
humides essentiellement parce que les chargements pratiqués sont bas. Les prairies temporaires fertilisées 
présentent par contre un risque plus élevé du fait de leur rythme d’utilisation plus intensif et rapide, les 
chargements élevés et la consommation d’une herbe jeune riche en azote induisant des restitutions de N 
importantes au pâturage et un risque d’apports mal synchronisés avec les besoins des couverts (apports tardifs 
ou suivis d’une météo défavorable). De plus leur destruction, pour mise en culture ou resemis de prairies 
rénovation, engendre des minéralisations d’azote importantes à l’origine de pertes d’azote vers l’environnement 
(Vertès et al., 2007a). 

La réalisation de bilans de masse et l’analyse des flux globaux à l’échelle de la parcelle et de l’exploitation, qui 
intègre à la fois l’animal et la surface qu’il valorise, permet d’évaluer les quantités d’azote mises en jeu et de 
révéler les postes d’influence majeure. Différents modèles et outils ont été développés pour les prairies et 
exploitations d’herbivores (Decau et al., 1997 ; del Prado et al., 2006 ; Ryan et al., 2011; Scholefield et al., 1991 ) 
afin de décrire ces flux et leurs devenirs. La fertilisation azotée y joue un rôle majeur en tant qu’entrée d’azote 
dans le système : elle a un double effet sur les rejets azotés en augmentant à la fois la productivité des prairies, 
donc le nombre de jours de pâturage réalisé par hectare, et la teneur en N de l’herbe consommée par les 
animaux (Tableau 6.12). Seule cette approche globale à l’échelle de la parcelle et de l’année permet de mettre 
en évidence le rôle clef et synthétique des jours de pâturage dans la circulation de l’azote sur et sous prairies 
pâturées (Ledgard, 2001; Simon et al., 1997 ). L’augmentation des rejets azotés (Figure 6.10 –(Vérité and 
Delaby, 2000) tout comme le risque de lixiviation (Figure 6.11 – (Ledgard, 2001 ; Simon et al., 1997 ; Vertès et 
al., 2007b)) sont très corrélés au nombre de jours de pâturage réalisés annuellement par hectare. En dessous de 
450 (zones séchantes) à 550 (zones humides) journées vache, ce qui correspond à des prairies pâturées de 
façon modérée ou exploitées de façon mixte en fauche et pâture, les risques de lixiviation s’avèrent limités mais 
ils augmentent de façon exponentielle au-delà de ces valeurs. La présence de légumineuses dans les prairies, 
dont la plus courante est le trèfle blanc, ne réduira que faiblement le niveau de pertes qui sont essentiellement 
liés aux apports locaux des pissats au travers de processus de régulation de la quantité d’azote fixé par l’azote 
minéral du sol (Vertès et al., 1995). Les pertes par lixiviation peuvent aussi s’accompagner d’émissions 
importantes de protoxyde d’azote tel que cela a été rapporté sur des prairies irlandaises recevant 390 kg de N 
minéral/ha/an (9 kg N-N2O/ha/an ; (Hyde et al., 2006). 

D’autres modèles plus sophistiqués, à l’échelle de l’exploitation peuvent permettre d’évaluer les conséquences 
de changements de pratiques et/ou de stratégies (Berntsen et al., 2003 ; Chardon et al., 2007 ; del Prado et al., 
2006; Rotz et al., 1989 ; Rotz et al., 1999a ; Rotz et al., 1999b ; Schils et al., 2007 ). Sans nier le rôle des 
pratiques et leur nécessaire optimisation, ces modèles confirment le rôle majeur du chargement et/ou des intrants 
associés, fertilisation et aliments concentrés, sur les flux d’azote et les risques environnementaux induits. Selon 
les potentialités du milieu, il existe un optimum de chargement, qui permet d’optimiser la gestion de l’azote et des 
autres éléments, notamment au travers du recyclage entre élevage et cultures et c’est le déséquilibre entre ces 
différents compartiments qui fragilise l’efficacité des systèmes et accroît les impacts négatifs sur l’environnement. 
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Tableau 6.12: Effet de la fertilisation azotée annuelle et du chargement sur les flux d’azote 
au pâturage (kg N/ha/an – (Decau et al., 1997; Delaby et al., 1997) 

Fertilisation (kg N/ha) 0 100 320 

Jours de pâturage (/ha) 456 550 689 
Teneur en N de l’herbe (g/kg MS) 25,1 28,4 35,4 
Herbe ingérée  176 238 369 
Autres aliments 55 64 82 
Lait 56 66 83 
Fèces (1) 62 (12) 74 (15) 93 (19) 
Urine (1) 113 (23) 161 (33) 276 (55) 
Risque de lessivage  28 44 161 

(1) dont quantités émises hors parcelle liées à la traite  

 

Figure 6.10 : Effet du niveau de fertilisation azotée ou du nombre de jours de pâturage sur 
les restitutions totales d’azote, d’après (Vérité and Delaby, 2000)  

 

Figure 6.11: Effet du nombre de jours de pâturage sur la quantité d’azote lixiviée (Vertès et 
al., 2007b) 
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Au-delà du lien entre niveau de chargement et risques de pertes à la parcelle et à l’exploitation, le 
renouvellement des prairies utilisées intensivement, ou leur mise en culture pour les besoins des rotations, 
engendre aussi des risques de pertes qu’il convient de limiter (Vertès et al., 2007a). Il est nécessaire de tenir 
compte des rotations et de travailler à l’échelle des bassins versants ou des bassins d’alimentation afin de mieux 
caractériser les possibilités d’action liées à la place des prairies ((e.g. (Moreau et al., 2012). Ce phénomène est 
bien illustré par les résultats du projet GreenDairy ((Raison et al., 2008), Figure 6.12) qui montrent que, pour des 
lames drainantes de 400 mm ou plus, les pertes par lixiviation représentent 30 et 60 kg N ha/an pour des 
excédents de 80 à 150 kg/ha/an dans les systèmes de l’Ouest français contre seulement 10 à 20 kg/ha/an pour 
les prairies de longue durée d’Irlande et d’Angleterre bien que les excédents d’azote y soient 1,5 à 2 fois plus 
élevés, ce qui peut s’expliquer la fois par la permanence des prairies (stockage N et C) et par des contexte 
pédoclimatiques plus favorables à la dénitrification.  

Figure 6.12 : Pertes d'azote dans différents systèmes fourragers européens (selon (Raison 
et al., 2008)) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

6.5.2.3. Rôle des légumineuses dans la régulation des flux d’azote : 
lixiviation de nitrate 

L’atout principal des légumineuses est leur aptitude à fixer l’azote atmosphérique. L’azote fixé, une fois intégré 
dans la plante, entre dans le cycle à l’échelle de l’exploitation tout comme les autres formes d’azote apporté. Les 
pertes depuis cette source sont souvent considérées comme faibles, car ces apports sont limités par les besoins 
des plantes fixatrices, mais divers travaux ont montré que, dès que l’azote est recycle (via les déjections 
animales ou la décomposition des organes végétaux, pour des apports au sol similaires les pertes sous formes 
d’ammoniac ou nitrate sont semblables (Hutchings and Kristensen, 1995; Jarvis et al., 1989a ; Jarvis et al., 
1989b ). Il n’y a cependant pas de pertes directes comme lors de l’application de fertilisants minéraux ou 
organiques et il n’y a pas de coûts financiers ou énergétiques liés à cette entrée d’azote. Cet apport d’azote 
réactif reste néanmoins plus difficile à quantifier et contrôler que des apports de fertilisants minéraux par rapport 
à un objectif de rendement, par exemple. 

Les études de lixiviation de nitrate sous légumineuses ont pour l’essentiel été consacrées aux prairies 
d’association à base de graminées et de trèfle blanc, et à la luzerne en culture pure. Plusieurs facteurs 
suggèrent que les systèmes basés sur l’utilisation de légumineuses prairiales doivent être plus efficient 
dans la conversion de l’azote car 1) l’efficience de l’utilisation de N décroit avec l’accroissement des 
doses de N minéral (Scholefield et al., 1991) ; 2) avec les légumineuses, on évite les apports ponctuels 
et importants de N minéral ; 3) il y a moins d’azote ammoniacal mobile dans le sol (Jarvis and 
Barraclough, 1991) et 4) la nutrition azotée des graminées incluses dans les prairies d’association est 
plus limitée (Parson et al., 1991). Plusieurs résultats démontrent qu’effectivement les pertes de N par 
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lixiviation sont plus faibles sous prairies d’associations que de graminées (Hutchings and Kristensen, 
1995 ; Ledgard et al., 2009 ; Ledgard et al., 1999). Il s’avère que les prairies d’associations perdent 
moins d’azote avant tout parce qu’elles ne permettent pas des chargements aussi élevés que les 
prairies de graminées fortement fertilisées, car elles sont le plus souvent un peu moins productives que 
celles-ci. A chargement équivalent, les quantités d’azote lixiviées sous prairies d’associations seraient 
équivalentes à celles observées sous graminées (Tyson et al., 1997). D’autres études rapportent une 
réduction de 5 à 10% comparées aux graminées fertilisées (Eriksen et al., 2010; Vertès et al., 1997 ). 
Par contre les quantités de N lixivié pourrait augmenter pour les prairies d’associations lorsque les 
proportions de trèfle deviennent très élevées. Ainsi, Loiseau et al. ont rapporté des niveaux de lixiviation 
sous lysimètre de 26 à 140 kgN/ha sous trèfle blanc pur contre moins de 20 kg/ha pour des 
associations ray-grass et trèfle blanc fauchées (Loiseau et al., 2001). En conclusion, il semble donc que 
le trèfle puisse contribuer à limiter les pertes par lixiviation à condition qu’il ne représente pas plus de 30 
à 50% de la biomasse des parcelles.  

Les données sont beaucoup moins nombreuses pour les autres légumineuses mais il apparaît que les 
pertes par lixiviation sont beaucoup plus faibles sous les prairies contenant de la luzerne (Grignani et 
al., 1996 ; Russelle et al., 2001) bien que la productivité soit semblable à celle observée avec le trèfle 
blanc. Les luzernières ont fait l'objet de quelques travaux (Thiébeau et al., 2004) mesurant des pertes 
très modérées associées à des productions de biomasse exportée importantes. Un synthèse récente 
(Vertès et al., 2010b) recense les principaux résultats en termes de lixiviation de nitrate sous 
légumineuses pures ou associées (et les études en cours).  

Les légumineuses contribuent à limiter l’impact potentiel d’eutrophisation (kg éq PO4/ha SAU) des 
systèmes de cultures et des systèmes fourragers. Vertès et al ont comparé par analyse de cycle de vie 
deux exploitations de grandes cultures avec des surfaces en légumineuses faibles ou élevées (0 vs 
20%) et 3 exploitations laitières maïs-herbe (27% d’herbe dans la SAU) ou herbagères (52 % d’herbe 
dans la SAU) avec 10 ou 30% de légumineuses dans les prairies pour ces dernières (Vertès et al., 
2010b). En exploitation de grandes cultures les résultats indiquent une légère diminution (7%) de 
l’impact d’eutrophisation par ha pour les rotations incluant des légumineuses. Pour les fermes 
d’élevage, les résultats sont récapitulés dans le Tableau 6.13, avec une réduction de l’impact 
d’eutrophisation par hectare lorsque la proportion de légumineuse est élevée. Rapporté au lait, l’impact 
eutrophisation des systèmes maïs –herbe et herbe – lég+ sont proches, et plus performantes que la 
ferme herbagère à faible présence de légumineuses. La réduction de l’impact eutrophisation pour le 
système herbe - lég+ est liée aux émissions moindres de NO3 au champ et à la réduction des achats 
d’aliments (Vertès et al., 2010b), poste qui contribue aussi, associé aux moindres achats d’engrais, à la 
réduction de l’utilisation d’énergie non renouvelable (Thiébeau et al., 2010). La plus faible différence 
observée pour l’impact d’émission de GES est liée à la durée de pâturage (qui génère des émissions 
liées aux excrétions animales supérieures en systèmes herbagers vs maïs-herbe). Néanmoins si l’on 
tenait compte du stockage de carbone et d’azote dans les sols de prairie, cet impact serait réduit 
d’environ 30% dans les fermes herbagères contre moins de 10% pour les systèmes maïs-herbe 
(Casdar Syst. Lait. Innovants, non publié).  

Face aux difficultés de mesures et aux incertitudes actuelles, il est nécessaire de mieux préciser le rôle 
des légumineuses sur les impacts ACV impliquant l’azote, eutrophisation, changement climatiques et 
acidification  
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Tableau 6.13 : Comparaison des impacts environnementaux de 3 fermes laitières « types » 
calculés par ACV en fonction des taux d’utilisation de légumineuses (adapté de (Vertès et al., 

2010b)) 

 Maïs - herbe Herbe Leg- Herbe Leg+ 

% légumineuses1 0 10 30 
Pour 1000 L lait    

Eutrophisation (EUT) 4,0 6,1 4,5 
Acidification (ACI) 6,5 7,5 6,6 

Changement climatique (CC) 828 1183 1069 
Toxicité terrestre (TT) 0,03 0,03 0,02 

Utilisation énergie non renouvelable 66 81 64 
    

Par ha    
Changement climatique 6331 6349 5982 

Toxicité terrestre 0,3 0,1 0,1 
Utilisation énergie non renouvelable 502 435 357 

 

6.5.2.4. Emissions de N2O sur prairies  

Une synthèse des émissions de N2O sur des prairies pâturées ou non, a été réalisée dans le cadre du projet 
européen GreenGrass (Soussana et al., 2007 ; Soussana and Luescher, 2007). Les émissions observées étaient 
plus fortes sur les prairies intensives que sur les prairies extensives, d’un facteur 4 dans le cas de prairies 
pâturées (1,77 et 0.48 kg N2O-N/ha et par an, respectivement), et d’un facteur 3 dans le cas de prairies fauchées 
(0.95 et 0.32, kg N2O-N/ha et par an, respectivement). Les facteurs d’émissions étaient particulièrement 
variables dans le cas des systèmes fertilisés, allant de 0,01% à 3,6%. La valeur moyenne calculée sur l’ensemble 
des sites (0,75%) était sensiblement plus faible que la valeur par défaut du GIEC (1%). Les émissions lors des 
épisodes individuels de fertilisation augmentaient avec la température et étaient généralement plus élevés 
lorsque la fraction de la porosité du sol occupée par l’eau était dans la gamme 60-90%, bien que des 
précipitations sur des sols secs se soient aussi accompagnées de fortes émissions de N2O. 

Diverses méthodes de gestion à court terme, concernant de manière générale les sols agricoles, peuvent 
particulièrement s’appliquer au cas des prairies. Les inhibiteurs de nitrification, qui visent à ralentir la production 
d’azote nitrique issu de la transformation de l’azote ammoniacal des pissats, peuvent réduire les pertes par 
lixiviation et les émissions de N2O. L’inhibiteur le plus utilisé est le DCD (dicyandiamide). D’après Di et Cameron 
(Di and Cameron, 2003) et Clough et al. (Clough et al., 2007), l’application d’inhibiteurs de la nitrification pour 
ralentir ce processus dans les sols peut potentiellement limiter les émissions directes de N2O et celles indirectes, 
associées à la lixiviation du nitrate. L’inhibiteur le plus utilisé est le DCD (dicyandiamide). La Nouvelle Zélande 
investit cette voie pour diminuer les émissions de N2O en sols de prairie (Monaghan et al., 2007). Ces produits 
sont appliqués par épandage sur prairies ou mélangés aux produits organiques avant épandage, le plus utilisé 
étant le DCD. Clough et al. présentent à partir d’essais en prairies fertilisées (artificiellement pâturées) avec et 
sans apport de DCD, des taux de réduction des émissions de N2O supérieures à 50 % accompagnées de 
réduction de la lixiviation du nitrate (Clough et al., 2007). De tels abattements sont aussi rapportés en conditions 
réelles de pâturage (Monaghan et al., 2007 ; Monaghan et al., 2009). Toutefois, d’autres travaux rapportent des 
résultats beaucoup moins positifs, voire absence d’effets des inhibiteurs de nitrification (Davies et Williams 1995, 
Mc Donald 2010) sans doute parce que l’efficacité doit varier selon les sites expérimentaux et les conditions 
d’apport (date et dose). Ce mécanisme pourrait globalement fonctionner 5 mois au cours d’une année en 
Nouvelle Zélande compte-tenu du caractère biodégradable de la molécule et des conditions climatiques locales. 
Clough et al. font aussi la proposition d’une adaptation de la méthode IPCC pour chiffrer les émissions de N2O en 
sols de prairie en Nouvelle Zélande dans le cas de l’utilisation de cette technologie (Clough et al., 2007). 

Les légumineuses contribuent à réduire les émissions de N2O.  

Les émissions de N2O mesurées sur les prairies d’associations sont plus faibles que celles mesurées 
sur les prairies de graminées (0.2 vs. 1.3% N; (Corré and Kasper, 2003). Les références étant peu 
nombreuses, il convient de consolider ces résultats. Par analyse du cycle de vie, Ledgard et al. 
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montrent aussi que l’émission de GES diminuent de 1,15 à 1,00 kg eq-CO2/kg lait avec les prairies 
d’associations comparées aux graminées fertilisées essentiellement du fait de la réduction des 
émissions de protoxyde d’azote et le Groupe Intergouvernemental d’Etude sur le Climat recommande 
de ne pas comptabiliser d’émissions de protoxyde d’azote lors de la fixation symbiotique au motif que 
ce processus se déroule en conditions aérobies (Ledgard et al., 2009).  

6.6. La gestion des rotations culturales pour limiter les 
pertes d’azote  

Les systèmes de production agricoles ont longtemps été basés sur la polyculture-élevage, permettant d’intégrer 
dans les rotations des légumineuses et des prairies qui fournissaient de l’azote lors de leur mise en culture. Ces 
rotations traditionnelles, valorisant souvent des légumineuses, importaient peu d’intrants et laissaient peu de sol 
nu, notamment par la présence de cultures sarclées mises en place en hiver et servant pour nourrir les animaux. 
En absence de données expérimentales spécifiques au N2O, il est raisonnable de penser que les pratiques 
proposées pour limiter les reliquats azotés et les fuites de nitrate seront également indiquées pour réduire les 
émissions de N2O. 

6.6.1. Valorisation de l’azote minéralisé lors de la destruction des 
prairies ou de légumineuses à graines 

Après une prairie ou une culture de légumineuses à graines, la disponibilité de l’azote peut être importante et se 
manifeste notamment par des reliquats importants, qu’il convient de valoriser pour éviter tout risque de lixiviation. 
C’est un enjeu crucial des rotations prairies – cultures (Vertès et al., 2007a) car le retournement des prairies est 
une pratique à risque comme déjà mentionné. Dans les systèmes actuels la destruction des prairies au printemps 
qui est le cas le plus fréquent dans les systèmes fourragers maïs – herbe, permet des productions élevées des 
cultures de printemps suivantes, maïs ou betterave avec des rendements observés en maïs supérieurs à ceux 
des maïs en rotation culturale. La Figure 6.13 compare la production du maïs dans différentes rotations maïs – 
herbe dans un dispositif expérimental (Simon, 1992) et montre un supplément de production du maïs de 15%, 
donnée confirmée par les essais multi-sites et pluriannuels menée en collaboration entre Inra, Arvalis – institut du 
Végétal et CRAB. Ces essais ont également testé plusieurs successions culturales après destruction d’été – 
automne avant un blé ou un colza, mais malgré l’aptitude des crucifères à valoriser l’azote en fin d’été, la prairie 
s’avère un mauvais précédent pour le colza, et le blé n’a pas une croissance suffisante en hiver pour utiliser 
l’azote minéralisé avant sa lixiviation dans les zones à drainage élevé.  

Figure 6.13 : Comparaison des productions de maïs et herbe (Lm = Lolium multiflorum 6, 12 
ou 18 mois, Lp = Lolium perenne) dans 6 rotations fertilisées avec du lisier, d’après (Simon, 
1992).  
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Au Danemark, Hansen et al. ont montré l’intérêt d’une destruction des prairies au printemps avec semis d’une 
avoine puis d’un ray-grass sous couvert de celle-ci, avec une réduction des pertes atteignant 90% (Hansen et al., 
2007).Ces auteurs montrent que la combinaison de systèmes à intrants modérés et d’une bonne gestion des 
successions culturales permet de limiter fortement la lixiviation, et de bénéficier d’un bon potentiel de production 
(avoine ensilée) sans période de sol nu. Pour les destructions de prairies au printemps, betterave fourragère 
apparaît la culture la plus efficace pour valoriser l’azote minéralisé. Morvan et al. ont modélisé les risques 
moyens liés à différentes rotations pratiquées dans les fermes d’élevage et quantifié l’intérêt environnemental de 
la betterave fourragère, culture de printemps capable de prélever plus de 400 kg N disponible après destruction 
de la prairie, un maïs avec une Cipan semée sous couvert constituant une alternative limitant les pertes, mais 
peu pratiquée (Morvan et al., 2000). 

Plusieurs dispositifs expérimentaux ont démarré sur la problématique des rotations (Justes et al., 2009) pour 
concevoir et évaluer des systèmes valorisant des légumineuses et qui jouent à la fois sur les plantes principales 
et les intercultures pour bénéficier des apports en N de celles-ci mais aussi de leur capacité de piège à nitrate (en 
particulier pour la luzerne) et des bénéfices sanitaires qu’elles peuvent apporter. Les premiers résultats 
confirment les effets bénéfiques d’une légumineuse à graine en culture précédente, avec par exemple des 
rendements en blé plus élevés après un pois d’hiver. Les résultats mettent aussi en avant la nécessité 
d’implanter une culture intermédiaire piège à nitrate entre la légumineuse à graine et le blé suivant pour réduire la 
lixiviation qui peut être important car le blé n’a pas la capacité d’absorber tout l’azote minéral. La moutarde est 
une interculture efficace qui en 2 à 3 mois peut absorber 80 kg N/ha et réduire la teneur en nitrate des eaux de 
drainage de 20 à 50% (Justes et al., 2009; Justes et al., 2010). Ces résultats montrent bien que c’est tout le 
système de culture qu’il faut adapter pour bien valoriser l’azote produit par les légumineuses à graines. 

Il existe actuellement peu de références disponibles sur l’évaluation des pertes de nitrate dans les successions 
culturales, bien que des travaux soient en cours. Les valeurs (provisoires) présentées dans le Tableau 6.14 sont 
issues d’un travail en cours de finalisation dans le cadre de l’Agrotransfert Territ’eau (Massa et al., 2008). Les 
valeurs de lixiviation sont calculées à partir de mesures de références et de modélisation calée sur la base de 
pratiques optimisées et sont donc des valeurs « plancher », sauf dans le cas de prairies à fort chargement animal 
(les 2 dernières lignes). Les pertes sous les rotations prairies – cultures peuvent être du même ordre de grandeur 
que sous les rotations maïs - céréales (de l’ordre de 40 à 50 kg/ha/na) mais elles s’accroissent lorsque la prairie 
est introduite dans des rotations courtes avec des prairies implantées pour 4 ans ou moins (80 à 100 kg/ha/an), 
et sont minimales sous prairies fauchées (< 15 kg/ha/an). La minéralisation souvent très élevée induite par les 
destructions de prairies explique les valeurs un peu supérieures observées pour les rotations prairies - cultures 
couramment pratiquées dans l’ouest. L’impact des niveaux de chargement élevés, correspondant à une 
suppression du lien entre disponibilité de l’herbe et consommation par les animaux, confirme l’importance de ce 
lien pour assurer de bonnes performances en termes de qualité de l’eau (Vertès et al., 2010a). Enfin des 
chargements animaux très élevés, observés sur les prairies proches des bâtiments, ou sur des parcelles 
transformées en aires d’exercice (parcelles « parking ») engendrent des risques de lixiviation importants, liés à 
l’impossibilité pour le couvert végétal de recycler l’azote déposé par les déjections lorsque celui-ci excède 
largement la capacité de prélèvement de l’herbe. Les parcelles séchantes où séjournent des animaux affouragés 
pendant l’été présenteront le même type de risque. 

La gestion de l’azote en Agriculture Biologique renvoie notamment aux effets résiduels des rotations culturales 
sur les rendements, la lixiviation du nitrate et les conditions du sol. Mais si certains travaux expérimentaux se 
risquent à établir ces effets après seulement 3 années de rotations culturales différentes (Kayser et al., 2010), les 
rotations les plus courantes sont de longue durée (6 à 8 ans) et il y a peu de données disponibles aujourd’hui. De 
surcroît, les modifications de travail du sol introduites simultanément (techniques culturales simplifiées) 
interagissent vraisemblablement avec les successions culturales elles-mêmes, et leurs conséquences en termes 
de flux d’azote sont peu modélisées jusqu’ici. 
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Tableau 6.14 : Exemples de niveaux de pertes standardisées pour des successions 
culturales courantes (contexte de l’ouest de la France, pluvieux, lame drainante hivernale > 
400 mm) (Guiet et al., 2010; Vertès et al., 2010a ). 

Successions culturales 
Lixiviation  
(kg/ha/an) 

Durée de la 
succession 

Prairie de fauche 5-15 - 

Prairie permanente extensive (< 300 UGB.JPP/ha/an) 15 - 

Prairie 9 ans extensive (< 300 UGB.JPP/ha/an) / céréales 30 10 ans 

Prairie permanente pâturée (300 - 500 UGB.JPP/ha/an) 35 - 

Maïs fourrage (Mf)+ cipan précoce*/ Mf / céréale + cipan 38 3 ans 

Maïs fourrage / céréale + cipan 42 2 ans 

Maïs fourrage / céréale / colza / céréale + cipan 45 4 ans 

Prairie 5-6 ans mixte** (300-500UGB.JPP/ha/an) / Mf + cipan / Mf / céréale 40-50 9 ans 

Prairie 5-6 ans pâturée (500-800 UGB.JPP/ha/an) / Mf + cipan /Mf / céréale 60-80 9 ans 

Prairie permanente à très fort chargement animal (proche stabulation) 100 - 

Prairie à très fort chargement animal refaite tous les 6 ans 125 6 ans 

* cipan implantée sous couvert, ou après récolte du maïs avant le 1er octobre 
** mixte = fauchée + pâturée 
 

Une option intéressante réside dans l’accroissement de la part des prairies de longue durée ou permanentes 
dans les systèmes fourragers qui, associé à la réduction d’intrants, permet d’envisager une certaine reconquête 
de la qualité de l’eau. D’assez nombreuses initiatives ont exploré cette voie depuis la fin des années 80, y 
compris dans le Grand ouest de la France (Alard et al., 2002). Ainsi, dans le cas des 44 signataires de la MAE 
« SFEI » étudiés par Le Rohellec et al. (Le Rohellec et al., 2009) qui expérimentent depuis plus de 20 ans des 
systèmes fondés sur le pâturage de prairies d’associations graminées-légumineuses de longue durée et la 
réduction d’intrants dans l’Ouest de la France, les prairies occupent 74% de la SAU contre 47% dans le groupe 
témoin des laitiers bretons (RICA) de SAU quasiment identique (65 vs. 60 ha). De même, le maïs n’occupe plus 
que 11% de la SFP des signataires pour 36% des laitiers bretons (RICA). Il en résulte des niveaux de 
chargement très différents, de 1,4 UGB/ha SFP chez les signataires pour 1,8 UGB/ha SFP chez les laitiers 
bretons (RICA). Toutefois, l’exigence du maintien de la surface en prairies permanentes, tout logique qu’il 
paraisse après 30 années pendant lesquelles elles ont reculé de 30%, ne va pas de soi pour des élevages en 
restructuration via l’agrandissement des troupeaux laitiers, qui peuvent conforter les évolutions vers un plus 
grand recours aux fourrages stockés et au maïs fourrager. Pour ces auteurs, une restructuration foncière devrait 
donc aller de pair avec la restructuration laitière. 

6.6.2. Mise en place de cultures et d’intercultures aptes à réduire 
les pertes de nitrate 

 

Choix des rotations : L’introduction d’une luzernière pendant 3 ans au sein d’une succession blé-betterave 
permet de réduire la lixiviation de nitrate par une diminution à la fois des teneurs annuelles moyennes en nitrate 
des eaux du sol et par une diminution des quantités d’eau drainée. Ainsi la concentration moyenne sur 10 ans de 
l’eau drainée a été de 92 mg de NO3/L dans une succession incluant 3 années de luzerne semée au printemps 
et de 120 mg dans la rotation sans luzerne (Muller et al., 1993). Evidemment la valorisation de cette luzerne 
produite dans le cadre d’une exploitation n’ayant pas d’atelier d’élevage repose la question des complémentarités 
entre exploitations (voir plus bas). Dans l’Ouest les quelques résultats disponibles, sur sols plus acides et moins 
profonds et dans un contexte de lame drainante élevée, sont moins encourageants que les résultats champenois 
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sur les performances agro-environnementales de la luzerne, mais l’acquisition de références récentes et 
structurées reste à faire.  

Interaction rotation x type de fertilisant : La lixiviation peut être limitée lorsque le sol est couvert par des 
cultures absorbant beaucoup de N (pas les céréales d’hiver, qui en absorbent peu en hiver sous nos latitudes). 
Aucune augmentation significative de la lixiviation n’a été observée sur une succession culturale maïs/blé 
fertilisée chaque année avec du lisier, en comparaison avec des apports d‘engrais minéraux, réalisés au 
printemps (Figure 6.14). La même observation a été faite pour des apports de fumier de bovins stocké et 
composté apportés tous les 2 ans au printemps sur culture de maïs, à la dose de 50 t/ha (Leterme and Morvan, 
2010). Ceci tend à montrer qu’il n’y a pas de pertes supplémentaires dues aux effluents, à l’échelle d’une 
quinzaine d’années, si on réalise des apports au printemps en suivant les règles de la fertilisation raisonnée (Diez 
et al., 2001). A contrario une revue de 6 références bibliographiques montre que l'augmentation de teneur en 
NO3 dans l'eau drainée, due à l'épandage d'engrais organiques, peut varier de 0 à +27 mgNO3.l-1, selon le 
climat, l'occupation du sol, la date de l'application et la nature de l'effluent organique (Beaudoin et al., 2005). De 
même, des pertes significatives ont été observées lors d’apports d’automne, en particulier avec des effluents 
liquides (Simon and Le Corre, 1988), mais également avec des fumiers de bovins (Thomsen, 2005). 

Figure 6.14 : Chronique des pertes cumulées par lixiviation mesurées par lysimétrie essai 
Inra de Rennes-Champ Noël. Les 2 courbes du haut représentent le cumul de lixiviation 
observé sans Cipan ; les 2 du bas avec Cipan. On n’observe pas de différences selon que 
les cultures sont fertilisées avec engrais minéral (MIN) ou avec lisier de porc (LP) (Leterme 
and Morvan, 2010) 

 

Les cultures intermédiaires pièges à nitrate : Le rôle des Cipan pour réduire les risques de nitrate est avéré 
depuis longtemps (Simon and Le Corre, 1988) d’où l’intégration de cette pratique dans les bassin-versants en 
contentieux et zones vulnérables. Une expertise collective Inra sur le rôle des cultures intermédiaires pièges à 
nitrate (légumineuses ou non-légumineuses) sur les flux d’azote étant en cours de finalisation, ce domaine 
restera peu traité dans la présente synthèse. Les effets à court terme concernent la réduction de la lixiviation du 
nitrate, d’autant plus efficace que la Cipan peut se développer (semis précoce) et que la quantité d’azote présent 
dans le sol est élevée. Les effets de la Cipan sur la culture suivante varient selon la date de destruction et la 
vitesse de minéralisation des résidus de la culture intermédiaire. L’effet à long terme des cultures dérobées ou 
Cipan a fait l’objet de travaux récents dont les conclusions convergent : Constantin et al. et Berntsen et al. 
montrent que les Cipan contribuent à la réduction des pertes hivernales mais augmentent le stock de matière 
organique des sols et la minéralisation de celui-ci, aboutissant à un risque accru en cas d’arrêt des intercultures 
hivernales (Berntsen et al., 2006; Constantin et al., 2010 ). Constantin et al. concluent néanmoins avec un travail 
de modélisation que le risque global sur 60 ans est moindre s’il y a eu 20 ans de Cipan qu’en l’absence de piège 
à nitrate sur toute la période.  

Les apports d’effluents sur cultures intermédiaires : Si l’apport d’azote sur les Cipan est règlementairement 
interdit, la pratique de cultures dérobées en interculture a été considérée comme une période commode pour 
valoriser des effluents d’élevage. Ces effluents sont classés en fonction de leur rapport C/N et de leur traitement 
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(fumier ou compost). La capacité de piégeage permet d’envisager des apports d’effluents d’élevage ou agro-
industriels en automne, à condition d’être raisonnés. En Belgique, des systèmes avec 4-6 tMF.ha-1 de fientes de 
volailles en d’automne montraient un reliquat moyen en fin d'hiver en, sur 0-90 cm, de 173 kgN.ha-1 en sol nu, et 
de 94 kgN.ha-1 avec CI (Destain et al., 2011, non publié). Les profils en sortie d’hiver montrent une proportion 
différente de N dans l'horizon 60-90 cm, avec respectivement 99 kgN.ha-1 et 30 kgN.ha-1 en faveur d’un risque 
diminué avec la culture intermédiaire, mais l'ensemble reste néanmoins trop élevé. A l’opposé, dans une étude 
de Moeller et al. (Moeller et al., 2008), l'apport d'environ 60 kgN.ha-1 de lisier sur un mélange de vesce et radis 
n’a modifié ni la production, ni l’absorption de la CI (passage de 3,36 à 3,43 tMS.ha-1 et de 110 à 106 kgN.ha-1), 
ni le stock d’azote minéral (passage de 23 à 20 kgN.ha-1). La modification du taux de fixation symbiotique, 
réduite de 51 à 36%, joue un rôle de tampon. 

En conclusion, l’apport de matière organique d’une culture intermédiaire doit être raisonné avec autant de rigueur 
que celle d’une culture principale, car il n’existe pas de moyen d’en rattraper les excédents, sauf celui de retarder 
la destruction de la culture intermédiaire pour accroître sa période de piégeage et surtout éviter la minéralisation 
précoce de résidus riches en azote. 

Les systèmes de culture permanentes sont un piste intéressante qui commence à être explorée en France 
(Carof, 2006) tout en présentant des difficultés : le développement de céréales sur des couverts permanents de 
légumineuses, apportant à la fois de l’azote et une protection contre la lixiviation, est mal maitrisé à ce jour. De 
même des tentatives faites par des agriculteurs pour implanter des céréales après prairies sans destruction 
(labour ou chimique) sont jusqu’ici peu concluant, les couverts herbacés ayant une aptitude à la compétition qui 
ne permet pas un développement satisfaisant de la céréale  

Il existe à ce jour peu d’outils permettant de prédire des risques de pertes sous rotation, bien que l’enjeu soit 
clairement identifié depuis plusieurs années. On peut citer le programme Syst’N (Parnaudeau  et al., 2011) et 
l’outil agrotransfert Territ’eau évoqué précédemment dont un module calcule les risque liés à des successions 
culturales (Tableau 6.14). Si la démarche est opérationnelle elle est largement basée sur la compilation de 
références locales disponibles, et son extrapolation à d’autres contextes nécessiterait des précautions.  

Le Tableau 6.15, récapitule quelques éléments clés de l’approche «rotations » pour améliorer l’efficience 
d’utilisation de l’azote et déruire les risques de pertes. 

Tableau 6.15 : Des propositions pour améliorer l’efficience d’utilisation de l’azote à l’échelle 
des rotations (Esco). 

Piste Adaptation des systèmes de cultures pour optimiser l’utilisation du N 

Quelle échelle ? exploitation pour planification ; Parcelle pour action ;  

Finalités, efficience, impact Améliorer utilisation, réduction des intrants N, réduction des pertes 

Conditions de mise en œuvre Recherche, formation, vision globale, 

Atouts (efficacité, …) Economies, bases agronomiques en grande partie connues 

Freins (techniques, économiques, 
juridiques, sociaux, …) 

Ensemble de pratiques (plus complexe), N qu’on maîtrise mal, inertie au 
changement 

Qui est concerné ? Exploitants produisant, pas que le N à considérer 

Qui va contester ? Une partie des exploitants 

Effets pervers possibles Plus complexe, effets positifs peuvent être perdus par mauvaise décision (N 
conservé doit être valorisé) 

Faisabilité Haute  

Actions en cours Légumineuses (CASDAR PCB), cultures intermédiaires,  
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