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Avant-propos 

L’initiative « 4 ‰ sur les sols pour la sécurité alimentaire et le climat », lancée par la France à 

l’occasion de la Conférence de Paris sur le climat (COP-21), propose d’augmenter chaque année 

d’un quatre millième le stock de carbone présent dans tous les sols du monde afin de compenser les 

émissions anthropiques de CO2. Cet objectif, très ambitieux, nécessite des évolutions profondes des 

pratiques agricoles et des modes de gestion sylvicoles, certaines pouvant s’accompagner de 

modifications de systèmes de production et, éventuellement, des modes d’usage des sols. 

C'est dans ce contexte que le Ministère de l’Agriculture et de l’Alimentation (MAA) et l’Agence De 

l'Environnement et de la Maîtrise de l'Energie (ADEME) ont demandé à l'INRA de conduire la 

présente étude "4 pour mille France". Les objectifs étaient : i) d’identifier des pratiques agricoles et 

sylvicoles plus "stockantes" que les pratiques actuellement mises en œuvre ; ii) de chiffrer le potentiel 

de stockage additionnel associé, de le cartographier, de quantifier les autres effets induits liés à 

l’adoption de ces pratiques stockantes (pertes ou gains de rendement, émissions de N2O, lixiviation 

de nitrate, utilisation de produits phytosanitaires…) ; iii) de chiffrer leur coût de mise en œuvre et de 

proposer une stratégie coût-efficace de stockage. 

Le présent document constitue le rapport scientifique de cette étude. Ce travail a fait l'objet de 

documents de synthèse et d'un colloque public de restitution, qui s'est tenu à Paris le 13 juin 2019. 

L'ensemble des documents ainsi que la captation vidéo du colloque sont disponibles sur le site 

institutionnel d'INRAE (www.inrae.fr). 

 

  

http://www.inrae.fr/
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Nous souhaitons ici avoir une pensée pour nos deux collègues Bassem Dimassi et Jérôme Balesdent, qui 

étaient impliqués dans cette étude et nous ont quittés prématurément. 

 

Bassem Dimassi avait travaillé au tout début de l’étude, en 2017, pour mener un travail de simulation 

préliminaire. Il s’agissait d’estimer des quantités de carbone à apporter au sol pour augmenter le stock de 

4p1000 par an. Les résultats obtenus à l’échelle de la France et avec un haut niveau de résolution ont ainsi 

constitué une référence précieuse pour la suite de l’étude. 

Formé à l’Institut National d’Agronomie de Tunis en 2006, il avait construit sa trajectoire scientifique sur cette 

thématique du stockage de carbone dans le sol, encadré par Claire Chenu et Benoit Gabrielle en master, puis 

par Bruno Mary en thèse, et par Manuel Martin lors de son post doctorat au sein de l’unité InfoSol où il a 

travaillé jusqu’à la fin de l’année 2017.  

Bassem possédait une personnalité amicale, sincère et attachante, dont témoignent tous ceux qui ont pu le 

côtoyer. 

 

Jérôme Balesdent était un chercheur mondialement reconnu pour ses travaux sur la matière organique des 

sols, dont il a contribué à élucider la dynamique en mobilisant l’abondance relative des différents isotopes du 

carbone. En plus de cette brillante carrière, il s’était impliqué dans l’expertise scientifique, en participant en 

2002 à l’expertise « Stocker du carbone dans les sols agricoles de France » puis à la présente étude, dans 

laquelle, au-delà du chapitre dont il était un des coordinateurs, il était très engagé pour stimuler la réflexion 

collective. 

C’est d’ailleurs dans une publication cosignée avec Dominique Arrouays en 19992 que l’on trouve la première 

mention de l’idée du 4 pour 1000 : « Les matières organiques des sols de la planète contiennent 1 500 milliards 

de tonnes de carbone, et constituent le plus gros réservoir superficiel échangeant du carbone avec 

l'atmosphère. Il s'agit d'une source ou d'un puits potentiel de CO2 énorme : à titre d'illustration, une 

augmentation annuelle de ce réservoir de seulement 0,4% par an stockerait autant de carbone que la 

combustion de carbone fossile n'en émet. » 

Jérôme avait mis beaucoup de son énergie dans ce travail d’appui aux politiques publiques, mobilisant ses 

connaissances, sa rigueur scientifique et son sens très fin des relations humaines. Il y voyait une forme 

d’engagement du chercheur pour contribuer à la résolution des enjeux planétaires. 

Sa disparition à l’été 2020 a plongé tous ses collègues dans une grande tristesse. Sa modestie, son ouverture 

d’esprit et sa bienveillance étaient reconnues et appréciées de toutes et tous. 

 

  

                                                           
2 Jérôme Balesdent et Dominique Arrouays, Usage des terres et stockage de carbone dans les sols du territoire français. Une estimation des flux 
nets annuels pour la période 1900-1999, C.R. Acad.Agric. Fr., 1999, 85, n°6, pp 265-277. Séance du 19 mai 1999. 
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Sigles et abréviations 

 

ADEME : Agence de l’Environnement et de la Maîtrise de 
l’Energie  

AE : assiette effective (d'une pratique stockante) 

AMG : modèle AMG (du nom de ses auteurs : Andriulo, Mary, 
Guérif) 

AMT : assiette maximale technique (d'une pratique stockante) 

AT : assiette théorique (d'une pratique stockante) 

BDAT : Base de Données d’Analyses des Terres 

BCAE : Bonnes Conditions Agricoles et Environnementales 

BDGSF : Base de Données Géographique des Sols de France 

CITEPA : Centre Interprofessionnel Technique d'Etudes de la 
Pollution Atmosphérique 

C : carbone 

CaCO3 : carbonate de calcium 

CEC : capacité d'échange cationique 

CH4 : méthane 

CO2 : gaz carbonique 

CO2e : gaz carbonique équivalent 

COD : carbone organique dissout  

COP 21 : 21e Conférence des Parties de la Convention-Cadre des 
Nations-Unies sur les Changements Climatiques (CCNUCC) ; 
tenue à Paris en 2015 

COS : carbone organique des sols 

CUE : carbon use efficency  

CUMA : Coopérative d'Utilisation de Matériel Agricole 

DEPE : Délégation à l'Expertise scientifique collective, à la 
Prospective et aux Etudes de l'INRA 

GES : gaz à effet de serre 

GIEC : Groupe d'experts Intergouvernemental sur l'Evolution du 
Climat (IPCC en anglais) 

GIS : Groupement d'Intérêt Scientifique 

Gt : gigatonne (109 t) 

IPCC : Intergovernmental Panel on Climate Change 

ISOP : Information et Suivi Objectif des Prairies 

K : potassium 

MACC : Marginal abatement cost curve (courbe de coût 
d’abattement marginal) 

MB : matière brute 

M€ : million d'euros 

Mha : million d'hectares  

MO : matière(s) organique(s) 

MOD : matière(s) organique(s) dissoute(s) 

MOP : matière(s) organique(s) particulaire(s) 

MOS : matière(s) organique(s) du sol 

MS : matière sèche 

MtC : million de tonnes (106 t) de carbone 

N : azote 

N2O : protoxyde d'azote 

NH3 : ammoniac 

NO3
− : nitrate 

NRO : nouvelles ressources organiques 

O2 : oxygène 

ODR : Observatoire des programmes communautaires de 
Développement Rural 

P : phosphore 

RICA : Réseau d’Information Comptable Agricole 

RMQS : Réseau de Mesure de la Qualité des Sols 

RPG : Registre Parcellaire Graphique   

S : soufre 

SAA : Statistique Agricole Annuelle  

SNBC : Stratégie Nationale Bas Carbone  

SSP : Service de la Statistique et de la Prospective du ministère 
chargé de l'agriculture 

STEP : station d'épuration (production de boues épandables) 

tC : tonne de carbone 

TMR : temps moyen de résidence (du carbone dans le sol) 

uN : unités d'azote (apportées par la fertilisation) 

ZV : zones vulnérables définies par la directive "Nitrate" 
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1.1. Contexte et motivations de l’étude 

Les enjeux 

Le rapport spécial du Groupe d'experts intergouvernemental sur l'évolution du climat (GIEC) de 2018 établit que 
pour contenir la hausse de la température en deçà de +1,5°C par rapport à la période préindustrielle, il serait 
nécessaire d’atteindre la neutralité carbone à l’échelle du globe en 2050. Cet objectif ambitieux d’équilibre entre 
les émissions anthropiques de gaz à effet de serre (GES) et la séquestration de CO2 par les écosystèmes s’impose 
désormais comme référence dans la plupart des politiques climatiques nationales, européennes et internationales. 
L’accord de Paris de 2015 mentionne, dans son article 4, l’objectif d’atteindre la neutralité carbone avant la fin du 
siècle, pour rester bien en dessous de 2°C par rapport aux niveaux préindustriels. Dans le cadre du projet de loi 
relatif à l’énergie et au climat de 2019, la France remplace l’objectif de division par quatre des émissions de GES 
entre 1990 et 2050 (facteur 4) par un objectif de neutralité carbone en 2050, ce qui constitue un défi plus exigeant 
puisqu’il suppose une division des émissions par un facteur supérieur à six. Parallèlement, la Stratégie Nationale 
Bas Carbone (SNBC) mise en place en 2015 a fixé trois premiers budgets carbone jusqu’en 2028, constituant des 
plafonds d’émissions à ne pas dépasser par période de cinq ans.  

Atteindre la neutralité carbone suppose à la fois : 

- de réduire drastiquement les émissions de CO2 liées à l’usage des énergies fossiles (charbon, pétrole, gaz), à la 
déforestation et à la disparition des zones humides, ainsi que les émissions des autres GES (CH4 et N2O), d’origine 
majoritairement agricole ;  

- d’accroitre simultanément le puits de CO2 que constitue la biosphère continentale, par des changements 
d’occupation des sols (afforestation notamment) et le développement de pratiques agricoles et sylvicoles favorisant 
la séquestration de carbone dans les sols et dans la biomasse ligneuse. 

L’analyse des tendances récentes d’évolution des émissions de GES en France, en Europe et dans le monde 
montre qu’en dépit de l’accord de Paris de 2015, celles-ci ont continué d’augmenter, hormis une légère baisse 
amorcée en Europe en 2018 (-2,5% par rapport à 2017). Au niveau national, le bilan de la SNBC établi sur la 
période 2015-2018 révèle que le premier objectif n’a pas été atteint. Tous les leviers mobilisables pour réduire ces 
émissions doivent être mis en œuvre sans tarder si l’on veut éviter une hausse de la température supérieure à 
+1,5°C à l’horizon 2050, et toutes les conséquences qu’aurait un tel changement sur les écosystèmes et les 
conditions de vie de l’humanité. Parallèlement, tout doit être fait pour accroitre la séquestration de CO2 par la 
biosphère, en favorisant le stockage de C dans des compartiments à temps de résidence long comme les sols ou 
la biomasse ligneuse. La neutralité carbone ne pourra être raisonnablement atteinte en 2050 que si les deux leviers 
sont mis en œuvre simultanément. 

L'initiative 4‰ 

A l’échelle planétaire, le stock de carbone organique des sols représente de l’ordre de 2 400 Gt de C, soit le triple 
de la quantité de carbone contenue sous forme de CO2 dans l’atmosphère (860 GtC). Le rapport entre les émissions 
anthropiques annuelles de C (9,4 GtC) et le stock de C des sols (2 400 GtC) est de l’ordre de 4‰, ce qui suggère 
qu’une augmentation de 4‰ par an du stock de C des sols permettrait théoriquement de compenser les émissions 
anthropiques de CO2 (Minasny et al., 2017). Sur la base de ce calcul, l’initiative "4 pour mille : les sols pour la 
sécurité alimentaire et le climat" a été portée par la France en 2015 à l’occasion de la COP 21. Elle vise à 
promouvoir l’augmentation des teneurs en carbone organique dans les sols, au nom des bénéfices attendus en 
termes d’atténuation du changement climatique, mais aussi de préservation des sols et de sécurité alimentaire du 
fait des effets positifs du carbone des sols sur leurs propriétés et sur les rendements agricoles, en particulier dans 
les régions du monde où les sols sont les plus dégradés.  

En France, le stock total de carbone organique dans l’horizon 0-30 cm des sols (hors surfaces artificialisées) est 
de l’ordre de 3,58 Gt de C, équivalent à 13,4 Gt de CO2e. Une augmentation de 4‰ par an de ce stock 
compenserait de l’ordre de 12% des émissions françaises de GES (458 MtCO2e en 2016). En faisant le calcul, très 
théorique, sur l’horizon 0-100 cm, le pourcentage de compensation atteindrait 19%. Ce calcul montre que dans le 
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cas d’un pays comme la France, le stockage additionnel de carbone dans les sols ne peut en aucun cas suffire à 
atteindre la neutralité carbone. Il ne peut être qu’un levier parmi d’autres, au premier rang desquels figure la 
réduction des émissions. L’ordre de grandeur permis par ce levier est néanmoins significatif, ce qui milite pour un 
chiffrage plus précis du potentiel associé. 

Au niveau national, un premier rapport d'expertise scientifique collective publié par l’INRA (Contribution à la lutte 
contre l’effet de serre : Stocker du carbone dans les sols agricoles de France ?) avait dès 2002 mis en évidence 
l’existence d’un potentiel de stockage additionnel de carbone dans les sols agricoles français de l’ordre de 1 à 3 
millions de tonnes de C par an, tout en soulignant les fortes incertitudes associées à ces estimations, les limites 
d’une approche ne considérant pas les autres GES agricoles, et les difficultés de prise en compte de ce levier dans 
les inventaires et les négociations climatiques internationales. Un deuxième rapport publié par l’INRA en 2013 
(Quelle contribution de l’agriculture française à la réduction des émissions de gaz à effet de serre ?) a chiffré le 
potentiel d’atténuation permis par des modifications des pratiques agricoles, dont certaines visant un stockage 
additionnel de carbone dans les sols et la biomasse ligneuse représentant un potentiel d’environ 2,3 millions de 
tonnes de C par an. 

Les controverses scientifiques 

L’initiative "4 pour mille" a donné lieu depuis son lancement à une controverse scientifique, parfois assez vive (van 
Groenigen et al., 2017 ; de Vries, 2017 ; Baveye et al., 2018 ; VandenBygaart, 2017 ; White et al., 2017 ; Poulton 
et al., 2018 ; Amundson et Biardeau, 2018 ; Schlesinger et Amundson, 2018). Le caractère simpliste du calcul initial 
a été, à juste titre, souligné. D’autres calculs, basés sur une vision plus globale des stocks et flux de C à l’échelle 
globale et considérant uniquement l’horizon de surface du sol, ont été proposés depuis. L’augmentation du stock 
de carbone des sols par adoption de pratiques "plus stockantes" n’est possible que pendant une durée limitée, 
après quoi un nouvel équilibre est atteint, équilibre qui ne se maintient que si les pratiques stockantes perdurent 
dans le temps. L’augmentation du stock est réversible si les pratiques stockantes sont abandonnées. Hormis 
quelques techniques susceptibles d’accroitre les stocks par limitation des pertes de carbone par minéralisation, la 
plupart des pratiques stockantes supposent un accroissement des entrées de carbone dans les sols ; elles 
requièrent donc la mobilisation de ressources organiques supplémentaires par rapport à celles déjà restituées aux 
sols (effluents d’élevage, résidus de culture…), dont la disponibilité est limitée, voire pourrait être réduite à l'avenir 
dans un contexte de développement de la bioéconomie. Compte tenu de la faible flexibilité des rapports entre 
éléments (carbone, azote, phosphore) dans la matière organique du sol, il ne peut y avoir de stockage additionnel 
de carbone sans un stockage concomitant d’azote. Si cet azote provenait d’apports supplémentaires d’engrais de 
synthèse, il en résulterait des effets négatifs sur les émissions de GES du fait des émissions directes de N2O 
associées et des émissions induites de CO2 liées au coût énergétique de fabrication des engrais (van Groenigen 
et al., 2017). Le changement climatique lui-même peut limiter le bénéfice attendu du stockage additionnel de 
carbone dans les sols, par réduction de la biomasse disponible et/ou accélération de la minéralisation sous l’effet 
de l’augmentation de la température (Meersmans et al. 2016). Enfin, de très nombreuses barrières agronomiques, 
économiques et sociales sont susceptibles de limiter l’adoption de pratiques agricoles favorisant le stockage de 
carbone (Amundson and Biardeau, 2018). Le chiffrage du stockage additionnel potentiel à l’échelle du globe avancé 
par Minasny et al. en 2017 (2-3 GtC par an, ce qui compenserait 20-35% des émissions anthropiques de CO2) est 
ainsi jugé optimiste par plusieurs auteurs.  

Malgré toutes ces limites et incertitudes, il demeure que l’ordre de grandeur de ce potentiel est significatif au regard 
des autres flux de GES induits par les activités humaines et mérite donc d’être considéré, parmi d’autres, en tant 
que levier d’atténuation du changement climatique pour tendre vers la neutralité carbone. A l’occasion de la COP 21 
à Paris en 2015, la plupart des Etats ayant proposé une contribution volontaire à la réduction des émissions de 
GES (INDC, pour Intended Nationally Determined Contribution), devenue engagement suite à la ratification de 
l’accord, ont mobilisé, parmi d’autres, le levier du stockage additionnel de carbone dans les sols. Dans un contexte 
difficile d’atteinte des objectifs fixés au niveau international, ré-explorer les possibilités offertes par ce levier reste 
d’actualité. La controverse qui a suivi le lancement de l’initiative "4 pour mille" a en fait surtout pointé la nécessité 
de mieux quantifier le potentiel de séquestration permis par ce levier, et de réduire les incertitudes associées.  
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1.2. Objectifs et modalités de mise en œuvre de l'étude 

L’étude « 4 pour mille France » dont les résultats sont présentés dans ce rapport a été conduite par l’INRA, à la 
demande de l’Agence de l'environnement et de la maîtrise de l'énergie (ADEME) et du Ministère chargé de 
l’agriculture et de l’alimentation (MAA). Les objectifs étaient (i) d’identifier des pratiques agricoles et sylvicoles plus 
« stockantes » que les pratiques actuellement mises en œuvre, (ii) de chiffrer le potentiel de stockage additionnel 
associé, de le cartographier, de quantifier les autres effets induits liés à l’adoption de ces pratiques stockantes 
(pertes ou gains de rendement, émissions de N2O, lessivage de nitrate, utilisation de produits phytosanitaires…), 
(iii) de chiffrer leur coût de mise en œuvre, d’identifier les freins à l’adoption et de proposer une stratégie coût-
efficace de stockage. 

Le périmètre de l'étude 

Pour des raisons de faisabilité et d’homogénéité de l’approche mise en œuvre, le périmètre de l’étude a été limité 
au territoire métropolitain. Un éclairage sur le cas des sols d’outre-mer a été cependant apporté. L’approche globale 
choisie combine une analyse de la bibliographie, une évaluation du potentiel de stockage additionnel de carbone 
dans les sols par modélisation à une résolution spatiale fine, un calcul des coûts additionnels liés à l’adoption des 
pratiques stockantes et un modèle d’optimisation permettant de proposer une stratégie coût-efficace de l’effort de 
stockage. Les pratiques considérées pour accroitre le stockage de carbone dans les sols ont été choisies au titre 
du stockage additionnel permis d’après la littérature. Ce stockage additionnel a été quantifié dans les conditions 
françaises par simulation (voir ci-après) et complété par une analyse du bilan GES complet tenant compte des 
modifications d’émissions de CO2, N2O et CH4 liées à l’adoption de cette pratique. Conformément au cahier des 
charges de l’étude, les pratiques étudiées correspondent uniquement à des leviers techniques pouvant être mis en 
œuvre sans délais importants (modalités de travail du sol, cultures intermédiaires, prairies temporaires, modes 
d’exploitation des prairies…), sans modification des modes d’occupation du sol (équilibre forêt-agriculture 
notamment), des systèmes de production agricoles et de leur localisation. Des leviers à plus long terme supposant 
un effort additionnel de recherche (levier génétique, par exemple) sont cependant évoqués dans l’analyse 
bibliographique. La quantification du potentiel de stockage additionnel de carbone et d’atténuation des émissions 
de GES permis par des leviers plus systémiques associés à des transformations plus radicales des systèmes de 
production agricoles (réassociation agriculture-élevage, changements d’occupation des sols, développement de 
l’agriculture biologique…) supposerait une autre étude et la mobilisation de modèles différents de ceux utilisés 
dans le cadre de ce travail.  

Méthode d’estimation du potentiel de stockage : une approche basée sur la modélisation 

Le potentiel de stockage quantifié dans le cadre de cette étude est le stockage additionnel lié à l’adoption de 
nouvelles pratiques, par rapport au stockage (ou déstockage) qui aurait été observé avec les pratiques agricoles 
actuelles. Pour cela, la « ligne de base », correspondant à l’évolution du stock de C sous l’effet des pratiques 
actuelles, a été estimée et analysée. Le stockage additionnel de C, lié à l’adoption d’une nouvelle pratique, est 
calculé par différence entre le stock simulé sous hypothèse d’adoption de la pratique stockante et le stock simulé 
sous hypothèse de maintien de la pratique actuelle. Les simulations ont été faites sur l’horizon 0-30 cm, à la fois 
du fait de la capacité limitée d’un des modèles utilisés à simuler l’évolution du stock de C sur toute la profondeur 
de sol et parce qu’une information sur l’horizon 0-30 cm permettait plus facilement des comparaisons avec la 
bibliographie tout en étant pertinente d’un point de vue agronomique. Sur les résultats agrégés finaux des calculs 
de stockage sur toute la profondeur de sol ont cependant été réalisés car c’est ce qui est le plus pertinent en termes 
d’atténuation du changement climatique. Les simulations ont été réalisées sur 30 années pour tenir compte du 
temps de réponse du stockage de C aux pratiques mises en œuvre et de la variabilité climatique interannuelle. Les 
données climatiques utilisées ont été celles de la période 1982-2012. Afin de tenir compte de l’effet du changement 
climatique sur l’évolution des stocks de carbone, des simulations étaient prévues sous un autre scénario climatique 
mais celles-ci n’ont pas été réalisées faute de temps. Elles ont été réalisées postérieurement à la rédaction de ce 
rapport et figurent dans un document annexe. Les résultats relatifs au stockage de C sont exprimés en kg ou tonne 
de C par hectare et par an pour les valeurs unitaires, et en Mt de C par an pour les valeurs agrégées à l’échelle 
d’un territoire. Une valeur positive correspond à un stockage additionnel de carbone alors qu’une valeur négative 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  15 

correspond à un déstockage. A l’inverse les bilans GES complets intégrant les variations des autres postes 
d’émissions (N2O et CH4 notamment) en plus du stockage additionnel de C dans le sol sont exprimés en 
CO2équivalent. Une valeur positive correspond à une émission vers l’atmosphère alors qu’une valeur négative 
correspond à un retrait de l’atmosphère. Un stockage additionnel de C est donc compté positivement dans tous les 
calculs relatifs au stock de C du sol, mais négativement dans les calculs finaux de bilan GES. 

Pour pouvoir rendre compte des nombreux processus contrôlant l’évolution des stocks de C du sol sous l’effet des 
pratiques, en interaction avec la variabilité du pédoclimat, l’approche choisie pour la quantification du potentiel de 
stockage additionnel de carbone a été celle d’une modélisation spatialement explicite à une résolution spatiale fine 
(de l’ordre de quelques km2). L’intérêt est de tenir compte de l’extrême variabilité des contextes pédoclimatiques 
et agronomiques français, bien renseignée par les bases de données disponibles sur les sols, les climats, les 
systèmes de cultures et d’élevage, tout en couvrant une gamme large de modes d’occupation du sol et de types 
d’agriculture représentatifs d’Europe de l’Ouest, donnant ainsi une certaine généricité aux résultats. Les simulations 
ont été faites en utilisant les modèles STICS en grandes cultures et PaSim en prairie permanente, intégrant une 
représentation explicite du cycle du carbone dans le système sol-plante et pouvant rendre compte de l’effet des 
multiples facteurs pédoclimatiques et des pratiques sur l’évolution des stocks de carbone et d’autres variables 
d’intérêt (rendement, lixiviation d’azote, émissions de N2O…). Ces deux modèles ont été largement utilisés et 
évalués en France et dans des contextes agropédoclimatiques similaires, ce qui leur confère une certaine 
robustesse pour une utilisation à l’échelle nationale. Ils sont bien maitrisés par les équipes en charge de l’étude. 
Plusieurs bases de données nationales sur les sols, les climats, les pratiques agricoles ont été mobilisées pour 
renseigner les variables d’entrée des modèles.  

Par rapport aux estimations du potentiel de stockage additionnel de carbone dans les sols publiées dans la 
littérature internationale, généralement obtenues en multipliant un potentiel de stockage unitaire, basé sur quelques 
données d’essais, par de grandes surfaces, l’approche de modélisation spatialement explicite mise en œuvre dans 
le cadre de cette étude lui confère une forte originalité. A titre d’exemple, la mise en œuvre de l’approche classique 
pour évaluer le potentiel de stockage de C lié aux cultures intermédiaires aurait conduit à une valeur d’environ 
5,36 Mt de C par an (0,31 t de C par hectare et par an de stockage additionnel, voir chapitre « les cultures 
intermédiaires, intercalaires » de l’analyse bibliographique, multiplié par 17,3 Mha de grandes cultures), alors que 
l’approche par modélisation, tenant compte de la réalité des possibilités d’insertion de cultures intermédiaires dans 
les séquences de culture, de l’existence de cultures intermédiaires déjà présentes dans la ligne de base, et des 
multiples interactions contrôlant le stockage effectif localement conduit à une estimation beaucoup plus prudente 
de 2,02 Mt de C par an. Pour quelques pratiques stockantes pour lesquelles on ne disposait pas de modèles 
susceptibles de simuler stockage additionnel de C (agroforesterie, haies), c’est néanmoins l'approche classique 
par extrapolation de valeurs moyennes qui a été utilisée.  

Pour chaque pratique stockante, ayant donné lieu à des simulations ou à un calcul d’ordre de grandeur, une assiette 
maximale technique a été déterminée, tenant compte des obstacles techniques à sa mise en œuvre (durée de 
l’interculture et type de sol pour les cultures intermédiaires, hydromorphie du sol et espèces présentes dans la 
succession de cultures pour le semis direct, présence d’un élevage ruminant pour l’insertion de prairies temporaires 
dans les successions de grande culture, taille des parcelles et profondeur du sol pour l’agroforesterie…). Quand 
c’était nécessaire, ces calculs d’assiette et les modalités de mise en œuvre des pratiques stockantes testées ont 
tenu compte d’autres objectifs majeurs tels que la réduction de l’usage du glyphosate, en interaction avec le 
développement du semis direct, ou la préservation de la qualité des sols, en interaction avec la mobilisation de 
nouvelles ressources organiques épandables.  

Estimation du coût de stockage et optimisation de l’effort pour atteindre l’objectif 

Comme pour le stockage additionnel de carbone, l’estimation du coût des pratiques stockantes réalisée dans le 
cadre du volet économique de l’étude correspond à un « coût additionnel », correspondant aux variations de 
dépenses et de recettes associées aux modifications induites par la pratique "stockante" par rapport aux pratiques 
actuelles. Le coût calculé est le coût technique pour l’agriculteur. Ce coût peut représenter une perte (coût positif) 
ou un gain (coût négatif). Dans quelques cas (mobilisation de nouvelles ressources organiques notamment), ce 
coût pour l’agriculteur a été complété par des indications relatives au coût pour la collectivité (coût de collecte par 
exemple). Les calculs ont été faits à l’échelle des anciennes régions administratives en utilisant les données 
technico-économiques (d’assolement, de prix des produits et des intrants…) disponibles dans des bases de 
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données existantes (Statistique agricole annuelle, Réseau d’information comptable agricole…) moyennées sur la 
période 2009-2013 afin de lisser les variations interannuelles. Le choix d’une référence « dynamique », avec 
évolution tendancielle des assolements, du cheptel, des prix des facteurs de production et des produits, plutôt 
qu’une référence « statique », aurait nécessité de disposer de projections cohérentes et complètes sur 30 ans en 
termes de prix, quantités et ressources disponibles, non disponibles actuellement. 

Enfin, le modèle d’optimisation mis en œuvre, utilisant les informations issues des simulations agronomiques et les 
calculs de coûts, permet, pour une cible de stockage donnée, de sélectionner les pratiques à mettre en œuvre, et 
les régions où le faire, pour atteindre la cible de stockage fixée en minimisant le coût. C'est cette procédure qui 
détermine les surfaces sur lesquelles une pratique favorable au stockage va effectivement être mise en œuvre. 
L'outil choisi pour effectuer cette allocation optimale de l’effort de stockage de carbone est le modèle BANCO 
développé par l’INRA. 

Modalités de mise en œuvre 

L’étude a été conduite par la Délégation à l’expertise scientifique collective, à la prospective et aux études 
de l’INRA (DEPE, encadré 1), sous la responsabilité de deux pilotes scientifiques et d’un coordinateur de projet, 
entourés d’un collectif d'une trentaine d'experts choisis pour leurs compétences (encadré 2) et leur impartialité 
(encadré 3) sur le sujet, avec l’appui d’une équipe-projet DEPE.  

Un comité technique, animé par l’ADEME et composé de représentants du monde agricole, a été constitué pour 
aider au recueil d’informations techniques et d'avis sur la faisabilité et l’acceptabilité des scénarios envisagés. Un 
comité consultatif d’acteurs a été informé de la mise en place de l’étude à son démarrage et de ses principaux 
choix méthodologiques, puis des résultats avant leur diffusion, afin de recueillir leurs avis sur les orientations et les 
principales conclusions de l’étude. Enfin, le comité de suivi, constitué de représentants des commanditaires et de 
l’INRA, s’est assuré du bon déroulement du travail. 

1.3. Plan du rapport 

L’étude et ses résultats sont présentés en trois grandes parties et des annexes : 

 Un état des connaissances scientifiques sur le carbone du sol (Chapitre 3), incluant un rappel des principales 
notions et définitions, l’état des connaissances sur les processus relatifs à la dynamique du carbone du sol et à 
son rôle dans les agrosystèmes, l’état de l’art en matière de modélisation, l’état actuel des stocks en France et les 
tendances d’évolution, l’état des connaissances sur l’effet des pratiques agricoles ou sylvicoles susceptibles 
d’accroitre le stockage de C dans les sols, les méthodes de calcul des coûts des pratiques et les freins, leviers et 
politiques incitatives pour favoriser leur adoption.  

 Un calcul du potentiel technico-économique de stockage additionnel de carbone dans les sols français 
(Chapitre 4), par couplage d’une estimation par modélisation du potentiel agronomique de stockage additionnel de 
carbone par adoption de pratiques stockantes, d’un calcul de coût de mise en œuvre de ces pratiques et d’un 
modèle d’optimisation permettant une allocation coût-efficace de l’effort de stockage. Les pratiques stockantes 
candidates ont été choisies au vu des résultats de l’analyse bibliographique.  

 Un chapitre de synthèse et conclusion (Chapitre 5) qui discute, en termes de politiques publiques, les 
possibilités technico-économiques d’accroissement des stocks de C des sols français. 

 Des fiches « action » (en annexes), récapitulatives des résultats agronomiques et économiques relatifs à 
chacune des pratiques analysées (introduction, présentation générale de la pratique, potentiel de stockage, autres 
impacts, détail du calcul des coûts, positionnement après optimisation, discussion).  

A la fin du document figure le rapport d'une étude complémentaire, intitulée "Effet du changement climatique sur 
le stockage de carbone dans les sols de grandes cultures", réalisée après la présentation publique des principaux 
résultats de l'étude « 4 pour mille France ». Ce travail est basé sur des simulations qui combinent l’ensemble des 
pratiques compatibles entre elles et simulables sous STICS, et testent un scénario de changement climatique. 
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2.1. Principes et méthodes de travail pour les projets conduits 
par la DEPE de l'INRA 

La présente étude a été réalisée par l'Inra, en adoptant les principes et la méthode établis par sa Délégation à 
l’expertise collective, à la prospective et aux études (DEPE) pour la conduite des Expertises scientifiques collectives 
(ESCo). 

L’expertise scientifique en appui aux politiques publiques 

L’activité d’ESCo développée depuis 2002 à l’Inra se définit comme une activité d’analyse et d’assemblage de 
connaissances produites dans des champs très divers du savoir et pertinentes pour éclairer l’action publique. Elle 
vise à mettre en évidence les acquis scientifiques, les points d’incertitudes, les lacunes et les éventuelles questions 
faisant l’objet de controverses scientifiques. L’activité institutionnelle d’ESCo est bien formalisée à l’Inra (cf. infra) 
et dans l’ensemble des organismes de recherche qui la pratiquent, et fait l’objet d’une charte nationale signée en 
2011. 

La DEPE conduit et coordonne également des études, exercices qui prolongent la démarche d’ESCo en incluant 
un volet de traitement et d’assemblage de données existantes (analyses statistiques, calculs, simulations à l’aide 
de modèles existants, méta-analyses…), fondé sur une analyse des connaissances scientifiques publiées.  

Les opérations d’ESCo et d’étude sont conduites dans le respect d’une charte Inra de l’Expertise Scientifique 
Institutionnelle et dans les procédures de travail de la DEPE, qui énoncent des principes dont le respect garantit la 
robustesse des argumentaires produits :  compétence et pluralité des experts, impartialité (qui repose sur l’examen 
des déclarations d’intérêt des experts par le comité de déontologie de l’Inra), transparence concernant la 
méthodologie suivie et la traçabilité des actions et moyens mis en œuvre au cours de l’opération. Ces principes et 
méthodes sont formalisés dans un document synthétique3 

Définition et fonctionnement de l’expertise scientifique 

Le périmètre et les questions structurant l’exercice sont établis conjointement par l’Inra et les commanditaires en 
début d’exercice. Le groupe de travail d’une ESCo ou d’une étude s’articule autour de deux entités : un collectif 
pluridisciplinaire d’experts scientifiques présidé par des pilotes scientifiques, et une équipe projet. 

Les experts scientifiques sont des chercheurs et ingénieurs issus de divers organismes publics de recherche, 
identifiés par l’Inra sur la base de leurs publications (attestant de leurs compétences disciplinaires). Ils extraient de 
la littérature académique internationale les éléments pertinents pour l'action publique, les complètent par des 
traitements et des assemblages de données dans le cas des études, et rédigent collectivement un rapport 
scientifique. Si nécessaire, des experts techniques (également issus d’organismes publics de recherche) sont 
sollicités pour réaliser les opérations calculatoires incluses dans les études. Les pilotes scientifiques fixent les 
orientations scientifiques de l’étude, animent la production collective et pluridisciplinaire, vérifient la robustesse et 
la cohérence scientifique des résultats produits par les experts. 

L’équipe projet est responsable de la coordination générale du projet dans le respect des méthodes et procédures 
établies par la DEPE. Au sein de cette équipe, des chargés d’études recrutés spécialement pour le projet 
développent, sous la responsabilité des experts, des tâches spécifiques : méta-analyse sur une partie du corpus, 
modélisation, simulations. Les experts scientifiques sont responsables du contenu du rapport et de ses 
conclusions. 

Un Comité de suivi, animé par la DEPE, est mis en place dès le démarrage des travaux. Il assure l’interface entre 
le groupe de travail et les commanditaires et veille au bon déroulement des travaux. Il est composé des 
représentants des commanditaires, de l’Inra en tant qu’institut porteur et de ses éventuels partenaires. Le Comité 
de suivi n’a pas mission à valider le contenu des livrables de l’exercice, mais il est consulté au sujet de la pertinence 
des livrables vis-à-vis des questions qui ont motivé la commande. Le groupe de travail reste seul juge des suites à 
donner aux remarques et aux suggestions formulées. 

                                                           
3 https://www.inrae.fr/actualites/quels-principes-inrae-conduit-il-expertise-ou-etude-scientifique-collective 

https://www.inrae.fr/actualites/quels-principes-inrae-conduit-il-expertise-ou-etude-scientifique-collective
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Un Comité consultatif d’acteurs, animé par la DEPE, est également mis en place dans le but d’informer les parties 
prenantes des orientations et des conclusions de l’exercice, et de recueillir les préoccupations, intérêts et 
questionnements des acteurs au sujet de l’opération en cours. Il vise donc à réunir des représentants de tous les 
acteurs de la société susceptibles d'être concernés par les conclusions de l'exercice et d’en utiliser les résultats : 
instances des ministères intéressées par l’ESCo ou par l’étude sans en être commanditaires, agences françaises, 
associations environnementales ou de consommateurs, collectivités locales, organisations professionnelles, 
acteurs économiques des filières agro-alimentaires, groupements d’intérêt scientifique… 

Enfin, dans le cas des études, le travail additionnel nécessaire pour compléter l’analyse de la littérature scientifique 
peut amener à mobiliser des données non directement accessibles au groupe de travail (ex. : résultats 
d’expérimentations de terrain non publiés). De plus, l’analyse de telles données nécessite parfois de mobiliser des 
compétences hors organismes de recherche publique. Pour cela, un Comité technique est mis en place, regroupant 
des acteurs de terrain le plus souvent issus de structures de recherche-développement, qui vient en appui aux 
experts scientifiques pour discuter certains choix effectués au sein du collectif d’experts et interpréter certains 
résultats issus de données techniques et/ou de terrain. 

2.2. Caractérisation du collectif d’experts : champs disciplinaires 
couverts, collaborations scientifiques 

Identification et qualification des experts potentiels  

Au cours des mois de mars, avril et début mai 2017, un travail d’identification d’experts potentiels a été mené par 
les pilotes scientifiques, sur la base de leur connaissance du champ thématique de l’étude. Une première liste de 
41 experts potentiels a été établie (cf. Tableau 2-1). Parallèlement, une équation de recherche (cf. figure 2-1) a été 
construite, avec un double objectif : établir le corpus bibliographique préliminaire de l’étude d’une part (cf. chapitre 
3), identifier et qualifier des experts potentiels issus des pays francophones de la zone tempérée d’autre part, sur 
la base de leurs publications académiques. 

 

Figure 2-1. Equation de recherche principale de l’étude. 

Cette équation associe la dynamique du carbone (#1) et la dynamique de la matière organique (#4) et la croise avec la thématique du sol 
(#2) pour finalement obtenir le corpus des articles (15 732) traitant du stockage et de la dynamique du carbone dans le sol (#6). Dans ce 
corpus, pour les besoins de l’indentification et de la sélection des experts, on retient ceux de la zone francophone tempérée (#7), pour 
obtenir 2 520 articles. Source : Web of Science Core Collection (Indexes=SCI-EXPANDED, SSCI, A&HCI, CPCI-S, CPCI-SSH, BKCI-S, 
BKCI-SSH, ESCI, CCR-EXPANDED, IC Timespan=1956-2017) 
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La confrontation de la liste des auteurs des 2 520 publications avec celle des 41 experts pré-identifiés par les 
pilotes a permis de constituer la liste d’experts potentiels de référence, constituée de 47 noms (tableau 2-1). On a 
pu vérifier (cf. figure 2-2) que ces experts avaient publié un total de 1 056 articles concernant le carbone ou la 
matière organique du sol, confirmant ainsi la pertinence de la liste élaborée initialement. Parmi ces 47 chercheurs, 
certains ont peu ou pas de publications référencées dans le Web of Science du fait de leur thématique de recherche 
(économie, agronomie...) mais leurs compétences ont été jugées complémentaires au périmètre stricto sensu de 
l’étude. 

Tableau 2-1. Experts potentiels. En bleu : les 41 experts issus du travail de réflexion spontanée des pilotes.  
En vert : les experts ajoutés après confrontation à la liste des auteurs issus de la recherche bibliographique décrite à la figure 2-1 

Experts potentiels pour l'Etude 4p1000 * records % of 2 520 Commentaire 

*Bamière Laure (pilote) 1 0.040  

*Pellerin Sylvain (pilote) 4 0.159  

Angers D*  36 1.429  

Arrouays D* 25 0.992  

Augusto L* 12 0.476  

Balesdent J* 27 1.071  

Barre P* 12 0.476  

Basile Doelsch I* 8 0.317  

Bellassen V* 2 0.079  

Bernoux M* 36 1.429  

Carpentier A. 1 0.040  

Caurla S*   Economiste (forestier) 

Cecillon L* 7 0.278  

Chabbi A* 24 0.952  

Chakir R*   Economiste 

Chenu C* 42 1.667  

Chevallier T* 20 0.794  

Constantin J* 1 0.040  

De Cara S* 2 0.119  

De Noblet N* 1 0.040  

Delame N* 1 0.040  

Derrien D* 6 0.040  

Dignac MF* 15 0.079  

Duru M* 2 0.040  

Ferchaud F* 3 0.040  

Fontaine S* 15 0.040  

Guenet B* 13 0.079  

Houot S* 29 0.079  

Jayet PA* 1 0.040  

Jonard M* 4 0.040  

Justes E* 2 0.040  

Klumpp K* 14 0.040  

Lecocq F*   Economiste 

Lemercier B* 2 0.040  

Letort E*   Economiste 

Loustau D* 3 0.079  

Martin M* 4 0.159  

Mary B* 18 0.040  

Menasseri S* 5 0.040  

Mignolet C*   Agronomie -SAD 

Morvan T* 7 0.119  

Mosnier C*   Agronomie 

Rumpel C* 62 0.040  

Saint-Andre L* 2 0.040  

Therond O*   Agronomie 

Vaudour E* 2 0.198  

Viaud V* 10 0.040  

Viovy N* 3 0.119  

Walter C* 11 0.079  
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Nous avons alors élaboré une nouvelle requête englobant de façon très large la thématique du carbone et de la 
matière organique du sol et en identifiant dans cet ensemble les publications de nos 47 experts potentiels (Figure 
2-2). L’objectif était de pouvoir examiner plus en détail les publications de ces 47 experts, et être en mesure 
d’enrichir le vocabulaire pour la sélection de mots-clés qui ont été utilisés pour la constitution des corpus de travail 
fournis aux experts (voir la méthode d’élaboration du corpus biblio de l’étude en annexe du ch.3). 

 

Figure 2-2. Qualification des experts potentiels : les 47 experts identifiés  
ont publié 1 056 articles dans le domaine du carbone organique des sols. 

Sélection finale des experts 

La première liste de 47 experts (cf. tableau 2-1) a été affinée par les pilotes en respectant plusieurs critères : 
s’assurer de couvrir toutes les disciplines de l’étude, sélectionner des experts ayant des capacités de travailler 
dans ce type d’exercice collectif, par exemple parce qu’ils auraient une expérience préalable sur des travaux 
d’expertise, enfin tenir compte de considérations plus pratiques comme la disponibilité et l’indisponibilité des 
experts durant la période de l’étude. Tout ceci a amené à solliciter des experts (au nombre de 6) qui ne figuraient 
ni dans la liste initiale des 41 noms suggérés par les pilotes, ni dans la liste des 47 experts potentiels, obtenue 
après confrontation avec les noms issus de la recherche bibliographique. Une liste finale de 30 experts a finalement 
été établie (cf. Tableau 2-2) 

Tableau 2-2. Liste des 30 experts principaux, avec leur nombre de publications dans la thématique de l’étude :  
(soil* AND carbon) OR (soil* AND « organic matter* »).  

En rouge : les experts ajoutés pour équilibrer les compétences disciplinaires du groupe. 

Experts de l'étude  records % of 2520 

Anne-Isabelle Graux    
Bertrand Guenet  13 0.079 

Claire Chenu  42 1.667 

Claire Mosnier    
Delphine Meziere    

Denis Angers  36 1.429 

Elodie Letort    
Eric Ceschia    
Francois Gastal  5 0.198 

Isabelle Basile Doelsch  8 0.317 

Jean Roger-Estrade  5 0.198 

Jerome Balesdent  27 1.071 

Joel Daroussin    
Julie Constantin  1 0.040 

Katja Klumpp  14 0.040 

suite   

Laure Bamière 1 0.040 

Laurent Augusto  12 0.476 

Laurent Saint-Andre  2 0.040 

Lauric Cecillon  7 0.278 

Manuel Martin  4 0.159 

Nathalie Delame  1 0.040 

Olivier Therond    
Philippe Delacote    
Remi Cardinael  4 0.159 

Sabine Houot  29 0.079 

Safya Menasseri  5 0.040 

Sylvain Pellerin 4 0.159 

Thierry Morvan  7 0.119 

Valentin Bellassen  2 0.079 

Valerie Viaud  10 0.040 
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Eléments d’analyse de la production scientifique des experts retenus 

Cette analyse a été faite sur la base du corpus de toutes les publications scientifiques des 30 experts de l’étude 
référencées dans le Web of Science, que ces publications relèvent du champ thématique de l’étude stricto sensu 
ou non. Ce corpus de 1 292 références (1986-2018) a été analysé (outils d’analyse des données : logiciel 
bibliographique Endnote – plateforme d’analyse textuelle Cortext https://www.cortext.net/projects/cortext-manager/ 

Caractérisation des liens de publication entre experts 

Les experts de l’étude ont relativement peu publié les uns avec les autres : sur un total de 1 292 publications, on 

ne dénombre que 40 co-publications, intégrant au maximum 5 experts de l’étude (cf. tableau 2-3). Cela confirme a 

posteriori que le choix des experts a respecté un principe de diversité. L’analyse qualitative de ces liens de 

publications révèle néanmoins des pôles d’intérêts assez bien définis (figure 2-3), confirmés par les Wos categories 

(figure 2-3, tableaux 2-4 et 2-5) : 

- un pôle s’organisant autour d’experts spécialistes des questions de sciences du sol plus fondamentales 
(Chenu, Basile-Doelsch, Balesdent et Guenet) auquel se rattache de façon plus ou moins étroite des 
spécialistes des milieux les moins anthropisés (Cecillon et Saint-André pour les forêts ; Klumpp et de façon 
moins étroite Graux et Gastal pour les prairies) ou des questions de sciences du sol pour des milieux sous 
contrainte anthropique (Houot). La position de Ceschia est plus difficile à interpréter. 

- un pôle articulé autour d’agronomes des champs cultivés et des pratiques agricoles en général (Pellerin, 
Constantin, Therond et Roger-Estrade) auquel se rattache un expert des pratiques forestières assez 
intensives (Augusto). 

- un pôle intermédiaire faisant le pont entre les deux précédents où les experts s’intéressent à la fois à des 
considérations fondamentales des sols, dont des approches spatialisées (Martin et Viaud) et des 
considérations plus proches des pratiques, comme la question du mode d’occupation des sols (Angers). Le 
rattachement de deux experts à ce pôle (Menasseri, Morvan) est plus difficile à interpréter. 

- à partir de cette structuration reposant sur les experts du domaine bio-technique, il est intéressant de voir 
comment se positionnent les économistes : Bellassen proche des experts de sciences du sol, sans doute 
du fait de son intérêt pour les questions de carbone et d’usages des sols ; Delame et Bamière avec les 
agronomes, du fait de leur intérêt pour les pratiques agricoles. 

Cinq experts (soit 1/6 du collectif, Daroussin, Delacote, Letort, Mézière et Mosnier, cf. Tableau 2-4) n’ont aucune 

co-publication avec au moins un des autres experts, pour des raisons hypothétiques diverses : soit parce qu’ils 

travaillent sur une thématique qui est assez peu mobilisée dans les études concernant la séquestration de carbone 

dans le sol (cas de l’érosion, Joël Darroussin), soit parce qu’ils sont plus tournés vers la communauté des 

chercheurs de leurs disciplines (économistes, Claire Mosnier et Elodie Letort), soit parce qu’ils ont abordé la 

thématique carbone du sol de façon plus récente (Philippe Delacote et Delphine Mézière). Ils n’apparaissent donc 

pas sur la figure 2.3 car ils n’ont aucune co-publication avec un expert du collectif. 

 

Tableau 2-3. Répartition du nombre de co-publications entre les 30 experts de l’étude.  
Parmi les 1 292 références, 40 ont au moins deux co-auteurs du collectif des 30 experts (soit 3% du corpus). 

Nombre de publications 
des 30 experts de l’étude 

Nombre de références en co-publications 

2 co-auteurs 3 co-auteurs 4 co-auteurs 5 co-auteurs Total co-publications 

1 292 30 6 2 2 40 

 

https://www.cortext.net/projects/cortext-manager/


Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  25 

 

Figure 2-3. Co-publications entre experts et Wos categories  

(Les Wos categories correspondent aux thématiques (maximum 7) dans lesquelles chaque journal est classé) 

 

Tableau 2-4. Deux principales Wos categories des 5 experts qui n’ont aucune co-publication dans le corpus des 30 experts.  

Le nombre indiqué entre parenthèses correspond au nombre d’occurrences de la Wos categories, pour chacun des 5 experts 

Joël Daroussin  Soil Science (6) Geography, Physical; Geosciences, Multidisciplinary (5) 

Philippe Delacote  
Economics; Energy & Fuels; Environmental 
Sciences; Environmental Studies (5) 

Ecology; Economics; Environmental Sciences; 
Environmental Studies (4) 

Elodie Letort  Agricultural Economics & Policy; Economics (2) 

Agriculture, Dairy & Animal Science; Veterinary 
Sciences (1) 
Ecology; Economics; Environmental Sciences; 
Environmental Studies (1) 
Economics; Environmental Studies (1) 

Delphine Mézière Agronomy (3) Agriculture, Multidisciplinary (2) 

Claire Mosnier Agriculture, Dairy & Animal Science (3) Agriculture, Multidisciplinary (3) 
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Tableau 2-5. Deux principales Wos categories du corpus de publications de 25 experts co-publiants.  

Le nombre indiqué entre parenthèses correspond au nombre d’occurrences de la Wos categories, pour chacun des 25 experts 

Expert Première Wos categorie Seconde Wos categorie 

Anne-Isabelle Graux Agriculture, Dairy & Animal Science (4) Agronomy; Forestry; Meteorology & Atmospheric Sciences (2) 

Bertrand Guenet  Soil Science (12) Geosciences, Multidisciplinary (9) 

Claire Chenu  Soil Science (67) 
Ecology; Geosciences, Multidisciplinary (6) 
Microbiology (6) 
Multidisciplinary Sciences (6) 

Denis Angers  Soil Science (146) Environmental Sciences (14) 

Eric Ceschia 
Agriculture, Multidisciplinary; Ecology; 
Environmental Sciences (12) 

Ecology; Geosciences, Multidisciplinary (6) 

Francois Gastal  Agronomy (20) Plant Sciences (17) 

Isabelle Basile Doelsch  Geochemistry & Geophysics (11) Soil Science (6) 

Jean Roger-Estrade  Soil Science (29) Agronomy; Green & Sustainable Science & Technology (8) 

Jerome Balesdent  Soil Science (34) Geochemistry & Geophysics (9) 

Julie Constantin  Agronomy (7) 
Computer Science, Interdisciplinary Applications; Engineering, 

Environmental; Environmental Sciences (3) 
Agronomy; Plant Sciences; Soil Science (3) 

Katja Klumpp 
Biodiversity Conservation; Ecology; 
Environmental Sciences (8) 

Ecology; Geosciences, Multidisciplinary (4) 

Laure Bamière 
Ecology; Economics; Environmental Sciences; 
Environmental Studies (2) 

 

Laurent Augusto  Forestry (18) Soil Science (6) 

Laurent Saint-Andre  Forestry (38) Plant Sciences (7) 

Lauric Cecillon  Soil Science (11) Agronomy; Plant Sciences; Soil Science (3) 

Manuel Martin Soil Science (20) Remote Sensing; Soil Science (5) 

Nathalie Delame  Environmental Sciences (1)  

Olivier Therond  
Agronomy; Green & Sustainable Science & 
Technology (6) 

Agriculture, Multidisciplinary (5) 

Remi Cardinael Agronomy; Plant Sciences; Soil Science (2) Soil Science (2) 

Sabine Houot  Soil Science (26) Environmental Sciences (20) 

Safya Menasseri  Soil Science (11) Agronomy; Plant Sciences; Soil Science (2) 

Sylvain Pellerin Agronomy; Plant Sciences; Soil Science (19) Agronomy (12) 

Thierry Morvan  Soil Science (8) Agronomy (3) 

Valentin Bellassen  Economics; Environmental Studies (6) Ecology (3) 

Valerie Viaud  Soil Science (9) 

Agriculture, Multidisciplinary; Ecology; Environmental 
Sciences (2) 

Ecology (2) 
Environmental Sciences (2) 

 

Analyse quantitative des 1 292 références bibliographiques du corpus des 30 experts  
(Source : Wos 1986-2018) 

Le corpus provient à plus de 90% de journaux scientifiques (figure 2-4, tableau 2-6) et est constitué à plus de 80% 
de « journal article » dont 60 reviews (figure 2-5, tableau 2-6). La répartition temporelle suit une dynamique 
d’augmentation assez classique (figure 2-6). 
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Figure 2-4. Supports de publication du corpus bibliographique des 30 experts 

 

Figure 2-5. Types de publications du corpus bibliographique des 30 experts 

 

Tableau 2-6. Répartition des types de publications par support (J, B ou S) 

Type de publication Journal (J) Ouvrage (B) Ouvrage en série (S) 

Article 1 032   

Review 60 1 1 

Proceedings paper 52 46 22 

Editorial material 13 1  

Chapter  18 6 

Correction 12   

Letter 8   

Meeting abstract 13   

Note 7   

TOTAL 1 197 66 29 
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Figure 2-6. Répartition des éléments du corpus par date de publication  

 

Revues et champs disciplinaires couverts 

L’analyse des supports de publications (tableau 2-7) et de leur répartition par Wos catégories (tableau 2-8) montre 
la forte prédominance des supports traitant de sciences du sol suivis par ceux traitant des systèmes et pratiques 
agricoles, en cohérence avec le champ de l’étude. Pour les experts n’ayant pas de liens de publication avec les 
autres, on retrouve essentiellement des WoS catégories du domaine des sciences économiques (tableau 2-8).  

 

Tableau 2-7. Supports de publications avec au moins 10 occurrences dans le corpus  
(pour un total de 311 supports différents) 

 

Titre du journal 
Nombre de 
références 

Soil Biology & Biochemistry 68 

Canadian Journal of Soil Science 55 

Geoderma 51 

Plant and Soil 49 

Soil Science Society of America Journal 48 

Agriculture Ecosystems & Environment 45 

European Journal of Soil Science 43 

Soil & Tillage Research 34 

Forest Ecology and Management 27 

Global Change Biology 26 

Biogeosciences 25 

European Journal of Agronomy 23 

Agronomy for Sustainable Development 22 

Fourrages 21 

suite 
 
 

Annals of Forest Science 20 

Journal of Environmental Quality 18 

Biogeochemistry 15 

Organic Geochemistry 15 

Biology and Fertility of Soils 14 

Nutrient Cycling in Agroecosystems 14 

Soil Use and Management 14 

Agricultural and Forest Meteorology 13 

Agronomie 13 

Annals of Botany 12 

Geoscientific Model Development 12 

Ecological Economics 10 

Ecological Modelling 10 

Science of the Total Environment 10 
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Tableau 2-8. Répartition des supports de publications par Wos categories : (a) ayant au moins 10 occurrences  
dans le corpus total de 1 292 références, (b) pour les experts sans liens de co-publication avec les autres 

 

 

 

Wos category 
Nbre  

de réfs 

Soil Science 368 

Forestry 66 

Agronomy 61 

Environmental Sciences 57 

Agronomy; Plant Sciences; Soil Science 51 

Agriculture, Multidisciplinary; Ecology; Environmental 
Sciences 

45 

Plant Sciences 33 

Geochemistry & Geophysics 30 

Biodiversity Conservation; Ecology; Environmental 
Sciences 

26 

Ecology 26 

Multidisciplinary Sciences 26 

Ecology; Geosciences, Multidisciplinary 25 

Agriculture, Dairy & Animal Science 23 

Agriculture, Multidisciplinary 22 

Agronomy; Green & Sustainable Science & 
Technology 

22 

Geosciences, Multidisciplinary 22 

Engineering, Environmental; Environmental Sciences 17 

Environmental Sciences; Geosciences, 
Multidisciplinary 

17 

Agronomy; Plant Sciences 15 

Agronomy; Forestry; Meteorology & Atmospheric 
Sciences 

13 

Ecology; Economics; Environmental Sciences; 
Environmental Studies 

10 

Economics; Environmental Studies 10 

Environmental Sciences; Geosciences, 
Multidisciplinary; Meteorology & Atmospheric 
Sciences 

10 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Wos category 
Nbre  

de réfs 

Economics; Forestry 7 

Ecology; Economics; Environmental Sciences; 
Environmental Studies 

6 

Soil Science 6 

Agriculture, Multidisciplinary 5 

Economics; Energy & Fuels; Environmental 
Sciences; Environmental Studies 

5 

Geography, Physical; Geosciences, 
Multidisciplinary 

5 

Economics; Environmental Studies 4 

Geosciences, Multidisciplinary; Soil Science; Water 
Resources 

4 

Agriculture, Dairy & Animal Science 3 

Agronomy 3 

Agricultural Economics & Policy 2 

Agricultural Economics & Policy; Economics 2 

Agriculture, Dairy & Animal Science; Veterinary 
Sciences 

2 

Agronomy; Computer Science, Interdisciplinary 
Applications; Geography 

2 

Environmental Sciences 2 

Agricultural Economics & Policy; Economics; 
Environmental Sciences; Environmental Studies; 
Statistics & Probability 

1 

Agricultural Economics & Policy; Geosciences, 
Multidisciplinary; Soil Science 

1 

Agriculture, Multidisciplinary; Ecology; 
Environmental Sciences 

1 

Agronomy; Geography; Geology; Soil Science 1 

Agronomy; Plant Sciences 1 

Biodiversity Conservation; Environmental Sciences 1 

Ecology 1 

Economics 1 

Engineering, Civil; Geosciences, Multidisciplinary; 
Water Resources 

1 

Environmental Sciences; Geosciences, 
Multidisciplinary 

1 

Forestry 1 

Geography, Physical; Remote Sensing; Soil 
Science 

1 

Geosciences, Multidisciplinary 1 

Geosciences, Multidisciplinary; Remote Sensing 1 

Remote Sensing; Soil Science 1 

 
 

  

a. Répartition des supports de publications par Wos categories 

(ayant au moins 10 occurrences dans le corpus total  

de 1292 références) 

b. Répartition des supports de publications par Wos categories 

du corpus de 73 références des 5 experts n’ayant  

aucune co-publication 
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2.3. Caractérisation des liens d’intérêt dans le collectif d’experts 

La description des liens d’intérêt dans le collectif d’experts a été établie sur la base d’une déclaration faite 
obligatoirement par chaque expert au début de l’étude et qui est examinée par une commission constituée autour 
de la déléguée à la déontologie de l’INRA 

Institutions de rattachement des experts de l’étude 

Trente experts ont été sollicités pour cette étude (cf. liste tableau 2-2), en incluant les deux pilotes. Les deux tiers 
de ces experts (20 experts) sont des chercheurs ou ingénieurs de recherche de l’INRA (figure 2-7). C’est en 
particulier le cas des deux pilotes de l’étude Sylvain Pellerin (INRA EA) pour la partie agronomique et Laure 
Bamière (INRA SAE2) pour la partie économique. Les 10 experts non-INRA sont rattachés à l’enseignement 
supérieur agronomique (3), aux Universités (2), à d’autres EPST (2) et au Cirad (2). Un expert est issu de la 
recherche publique canadienne. 

 

Figure 2-7. Institutions de rattachement des experts de l’étude 

 

Un engagement conséquent dans des activités d’expertise 

Dans les 5 années précédant le début de l’étude, plus de la moitié des 30 experts (17) ont participé à des travaux 
d’expertise, pour un total de 40 projets, qui correspondent dans leur quasi-totalité à des activités de type expertise 
collective ou « étude » au sens DEPE du terme. Cinq de ces travaux sont néanmoins à la frontière entre l’expertise 
et la recherche finalisée. Les commanditaires de ces travaux (figure 2-8) sont essentiellement l’ADEME, le MAA et 
le MTES.  

 

Figure 2-8. Commanditaires des expertises et études auxquelles ont participé les experts 
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Peu d’activités de consulting 

Sur les 5 dernières années, six experts ont déclaré avoir effectué chacun une activité de consulting (figure 2-9), 
trois d’entre elles étant déjà closes au début de l’étude. Deux de ces six activités ont donné lieu à une rémunération, 
les autres étant menées à titre gratuit. La distribution des entités commanditaires ne présente pas de déséquilibre 
notable.  

 

Figure 2-9. Activités de consulting déclarées par les experts de l’étude (IAA : industries Agro-alimentaires) 

Faible participation à des colloques ou publications à financement externe  

Quatre experts ont déclaré avoir participé à des colloques ou publications à financement externe, pour un total de 
huit participations (figure 2-10). Elles sont réparties de façon équilibrée : la moitié ont été financées sur des fonds 
publics ou parapublics (UE, instituts techniques, PNR), l’autre moitié étant à l’initiative d’entreprises privées ou 
d’interprofessions. Aucune rémunération directe n’a été perçue par les experts. 

 

Figure 2-10. Participations à des colloques ou publications à financement externe  
déclarées par les experts de l’étude 

 

Conclusion 

Au vu des déclarations des experts, aucun lien d’intérêt pouvant compromettre l’indépendance des experts n’a été 
identifié. D’un point de vue collectif, la répartition des liens d’intérêt des experts ne présente pas de déséquilibre 
susceptible d’affecter l’impartialité du groupe. 
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Introduction 

Ce chapitre constitue le volet bibliographique de l’étude. Il présente un état des connaissances scientifiques sur 
les différents domaines d’étude du carbone du sol. 

Les quatre premières sections de ce chapitre font le point des connaissances les plus fondamentales sur le carbone 
organique des sols, incluant un rappel des principales notions et définitions (3.1), l’état des connaissances sur les 
processus relatifs à la dynamique du carbone du sol (3.2), l’état de l’art en matière de modélisation (3.3), le rôle de 
la matière organique du sol dans les agrosystèmes (3.4). 

La section 3.5 décrit l’état actuel des stocks en France, l’effet des modes d’occupation et des changements 
d’occupation des sols, et les tendances d’évolution sous l’effet des pratiques actuelles. 

Les sections 3.6 à 3.9 présentent l’état des connaissances sur l’effet des pratiques susceptibles d’accroitre le 
stockage de C dans les sols : en gestion sylvicole (3.6), en systèmes prairiaux (3.7), en systèmes de grande 
cultures (3.8), en agroforesterie (3.9). 

La section 3.10 dresse une synthèse des liens entre les effets des différentes pratiques et les processus relatifs à 
la dynamique du carbone du sol, abordés dans la section 3.2. La section 3.11 examine la combinaison des 
pratiques « stockantes » à l’échelle du système de culture et de l’exploitation agricole. 

Enfin, les dimensions socioéconomiques du stockage de carbone dans les sols sont abordées dans les sections 
3.12 et 3.13, qui abordent respectivement les méthodes de calcul des coûts des pratiques, et les freins, leviers et 
politiques incitatives pour favoriser leur adoption. 

La section 3.14 fait la synthèse de l’ensemble des sections 3.1 à 3.13 et récapitule les informations issues de la 
bibliographie qui ont déterminé les choix méthodologiques essentiels pour l’évaluation du potentiel technico-
économique de stockage additionnel de carbone dans les sols métropolitains, qui fait l’objet du chapitre 4.  

En fin de chapitre (Focus 3-1 et 3-2) figurent deux contributions plus ponctuelles car ne faisant pas partie du 
périmètre de l’étude : l'une consacrée aux possibilités d’accroissement des stocks de carbone par le levier 
génétique, en complément des leviers agronomiques explorés dans ce rapport ; l'autre dédiée aux sols des Antilles 
afin d’apporter un éclairage sur les sols des territoires ultra-marins. 

La méthodologie d’élaboration du corpus bibliographique mobilisé pour cette étude est présentée en Annexe 3-1. 
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3.1. Stockage de carbone dans les sols : définitions, concepts 
mobilisés et conventions 

Auteurs : Jérôme Balesdent, Isabelle Basile-Doelsch, Claire Chenu, Denis Angers, Joël Daroussin 

Principaux enseignements de cette section :  

• L'augmentation de stock de carbone des sols, ou stockage, est une donnée factuelle précise, mais qui 
nécessite des définitions partagées pour éviter toute confusion. 

• Evaluer le stockage additionnel de C lié à une pratique nécessite la comparaison avec une pratique de 
référence. La valeur du stockage additionnel dépend fortement de la pratique de référence choisie. 

• Il est indispensable de préciser la durée sur laquelle le stockage ou le stockage additionnel de C sont 
quantifiés. 

• La présente étude bibliographique veille à respecter des règles de présentation des résultats chiffrés 
afin d'éviter des interprétations erronées ou ambiguës. 

Introduction 

Le sol est un milieu où sont présents de nombreux êtres vivants, (animaux, plantes, micro-organismes). La matière 
qui constitue ces êtres vivants est principalement composée de carbone. Ce carbone provient directement ou 
indirectement de la photosynthèse, c’est-à-dire du prélèvement du carbone présent dans l’atmosphère sous forme 
de dioxyde de carbone et de son incorporation (séquestration) dans la matière vivante des végétaux, puis des 
animaux qui s’en nourrissent. Le carbone organique du sol comprend ainsi le carbone des êtres vivants qui s’y 
trouvent et de leurs résidus morts qui s’y décomposent. Si l’on considère le sol comme un réservoir de carbone 
organique, on va pouvoir appliquer à ce carbone tous les concepts liés à la notion de flux : stock de carbone, bilan 
des entrées et sorties de carbone du réservoir sol, qui détermine la dynamique de ce stock dans le temps, c’est-à-
dire un stockage ou un déstockage, un temps de résidence, un stock à l’équilibre, etc. Le sol étant un réservoir 
assez complexe, et le carbone organique qu’il contient présentant une infinité de formes, la compréhension des 
phénomènes de stockage de carbone dans le sol nécessite d’expliciter un ensemble de définitions et de 
mécanismes sous-jacents, et de s’accorder sur un certain nombre de conventions.  

La première section de ce chapitre précise les notions de stock et de stockage appliquées au carbone organique 
du sol. Cette première section peut faire appel à des notions qui sont définies et regroupées dans la deuxième 
section, pour plus de cohérence et de lisibilité. Enfin la troisième section donne les recommandations de 
conventions à utiliser pour présenter les résultats de l’étude. 

3.1.1. Stockage de carbone lié à un changement de pratique : de quoi parle-t-on ? 

La prévision du stockage*1 de carbone organique associé à une pratique présente plusieurs difficultés et des 
risques d'ambiguïtés liés à la comptabilisation du carbone du sol. Les biais possibles sont décrits et discutés de 
façon récurrente dans la littérature (par exemple Powlson et al., 2011), et prêtent cependant encore à polémique 
(par exemple White et al., 2018; Minasny et al., 2018). Certains biais relèvent de l'observation, d'autres du mode 
de projection de l'observation pour la prévision. 

Concernant la comparaison des stocks de carbone observés 

Une source triviale de confusion vient de la différence entre un stockage réel, du fait d’une augmentation de la 
quantité de carbone présente dans le sol, et un changement de stock dans une couche donnée (par exemple  
0-30 cm) du fait de modifications de densité apparente (compaction ou décompaction) ou de déplacement vertical 

                                                           
1 Les termes accompagnés d’un astérisque sont définis dans la section 1.2 
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du carbone (Balesdent et al., 2000) (Figure 3.1-1). Ce biais a historiquement entaché l'estimation du potentiel de 
stockage lié à la réduction du travail du sol, ou aux changements d'utilisation des terres, par surestimation ou sous-
estimation (Powlson et al., 2014). Passer un rouleau compresseur sur le sol augmentera très significativement le 
stock de carbone des 30 premiers cm, mais ne stockera pas de carbone.  

 

Figure 3.1-1. Effet de variations de densité apparente du sol sur la valeur des stocks de carbone.  
Stocks de carbone de sols limoneux français sous trois pratiques de gestion, présentés (a) en fonction de la profondeur  

et (b) en fonction de la masse de terre cumulée vers le bas (extrait de Balesdent et al., 2000).  

Par ailleurs, une partie des horizons* organiques de surface est souvent exclue des bilans, alors qu'elle devrait 
être inclue. Les horizons OF des mulchs, OF ou OH des litières (Baize et Girard, 2009) ont couramment des âges 
de plusieurs dizaines d'années (Guillet et al., 2010) et peuvent représenter une part importante des stocks de 
carbone. Les horizons H des tourbes ou de prairies de zones humides, également, sont souvent mal pris en 
compte. 

Concernant l’évaluation du stockage de carbone lié à une pratique 

Une première catégorie d'ambigüité est liée aux niveaux de référence retenus (Figure 3.1-2). Les stocks actuels 
de carbone ne sont pas à l'équilibre, et ne le seront pas dans le futur. Une conséquence est que le stockage dans 
le temps consécutif à l'adoption d'une pratique et le stockage additionnel* dû à cette pratique sont deux données 
différentes. Ainsi, pour une situation où le stock de carbone du sol est en diminution sous l’effet des pratiques 
passées et actuelles, il est possible que le stockage additionnel consécutif à l’adoption d’une nouvelle pratique ne 
parvienne pas à compenser complètement la diminution tendancielle du stock de carbone du sol : dans ce cas, le 
stockage additionnel est positif, mais le stockage dans le temps reste négatif. Le sol continue de déstocker du 
carbone, quoique à un rythme plus lent. Pour un objectif de modération du réchauffement climatique, le stockage 
additionnel associé à une pratique est la donnée la plus pertinente, même si le système ne stocke pas de carbone, 
car le réchauffement serait supérieur sans cette pratique. 

Une seconde catégorie est liée à la représentation des cinétiques de stockage (Figure 3.1-2), notamment au risque 
d'extrapolation du stockage par une relation linéaire. Le stockage moyen annuel observé (∆Stock/∆t) n'est valide 
que pour le domaine de durée de l'observation et ne doit pas être appliqué à des durées plus longues, car le 
stockage maximal possible est limité (représenté à droite de la Figure 3.1-2). 

Le stockage additionnel dû à l'adoption d'une pratique dépend du milieu (notamment climat local, teneur en argile 
et caractéristiques du sol) et d'autres co-variables qu'il convient de prendre en compte dans les projections. 

On notera enfin, — c'est récurrent en science — (i) que les études ne montrant pas de différence significative sont 
plus difficilement publiées que celles qui en montrent une, (ii) qu'il existe des études non objectives n'exposant que 
des vérités partielles, ce qui complique la méta-analyse (Philibert et al., 2012). 
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Figure 3.1-2. Représentation schématique des cinétiques de stockage associées à l'adoption de pratiques  
en un lieu donné : les principales sources d'ambiguïté.  

1) Concernant l'observation (partie gauche de la figure), la plupart des études comparent les stocks de deux pratiques après n années de 
différenciation à partir d'une situation commune (études synchrones) et mesurent donc un stockage additionnel (différentiel); très peu 
d'études ont mesuré le stock au temps initial t0 (études diachrones) et donc le stockage réel; d'ailleurs le changement de stock entre t0 et t0 
+ n est autant dépendant de l'histoire antérieure à t0 que de la pratique. 2) L'évolution future des stocks (partie droite de la figure) dépendra 
en plus de facteurs incertains, par exemple du réchauffement climatique, des dépôts azotés, de la pression partielle de CO2. Ce stockage 
ne peut donc être chiffré que dans le cadre d'un scénario de changement climatique, et d'un modèle de réponse, voire d'adaptation, du 
système à ce changement. 3) Le stockage additionnel futur, lui, est moins sensible aux scénarios climatiques et peut être prévu par projection 
de l'observation (en rouge). 4) Cependant l'extrapolation linéaire du stockage moyen annuel observé (en rouge plein) n'est valide que pour 
le domaine de durée de l'observation et ne doit pas être appliqué à des durées longues, car le stockage maximal possible est limité 
(représenté hors graphique à droite). 

3.1.2. Définitions et concepts mobilisés dans l’étude du stockage de carbone 
dans les sols 

Termes relatifs aux quantités et états 

Carbone organique, matières organiques  
Le carbone organique, par définition constituant de molécules où il est lié à l'hydrogène, provient en grande majorité 
de la matière vivante. Il est l'élément principal des matières organiques. On utilise donc souvent indifféremment les 
termes "carbone organique" et "matières organiques". Les laboratoires d'analyse expriment arbitrairement la teneur 
en matières organiques d'un sol en multipliant sa teneur en carbone organique (NF/ISO10694) par le coefficient 
historique 1,724. Baize (2016) rappelle l'historique de ce coefficient. Alors que la mesure de la teneur en carbone 
organique est juste, celle des matières organiques est très approximative: les matières organiques des sols 
contiennent en moyenne 50% de carbone. C'est un chiffre variable : aux extrêmes, la cellulose en contient 45% et 
des lipides comme les cires végétales, 85%.  

Rapport C/N des matières organiques 
Si la matière organique est principalement constituée de carbone (C), elle comporte également d’autres éléments 
chimiques, dont l’azote (N). Le rapport entre les masses de C et de N contenues dans un type de matière organique 
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est une caractéristique importante, qui détermine notamment sa dynamique dans le sol. Ce rapport dépend de la 
proportion de C et de N dans les molécules qui constituent les matières organiques. Il est très variable : de l’ordre 
de 100 pour de la paille de céréales, 15 à 30 pour un fumier de bovins, 8 à 10 pour les matières organiques 
décomposées par les microorganismes et stabilisées dans le sol. 

Carbone inorganique 
Le carbone inorganique est présent dans les sols essentiellement sous forme de carbonate de calcium (Calcite, 
CaCO3), constituant principal du calcaire, parfois de carbonate de magnésium et de calcium (Dolomite, 
CaMg(CO3)2). Naturellement, il est hérité le plus souvent des roches sédimentaires calcaires ou des coquilles des 
mollusques comme les escargots. Le carbonate de calcium n'est pas stable dans les sols en dessous de pH 8,3 et 
tend à se dissoudre et à se décomposer en ions Ca2+, HCO3

- et en CO2. On l'utilise comme amendement dans le 
chaulage, pour augmenter le pH des sols ou apporter du calcium. Le chaulage, la dissolution ou la précipitation de 
carbonates peuvent affecter indirectement la dynamique des matières organiques. Ils peuvent localement stocker 
ou déstocker du carbone (Wohlfahrt et al., 2008), mais participent assez peu au bilan de CO2 global, car à cette 
échelle le bilan entre CaCO3 et CO2 est d'abord régulé par la libération d'ions calcium à partir de l'altération des 
roches silicatées (Monger et al., 2015). 

Teneur en carbone du sol (ou concentration en carbone) 
La teneur ou concentration en carbone du sol correspond à la proportion massique de l'élément carbone dans le 
sol sec. On l'exprime en g/kg dans le système international (g C/kg sol), mais parfois aussi en % (g C/100 g sol). 
Sauf indication contraire, la masse de référence du sol est la masse sèche à 105°C de la terre fine, excluant donc 
les débris végétaux et les éléments grossiers (graviers et cailloux) de taille supérieure à 2 mm. 

Stock de carbone 
Le stock de carbone est la quantité totale de carbone contenue dans une couche de sol donnée, par unité de 
surface. On l'exprime en kg/m2 (kg C/ m2) ou en t/ha (t C/ha). On le calcule généralement en multipliant la 
concentration massique par la masse de terre fine contenue dans la couche. Cette dernière est le produit de 
l'épaisseur de la couche, de la proportion massique de terre fine [terre fine / (terre fine + éléments grossiers)] et de 
la densité apparente du sol. De nombreux inventaires des stocks de C font référence à la couche 0-30 cm, ou 0-
100 cm (Hiederer et Köchy, 2011). 

Densité apparente du sol (ou masse volumique sèche) 
La densité apparente est la masse de sol sec à 105°C contenue dans un volume donné. Cette donnée est 
nécessaire pour convertir une teneur en carbone (g C/kg sol) en stock (kg C/ m2 ou t C/ha). On l’exprime en g/cm3, 
t/m3 ou Mg/m3, qui sont synonymes. 

Biomasse 
C'est la masse des organismes vivants. Elle est exprimée par unité de surface, soit en masse humide, soit en 
masse sèche, soit en carbone (t C/ha). On fait référence fréquemment à la biomasse végétale aérienne, à la 
biomasse végétale souterraine et à la biomasse microbienne du sol. 

Horizon O, litières, mulch 
Les horizons O (Référentiel Pédologique, Baize et Girard, 2009) sont les couches de matières organiques placées 
au-dessus de la surface minérale des sols. Ils sont parfois définis comme ayant une teneur en carbone supérieure 
à 200 g/kg. C'est une partie non négligeable du carbone organique des sols forestiers (Horizons OF de 
"fermentation" et OH "humiques" des litières forestières), de sols de prairies ("mat racinaire") ou des sols agricoles 
conduits en semis direct (la couche est parfois dénommée "mulch") et des tourbes (horizon H "histique"). 

Termes relatifs à la cinétique et à la dynamique du carbone dans le sol 

Stockage de carbone 
Le stockage est l'augmentation du stock de carbone dans le temps. Le déstockage (ou stockage négatif) est une 
diminution. 

Stockage additionnel lié à une pratique 
Le stockage additionnel lié à la pratique agricole B est la différence entre le stock de carbone dans un sol sous la 
pratique B et celui de ce même sol sous une pratique de référence à partir d'un état initial commun. Le stockage 
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additionnel est défini pour deux pratiques, un site donné, et dépend du temps écoulé depuis la différenciation des 
pratiques. 

Stock à l’équilibre, régime stationnaire 
Le stock de carbone du sol est dit à l'équilibre quand le flux entrant (par les apports de carbone) est égal au flux 
sortant (par minéralisation*, perte sous forme dissoute ou érosion). Le carbone du sol est dit en régime stationnaire 
si le stock est à l'équilibre et si en plus le flux d'apport est invariant dans le temps.  

Stockage maximal 
Un changement de régime d'apport ou de sorties, s'il est pérennisé, va faire évoluer le stock de carbone jusqu'à 
un équilibre au bout d'un temps théoriquement infini. On définit le stockage maximal associé au changement 
comme la différence entre le futur stock à l'équilibre et le stock initial. Il est donc défini pour un sol donné, sous un 
climat donné, et un changement de gestion donné. 

Compartiments cinétiques, carbone stable 
Les atomes de carbone du sol ont des temps de turnover* hétérogènes, de quelques heures à plusieurs millénaires. 
La plupart des modélisations distinguent des compartiments : sous-ensembles discrets, interagissant entre eux, 
chacun étant homogène et défini par un temps de turnover caractéristique. Il est recommandé de réserver le terme 
"carbone stable" au compartiment de carbone dont le renouvellement est très faible voire nul à l'échelle du siècle 
(temps de turnover supérieur à plusieurs siècles); il est dénommé aussi "inert" ou "passive" dans certains modèles. 

Facteur de conversion d'apports organiques en matières organiques du sol 
Lorsque les apports de carbone pendant une période donnée sont quantifiés, on peut comparer le stock de carbone 
du sol final avec apport et sans apport. Certains auteurs calculent le rapport de ce stockage additionnel dans le sol 
à l'apport de carbone cumulé pendant la période. Ce rapport est une fonction du temps (qui part de 100% au temps 
zéro et tend vers 0% après un temps infini). Il n'a pas de sens s'il n'est pas accompagné d'une durée; il dépend à 
la fois du produit apporté et des conditions de milieu. De plus, le facteur de conversion est ambigu car peut 
comprendre la contribution directe du carbone issu l'apport et une contribution indirecte au stockage additionnel, 
par exemple dû à stimulation de la production primaire ou de la production de racines. 

Saturation, déficit de saturation 
Le terme saturation a été introduit par Hassink (1997) et repris depuis (Stewart et al., 2007). Le concept, 
controversé, indique que l'augmentation de concentration en carbone du sol ne sera pas proportionnelle à 
l'augmentation des apports organiques, mais sera également dépendante de la différence entre la concentration 
présente et une concentration de référence (malencontreusement définie comme la limite de saturation). Cette 
concentration limite correspondrait à la quantité maximale de carbone associée à la fraction minérale fine du sol 
(argiles et limons fins) et ainsi protégée de la biodégradation par adsorption et piégeage. La différence entre 
concentration présente et concentration limite de saturation est dite "déficit de saturation". La concentration limite 
correspond à des concentrations en carbone plus élevées que celles qu'on rencontre couramment (West et Six, 
2007), mais on rencontre des sols dont le stock est supérieur à ladite limite de saturation, ce qui est en apparence 
contradictoire. Cependant le concept n'est pas validé; il est difficile à manipuler car il s'applique aux concentrations 
en carbone et non pas aux stocks; le mécanisme évoqué est controversé (Vogel et al., 2014). Enfin, le terme, en 
raison de sa signification première, est souvent mal interprété. Il est couramment confondu avec le stock à 
l'équilibre. De nombreux autres processus peuvent conduire à des augmentations de concentration de carbone du 
sol non proportionnelle à l'augmentation des apports. 

Temps de turnover (ou temps moyen de transit), temps moyen de résidence 
Dans les systèmes dynamiques en régime stationnaire, le temps de turnover ou temps moyen de transit est le 
rapport du stock au flux entrant (Erikson, 1971). On l'exprime en général en années. On peut définir par ailleurs 
l'âge d'un atome de carbone du sol comme le temps écoulé entre son arrivée dans le sol et l'observation. Dans 
tout système dynamique en régime stationnaire, le temps de turnover est égal à l'âge moyen des éléments qui 
quittent le système (par analogie à une population humaine en régime stationnaire sans migration, le temps de 
turnover est l'espérance de vie à la naissance. Il est différent de l'âge moyen de la population). Le temps moyen 
de résidence est défini dans le présent document comme le temps moyen de transit. Le terme est ambigu dans la 
littérature (Sierra et al., 2017) car il a parfois des acceptions différentes: soit temps de turnover, soit âge moyen 
des matières organiques présentes dans le sol. 
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Termes relatifs à des mécanismes responsables de la dynamique du carbone dans le sol 

Décomposeurs 
Les décomposeurs sont les organismes à l'origine de la biodégradation des matières organiques: bactéries 
hétérotrophes, champignons et faune détritivore (ou saprophyte). Ils sont à la fois source de matières organiques 
par les métabolites qu'ils libèrent, et acteurs de la minéralisation de ces dernières, par leur respiration. 

Minéralisation de la matière organique 
La minéralisation désigne les processus de transformation, dans le sol, de différentes molécules organiques en 
composés minéraux : principalement CO2, NH4

+, H2O, HPO4
2-, SO4

2-. La minéralisation résulte de la respiration et 
de l'excrétion des organismes du sol. C'est le processus de la destruction des matières organiques. Par extension, 
On peut définir le flux de minéralisation (ou flux de respiration hétérotrophe): quantité de carbone organique converti 
en CO2 par unité de temps. C'est le processus majeur de sortie du carbone du sol; les autres postes sont l'érosion 
et la perte de carbone organique dissout. 

Priming effect 
Le priming effect (littéralement "effet d'amorçage") est la stimulation de la minéralisation des matières organiques 
du sol consécutive à un ajout de carbone, conduisant à un flux de minéralisation supérieur à la somme de la 
minéralisation du sol sans ajout et de la minéralisation du carbone provenant de l'ajout (priming effect positif). On 
dénomme priming effect négatif le cas inverse, plus rarement observé, de réduction de la minéralisation. 

Production primaire nette, restitution de carbone au sol 
La production primaire nette (PPN, NPP en anglais) est la quantité de matière végétale formée par unité de temps; 
elle est la différence entre la fixation photosynthétique des végétaux (production primaire brute) et le flux de 
respiration des mêmes végétaux (respiration autotrophe). On peut l'exprimer en kg C/m2/an. La restitution annuelle 
ou flux de carbone apporté aux sols par la végétation est généralement égale à la production primaire nette 
souterraine annuelle, et à la part de la production végétale aérienne non récoltée et restituée au sol dans l’année. 
La production primaire nette souterraine (un flux annuel) est différente de la biomasse souterraine (une masse à 
un instant donné). Biomasse et production sont liées entre elles par le temps de turnover du carbone des parties 
souterraines. 

Récalcitrance chimique 
La récalcitrance chimique est la résistance d’un composé à une attaque chimique (hydrolyse, oxydation par 
exemple). La récalcitrance chimique était parfois évoquée comme expliquant la rémanence ou la persistance des 
composés organiques dans les sols. Cependant on sait maintenant que la récalcitrance ne contribue pas à la 
rémanence à long terme (décennies) du carbone du composé, à l'exception des charbons, produits de pyrolyse ou 
de combustion incomplète. 

Rhizodéposition, exsudation 
La rhizodéposition est la libération de matières organiques dans le sol par les racines de plantes vivantes. Il peut 
s'agir de tissus des racines, de cellules, de macromolécules (mucilages, enzymes) ou de petites molécules. Le 
terme exsudation, plus restrictif, désigne en général la seule libération de molécules. 

Séquestration 
La séquestration de carbone dans le sol est le retrait net de CO2 de l’atmosphère résultant du transfert de son 
carbone dans des compartiments à temps de renouvellement lent du carbone organique du sol (Olson et al., 2014). 
Stockage et séquestration sont deux notions distinctes: par exemple épandre un produit résiduaire dans une 
parcelle donnée correspondra à un stockage de carbone dans cette parcelle, mais ne correspondra pas à une 
séquestration, par rapport à un épandage qui aurait eu lieu ailleurs.  

Stabilisation ou protection, déstabilisation 
La stabilisation ou protection des matières organiques renvoie aux processus empêchant la biodégradation des 
composés. La rencontre ou la réaction entre le composé organique (le substrat) et les enzymes responsables de 
sa dégradation sont empêchées, notamment en raison du piégeage de l'un ou l'autre au sein des minéraux, de 
l'association avec ces derniers ou avec d'autres composés organiques. C'est le processus majeur expliquant la 
persistance à long terme des matières organiques dans les sols. Inversement, la déstabilisation rend le composé 
disponible à nouveau. 

 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  44 

3.1.3. Règles utilisées pour la présentation des résultats bibliographiques 
et de simulation 

On donne ici les règles suivies pour rapporter le stockage associé à une comparaison de pratiques, qui a été 
observé dans les études, afin de minimiser les biais, permettre l'harmonisation des études et la projection dans les 
intégrations spatiales et les projections temporelles.  

Pratique de référence, stockage additionnel, niveau de base  

Le stockage additionnel de carbone organique lié à une pratique, par rapport à une pratique de référence, est 
rapporté. Le stockage absolu sur une période donnée (stock final – stock initial) est indiqué en complément s'il est 
connu. La pratique la plus proche du "business as usual" est considérée comme référence; elle est clairement 
définie. Le stockage additionnel maximal associé au changement de pratique est indiqué s'il est connu. 

Système considéré : étendue spatiale, profondeur de sol 

Le stockage est évalué à l'échelle parcellaire et, selon la pertinence, à l'échelle du système de culture (prenant en 
compte les rotations). 

Le stockage réfère à la couche 0-30 cm, plus, le cas échéant, les horizons organiques. Par convention admise en 
pédologie, le niveau 0 cm correspond au sommet des horizons minéraux ou organo-minéraux des sols, à 
l'exception des histosols (tourbes), où le niveau zéro correspond à leur sommet. Des indications sur le stockage 
dans les horizons au-delà de 30cm sont données en complément. 

Dans le cas de changement/comparaisons de pratiques impliquant un changement de densité du sol, le stock est 
calculé ou mesuré pour le sol le moins dense sur une couche d'épaisseur Zeq30, supérieure à 30 cm, correspondant 
à une masse de terre minérale équivalente à celle du sol le plus dense sur 30 cm). Dans le présent rapport, on 
précise si une épaisseur équivalente Zeq30 a servi à la comparaison. Dans le cas contraire on donne une estimation 
du stock compris entre 30 cm et Zeq30 du sol le moins dense. La prise en compte ou non des horizons OF, OH et H 
est explicitée. 

Dimension temporelle 

La durée de différentiation observée est indiquée ; les durées inférieures à 5 ans n’ont, sauf exception, pas été 
prises en compte dans la revue bibliographique. Le modèle choisi (linéaire ou autre) pour chiffrer le stockage moyen 
annuel en 20 ans est indiqué. 

Pratiques "quantitatives" 

Certaines pratiques ne sont pas binaires mais impliquent une quantité (apports de produits résiduaires organiques 
ou matières organiques fertilisantes, doses de fertilisation, doses d'irrigation, etc.) et/ou une fréquence. Le stockage 
observé est explicitement mis en relation avec un terme d'intensité ou de fréquence (quantité moyenne annuelle). 

Nature du carbone pris en compte, unités 

Les stocks sont exprimés en tonnes de carbone organique du sol par hectare (tC/ha). Les stockages négatifs ou 
positifs en tC/ha, et non pas en tonnes de CO2 ni en tonnes d'équivalent CO2 (tCO2eq), sauf lorsque le stockage ou 
le déstockage sont considérés dans le cadre d’un calcul du bilan des émissions de gaz à effet de serre. L'effet des 
pratiques sur les autres postes du bilan radiatif (source/puits de N2O ou de CH4, consommation/évitement d'énergie 
fossile, albedo) n'est pas pris en compte dans le calcul du stockage mais est en général mentionné comme effet 
collatéral des pratiques. Les émissions de N2O et CH4 sont prises en compte dans le calcul du bilan des émissions 
de gaz à effet de serre. 

Sont inclus dans les stocks et donc le stockage, le carbone organique de la fraction < 2mm des horizons organo-
minéraux ou minéraux des sols, et le cas échéant, le carbone des horizons OF, OH, les horizons de tourbe ou 
matériaux tourbeux (horizons dits H ou histiques), les horizons OF des mulchs et les horizons organiques épais 
des humus forestiers de type mor (Référentiel Pédologique, Baize et Girard, 2009). 
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Type de sol et climat, autres variables 

Le/les climats moyens des sites étudiés (température et précipitations) sont indiqués. Concernant le type de sol, a 
minima la/les teneurs en argile ou la/les classes de texture sont rapportés. Les autres variables caractérisant la 
pratique de référence et pertinentes pour le stockage de carbone, sont indiquées. 
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3.2. Les mécanismes à l’origine du stockage/déstockage 
de carbone dans les sols 

Auteurs : Jérôme Balesdent, Isabelle Basile-Doelsch 

Principaux enseignements de cette section :  

La recherche scientifique du 21e siècle a fait évoluer considérablement les connaissances des matières 
organiques et de leur dynamique, notamment sous la pression du dérèglement global du cycle du carbone. 
On retiendra que : 

• L'essentiel des matières organiques est composé de petites molécules, provenant du vivant, sans 
transformation par d'autres réactions chimiques ni polymérisation. 

• Les composés d'origine microbienne sont prédominants à long terme. 

• La production primaire souterraine contribue plus aux matières organiques du sol que les restitutions 
aériennes. 

• Les composés les plus difficilement biodégradables contribuent peu aux matières organiques à long 
terme. 

• Deux facteurs majeurs déterminent le "rendement" de production de carbone organique du sol à partir 
des substrats initiaux : le rendement d'utilisation du carbone par les microorganismes et l'association 
avec les minéraux, en particulier mal cristallisés. 

• Les interactions entre plantes et microorganismes et entre communautés microbiennes affectent, voire 
régulent, les temps de résidence et donc les stocks de carbone. 

• Chaque pratique agricole met en jeu plusieurs mécanismes affectant le stockage de carbone, si bien 
que les quantités stockées dépendent de plusieurs facteurs. 

Introduction 

Le carbone organique des sols (Figure 3.2-1) est réparti verticalement avec un fort gradient de concentrations 
décroissant de la surface vers la profondeur : depuis 400 mg/g dans horizons organiques "O" à la surface du sol, 
près de 100 mg/g dans le premier cm de l'horizon organo-minéral, et jusqu'à des teneurs en moyenne inférieures 
à 5 mg/g à 1 m de profondeur. Il a des âges très variés, de quelques jours à plusieurs milliers d'années (Figure  
3.2-1).  

 

Figure 3.2-1. Un profil de sol de prairie (à gauche). La distribution verticale du carbone organique de ce sol (au centre).  
Une distribution courante des âges du carbone (à droite, d'après les données de Balesdent et al. (2018)). 
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Le stock de carbone d'un sol est la somme de ce qui reste de chacun des apports annuels passés. Il dépend donc 
des flux de carbone entrant, des biotransformations de ce carbone et de ses durées de stabilisation, avant que le 
carbone ne quitte le sol essentiellement sous forme de CO2, produit de la respiration des décomposeurs. Cette 
section décrit les processus qui contrôlent la dynamique du C dans les sols, la représentation de ces processus en 
fonction du temps, et leurs dépendances aux variations des principaux facteurs biotiques et abiotiques. 

3.2.1. Principaux processus 

Les principaux processus qui régulent la dynamique des matières organiques dans les sols sont synthétisés sur la 
Figure 3.2-2. 

 

Figure 3.2-2. Les différents processus qui contrôlent le stockage de carbone dans les sols  
(PRO : produit résiduaire organique, COD : carbone organique dissout) 

3.2.1.1. Entrées de carbone dans le sol : nature et flux  

Les matières organiques entrant dans le système sol sont synthétisées par les végétaux supérieurs. Elles arrivent 
au sol par les racines (racines mortes ou exsudats racinaires) ou sous forme de litières et restitutions des parties 
aériennes non récoltées. Le flux d'entrée de carbone dans le sol est la production primaire nette de l’écosystème, 
déduction faite de la production exportée, de la production et de la respiration des herbivores. La production 
primaire récoltée est transformée et une partie peut être apportée ensuite à d'autres sols : effluents des animaux 
(fumiers et lisiers) ou effluents et produits résiduaires des activités humaines (boues de stations d'épurations, 
composts d'origines diverses, etc.). 

3.2.1.1.1. Flux des entrées aériennes et souterraines  

Les estimateurs des flux de restitution au sol sont fondés sur des équations d'allocation du carbone végétal 
(relations allométriques) couplées aux modèles de carbone, comme en France dans SIMEOS (Outil de SIMulation 
de l'Etat Organique du Sol). L'indice de récolte (Harvest Index HI) est la proportion récoltée de la production primaire 
nette aérienne (les grains pour les céréales), le reste étant restitué au sol, directement ou indirectement. Des 
valeurs de HI de 45 à 55% sont couramment admises pour les céréales très productives par exemple. L'optimisation 
génétique et agronomique des rendements a en général augmenté le HI. On peut donc dire que, pour une 
production donnée, les restitutions au sol augmentent avec la production primaire, mais le rapport 
restitution/rendement diminue quand le rendement augmente.  

Les flux d'apports souterrains sont beaucoup moins bien connus mais sont considérés comme contribuant plus 
aux matières organiques que les apports aériens (Clemmensen et al., 2013 ; Rasse et al., 2005). Le rapport de la 

Entrées
litières,	PRO,	
racines,	exsudats		

Sorties
minéralisation,	
érosion,	COD

Biotransfomations
dépolymérisation	oxydative,

synthèses	microbiennes

Transferts
bioturbation,	lessivage,	
diffusion	et	convection	

de	COD	

Stabilisation	et	
déstabilisation

Protection	physique
Interactions	organo-

minérales

©
IN
R
A
/C
hr
is
to
p
h
e	
M
ai
tr
e

©
IN
R
A
/X
av
ie
r	
C
h
ar
ri
er



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  48 

biomasse souterraine aux parties aériennes (root/shoot) est un indicateur qui est très dépendant des conditions de 
milieu. Ce rapport est très variable, de 10 à 30%. Il faut y ajouter la rhizodéposition. Ce terme désigne les apports 
de carbone au sol par les plantes vivantes via les racines. Il peut s'agir du renouvellement racinaire, de libération 
de cellules ou tissus (épiderme, poils absorbants, cellules de la coiffe), de macromolécules comme les mucilages 
et les enzymes extracellulaires, ou de petites molécules, dénommées exsudats (Nguyen, 2003). La rhizodéposition 
est un processus globalement relié à l'acquisition de l'eau et des éléments nutritifs par les plantes (notamment P, 
N, Fe, Mg). Le transfert de carbone des plantes aux champignons symbiotiques en fait partie. On estime que le 
flux de rhizodéposition peut être de l'ordre de 0,2 à 0,5 fois la production racinaire nette (Balesdent et al., 2011b ; 
Jones et al., 2009 ; Nguyen, 2003). Les apports souterrains sont encore largement méconnus, très variables, et 
constituent un levier certain mais encore peu exploré pour jouer sur le stockage de carbone dans les sols. De façon 
générale, la proportion souterraine de la production primaire est d'autant plus importante que les conditions 
édaphiques sont limitantes (eau, azote, phosphore, fer). 

A titre d’exemple, pour une céréale produisant 8,5 t MS /ha de grain (MS = Matière sèche), les restitutions au sol 
(tiges, feuilles) peuvent être de 7,5 t MS/ha (indice de récolte 53%), contenant 450 mg/g de carbone, soit 3,4 t C/ha. 
S'y ajoutent 1,3 t C/ha de racines (18% de la production aérienne) et 0,4 t C/ha/an de rhizodéposition. Le flux 
annuel entrant au sol est de l'ordre de 5,1 t C/ha/an. Dans les systèmes en prairies ou cultivées en fourrages, une 
plus grande proportion des parties aériennes est exportée ou pâturée, et les entrées souterraines forment la 
majorité des apports au sol. 

3.2.1.1.2. Nature chimique des apports au sol 

Les composés végétaux majoritaires arrivant au sol sont les constituants structuraux des plantes. Au premier rang 
les celluloses et les hémicelluloses (polymères de sucres neutres), ensuite les lignines (polymères de composés 
phénoliques), les pectines (polymères contenant des sucres chargés), les protéines (structurales ou enzymes 
libérées par les racines), les lipides des cires, cuticules, écorces et cortex des racines. Les plantes libèrent aussi 
des métabolites secondaires. Il peut s'agir de composés polyphénoliques, de tannins et d'une multitude de petites 
molécules constituant les exsudats racinaires (sucres complexes, acides organiques). Ces derniers ont 
probablement plus d'impact sur la dynamique du carbone par leurs effets sur la mobilisation des matières 
organiques ou sur les micro-organismes qu'en tant que source de MO. Les tissus morts arrivant au sol n'ont pas la 
même composition que les tissus vivants, car la plante récupère de nombreux métabolites et éléments minéraux 
lors de la sénescence (sucres, composés azotés notamment), laissant principalement les composés structuraux. 
Ceci différencie les engrais verts des autres apports végétaux. 

Les produits microbiens sont globalement composés des mêmes molécules à l'exclusion des celluloses et lignines. 
Ils sont comparativement enrichis en autres polysaccharides, lipides, protéines, amino-saccharides, acides 
nucléiques et métabolites très divers. Les matières organiques des sols seront faites de toutes ces molécules 
végétales ou microbiennes ou de leurs monomères (Kelleher et Simpson, 2006). Les produits résiduaires 
organiques (PRO) non industriels sont composés de mélanges de molécules végétales ou microbiennes ou de 
leurs monomères ; les composts et les boues d'épuration sont enrichis en composés microbiens par rapport aux 
matières végétales. 

Aux composés du vivant s'ajoutent les produits de combustion incomplète, comme les charbons végétaux des 
incendies, brûlages de pailles, écobuages, les suies des retombées régionales ou globales, des produits de 
pyrolyse de biomasse (terra preta, biochars, charbonnières et aires de faulde), ainsi que les plastiques. Les sols 
peuvent aussi contenir localement du carbone organique des roches, notamment provenant de schistes 
carbonifères (black shales, qui donnent aux sols une couleur noire).  

3.2.1.2. Transformations des matières organiques dans le sol  

3.2.1.2.1. Acteurs des biotransformations physiques et chimiques : faune et micro-organismes 

Les réactions biochimiques qui se produisent lors de la décomposition des matières organiques, sont réalisées 
principalement par les micro-organismes (champignons et bactéries), qu'ils soient libres dans le sol ou associés à 
la faune. On a souvent séparé l'action de la faune du sol, de nature essentiellement mécanique, de l'action 
prépondérante des microorganismes, de nature biochimique. En réalité les travaux récents montrent l'étroite 
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complémentarité de tous les organismes vivants au sein du sol pour effectuer les transformations des matières 
organiques dans les sols. 

La macrofaune (vers de terre, termites, fourmis…) agit en fragmentant la litière, en l’incorporant au profil de sol, en 
mélangeant par bioturbation le sol au sein du profil (Bohlen et al., 2004). Le passage du sol dans le tube digestif 
de la macrofaune (vers de terre principalement) favorise la mise en contact entre des microbes et des MO. La 
digestion altère la structure chimique des MO (i) par digestion sélective de composés peptidiques, ce qui modifie 
leur stabilité (Shan et al., 2010), (ii) par modifications biochimiques dues à une alternance de conditions de pH ou 
redox extrêmes ou (iii) par un remaniement physique des particules (Brauman, 2000). De nombreux groupes de la 
faune du sol sont ainsi reconnus sur le court terme comme stimulant l’activité des micro-organismes et la 
biodégradation des matières organiques du sol (Brown, 1995 ; Vidal et al., 2016).  

La micro- et la méso-faune (acariens, collemboles, tardigrades, protozoaires…) constitue principalement un réseau 
trophique qui régule des microorganismes décomposeurs. Par exemple, les protozoaires et nématodes 
bactérivores tendent à diminuer la densité de microorganismes (Bonkowski, 2004 ; Trap et al., 2016). 

Les microorganismes (champignons et bactéries) représentent la composante vivante du sol la plus diversifiée tant 
d’un point de vue taxonomique que fonctionnel (Curtis et Sloan, 2005 ; Hättenschwiler et al., 2018 ; Torsvik et 
Ovreas, 2002). On estime en effet qu’un gramme de sol peut abriter jusqu’à 1 milliard de bactéries représentant 1 
million d’espèces (Gans et al., 2005) ; et en moyenne, que 1 000 espèces de champignon représentent des 
dizaines de mètres de filaments mycéliens (Bardgett et al., 2005 ; Buee et al., 2009). La biomasse microbienne 
est la masse des micro-organismes vivants du sol. Elle s'élève généralement à quelques centaines de grammes 
de matière sèche par mètre carré de sol mais la majorité des microbes sont en dormance ou à très faible activité 
(Lennon et Jones, 2011). La rhizosphère (zone du sol à proximité des racines) concentre une grande proportion 
de l’activité microbienne des sols (Nguyen, 2003). L'inventaire systématique de la biodiversité bactérienne 
(richesse spécifique) du territoire Français rapporte en moyenne 1 300 genres différents à chaque site de 
prélèvement ; la variance de la richesse est expliquée par le pH, l'usage des terres entre prairie, forets et terres 
agricoles, puis la granulométrie (Terrat et al., 2017). La biomasse microbienne est la plus faible dans les sols 
cultivés (Dequiedt et al., 2011 ; Horrigue et al., 2016). 

3.2.1.2.2. Les réactions de biotransformations 

Les réactions de biotransformations dans les sols sont des réactions chimiques catalysées par des enzymes 
dues à l’activité des organismes vivants du sol et en particulier de millions d'espèces de microorganismes. Il 
s’agit de réactions à la fois de dégradation mais aussi de synthèse. Les biotransformations chimiques non 
catalysées sont très minoritaires. 

Les réactions de dégradation des composés organiques (dites réactions cataboliques) sont principalement 
réalisées par dépolymérisation hydrolytique ou oxydative (Lehmann et Kleber, 2015). Les composés végétaux 
entrants sont surtout de grosses molécules (Figure 3.2-3). Il s’agit de cellulose, hémicelluloses, lignine, protéines 
etc, dont l’ensemble forme les substrats. Du fait de leur grande taille, leur dépolymérisation a lieu d'abord hors 
des cellules microbiennes (Burns et al., 2013), par l’action d’enzymes extracellulaires. L’occurrence des réactions 
nécessite la co-localisation entre substrats et micro-organismes à l’échelle de l’habitat microbien. La mise en 
contact substrat / enzyme peut se produire par diffusion et advection des substrats et enzymes, ou par croissance 
et mobilité des microorganismes. Il faut de plus que les conditions de l’environnement local (oxygénation, pH, 
teneur en eau, etc.) à l’échelle spatiale micrométrique soient favorables à l’activité des microorganismes (Chenu 
et Stotsky, 2002 ; Don et al., 2013 ; Pinheiro et al., 2015). Dans le cas particulier des systèmes appauvris ou 
dépourvu en oxygène (conditions dites anaérobies), l’oxygène ne peut pas jouer son rôle d’accepteur final 
d’électron qui accompagne l’oxydation des C au cours de la dégradation. La dégradation oxydative peut se produire 
avec d’autres réactions d’oxydo-réduction, mais avec des vitesses de réactions pouvant être 10 fois plus lentes 
(Keiluweit et al., 2017 ; Klupfel et al., 2014).  

L’action des enzymes extracellulaires se poursuit jusqu'à ce que les produits de réaction de plus petite taille (sucres, 
composés phénoliques, acides aminés, lipides) puissent être transportés au travers des membranes cellulaires 
des micro-organismes. Le caractère extracellulaire des réactions a plusieurs conséquences. D'une part la 
biodégradation a un coût énergétique important pour les organismes, et d'autre part, une partie des composés 
échappe aux cellules et s’adsorbe sur d'autres composés organiques ou minéraux. Les petites molécules issues 
de la biodégradation peuvent ainsi s'agréger entre elles par des liaisons faibles (liaisons hydrogène ou interaction 
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hydrophobe) pour former des assemblages supra-moléculaires (Sutton et Sposito, 2005) ou avec des minéraux 
pour former des complexes organo-minéraux (Kleber et al., 2015 ; Kögel-Knabner et al., 2008). 

Les composés organiques de petite masse moléculaire (acides organiques, sucres, acides aminés) peuvent être 
absorbés dans le milieu intracellulaire des micro-organismes pour y subir de nouvelles biotransformations. La 
dégradation oxydative peut se poursuivre jusqu’à son stade ultime pour lequel les éléments sont minéralisés (CO2, 
NH4

+, H2O, HPO4
2-, SO4

2-). La minéralisation est le fait de la respiration et de l'excrétion de ces composés 
inorganiques par les organismes. La minéralisation du carbone est quasi-exclusivement intracellulaire.  

L’ensemble de cette chaîne de biodégradation est représenté sur la Figure 3.2-3. D’un point de vue quantitatif, les 
sols émettent à l‘échelle globale 10 fois plus de CO2 provenant de la respiration autotrophe (racines) et 
hétérotrophes (microorganismes et faune) que les activités humaines (IPCC, 2013). 

A l’inverse de la dégradation oxydative, des réactions de synthèse de nouvelles molécules organiques à partir 
des composés organiques de petite masse moléculaire se produisent dans les cellules des micro-organismes. Ce 
sont les réactions dites anaboliques. Des ions inorganiques présents dans la solution du sol (nitrate, 
orthophosphate, ammonium) sont aussi utilisés pour la synthèse des nouvelles molécules. Ces nouvelles 
molécules sont utilisées comme constituants cellulaires ou comme métabolites excrétés (par ex : acides 
organiques, polysaccharides, enzymes extracellulaires) et contribuent à alimenter le pool de MO du sol. Le C 
incorporé par les microorganismes puis réincorporé aux MOS est recyclé de façon répétée. Ainsi, une molécule 
rapidement consommée par les micro-organismes ne signifie pas nécessairement que ses C seront rapidement 
minéralisés en CO2. 

 

 

Figure 3.2-3. Représentation du continuum de biotransformation des MOS (adapté de Lehmann et Kleber (2015).  

Les matières organiques entrent à la surface et dans le sol sous différentes formes. Elles sont continuellement dégradées par la communauté 
de décomposeurs depuis les débris de plantes et d’animaux jusqu’aux plus petites molécules. 600 Da (approximativement 1 nanomètre) 
représente la taille à partir de laquelle les molécules peuvent être absorbées par les microorganismes. Dans le même temps (partie droite 
de la figure) l’oxydation croissante des carbones des matières organiques augmente la solubilité des composés dans l'eau ainsi que la 
possibilité de protection contre une décomposition ultérieure via une plus grande réactivité envers les MO elle mêmes (associations 
supramoléculaires), envers les surfaces minérales (interactions organo-minérales) et leur incorporation dans les agrégats (agrégation). Les 
flèches pleines représentent les processus biotiques, les flèches en pointillé représentent des processus abiotiques.  
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La stabilité chimique ou la résistance aux attaques chimiques des molécules arrivant aux sols ne sont pas corrélées 
au rendement de formation de matières organiques des sols. Les composés les plus biodégradables ont à long 
terme des rendements de formation de matières organiques du sol élevés. 

D’un point de vue quantitatif, l’efficacité d’utilisation du C par les microorganismes (ou en anglais CUE pour 
carbon use efficency) permet d’estimer, pour un substrat donné, la quantité de C microbien formé par rapport au 
C consommé pendant une unité de temps. On estime le flux de production de matière microbienne à 0,3 à 0,4 fois 
le flux d'apport de matière végétale au sol (Sinsabaugh et al., 2014). Cette efficacité d’utilisation du C varie en 
fonction (i) des espèces microbiennes et de leur physiologie, (ii) de la disponibilité de la ressource en nutriments 
(N, P, S, etc.) nécessaires au métabolisme microbien, (iii) des interactions avec la matrice sol et des coûts 
énergétiques associés, et (iv) des conditions de l’environnement (température, pH, humidité…) (Geyer et al., 2016 ; 
Lashermes et al., 2016 ; Manzoni et al., 2012 ; Mooshammer et al., 2014). Elle est de plus susceptible d’évoluer 
en fonction des conditions climatiques et atmosphériques (Allison et al., 2010 ; Schimel, 2013 ; Sistla et al., 2013). 

3.2.1.2.3. Nature, propriétés et classes de taille des matières organiques des sols  

Les MOS sont donc constituées d’un continuum de composés organiques à différentes étapes des réactions 
de biotransformations décrites ci-dessus, depuis les matières organiques particulaires (MOP) jusqu’aux briques 
élémentaires du vivant (sucres simples, composés phénoliques, acides aminés, peptides, acides gras, acides 
organiques, lipides). Les molécules les plus simples peuvent former des assemblages aléatoires via des liaisons 
faibles, appelés structures supramoléculaires (Kelleher et Simpson, 2006 ; Sutton et Sposito, 2005) (Figure  
3.2-3).  

De nombreux travaux ont montré que les composés d'origine microbienne (polysaccharides, protéines etc.) ont 
une durée de vie plus longue dans le sol que les composés structuraux des végétaux (celluloses, lignines etc.). In 
fine, les microorganismes sont la principale source des composés organiques stabilisés à long terme (par 
rapport aux végétaux), (Derrien et al., 2006 ; Kallenbach et al., 2016 ; Miltner et al., 2012). (cf. processus de 
stabilisation, section 3.2.1.4) 

Les réactions de dépolymérisation oxydative aboutissent systématiquement non seulement à une réduction de la 
taille des molécules, mais aussi à une augmentation de leur solubilité aqueuse et à une augmentation de 
leur réactivité chimique. Ces propriétés sont clefs pour le comportement des composés dans la solution du sol, 
en particulier vis à vis de leur capacité à s’adsorber sur les surfaces minérales (Kleber et al., 2015). Certaines 
fonctions des composés organiques sont aussi dépendantes du pH. On peut citer par exemple le groupement 
carboxyle, qui est plutôt sous la forme COOH aux pH inférieurs à 4 mais COO- aux pH supérieurs à 7. Il en résulte 
que la réactivité des matières organiques des sols est fortement dépendante du pH. 

Finalement, les proportions moyennes des différents types de MOS et leur gamme de taille sont synthétisées dans 
la Figure 3.2-4. D’un point de vue opérationnel, l’analyse du C d’un échantillon de terre est réalisée sur la terre 
« fine », i.e. tamisée à 2 mm. Il s’agit principalement de C issus de biopolymères simples et complexes (~75%), de 
débris organiques particulaires (incluant les débris carbonisés) (~20%), de micro-organismes (~2%), de microfaune 
(<1%) et des racines les plus fines (<2%). Ces proportions sont indicatives et varient fortement d’un sol à l’autre et 
d’un horizon à l’autre (Figure 3.2-1). 

3.2.1.2.4. Le modèle de décomposition progressive en rupture avec les concepts historiques  

Dans le modèle conceptuel de décomposition progressive décrit ci-dessus, les matières organiques du sol se 
composent d'une gamme de fragments organiques et de produits microbiens de toutes tailles à différents stades 
de décomposition (Figure 3.2-3). Ce mécanisme est en rupture avec le modèle historique « d’humification » 
proposant la formation des « substances humiques » par condensation progressive en macromolécules. De plus, 
les différentes classes de composés humiques identifiées autrefois (acides humiques, fulviques, humines) ne 
correspondent pas à des molécules existant in situ, mais à des réarrangements physico-chimiques des molécules 
élémentaires lors de leur extraction (Sutton et Sposito, 2005). Ces différents concepts (humification, 
substances humiques, acides humiques et fuviques, humines), mis en défaut par les méthodes modernes de 
caractérisation des MOS, ne devraient plus être utilisés par la communauté des sciences du sol (Lehmann 
et Kleber, 2015), ni être transmises dans les enseignements.  
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Le modèle de préservation sélective de certains composés organiques a aussi été invalidé par des techniques de 
datation, démontrant que les molécules supposées récalcitrantes ne sont pas spécifiquement préservées dans les 
MOS (Amelung et al., 2008 ; Bol et al., 2009 ; Dignac et al., 2005 ; Gleixner et al., 2001). En effet, les communautés 
microbiennes du sol, et implicitement le répertoire enzymatique associé, ont la capacité de dégrader tous les types 
de substrats et ce dans presque n’importe quel type de sol (Dungait et al., 2012). Les mécanismes de 
préservation des MOS ne sont donc pas liés à leur récalcitrance chimique mais liés à d’autres facteurs 
biologiques, physico-chimiques et structuraux (Schmidt et al., 2011), en particulier leur capacité à s'associer aux 
minéraux.  

  

Figure 3.2-4. Nature, gamme de taille et proportions indicatives des matières organiques du sol.  
Adapté de Calvet et al. (2011).  
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3.2.1.3. Transferts des matières organiques  

3.2.1.3.1. Transferts au sein du profil 

Les matières organiques sont transférées dans le profil de sol sous forme particulaire, colloïdale, ou dissoute. 

La pédoturbation désigne le mélange des couches de terre, par processus physique dans certains types de sols 
(gel, gonflement-retrait des argiles et comblement des fissures), mais surtout par processus biologiques. Lorsque 
le transport particulaire est lié à une action biologique, on parle de bioturbation. Elle est le fait de la faune 
du sol (vers de terre, fourmis, termites, campagnols, taupes par exemple) qui enfouissent des résidus végétaux, 
mélangent la terre de proche en proche, ou ramènent à la surface du matériau plutôt minéral depuis les horizons 
profonds (Lavelle et al., 2016). Le processus de mélange décroît exponentiellement avec la profondeur, pour 
devenir négligeable en dessous de 50 cm à l'échelle des décennies. La bioturbation est notoirement plus 
importante et plus profonde en prairies permanentes ou en agriculture de conservation par rapport aux cultures 
conventionnelles (Jagercikova et al., 2017). 

Les vers de terre sont des acteurs essentiels de la bioturbation. Ils ingèrent à la fois des matières organiques 
(résidus de végétaux ou autres organismes, équivalents à 10 à 30 mg/g/j de MO sèche) et des minéraux (Curry et 
Schmidt, 2007) et mélangent plusieurs dizaines de tonnes /ha/an de terre. Les vers de terre enfouissent ces 
mélanges organo-minéraux dans le sol, les excrètent le long des galeries et, pour certaines espèces, les ramènent 
en surface sous forme de turricules (Don et al., 2008). Ces bio-structures représentent des « hot spots » de MO 
enrichis en composés organiques (mucus) qui contribuent à la stabilité des agrégats organo-minéraux (Coq et al., 
2007 ; Shan et al., 2010) et à la stabilisation du C (Martin et al., 1990). Il a été ainsi montré que la présence de 
vers de terre peut augmenter de 30% le stock de C dans un sol (Zangerle et al., 2011).  

L’eau qui circule dans l’espace poral du sol est aussi un vecteur du transport vertical des matières organiques dans 
le sol. Par définition, on parle de transfert par lessivage pour les particules inférieures à 2 microns et de transfert 
par lixiviation pour les matières organiques inférieures à 0,45 microns. En deçà de 0,45 microns, les MO sont dites 
« dissoutes » (MOD). Il peut s’agir de matières organiques libres, adsorbées sur des minéraux, coprécipitées avec 
des oxy-hydroxides, ou complexées avec des métaux. Le lessivage est un mécanisme pédogénétique qui fait 
migrer des particules depuis les horizons d’éluviation vers les horizons d’illuviation dans lesquelles elles sont 
immobilisées (Jagercikova et al., 2017). Les MO dissoutes (MOD) sont en fait préférentiellement des molécules de 
petite taille (inférieures à 100 kDa, Figure 3.2-4 molécules représentées en bas à gauche) pour lesquelles la 
diffusion est favorisée. L’eau drainant les horizons supérieurs des sols (horizons organiques et horizons minéraux 
de surface) peut être riche en MOD alors que l’eau drainant les sols en profondeur est plutôt appauvrie en MOD. 
Les concentrations en MOD sont aussi souvent corrélées à la texture du sol, les sols sableux montrant souvent 
des solutions de sol plus riches en MOD que les sols argileux (à climat équivalent). Les variations saisonnières de 
MOD peuvent aussi être significatives. Les exports de C par flux de COD mesurés varient selon les sites de 0,002 
à 0,05 t de C ha-2 an-1 (Doetterl et al., 2016). A l’échelle globale, ces valeurs représentent un ordre de grandeur de 
0,7 Gt an-1. 

3.2.1.3.2. Transferts des MO à la surface des sols : érosion  

L’érosion est le facteur majeur de dégradation des sols. Elle est principalement liée au ruissellement des eaux à la 
surface du sol, et par conséquent fortement dépendante du climat, de la topographie et de l’usage des terres. 
L’érosion éolienne peut aussi être significative, en particulier dans les régions arides. Dans les systèmes naturels 
non perturbés, la perte de matériau par érosion est approximativement compensée par la pédogenèse (Doetterl et 
al., 2016). En revanche, l’usage agricole, en supprimant la végétation naturelle et réduisant les taux de matière 
organique de surface, multiplie les vitesses d’érosion par cent (Montgomery, 2007). Depuis l'expansion agricole, 
de nombreuses régions du monde ont introduit l'agriculture de conservation pour réduire l'érosion des sols. La 
grande variabilité spatiale et temporelle de l'érosion des sols est ainsi associée à l'historique de l'utilisation et de la 
gestion des terres. L'érosion des sols a éliminé une quantité considérable d’horizons de surface (Lal, 2001). A 
l’échelle globale, la quantité de C des sols exportée par érosion latérale est estimée entre 0,3 et 1 Gt C par an. 
L’omission de la contribution de l’érosion aux bilans de flux de C entre les sols et l’atmosphère reste encore une 
source d’erreurs significatives dans l’interprétation des sorties de modèles de dynamique du C des sols (Chappell 
et al., 2016).  
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Si le C transféré latéralement par érosion est perdu à l’échelle du pédon, l’intégration des processus à l’échelle des 
bassins versants (détachement, transport, sédimentation, enfouissement dans les zones en dépression) aboutit 
cependant à des bilans de C qui font débat entre puits et source de C (Doetterl et al., 2016; Mulder et al., 2015).  

3.2.1.4. Stabilisation et déstabilisation des matières organiques des sols  

3.2.1.4.1. Interactions organominérales  

Les interactions organo-minérales tendent maintenant à être reconnues comme le facteur clef de la stabilisation 
des matières organiques dans les sols. (Lehmann et Kleber, 2015 ; Mathieu et al., 2015 ; Schmidt et al., 2011). 

Les minéraux du sol représentent plus de 90% des constituants solides du sol (Figure 3.2.4). Les minéraux les plus 
petits, principalement contenus dans la classe granulométrique de taille inférieure à 2 microns (les "argiles" des 
agronomes) protègent les MO le plus efficacement. Cette classe de taille de particules comprend des minéraux de 
natures très diverses. Ceux qui présentent les plus grandes réactivités de surface sont les plus impliqués dans les 
interactions organo-minérales. Pour ceux-là, les quantités de MO stabilisées seront d’autant plus grandes que leur 
surface spécifique est élevée. On peut citer les phyllosilicates (les « argiles » des minéralogistes), les différentes 
formes d’oxy-hydroxydes métalliques et les alumino-silicates mal cristallisés (Basile-Doelsch et al., 2015 ; Kleber 
et al., 2015). Quelle que soit la nature des minéraux, les MO qu’ils stabilisent sont majoritairement des petites 
molécules issues de produits microbiens (Clemmensen et al., 2013 ; Cotrufo et al., 2015 ; Lavallee et al., 2018 ; 
Miltner et al., 2012). 

Ces minéraux et phases mal cristallisées protègent les composés organiques par deux mécanismes (Kleber et al., 
2015) : 

(1) L’adsorption à la surface des minéraux est le processus qui a été le premier mis en évidence. Lorsque 
l'affinité d'adsorption d’une fonction organique2 sur la surface minérale est supérieure à son affinité pour le site 
enzymatique actif, la réaction enzymatique de dégradation oxydative ne peut pas avoir lieu. L’adsorption sur les 
surfaces minérales est localisée. Les MO sont adsorbées par patchs mais ne couvrent pas l’intégralité de la surface 
de la particule (Chenu et Plante, 2006; Ransom et al., 1998; Remusat et al., 2012).  

(2) La co-précipitation est la formation de phases minérales secondaires en présence de MO. Il s’agit de 
phases minérales ayant des tailles allant du nanomètre à quelques dizaines de nanomètres (Eusterhues et al., 
2008 ; Kleber et al., 2015 ; Levard et al., 2012 ; Mikutta et al., 2006 ; Rasmussen et al., 2018 ; Tamrat et al., 2018 ; 
Torn et al., 1997). Les phases minérales les plus décrites sont les allophanes, les oxy-hydroxydes de Fe et d’Al et 
les chélates (ligand organique associé à un cation métallique Fe ou Al). Les phases minérales mal cristallisées 
peuvent aussi être déstructurées par l’action de ligands organiques sécrétés par les racines. Les composés 
organiques perdent alors leur protection minérale et peuvent être utilisés par les micro-organismes (Keiluweit et 
al., 2015).  

Une représentation conceptuelle de la stabilisation du carbone par la seule sorption sur les minéraux argileux a fait 
naître le concept de saturation des phase minérales (Hassink, 1997) dans une logique qui voudrait que les surfaces 
minérales puissent accueillir une quantité limitée de carbone et que le stockage de carbone des sols soit ainsi 
borné (voir chapitre 1). Cependant le concept n'apparaît pas suffisamment validé pour être opérationnel (West et 
Six, 2007), le mécanisme évoqué est lui-même invalidé par certaines observations (Vogel et al., 2014). 

3.2.1.4.2. Structure du sol et agrégation  

Les processus d’agrégation des particules de sol entre elles ralentissent la minéralisation des MO (Rovira et 
Greacen, 1957). Par exemple, le temps de résidence du C dans les débris végétaux (MOP) est plus grand s’ils 
sont inclus dans les agrégats plutôt que libres. De plus, le temps de résidence du C dans les micro-agrégats 
(< 50 μm) est supérieur à celui dans les macroagrégats (> 50 μm) (Balesdent et al., 2000 ; Besnard et al., 1996 ; 
Chevallier et al., 2004 ; Golchin et al., 1994 ; Six et al., 2002 ; Six et al., 1998). La différence de structure entre les 
micro- et les macro-agrégats n’est toutefois peut-être pas le seul facteur à l’origine d’une différence de vitesse de 
minéralisation des MO car : (i) ces MO peuvent être de différentes natures dans ces deux entités, et (ii) les durées 
de vie des macro- et micro-agrégats, régulant la durée de piégeage des MO, ne sont pas les mêmes (Plante et al., 

                                                           
2 Groupement d’atomes au sein d’une molécule ayant un fonction spécifique (alcool, cétone, etc.) 
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2006). Néanmoins, les agrégats, et surtout les micro-agrégats, sont utilisés comme fractions indicatrices du degré 
de protection physique du carbone. Des modèles conceptuels décrivent la dynamique du C dans les différents 
agrégats en considérant les cycles de formation-destruction des agrégats, mais leur paramétrisation reste 
complexe (Stamati et al., 2013). 

L’action des décomposeurs sur leurs substrats organiques (cf. paragraphe 3.2.1.2.1) se déroule dans le réseau de 
pores du sol. Les plus petites bactéries ayant une taille de l’ordre du micron, c’est à une échelle spatiale 
micrométrique que la structure du sol contrôle la biodégradation (Juarez et al., 2013) et pourrait être en lien avec 
des communautés microbiennes différentes dans ces habitats. Ainsi, la vitesse de minéralisation de substrats 
simples dépend en partie de la taille des pores dans lesquels ils sont localisés (Killham et al., 1993 ; Ruamps et 
al., 2013). La géométrie des associations de particules minérales crée en particulier des microsites 
(micrométriques à nanométriques) dans lesquelles les MO sont protégées de l’action enzymatique. A 
l’intérieur d’un microsite, que les composés organiques soient ou non directement liés aux surfaces minérales, la 
dépolymérisation oxydative (cf. paragraphe 3.2.1.2.2) est fortement ralentie par la limitation de l’accès des enzymes 
et par la limitation de la diffusion de l’O2 (Chevallier et al., 2010; Keiluweit et al., 2017; Zimmerman et al., 2004). 

De nouveaux modèles incluent une description explicite du réseau de pores en 2 dimensions ou 3 dimensions en 
se basant sur des images acquises par tomographie (Blair et al., 2007 ; Falconer et al., 2015 ; Monga et al., 2008 ; 
Monga et al., 2014 ; Pajor et al., 2010 ; Resat et al., 2012 ; Vogel et al., 2015). Ils fonctionnent sur des pas de 
temps courts, et ont été validés pour des systèmes simplifiés mais ne peuvent pas être utilisés à l’échelle de la 
parcelle. En revanche, ils devraient permettre de hiérarchiser les variables de contrôle de la dynamique du C afin 
de définir des descripteurs de la structure de sol autres que ceux actuellement utilisés dans les modèles à l’échelle 
de la parcelle. 

3.2.2. Les processus en fonction du temps : représentations dynamiques  

3.2.2.1. Cinétiques, temps caractéristiques, turnover, équilibre et modélisation mathématique 

Le carbone des sols est sujet à un renouvellement permanent. Il est mathématiquement représenté comme un 
"système dynamique". On peut décrire l'évolution du stock de carbone organique par une équation différentielle 
générale : 

dC/dt = I – kxC  [Equation 1], 

où C est le stock de carbone (tC/ha), t le temps (an), I l'apport au temps t (tC/ha/an), k la proportion du carbone 
minéralisée (ou perdue par érosion, etc.) par unité de temps (an-1) ; dC/dt représente la vitesse de stockage du 
carbone dans le sol quand dC/dt>0, de déstockage si sa valeur est négative. k n'est pas fixe mais dépendant 
des conditions, de la quantité et de la nature du carbone. k est dénommé vitesse de minéralisation. kxC est le 
flux de minéralisation (de respiration).  

Le système est à l'équilibre, en moyenne annuelle si I = kxC, et le temps de turnover du carbone est alors C/I = 
1/k. Le stockage (dC/dt >0) résulte de l'augmentation des intrants I ou de la réduction de la vitesse de minéralisation 
k. L'augmentation du stock de carbone en un an ne peut pas être supérieure à I. A l’inverse, si dC/dt <0, le stock 
de C du système diminue. 

La valeur moyenne k masque cependant une grande hétérogénéité des temps de résidence du carbone. Les 
traçages isotopiques et les suivis de respiration du sol ont permis de suivre le devenir d'un apport de composés 
végétaux au sol sur des pas de temps du jour au millénaire. La majorité est minéralisée et transformée en produits 
microbiens en moins d'un an ; pour les composés ligno-cellulosiques en quelques années. Les produits de 
transformation (10 à 20% du carbone apporté) vont être protégés et minéralisés ensuite très lentement, en plusieurs 
dizaines d'années. La Figure 3.2-5 donne un exemple chiffré du devenir du carbone organique arrivant au sol. 

Le stock de carbone des sols est composé de la somme des restes de tous ces apports annuels du passé. On peut 
calculer plusieurs paramètres cinétiques. Dans l'exemple de la Figure 3.2-5, le taux de minéralisation des matières 
organiques est de 5/45 par an (11% an-1). La grande majorité du carbone (37,5/45) est faite de carbone à durée 
de vie longue. L'âge moyen du carbone est de 42 ans. Les paramètres de cinétiques aussi lentes ne sont pas 
l'expression de lois déterministes (comme celles des cinétiques enzymatiques par exemple), mais plutôt les 
propriétés statistiques émergentes d'un fonctionnement hypercomplexe. Enfin, les méthodes de datation montrent 
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qu'il existe en plus des matières organiques d'âge pluri-millénaire (Mathieu et al., 2015), donc héritées d'un passé 
lointain. On gardera en mémoire qu’un atome de C peut avoir une durée de vie longue dans un sol tout en étant 
recyclé un grand nombre de fois par les micro-organismes dans différents types de molécules (cf. section 3.2.1.2.2. 
Biotransformations)  

Les temps caractéristiques de la formation des matières organiques sont donc longs (plusieurs décennies), les 
matières organiques actuelles sont héritées des générations passées. 
 

Figure 3.2-5. Représentation simplifiée de la cinétique du devenir d'un apport organique végétal au sol, ici de 5tC/ha/an. 

On compartimente cette cinétique en trois phases de minéralisation : rapide, intermédiaire, lente. Un sol qui reçoit chaque année le même 
apport contient donc des matières organiques que l'on peut répartir en trois pools correspondants, dont la taille est représentée sur la figure 
par les surfaces colorées. Les valeurs numériques sont typiques de la couche 0-30 cm de cultures tempérées. 

Les représentations mathématiques classiques (voir section 3.3.1.2.2 sur les formalismes utilisés dans les 
modèles) ont donc repris cette compartimentation cinétique du carbone et prévoient ainsi l'évolution des stocks de 
carbone en fonction du temps. La compartimentation (discrétisation cinétique) a une part de réalité et une part de 
pragmatisme, car la réalité est plus continue mais la représentation mathématique continue est plus difficile 
(Bosatta et Agren, 1995). Le stockage est très largement déterminé par les deux paramètres qui régissent le pool 
lent (décennal) : la proportion qui va alimenter ce pool et son temps moyen de résidence. 

3.2.2.2. L'ambigüité de la minéralisation, les paradoxes de "l'activité biologique" 

En agronomie, les termes de « minéralisation » et « d’activité biologique » sous-entendent implicitement la prise 
en compte de la vitesse des processus. Mais leur usage est généralement peu rigoureux car leur définition est 
souvent floue. 

Derrière « minéralisation », il faut comprendre « flux de minéralisation » (kxC). Il est mesuré in situ ou in vitro. 
Il est très proche de la moyenne des apports des années précédentes, modulé par les variations saisonnières. 
Pour cette raison, le flux de minéralisation est largement découplé de l'évolution des réserves organiques elles-
mêmes. On lit parfois qu'un traitement "augmente", "favorise" la minéralisation des matières organiques, qu'un 
système "minéralise plus" qu'un autre. La différence est en général liée aux différences d'apports au sol, plus 
qu’aux différences d’efficacité des microorganismes. 

Le terme "activité biologique" est source de confusion. Trois définitions peuvent être envisagées : 

(1) On pourrait le définir comme le flux respiratoire (kxC) finalement équivalent au flux de minéralisation tel que 
décrit ci-dessus. 

(2) Alternativement, on pourrait le définir comme l'efficacité ou la vitesse de la biodégradation (k), à quantités de 
substrats biodégradables équivalents. Une forte « activité biologique » est souvent considérée comme bénéfique 
pour la production végétale. Plus les organismes décomposeurs sont actifs et efficaces, plus la matière organique 
est dégradée. Le C qui n’est pas minéralisé est transformé en produits microbiens qui peuvent être stabilisés et/ou 
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représenter une réserve de nutriments facilement disponibles (Figure 3.2.3). Toutefois, à apport égal, plus l’activité 
biologique est élevée, moins il y a de C dans le sol. Retenons donc qu’une « activité biologique » maximale ne doit 
pas forcément être recherchée : afin d’augmenter les quantités de matières organiques dans un sol, on pourrait 
préférer ralentir un peu la biotransformation des débris végétaux. Ainsi, pour un flux moyen annuel de libération 
d’éléments nutritifs N et P équivalent, on pourrait constituer un gros réservoir d’éléments, moins rapidement 
disponibles mais libérant le même flux, et assurant ainsi une grande résilience à l’agrosystème. 

(3) Si, en revanche, le terme "activité biologique" fait référence à l'activité de la faune du sol, elle peut être 
extrêmement variable en fonction des modes de conduite du sol. 

3.2.2.3. Les processus dits « non linéaires » 

3.2.2.3.1. Processus linéaires, processus non linéraires 

Les modèles classiques (Andriulo et al., 1999 ; Hénin, 1945 ; Jenkinson et Rayner, 1977 ; Parton et al., 1987), 
considèrent que les paramètres du devenir des matières organiques sont indépendants du flux entrant et des 
quantités de MO. Ceci se traduit par des équations différentielles d'ordre 1 (dC/dt = -kC avec k indépendant de C) 
et des cinétiques exponentielles. On dit que ces modèles sont linéaires : des apports doubles se traduisent par des 
augmentations deux fois plus importantes des quantités de MO. Dans les régimes de changement, les 
compartiments se remplissent ou se vident à leur vitesse caractéristique. Cependant il y a maintenant de 
nombreuses indications de processus non linéaires dans la dynamique du C des sols (Tableau 3.2-1). 

Tableau 3.2-1. Mécanismes possibles de non-linéarité de la décomposition ou de l'accumulation du carbone.  

Ces mécanismes font que les vitesses de décomposition dépendent des quantités de carbone apportées ou présentes.  
Ces processus peuvent être en interaction les uns avec les autres. 

PRINCIPAUX MECANISMES NON LINEAIRES 

Effet des matières organiques sur les propriétés physiques qui affectent les vitesses de biodégradation : 
- Propriétés hydriques (porosité, mouillabilité, évaporation, mulchs) 
- Température du sol (porosité, conductivité thermique, albedo, mulchs)  

Rapport minéraux/matière organique modulant la stabilisation du carbone 

Protection physique (rôle de "colle" joué par les matières organiques et polysaccharides microbiens) favorisant 
les associations organo-minérales 

Libération d'acides organiques complexants qui déstabilisent les associations organo-minérales 

Priming effect: stimulation de la biodégradation des matières organiques stabilisées par l'apport énergétique 
de matière fraîche 

Efficience de l'utilisation du carbone dépendant des éléments nutritifs disponibles pour les microorganismes 

Toxicité des produits de biodégradation pour les microbes (ex: litières antibactériennes, phénols) 

Matières organiques ressources pour la faune qui favorise la stabilisation organo-minérale (vers de terres) 

 

Une implication importante des comportements non linéaires est liée au fait que les matières organiques ne sont 
pas réparties de façon homogène, et que apports, microorganismes et matières organiques ne sont pas co-
localisés (Vogel et al., 2015). Puisqu'ils dépendent des concentrations locales, les paramètres de processus non 
linéaires dépendent de l'échelle d'observation, qu'il s'agisse de l'échelle d'agrégats, du profil, de distances aux 
racines etc. Les dynamiques ne sont pas les mêmes in situ et en système homogénéisé in vitro. In vitro elles 
dépendent du design expérimental et de la durée. Ceci explique probablement la grande divergence qui existe 
dans la littérature sur les processus et mécanismes de la dynamique du carbone et, à minima, la dispersion de leur 
quantification. Si les expérimentations in vitro permettent de comprendre les mécanismes, les expérimentations et 
observations in situ à l'échelle du mètre carré ou de la parcelle, et à l'échelle de temps des décennies sont 
évidemment les plus pertinentes pour la question du stockage de carbone.  

Les représentations non linéaires prévoient des évolutions moins déterminées et moins réversibles des stocks 
organiques que les modèles linéaires. Les processus non linéaires ne sont pas encore incorporés dans les modèles 
opérationnels de la dynamique du C. 
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3.2.2.3.2. Priming effect : un concept qui a pris une place importante dans la problématique du stockage 
de carbone 

Un effet non linéaire majeur est dénommé priming effect (Fontaine et al., 2007 ; Kuzyakov et al., 2000 ; Sallih et 
Bottner, 1988), littéralement "effet d'amorçage". En bref, l'apport de substrats décomposables complexes (et non 
pas de molécules simples comme le glucose) apporte aux microorganismes compétents la ressource énergétique 
qui leur permet de biodégrader les matières organiques stabilisées. Typiquement le temps de résidence des MOS 
est ainsi plus court dans les parties du sol qui reçoivent beaucoup d'apports, comme en surface, par rapport à la 
profondeur. Les mécanismes de priming effect sont majeurs pour la dynamique des éléments C, N, P. 
Théoriquement, le priming effect prévoit donc (i) un stockage de carbone non proportionnel aux apports (ii) un 
risque de déstabilisation de matières organiques préexistantes par apport de carbone, notamment en profondeur. 

3.2.2.4. Vitesses de renouvellement à l’échelle du profil de sol 

Les travaux historiques sur les représentations dynamiques du C ont majoritairement été consacrés à la couche 
de sol considérée par les agronomes, soit « 0-30 cm ». Toutefois, l’intérêt vers la compréhension des mécanismes 
dans le « subsoil » est grandissant car la moitié du carbone des sols est située en dessous de 30 cm de profondeur, 
au niveau du territoire français métropolitain (Mulder et al., 2016) comme du Monde (Hiederer et Köchy, 2011 ; 
Jobbagy et Jackson, 2000). La datation au carbone 14C et le traçage naturel par le 13C montrent que l'âge médian 
du carbone à un mètre de profondeur est supérieur à 1 000 ans (Figure 3.2-1). Le renouvellement est 7 à 10 fois 
plus lent pour la couche 30-100 cm que 0-30 cm (Balesdent et al., 2018; Balesdent et al., 2017; Mathieu et al., 
2015). Le carbone profond n'est cependant pas inerte. Les études ci-dessus montrent que la couche 30-100 cm 
contient en moyenne un quart du stock de carbone "jeune" (c'est à dire de moins de 50 ans) de la couche 0-100 cm 
en sols cultivés, et un cinquième en prairies permanentes (Figure 3.2-6). Plusieurs travaux rapportent des effets 
significatifs de changement d'utilisation des terres ou de pratiques agricoles sur le carbone profond des sols, 
notamment une diminution par la mise en culture de prairies ou de forêts (Guo et Gifford, 2002) une augmentation 
lors de la conversion de forêts en pâturages (Stahl et al., 2017), ou par l'introduction de légumineuses (Guan et al., 
2016). 

 

Figure 3.2-6. Distribution verticale du carbone incorporé par les matières végétales au sol en 20 ans,  
en conditions moyennes de la France métropolitaine. (D’après les données de Balesdent et al. 2018) 

La quantité (par incrément de 10 cm) est exprimée en proportion du C total incorporé dans le premier mètre. La 
valeur est une moyenne estimée par régression à partir des conditions de climat et d'usage des terres. Les barres 
d'erreur représentent l'intervalle de confiance à 95% de l'estimation.  
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3.2.3. Contrôle des temps de résidence du C dans les sols : facteurs biotiques 
et abiotiques  

Les mécanismes décrits précédemment s’expriment plus ou moins dans les sols en fonction d’un cortège de dix 
facteurs principaux qui contrôlent leur intensité. Ces facteurs sont présentés de manière exhaustive dans 
(Wiesmeier et al., 2019). Nous proposons ici une synthèse des co-dépendances de ces facteurs (Tableau 3.2-2) 
en se focalisant sur les facteurs de variation des temps de résidence du carbone (les stocks, eux, dépendent en 
plus des flux de carbone entrant). 

La nature du C entrant, en particulier sa biodégradabilité, a un effet contre-intuitif sur les temps de résidence du 
carbone (cf. section " Le modèle de décomposition progressive"). La nature du C affecte le TMR par le jeu des 
rendements d'utilisation microbienne (CUE) et de l'interaction minérale.  

La température est un facteur majeur, parmi les mieux quantifiés, avec des vitesses de minéralisation multipliées 
par 2 à 3 par augmentation de 10°C, mais un effet dépendant des sols, en particulier de leur granulométrie. 

La teneur en eau du sol augmentant, les vitesses de minéralisation s’accroissent linéairement avec l'humidité 
jusqu'à un maximum (atteint vers 20 à 50% d'humidité volumique selon les modèles (Sierra et al., 2015)), avec 
ensuite un plateau puis une décroissance en lien avec le déficit d'oxygène. Les alternances dessiccation-
humectation provoquent des accélérations de la minéralisation. 

La pression partielle d'oxygène. En milieu saturé, si le milieu devient anaérobie, les fermentations prennent le 
pas sur la respiration aérobie ; la dégradation des débris ligno-cellulosiques est ralentie voire stoppée. Cependant 
il n'y a pas d'indication d'effets d'anaérobiose temporaire sur le stockage de carbone. Les milieux anaérobies sont 
par ailleurs défavorables aux racines et à l’activité de la faune et des micro-organismes. A l’inverse, on attribue 
parfois au labour la propriété d'accélérer la biodégradation par "aération" du sol. Il n'y a pas d'indication scientifique 
dans ce sens. 

La granulométrie est bien corrélée aux stocks de carbone aux échelles nationales ou des pays tempérés. La 
teneur en fraction <2 µm fait varier d'un facteur 2 les stocks de carbone, entre 0% et 50% dans les inventaires 
nationaux de C des sols. 

La minéralogie est un déterminant majeur de la stabilisation des MO mais est encore mal quantifié. Il est couplé 
à la nature des ions en solution (Rasmussen et al., 2018). La minéralogie des phases en interaction avec les MOS, 
(en particulier des minéraux mal cristallisés) n'est pas statique, peut être largement modifiée par les usages des 
terres, les plantes, le pH et les amendements.  

Le pH du sol et le cortège ionique. Le pH d’un sol déterminé par les mesures classiques est une valeur moyenne 
qui ne reflète pas l’hétérogénéité spatiale du pH à micro-échelle. Le pH a plus d'effet sur la physicochimie que sur 
la physiologie microbienne. La présence d'ions calcium ou magnésium en solution (dominants à pH > 5) et la 
présence de calcaire actif tendent à insolubiliser les matières organiques et à adsorber celles-ci par interactions 
électrostatiques, via des "ponts" Ca2+, et ainsi réduire leur biodégradation. L'aluminium a un rôle équivalent, mais 
en sol acide (< 4,5) et alumineux. A contrario, dans les sols salés où Na+ domine le complexe d'échange, les 
vitesses de biodégradation sont élevées. L'action de K+ n'a pas été évaluée.  

La disponibilité et l'abondance des éléments N, P, S a des effets divers et complexes (voir sections 3.2.1.2.2 et 
3.2.2.3.2). Si la dégradation des débris ligno-cellulosiques (pauvres en azote) est temporairement retardée en 
absence d'azote minéral, de nombreux autres effets des stœchiométries C, N, P entrent en jeu dans les primings, 
les interactions biotiques ou encore l'efficience d'utilisation du carbone (CUE). 

Biodiversité. Les bactéries étant à la fois les acteurs majeurs de la minéralisation des MO mais aussi de la 
production de composés stabilisés, l’effet de la prédation des bactéries par les nématodes et protistes, ainsi que 
la régulation des bactéries par les champignons est incertain. L'impact des pesticides sur les protistes, nématodes 
et les champignons du sol pourrait affecter ces régulations.  

Interactions biotiques/abiotiques. Le mécanisme de priming effect est mis en jeu dans les stratégies d'acquisition 
des éléments nutritifs (N, P, K) par les plantes. Les plantes libèrent des exsudats et alimentent les champignons 
de la rhizosphère qui biodégradent des matières organiques (Fontaine et al., 2011) ou même déstabilisent les 
associations organo-minérales (Keiluweit et al., 2015), libérant les composés azotés ou le phosphore. De nombreux 
autres mécanismes d'interaction plante-microorganismes peuvent, inversement, préserver les matières organiques 
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(Averill et al., 2014 ; Northup et al., 1995), ce qui permet à l'écosystème de conserver une importante réserve 
d'éléments et donc une grande résilience.  

Ces effets des interactions entre plantes, microorganismes et phases minérales montrent que les couplages 
biodiversité végétale / biodiversité microbienne / minéralogie peuvent avoir contribué à la stabilité des 
écosystèmes, via le maintien de niveaux élevés de carbone organique. La question de l'impact des pesticides 
(fongicides, nématicides notamment) en tant qu'effet de l'agriculture conventionnelle sur le stockage de carbone 
doit être ouverte. 

 
Tableau 3.2-2. Analyse mécaniste des facteurs influençant le temps de résidence du carbone dans les sols.  

(1) (Fontaine et al., 2011) ; (2) (Kallenbach et al., 2016 ; Schmidt et al., 2011 ; Sinsabaugh et al., 2013) ; (3) (Rasmussen et al., 2018) ;  
(4) (Averill et al., 2014 ; Fontaine et al., 2011 ; Northup et al., 1995) ; (5) (Bonneville et al., 2011 ; Keiluweit et al., 2015) 
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La quantification de l'effet des facteurs et mécanismes considérés individuellement est encore très incomplète, et 
peut-être inappropriée, car (i) il n'est pas attendu une loi unique contrôlant le TMR des différents pools de C quand 
plusieurs mécanismes sont en jeu (Tableau 3.2-2) (ii) plusieurs facteurs agissent en interaction (Cotrufo et al., 
2015). Dans la littérature scientifique, la quantification est très brouillée : de nombreuses équipes estiment le poids 
d'un facteur en le faisant varier et en mesurant des flux de minéralisation, souvent en temps court. Or ces flux sont 
très dé-corrélés des TMR du carbone à long terme. Ainsi l'effet de la température a donné lieu à nombre de résultats 
divergents. Les réponses sont également très dépendantes du type de sol (von Luetzow et al., 2008). 

Actuellement, dans les modèles opérationnels courants, seuls température, humidité du sol, granulométrie et C/N 
des substrats sont pris en compte. Il y a cependant d'autres facteurs prépondérants. La modélisation des priming 
effects est émergente. 

3.2.4. Les processus en regard de deux grands enjeux : changements climatiques 
et gestion de l’azote dans les systèmes cultivés 

Les contraintes anthropiques (principalement changement climatique et pratiques agricoles) modifient les facteurs 
de contrôle des processus décrits ci-dessus. Les effets des variations simultanées de ces différents facteurs sont 
difficiles à évaluer en termes de modifications des processus. Les impacts observés sont rarement interprétés de 
manière rigoureuse en termes de modifications concomitantes des mécanismes. 

3.2.4.1. Changement climatique 

Le changement global de l'atmosphère et du climat a modifié les stocks de carbone mondiaux depuis les années 
1950 par trois effets principaux : l'augmentation de la pression partielle de CO2 qui augmente la production 
primaire ; les retombées d'azote atmosphérique (pollution azotée mondiale), qui augmentent également la 
production primaire; et enfin l'augmentation de température, qui allonge les cycles végétaux mais dans le même 
temps augmente les vitesses de minéralisation du carbone des sols. La résultante est actuellement une 
augmentation du carbone organique, notamment en zone tempérée : hors déforestation intertropicale, les 
écosystèmes mondiaux ont incorporé dans la décennie 2005-2015 près de 30% des émissions de C fossile (Le 
Quéré et al., 2018), mais la plupart des modèles, bien qu'incertains (Ahlstrom et al., 2012 ; Tian et al., 2015) 
prévoient un effet dominant de la température dans quelques décennies. Les sols arctiques et les sols du 
permafrost seront les principaux émetteurs nets de CO2 (Crowther et al., 2016). L'impact des changements de 
précipitations et d'évènements extrêmes n'est pas encore quantifié. 

3.2.4.2. Stockage de carbone et couplage avec l’azote  

Dans le continuum d'évolution des MO (Lehmann et Kleber, 2015), le rapport C/N diminue depuis des valeurs de 
50 à 100 pour la matière végétale (hors légumineuses), vers 15 à 30 pour les matières organiques particulaires, 
puis 8 à 10 pour les matières organiques anciennes. A l'échelle de l'écosystème, les cycles du carbone et de l'azote 
sont couplés à plusieurs niveaux (Balesdent et al., 2011a) : 

- Au niveau de la production primaire : la quantité d'azote biodisponible augmente la production primaire, jusqu'à 
une valeur maximale au-dessus de laquelle l'azote n'est plus limitant, c'est l'effet de fertilisation azotée. 
L'augmentation des restitutions au sol n'est cependant pas proportionnelle à l'effet de la fertilisation sur la 
production, car en situation d’abondance d'azote, les plantes allouent plus de carbone aux graines récoltées qu'aux 
parties végétatives, et moins aux racines. Ainsi, le stockage de carbone additionnel lié à la fertilisation minérale 
optimale par rapport à une sous-fertilisation est faible voire, en cas d'absence de restitution des parties aériennes, 
nul (Alvarez, 2005). La surfertilisation azotée tend à contrario à diminuer les stocks de carbone. 

- Au niveau des processus de biodégradation des substrats organiques : Les micro-organismes dégradant un 
substrat ont besoin d'azote pour former leur propre biomasse. S’ils consomment des composés déjà biotransformés 
(C/N inférieur à 20), le système libère l'azote minéral en excès. A l’inverse, s’ils biotransforment des débris végétaux 
(C/N supérieur à 20), les microorganismes doivent prélever dans l'azote biodisponible du sol et sont en compétition 
avec la plante (par exemple, "faim d'azote", induit par l'enfouissement de pailles). Ce couplage par la 
biodégradation affecte peu le stockage de carbone, mais explique comment la dynamique du carbone (dont le 
stockage) contrôle la minéralisation ou l'immobilisation nette d'azote. 
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- Au niveau des systèmes d'élevage : le recyclage de C et N est un couplage supplémentaire ; Soussana et Lemaire 
(2014) indiquent que la relation générale entre stock de carbone du sol et niveau d'intrants azotés passe par un 
optimum aux niveaux intermédiaires. 

L'augmentation du carbone des sols de 4 pour 1000 par an s'accompagne d'une immobilisation d'azote dans les 
matières organiques additionnelles, représentant le « coût azoté du stockage de carbone ». Le chiffre moyen sur 
20 ans est estimé à 15 kgN/ha/an, sur la base de MO additionnelles à C/N de 12 (un tiers de matières particulaires 
à C/N 20 ; 2/3 à C/N 10) et d'un stock de carbone de sol cultivés français médian de 45 tC/ha. Le "coût azoté" du 
4 pour mille sera très certainement bien inférieur pour de multiples raisons. Le bilan d'azote européen (Fowler et 
al., 2013) ou français fait état d'un surplus d'azote (azote excédentaire apporté par rapport à l'utilisation par les 
cultures, qui se traduit par des pertes) de plus de 30% de l'azote apporté aux sols pour l'ensemble du territoire, et 
à l'échelle locale de plusieurs dizaines de kgN/ha. L'immobilisation d'azote sera opérée par les microorganismes 
du sol et, dans tout système, pourra se faire aux dépends des pertes autant que du prélèvement par les cultures. 
Les pratiques stockantes comme les cultures intermédiaires, l'introduction des légumineuses ont même la vertu de 
réduire les pertes azotées. L'apport des produits résiduaires organiques se substitue aux fertilisations minérales 
et, avec une stœchiométrie C/N maîtrisée, peut avoir un meilleur rendement d'utilisation par les plantes que la 
fertilisation minérale. 

3.2.5. Conclusion 

Les sols présentent un gradient décroissant de concentration en C depuis la surface (quelques pourcent 
massiques) jusqu’à environ 1 m de profondeur (moins de 1%). Les matières organiques des sols sont 
principalement des petites molécules organiques issues de la transformation des apports par les plantes (apports 
majoritairement souterrains). La faune (et en particulier la microfaune) est essentielle dans la production, la 
transformation et la minéralisation des matières organiques du sol. Dans le sol, des processus de transfert et 
d’interaction avec les minéraux redistribuent ces molécules organiques et/ou les soustraient plus ou moins 
durablement à l’action des micro-organismes. La dynamique résultant de ces processus est généralement 
modélisée par des approches linéaires, bien que de nombreux processus, considérés individuellement, ne se 
comportent pas linéairement. Les matières organiques observées dans un sol à une date donnée résultent ainsi 
d’un héritage complexe lié au fonctionnement (et usage éventuel) d’un sol sur plusieurs centaines (voire milliers 
d’années). Les horizons profonds (plus profonds que 30 cm), peu étudiés en comparaison des horizons de surface, 
contribuent à hauteur de 25% à la séquestration du C sur 50 ans. On compte un grand nombre de facteurs qui 
contrôlent la dynamique des matières organiques dans les sols : nature et flux du C entrant, température, teneur 
en eau, pO2, granulométrie, minéralogie, chimie de la solution du sol, disponibilité N et P, biodiversité végétale, 
biodiversité microbienne. Leurs interdépendances, leur dépendance au temps (réponse sur les temps courts 
différente de la réponse sur les temps longs), leurs importances relatives vis-à-vis du stockage (ou déstockage) du 
C ne sont souvent pas explicitées dans le détail, car très complexes. Une meilleure compréhension des 
mécanismes, de leurs interdépendances, de leur hiérarchisation et de leur sensibilité aux pratiques agricoles 
représente des leviers d’action futurs potentiels pour la séquestration du C dans les sols.  
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3.3. Les modèles d’évolution des stocks de carbone 
dans les sols 

Auteurs : Bertrand Guenet, Julie Constantin, Valérie Viaud 

Principaux enseignements de cette section : 

• La grande majorité des modèles de simulation de la dynamique des MOS est à dominante mécaniste, 
avec une description des MOS sous forme de compartiments cinétiques présentant une diversité de 
temps moyens de résidences. 

• Quelques modèles représentent la dimension verticale du sol en figurant le transport par advection et/ou 
diffusion. 

• Les sorties des modèles présentent une forte sensibilité à la distribution initiale de la MOS dans les 
compartiments et aux entrées de C au sol. 

• Une bonne prise en compte de l’impact des pratiques de gestion est nécessaire pour reproduire les 
observations. 

• L’évaluation détaillée des modèles actuels est complexe en raison de leurs approches conceptuelles 
d’une part et à cause du manque de données d’observations de long terme d’autre part.  

3.3.1. Représentation de la dynamique du C dans le sol : structure et complexité 
des modèles 

La question de la dynamique du C dans le sol (COS) est discutée depuis des siècles (Boulaine, 1997) et notre 
capacité à la prédire à l’aide d’outils mathématiques est également très ancienne (Henin et Dupuis, 1945). Deux 
grands types d’approches peuvent être distingués en fonction des objectifs des modèles, et des limites du système 
considéré, comme on le verra plus loin :  

(i) Une approche que l’on peut qualifier de statistique ou d’empirique, visant à relier des observations sur le stock 
de C des sols avec des variables explicatives présélectionnées par les auteurs (par ex. Poeplau et al., 2011). Ces 
variables peuvent être liées au milieu (température, précipitations) ou au mode de gestion des sols (types de travail 
du sol, apport d’effluents organiques, etc.). 

(ii) Une approche à dominante mécaniste, visant à représenter les biotransformations du carbone organique du sol 
au cours du temps, et ses facteurs de contrôle. La finalité est d’obtenir un modèle suffisamment robuste dans son 
domaine de validité (i.e. capable de reproduire correctement des observations) mais pouvant être utilisé également 
dans un contexte différent de celui utilisé pour son développement et sa calibration (Smith et al., 1998). Cela repose 
sur l’idée d’une certaine généricité des processus considérés dans ces modèles et de leur paramétrage. 

3.3.1.1. Les modèles statistiques  

L’approche empirique est très utilisée par le Groupe Intergouvernemental d’Experts sur le Climat (GIEC) (IPCC, 
1997) pour évaluer les stocks de C des sols en fonction des usages dans les zones peu étudiées et/ou dans 
lesquelles peu de données sont disponibles. Elle a également fait l’objet d’études récentes (Barraclough et al., 
2015; Gray et Bishop, 2016; Meersmans et al., 2016; Sanderman et al., 2017; Yigini et Panagos, 2016). Cette 
approche peut se résumer par l'équation 3.1. 

SOC(h) = RC × BF × TF × IF × LA   [Equation 3.1] 

avec SOC(h) le stock sur une surface considérée pour un type d’usage (h), RC le stock de C de référence du sol, 
BF un facteur de stockage correspondant à un stockage relatif pour l’usage (h) en comparaison au système 
de référence, TF un facteur représentant l’effet du travail du sol, IF un facteur représentant l’effet des entrées 
de C et LA la fraction de terre couverte par l’usage considéré. 
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En dehors de l'approche du GIEC, certains auteurs proposent la prise en compte d’autres facteurs tels que la 
gestion des terres (Ogle et al., 2005). Les approches statistiques classiquement utilisées par ces modèles sont des 
régressions, linéaires ou non, en fonction du temps avec les différents paramètres de l’équations définis en 
fonctions des variables de contrôle considérées (West et al., 2004). 

3.3.1.2. Les modèles mécanistes basés sur la représentation des processus 

3.3.1.2.1. Diversité des modèles existants 

Les modèles dynamiques dits mécanistes sont basés sur une représentation soit explicite soit conceptuelle (i.e. 
pas nécessairement observables) des biotransformations du carbone organique du sol. Ces modèles sont 
nombreux et divers, et ont fait l’objet de plusieurs revues de la littérature (Wutzler et Reichstein, 2007; Manzoni et 
Porporato, 2009; Campbell et Paustian, 2015; Vereecken et al., 2016). 

Cette importante diversité de modélisation s’explique principalement par le fait que les mécanismes contrôlant 
l’évolution des stocks de C du sol sont eux-mêmes très divers et pas nécessairement tous représentés 
explicitement dans les modèles. Dans leur revue de la littérature, Von Lutzow et al. (2006) regroupent les 
mécanismes de contrôle de la stabilité du COS en trois grandes catégories : (i) les interactions avec la matrice 
minérale, (ii) la récalcitrance chimique et (iii) la protection physique au sein d'agrégats de tailles diverses. A ces 
mécanismes, on peut ajouter l’importance de représenter l’accès aux matières labiles comme source d’énergie 
pour que les microorganismes produisent les enzymes nécessaires à la décomposition du C organique (Fontaine 
et al., 2007). On notera enfin que le concept de récalcitrance chimique est de plus en plus remis en question (voir 
Chapitre 2). Enfin, la dynamique du stock de COS étant bien évidemment la résultante du bilan des entrées et des 
sorties, l’ensemble des entrées et des sorties de C doivent être prises en compte. Ces mécanismes ont lieu à des 
échelles spatiales très différentes allant de l'agrégat (Vogel et al., 2015) à la planète entière (Todd-Brown et al., 
2013). En fonction de l’échelle d’étude pertinente, la structure des modèles ne peut être la même. En effet, à des 
échelles spatio-temporelles très fines (l’échelle de l'agrégat pour quelques secondes), les équations nécessaires à 
la représentation des mécanismes qui contrôlent la dynamique du C sont souvent des équations complexes très 
paramétrées. Par exemple, Monga et al., (2009) utilisent une approche avec plus de vingt équations pour décrire 
l’effet de la structure du sol sur l’activité microbienne à l’échelle de quelques centimètres pendant une dizaine de 
jours. Lorsque l’on s’intéresse à des échelles plus larges, les approches sont plus souvent simples avec beaucoup 
de mécanismes représentés implicitement par les jeux de paramètres. Par exemple, les modèles systèmes Terre, 
représentent la dynamique du C du sol sur des périodes longues (quelques années à plusieurs siècles) en utilisant 
généralement une approche avec peu de compartiments, dotés chacun d’une dynamique contrôlée par des 
cinétiques du premier ordre (Todd-Brown et al., 2013) avec très peu d’équations (moins d’une dizaine 
généralement).  

Ces modèles à compartiments avec des cinétiques du premier ordre sont d’ailleurs largement utilisés pour décrire 
la décomposition de la MOS, depuis la parcelle jusqu’au système Terre. On peut par exemple citer dans cette 
famille le modèle RothC (Coleman et al., 1997) qui a été couplé à la fois à des modèles à l’échelle de l’agrégat 
(Monga et al., 2014) et à des modèles globaux (Nakhavali et al., 2018). Le modèle CENTURY (Parton et al., 1987) 
est également largement utilisé par la communauté s’intéressant à la dynamique du C du sol, aussi bien à l’échelle 
du biome (Parton et al., 1987) qu’à l’échelle planétaire (Krinner et al., 2005).  

3.3.1.2.2. Formalismes utilisés dans les modèles  

Modèles classiques de dynamique du C 

Bien que les MOS soient aujourd’hui reconnues comme constituées d’un continuum de composés organiques à 
différents stades des réactions de biotransformation (voir section 3.2.1.2.3), elles sont représentées dans la plupart 
des modèles existants comme un ensemble de compartiments distincts, reliés entre eux par des flux de matière, 
avec parfois un compartiment représentant la biomasse microbienne. Les compartiments ont généralement une 
définition conceptuelle de la cinétique de décomposition de la MOS, chacun étant caractérisé par un temps moyen 
de résidence spécifique du C. Plusieurs approches sont utilisées pour représenter les flux de décomposition.  

Ainsi, la dégradation de la MOS est représentée par des équations cinétiques d’ordre 1 pour décrire la perte de 
masse dans chacun des compartiments au cours du temps :  
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𝑑𝐶 𝑑𝑡⁄ = 𝐼(𝑡) − 𝑘𝐶(𝑡)    [Equation 3.2] 

avec dC la variation de la quantité de carbone dans le compartiment pendant l’intervalle de temps dt, I(t) l’entrée 
de C dans le compartiment au temps t, k la constante de décomposition du compartiment (correspondant à 
1/temps moyen de résidence) et C(t) la quantité de C contenue dans le compartiment au temps t. 

La constante de décomposition k correspond à la proportion de C décomposée dans le compartiment par unité de 
temps. Dans cette représentation par une cinétique d’ordre 1, la quantité de C perdue par le compartiment par 
unité de temps, kC(t) est reliée de façon linéaire à la quantité de C présente dans le compartiment. La constante 
de décomposition k est indépendante de la quantité de C présente dans le compartiment C(t) et de la quantité de 
C entrant I(t). Une fraction de ce flux de décomposition est minéralisée (majoritairement sous forme de CO2) et le 
reste contribue à l’entrée de C dans les autres compartiments à temps moyen de résidence plus long, chaque 
compartiment représentant des processus de stabilisation différents. Ce type d’approche a plusieurs limites: la 
décomposition de la MOS n’est limitée que par la disponibilité du substrat et les microorganismes ne sont pas 
représentés de façon explicite. 

Il existe trois autres grands types d’approches qui prennent a contrario le rôle des microorganismes décomposeurs 
des MOS dans la modélisation de la décomposition :  

La première considère que la minéralisation est le fruit d’une réaction entre un substrat (les MOS) et des enzymes 
produites par les microorganismes (Panikov et Sizova, 1996; Blagodatsky et Richter, 1998). Ces modèles peuvent 
considérer plusieurs compartiments, mais la minéralisation selon cette approche est décrite par des équations de 
type Michaelis-Menten : 

𝑑𝐶 𝑑𝑡⁄ = 𝐼(𝑡) − 𝑘1. 𝐵(𝑡).
𝐶(𝑡)

𝐾+𝐶(𝑡)
      [Equation 3.3] 

avec I(t) l’entrée de C dans le sol au temps t, B(t) la biomasse microbienne, C(t) la quantité de carbone contenue 
dans le sol au temps t, K la constante de Michaelis-Menten et k1 la vitesse de décomposition du COS. 

La seconde approche considère que la biomasse microbienne seule limite la minéralisation des MOS (Fontaine et 
Barot, 2005). Dans ce cas, la minéralisation est exprimée de la façon suivante : 

𝑑𝐶 𝑑𝑡⁄ = 𝐼(𝑡) − 𝑘2. 𝐵(𝑡)·   [Equation 3.4] 

avec I(t) l’entrée de C dans le sol au temps t, B(t) la biomasse microbienne, C(t) la quantité de carbone contenue 
dans le sol au temps t et k2 la vitesse de décomposition du COS. 

Enfin, la troisième grande approche correspond à une simplification de l’équation 3.3 considérant que C<<K. la 
minéralisation va donc être décrite de la manière suivante (Schimel et Weintraub, 2003; Moore et al., 2005): 

𝑑𝐶 𝑑𝑡⁄ = 𝐼(𝑡) − 𝑘3. 𝐵(𝑡). 𝐶(𝑡)·    [Equation 3.5] 

avec I(t) l’entrée de C dans le sol au temps t, B(t) la biomasse microbienne, C(t) la quantité de carbone contenue 
dans le sol au temps t, et k3 la vitesse de décomposition du COS. 

L’impact de facteurs tels que le climat du sol (température, teneur en eau) ou les propriétés des sols (pH, texture, 
teneur en CaCO3) sur les temps moyens de résidence du C dans les sols, est représenté dans les modèles par 
une modulation de la constante de décomposition k en faisant souvent l’hypothèse que les effets des facteurs sont 
indépendants et donc multiplicatifs : 

𝑘 = 𝑘0. 𝑓(𝑇). 𝑓(𝑊). 𝑓(… )  [Equation 3.6] 

avec k0 la constante de décomposition spécifique du compartiment, f(T) la modulation de la constante de 
décomposition liée à la température du sol, f(W) la modulation de la constante de décomposition liée à 
l’humidité du sol, f(…) les modulations liées à d’autres facteurs biotiques ou abiotiques. A noter que certains 
modèles tel que NCSOIL utilisent le minimum des fonctions de modulation et non pas leurs multiplications. 

Tous les modèles prennent en compte l’influence de la température et de la teneur en eau du sol, mais les formes 
des fonctions de modulation varient (Katterer et al., 1998; Moyano et al., 2013). Les formalismes représentant la 
biotransformation du C sont souvent couplés à des équations de bilan hydrique et de bilan thermique. Quelques 
modèles prennent également en compte les effets de l’acidité du milieu (e.g. Century), l’aération du sol, la teneur 
en calcaire (e.g. STICS). Pour un modèle donné, les fonctions de modulation des vitesses de décomposition sont 
les mêmes quel que soit le compartiment considéré alors que, notamment pour la réponse à la température, il 
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semblerait que les compartiments à temps de résidence plus long soit plus sensibles aux changement de 
températures (Craine et al., 2010; Lefèvre et al., 2014). 

Limite des modèles classiques à compartiments et formalismes alternatifs 

Cette formalisation mathématique simple de la biotransformation de la MOS, proposée dès les premiers 
développements, s’est imposée et est aujourd’hui à la base de la plupart des modèles, dont les plus utilisés (RothC, 
CENTURY, DNDC). Le nombre de compartiments et la grandeur prise par chacune des vitesses de décomposition 
varient d’un modèle à l’autre. En effet, elles sont souvent obtenues par optimisation des équations mathématiques 
(considérées partiellement ou au complet au sein du modèle) sur des données expérimentales lors d’opération de 
calibration du modèle. Cette représentation a été largement testée et se révèle être un compromis intéressant entre 
la complexité des modèles et leur capacité à rendre compte de la dynamique de la MOS (Paustian, 1995) bien 
qu’une des limites majeures de ces approches par compartiments est de considérer des compartiments non 
mesurables (Elliot et al., 1996). L’avancée des connaissances sur la nature des MOS et la dynamique du C d’une 
part (voir chapitre 2), et l’utilisation de ces modèles dans le cadre d’évaluations prospectives de l’impact du 
changement climatique ou de transitions agroécologiques sur les stocks de C d’autre part, questionnent toutefois 
cette représentation à différents niveaux donnant lieu à des développements de formalismes alternatifs, dont 
quelques-uns sont discutés ci-dessous. 

Un point important à considérer dans les études qui visent à quantifier le potentiel de stockage additionnel de C 
dans les sols par des pratiques spécifiques de gestion des sols est la question controversée de la limite de 
saturation en carbone des sols. Par construction, dans les modèles représentant la dynamique de la MOS par un 
système d’équations différentielles d’ordre 1, il existe une relation linéaire entre le stock de MO dans le sol et les 
entrées de MO lorsque le système est à l’équilibre I(t) = kC(t), si bien que le stock de C à l’équilibre augmente de 
façon linéaire avec les entrées de C. Or, comme évoqué dans la section 3.1.2 (rubrique « Saturation, déficit de 
saturation », un ensemble de travaux considèrent qu’il existerait une quantité maximale de C que le sol peut 
stabiliser, correspondant à la saturation des fractions minérales fines, et que ce seuil est contrôlé par les propriétés 
physiques des sols (minéralogie, texture) (Stewart et al., 2007) et par les concentrations en MOS elle-même (Vogel 
et al., 2014). Les modèles classiques basés sur des compartiments conceptuels et des cinétiques d’ordre 1 
pourraient donc surestimer l’évolution des stocks de MO dans des sols proches de la saturation, si tant est que l’on 
accepte la validité de ce concept. D’autres formes de modélisation émergent, qui définissent des compartiments 
de MOS au regard de leur association aux particules minérales des sols et de leur inclusion dans des agrégats. 
Ces approches permettent de représenter la saturation du sol en MO. Par exemple, Six et al., (2002) en ont proposé 
une formalisation conceptuelle, mais elle est actuellement implémentée dans peu de modèles, et peu de données 
expérimentales ou d’observations sont disponibles pour paramétrer le seuil de saturation dans une diversité de 
sols (Schmidt et al. 2011). 

Lorsque l’on s’intéresse à modéliser ou simuler des transitions agroécologiques, une deuxième limite de plus en 
plus pointée dans la littérature est que l’activité et la dynamique des microorganismes ne sont pas représentées 
de façon explicite dans les modèles classiques, alors qu’elles contrôlent la biotransformation des MOS et qu’elles 
peuvent être à l’origine de processus non linéaires, notamment dans des contextes d’environnement changeant. 
Généralement, la biomasse microbienne est considérée dans les modèles comme l’un des compartiments de COS, 
avec une vitesse de décomposition spécifique. Seuls quelques modèles incluent un impact de la biomasse 
microbienne sur les cinétiques du premier ordre réglant la décomposition (Wutzler et Reichstein, 2007). Dans plus 
de la moitié des cas, le compartiment représentant la biomasse microbienne n’affecte pas la décomposition des 
autres compartiments et le processus de décomposition n’est limité que par la quantité de substrat disponible 
(Manzoni et Porporato, 2009). Ce type de formalisme fait l’hypothèse implicitement que l’activité microbienne 
change rapidement et qu’elle n’est donc jamais un facteur limitant de la décomposition (Fujita et al., 2014). Il prend 
en compte la qualité biochimique du substrat et fournit une approximation correcte au début de la décomposition, 
mais il néglige totalement le rôle de la biomasse microbienne, de son activité, et des produits enzymatiques 
microbiens dans la décomposition. Il est discuté aujourd’hui car il ne permet pas de rendre compte des dynamiques 
de transitions ni des processus d’adaptation des microorganismes à de nouvelles conditions ou aux stress 
environnementaux (Todd-Brown et al., 2013). Les connaissances nouvelles disponibles sur le fonctionnement des 
microorganismes et leurs interactions avec les MOS ont conduit au développement de nouveaux modèles, plus 
mécanistes, qui représentent explicitement différents compartiments fonctionnels microbiens, leur dynamique, et 
les réactions enzymatiques en jeu dans les processus de décomposition et de minéralisation du C (Manzoni et 
Porporato, 2009). Ces formalismes permettent de mieux représenter les effets des changements globaux (ex : 
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Moore et al., 2005 ; Kuijper et al., 2005), les interactions communautés microbiennes-substrats (ex : Garnier et al., 
2001; Moorhead et Sinsabaugh, 2006), et le priming effect (Perveen et al., 2014). Ce dernier a en effet été mis en 
évidence comme un processus de déstabilisation important de la MO, qui intervient lors d’un ajout de MO fraîche 
au sol et qui conduit à une décomposition accrue du C organique du sol à travers la stimulation de l’activité 
microbienne (Fontaine et al., 2003, voir également la section 3.2.2.3.2 du présent rapport). Il doit être pris en 
compte notamment dans l’évaluation de stratégies de gestion qui visent à augmenter les stocks de MO et à injecter 
du C en profondeur, telles que l’agroforesterie. Mais il n’est que peu représenté dans les modèles compartimentaux 
classiques, où les interactions entre le C labile et le C plus récalcitrant ne sont pas explicitées. La limite des modèles 
qui représentent explicitement les communautés microbiennes et leur activité est qu’ils sont principalement dédiés 
à des modélisations à des échelles fines (agrégats, rhizosphère) compte-tenu de leur complexité, et qu’ils restent 
actuellement essentiellement théoriques, faute en particulier des jeux de données nécessaires pour renseigner les 
nombreux paramètres et pour les évaluer (Louis et al., 2016).   

Une troisième limite est que les disponibilités en N, P, S, notamment l’équilibre entre C et N pour répondre à la 
demande microbienne, ne sont pas toujours pris en compte dans les modèles. Intégrer la stœchiométrie C:N dans 
les modèles de dynamique du C est important pour mieux prendre en compte les interactions avec la végétation et 
l’impact des efflux de C sur l’évolution du climat (Manzoni et Porporato, 2009). Certains modèles, tels qu’AMG 
(Saffih-Hdadi et Mary, 2008) et RothC (Coleman et Jenkinson, 1996), ne représentent pas la dynamique de l’azote 
et ne considèrent donc pas la disponibilité en azote comme un facteur potentiellement limitant de la décomposition 
de la MOS. Cette hypothèse est tenable en condition d’agriculture avec des apports d’intrants azotés en quantités 
non limitantes relativement aux entrées de C. Elle l’est moins pour des systèmes agroécologiques ou avec une 
dépendance moins forte aux intrants minéraux. La plupart des modèles qui représentent à la fois la dynamique du 
C et du N (ex : CENTURY (Parton et al., 1994), CANTIS (Garnier et al., 2001), DNDC (Li et Frokling, 1992), NCSOIL 
(Molina et al., 1983)) considèrent que la biomasse microbienne est strictement homéostatique, c’est-à-dire que son 
ratio C/N est constant, quel que soit le substrat disponible. Lorsque la disponibilité en N diminue, un facteur est 
défini pour réduire l’immobilisation de l’azote et la décomposition. Il faut tout de même noter que le modèle STICS 
(Brisson et al., 1998, 2003) utilisé dans le volet « simulations agronomiques » possède un ratio C/N de la biomasse 
microbienne flexible, en fonction de la disponibilité en azote minéral du sol. D’autres approches de modélisation, 
avec une représentation plus explicite des communautés microbiennes et de leur activité, se basent sur l’hypothèse 
qu’en cas d’azote insuffisant, l’excès de C assimilé par les microorganismes est éliminé en augmentant la 
respiration (Schimel et Weintraub, 2003) 

Continuum de MOS 

A côté de cette représentation, majoritaire, sous forme discrète, de la MO, quelques modèles s’appuient sur une 
représentation continue qui distribue la MO le long d’un gradient (Bosatta et Agren, 1996). Rothman et Forney 
(2007) représentent ainsi la MO du sol sous la forme d’un continuum, avec une distribution continue de la MO 
suivant un spectre de qualité, la qualité faisant ici référence à l’accessibilité du substrat aux microorganismes. Ces 
modèles mobilisent à la fois le temps et la qualité de la MO comme variables indépendantes et sont formalisés par 
un système d’équations différentielles aux dérivées partielles. Cette représentation continue reflète mieux la qualité 
et l’hétérogénéité des MOS que l’approche adoptée par les modèles à compartiments. Toutefois les modèles 
utilisant cette approche s’appuient sur une distribution théorique de la qualité de la MOS. Les prédictions de ces 
modèles n’ont pas été confrontées à des données expérimentales à l’échelle de la parcelle ou de l’écosystème, on 
ne connaît donc pas la fiabilité de ce type d’approche. 

3.3.1.2.3. Prise en compte de l’hétérogénéité des sols dans les modèles  

Les sols présentent une forte hétérogénéité avec une variabilité de leurs propriétés physiques et chimiques et des 
conditions climatiques à différentes échelles d’espace, depuis celle du microsite ou de l’agrégat, du profil de sol, 
jusqu’à l’échelle de l’écosystème ou du paysage. Cette hétérogénéité se décline sous différents angles : variabilité 
des textures des sols, de leur régime hydrique et thermique, que les modèles prennent classiquement en compte 
via des fonctions de modulation des processus (cf. équation 3.6) mais aussi variabilité de profondeur que les 
modèles prennent en compte via l’intégration de nouvelles équations de transfert du carbone en profondeur. 

Des travaux récents montrent que le stock de MOS dans les horizons de sol plus profonds n’est pas seulement 
constitué de MO relativement inerte et stabilisée par association avec les particules minérales du sol, et qu’elle 
peut être affectée par des processus de biotransformation. Alors qu’historiquement, la modélisation de la 
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dynamique des MOS concernait majoritairement l’horizon de surface (jusqu’à 20 à 30 centimètres) (Hénin et 
Dupuis, 1945; Coleman et Jenkinson, 1996), la plupart des modèles d’écosystèmes permettent aujourd’hui de 
simuler l’évolution du stock de C à l’échelle du profil de sol. L’hétérogénéité des sols le long du profil est représentée 
sous forme discrète comme une succession d’horizons de sol présentant des propriétés physiques et chimiques 
distinctes et des vitesses de décomposition des compartiments généralement plus faibles en profondeur (Van Veen 
et Paul, 1984). Les modèles diffèrent dans la représentation des transferts verticaux de MOS au sein du profil de 
sol. La distribution des entrées de C par les racines avec la profondeur est souvent représentée par une fonction 
exponentielle décroissante (Campbell et Paustian, 2015). Les transferts de MOD sont représentés de façon 
explicite dans certains modèles comme SOLVEG-II (Ota et al., 2013), qui représente de façon détaillée les 
processus d’advection, de diffusion, les flux d’eau et la biotransformation des MOD, ou de façon implicite (Parton 
et al., 1994; Jenkinson et Coleman, 2008; Taghizadeh-Toosi et Olesen, 2016). Dans certains modèles comme 
STICS (Brisson et al., 2009), qui simule la dynamique du C et du N du sol, seuls les transferts d’azote sous forme 
dissoute sont représentés mais la variation des conditions micro-climatiques et des propriétés des sols d’une 
couche à l’autre est représentée. (Bosatta et Agren, 1996) proposent une représentation verticale continue et des 
processus de transferts liés à des processus plus lents de diffusion peuvent aussi être pris en compte.  

La variabilité très locale des sols, au sein des agrégats, dans des microsites, ou en lien avec la rhizosphère, n’est 
prise en compte que dans certains modèles très mécanistes dédiés ces échelles micro-locales. 

Les fonctions de modulation des vitesses de décomposition, prenant en compte la texture du sol, son pH ou la 
teneur en calcaire, permettent de simuler la dynamique du C dans une large gamme de types de sol. Les modèles 
les plus utilisés ont ainsi été validés dans un grand nombre de contextes pédologiques. Toutefois peu de modèles 
utilisés en contexte agricole sont valides pour simuler la dynamique du C en conditions réductrices en lien avec 
l’engorgement en eau des sols. En effet, le facteur de modulation de la décomposition par l’humidité du sol induit 
généralement une réduction de la décomposition en cas de sécheresse mais ne simule pas toujours une réduction 
de la décomposition en cas d’excès d’eau. De plus les constantes de décomposition ne sont généralement valides 
pour les processus de respiration anaérobie ou de fermentation (Shibu et al., 2006). DNDC (Li et Frokling, 1992), 
est l’un des rares modèles valides dans les sols mal drainés. En effet, la représentation de la dynamique du C dans 
les sols mal drainés (les tourbières par exemple) demande une duplication du schéma de décomposition pour 
prendre en compte les zones aérobies et anaérobies du sol (Kleinen et al., 2012; Qiu et al., 2018). Cette séparation 
se fait généralement sur la base de la hauteur de nappe ou nécessite de représenter la diffusion de l’oxygène dans 
le sol et de calculer la limitation par l’oxygène (Walter, 1996).  

3.3.1.3. Evaluation des modèles 

L’évaluation des modèles de simulation de la dynamique des MOS se base sur la comparaison du stock ou bien 
des flux de C simulés à des mesures. Ainsi, en fonction des objectifs, il sera plus intéressant de décrire les flux, 
notamment de CO2 issus de la respiration du sol (Neill et Gignoux, 2006), ou bien les stocks et leurs évolutions 
(Cardinael et al., 2018). Pour évaluer correctement la dynamique, il faut pouvoir disposer de séries temporelles 
(Dimassi et al., 2018) mais ce sont des séries assez rares et obtenues sur des temps pas toujours adaptés au 
temps de réponse des MOS, souvent long. Il est également possible d’utiliser une mesure faite à un moment donné 
telle que celles disponibles via le réseau de mesures de qualité des sols, mais cela permet uniquement de savoir 
si le modèle considéré est capable de reproduire une observation isolée sans information sur la dynamique 
associée. Par ailleurs, l’approche la plus utilisée dans les modèles simulant la dynamique de la MOS est une 
approche par compartiments, avec des compartiments conceptuels qui n’ont pas toujours une réalité biophysique. 
Ainsi, le risque d’une approche en compartiment est d’obtenir une réponse proche de l’observation, mais due en 
partie à des compensations de biais entre les compartiments. Pour éviter cet écueil, l’évaluation de ce type de 
modèle se fait généralement sur plusieurs aspects (flux et stock de COS) et sur plusieurs sites d’observations (e.g. 
International Soil Carbon Network). Enfin, l’utilisation des isotopes du carbone permet également de mieux 
contraindre les modèles (He et al., 2016). 

3.3.2. Représentation des interactions sol - végétation dans la modélisation du C 

Parmi la grande diversité de modèles simulant l’évolution des stocks de carbone dans les sols, il est possible de 
distinguer deux catégories vis-à-vis de leur représentation des entrées de carbone dans le système. Ainsi certains 
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modèles représentent uniquement le compartiment « sol » ; pour ceux-ci, le carbone arrivant au sol est une donnée 
d’entrée ; c’est par exemple le cas du modèle RothC. Au contraire d’autres modèles s’attachent à représenter les 
interactions entre le sol et la végétation. Ces derniers vont donc modéliser le développement des végétaux, la 
séquestration de carbone via la photosynthèse et le retour éventuel de cette biomasse au sol. Cette catégorie 
comprend notamment des modèles forestiers (ex : CASTANEA (Dufrêne et al., 2005)), des modèles de culture, 
génériques (ex : MONICA (Nendel et al., 2011), STICS, Century, DayCent, DSSAT (Jones et al., 2003)) ou 
spécifiques, des prairies par exemple (ex : PaSim (Calanca et al., 2007))  

3.3.2.1. Modèle plante et interaction sol-plante 

Si les niveaux de simplification pour modéliser la production de biomasse diffèrent dans ces modèles, ils permettent 
de simuler la dynamique du carbone non seulement dans le sol mais également dans la végétation, en prenant en 
compte la variabilité pédoclimatique et, dans une certaine mesure, des pratiques agricoles ou sylvicoles.  

La croissance des plantes peut être modélisée par l’interception et la conversion du rayonnement lumineux en 
biomasse, en utilisant différentes représentations plus ou moins explicites des processus de photosynthèse, de 
respiration, ainsi que d’allocation du carbone dans la plante. Certains modèles utilisent ainsi des approches simples 
pour calculer la production de biomasse en se basant sur le concept d’« efficience d’utilisation de la lumière » ou 
« RUE » (Monteith, 1977) et sur l’interception du rayonnement par une surface foliaire en suivant la loi de Beer qui 
considère le couvert comme homogène. C’est le cas des modèles DNDC (Li et al., 1994), CERES (Gabrielle et al., 
2002) ou STICS par exemple. D’autres modèles représentent a contrario explicitement les mécanismes de la 
photosynthèse brute et de respiration, tels que FASSET (Kersebaum et Nendel, 2014) ou MONICA pour calculer 
les quantités de carbohydrates synthétisés. La phénologie des plantes est assez fréquemment basée sur le concept 
de cumul de degré-jours pour atteindre un stade physiologique donné (levée, floraison, maturité…). Selon les 
modèles, des fonctions de limitations, en lien avec la photopériode ou la vernalisation, sont appliquées sur ce cumul 
de temps thermique. Selon la phénologie, la répartition du carbone dans la plante est modifiée avec des allocations 
vers les grains pendant la phase de remplissage par exemple, ou encore l’allocation vers des organes de stockage 
de type rhizome, selon le stade. La biomasse aérienne sénescente est également souvent modélisée en prenant 
en compte, par exemple, l’âge moyen des feuilles. Elle peut aussi être provoquée par des dégâts de gel représentés 
dans certains modèles comme STICS, APSIM (Keating et al., 2003) ou EPIC (Williams, 1995) par exemple. Le 
carbone est alors soit remobilisé dans les organes en croissance soit il retourne au sol dans la matière organique 
fraîche pour être décomposé, comme c’est le cas pour les racines et les résidus de culture qui ne sont pas exportés 
à la récolte.  

Si certains modèles ne représentent que la croissance potentielle du couvert, d’autres vont prendre en compte des 
facteurs limitant la croissance, tels que la disponibilité en eau, en azote ou, plus rarement, en phosphore ou encore 
l’impact des maladies et ravageurs en même temps que le carbone. Les indices de stress, hydrique, thermique ou 
azoté par exemple, réduisent la croissance foliaire et l’accumulation de biomasse et donc le retour de résidus au 
sol. Ainsi, certains modèles comme WOFOST (van Diepen et al., 1989), ne simulent que les effets du stress 
hydrique sur la croissance en biomasse tandis que d’autres incluent les effets du stress azoté et du stress 
thermique (e.g. HERMES (Kersebaum, 2007), MONICA). Dans les modèles qui simulent la dynamique du carbone 
dans le compartiment sol-plante, plusieurs facteurs limitants sont rarement représentés, notamment les effets des 
maladies et des ravageurs. Ceci peut conduire à une surestimation des entrées en carbone dans le système via 
des simulations de biomasse trop élevées.  

Ainsi, la plante intervient via la restitution du carbone de la biomasse aérienne et racinaire, ainsi que via la 
modulation de l’état hydrique et azoté du sol. On notera qu’en raison des difficultés expérimentales à mesurer la 
rhizodéposition et donc à obtenir des données de validation, très peu de modèles représentent explicitement ce 
flux des plantes vers le sol.  

3.3.2.2. Pratiques agricoles et sylvicoles et impacts sur la dynamique du C   

Les écosystèmes agricoles et sylvicoles étant des systèmes gérés, la majorité des modèles représente de façon 
plus ou moins exhaustive les pratiques agricoles ou sylvicoles. Ils représentent une partie ou la totalité de l’impact 
de ces pratiques sur le système sol-plante et sur la dynamique du carbone dans ces compartiments. Les effets de 
cette gestion pris en compte dans les modèles peuvent être catégorisés en deux grands types vis-à-vis de la 
dynamique du C dans le sol :  
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• Les effets directs sur les processus de décomposition et de minéralisation du carbone du sol, en venant 
modifier directement la structure du sol, les conditions de températures et d’humidité ou la disponibilité en 
azote minéral pour les micro-organismes par exemple. Le travail du sol peut notamment avoir des effets 
directs sur les processus affectant le C du sol en changeant la densité apparente, l’accessibilité des entrées 
de carbone sous forme de résidus de culture, la teneur en eau ou la répartition du C dans le profil. 

• Les effets indirects sur la production de biomasse des plantes qui vont ensuite impacter la dynamique du C 
dans le sol via des apports en carbone plus ou moins importants, de qualité biochimique variable. Dans 
cette catégorie, on peut notamment citer le choix de culture à fortes production en biomasse, l’introduction 
de couverts intermédiaires, l’utilisation d’une protection phytosanitaire optimale ou encore la fertilisation 
minérale azotée.  

L’effet peut donc être double (direct et indirect) mais avec parfois un décalage temporel. C’est par exemple le cas 
de l’irrigation qui a un effet direct immédiat sur la teneur en eau du sol et peut donc favoriser la minéralisation des 
MOS tandis que son effet indirect s’exprimera plus tard via une production de biomasse accrue et donc une quantité 
de résidus de culture retournant au sol potentiellement plus importante au moment de la récolte.   

L’une des forces des modèles représentant les interactions sol-plante est de pouvoir simuler à la fois les effets 
directs et indirects des pratiques, mais aussi les effets des interactions dynamiques entre les pratiques, la 
végétation et le sol, sur la dynamique du C dans le sol. Cependant, la gamme de cultures simulées par ces modèles 
(cultures principales ou intermédiaires) est souvent limitée alors que c’est une dimension importante pour pouvoir 
prendre en compte correctement les entrées de carbone à l’échelle de la rotation culturale. Les limites concernent 
également les pratiques modélisées et l’effet de ces pratiques, en lien avec le degré de connaissance sur les 
processus en jeu. Par exemple pour le travail du sol, l’impact sur la répartition des résidus de culture dans le profil 
est assez fréquemment pris en compte tandis que les effets du non-travail sur la structure du sol et les propriétés 
hydriques qui peuvent impacter la dynamique du C le sont beaucoup moins. Ainsi, selon les modèles, certaines 
pratiques sont insuffisamment représentées, parmi lesquelles certaines ont des effets importants sur la dynamique 
du C. Les modèles intégrant les bilans d’eau et d’azote vont assez classiquement prendre en compte l’irrigation et 
la fertilisation minérale et leurs effets. Au contraire, la fertilisation organique, qui peut influer de façon importante, 
directement et indirectement, sur le carbone du sol est moins fréquemment modélisée car les processus sont plus 
complexes et la variabilité de décomposition des produits résiduaires organiques une fois épandus est importante. 
Dans le cas des systèmes prairiaux pâturés, peu de modèles représentent les effets du pâturage, notamment les 
retours de MO par restitutions animales, ce qui peut représenter une entrée de C non négligeable.  

3.3.3. Spatialisation des modèles de dynamique du carbone 

3.3.3.1. Choix des formalismes de modélisation 

Les applications des modèles de dynamique du C à des étendues spatiales qui dépassent la placette ou la parcelle 
sont de plus en plus nombreuses : elles concernent les échelles du paysage (Viaud et al., 2010), voire les échelles 
nationales, régionales ou globales dans le cadre des inventaires et des politiques publiques de lutte contre le 
changement climatique (Luo et al., 2016). La modélisation à ces échelles est réalisée soit en spatialisant des 
modèles, dans le cadre d’une meilleure prise en compte des interactions entre espaces cultivés et structures 
paysagères (friches, bois, haies, zones humides ripariennes ou bandes enherbées), calibrés à des échelles locales 
(parcelle), soit en utilisant des modèles d’écosystèmes développés pour des applications sur des étendues 
spatiales larges qui seront présentés plus loin. Pour nombre de ces modèles globaux de l’écosystème terrestre, le 
module carbone est basé sur des modèles compartimentaux avec des équations cinétiques d’ordre 1, couplés à 
des modèles de dynamique de la végétation, de transferts de nutriments, et à des scénarios de changement 
d’usage des sols (Luo et al., 2016). La plupart de ces modèles globaux mobilise les modules CENTURY (Parton 
et al., 1994) ou RothC (Coleman et Jenkinson, 1996). La représentation des processus de biotransformation du C 
y est donc simplifiée et présente les limites évoquées plus haut pour ce type de formalisme. A des échelles spatiales 
larges, la question du nombre de paramètres et de données d’entrée à renseigner, en lien avec le degré de 
complexité des modèles, est cruciale pour le choix de formalismes de modélisation. Les modèles mécanistes très 
détaillés, tels que ceux qui représentent explicitement des compartiments microbiens fonctionnels, leur dynamique 
et leurs activités, ne sont pas adaptés à la spatialisation. Trouver un compromis qui permette d’avoir des modèles 
spatialisés aptes à simuler la dynamique du C en conditions de changements globaux reste un enjeu fort des 
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développements actuels (Campbell et Paustian, 2015). Dans ce sens Guenet et al. (2016) ont proposé une 
simplification de la représentation du priming effect sans passer par une représentation explicite des communautés 
microbiennes (comme cela est fait aux échelles fines) et cohérente avec les niveaux de représentation des 
processus des modèles globaux. 

3.3.3.2. Modélisation des transferts de C en surface 

La spatialisation pose la question de la prise en compte des transferts de C sous forme particulaire (en lien avec 
les processus d’érosion) ou dissoute, et de leurs conséquences sur la dynamique du C (Viaud et al., 2010). Quinton 
et al. (2010) montrent que l’érosion peut modifier le cycle du carbone et de l’azote de façon significative et que les 
flux de nutriments qui en résultent sont du même ordre de grandeur que les flux liés à la fertilisation et à l’exportation 
de la biomasse à la récolte. L’érosion est de plus en plus prise en compte dans les modélisations des cycles 
biogéochimiques à l’échelle globale (Naipal et al., 2015) ; dans la plupart des cas, elle est modélisée par l’Equation 
Universelle de Perte en Sol (USLE) (Wischmeier et Smith, 1978), qui permet d’évaluer les flux d’érosion annuels. 
A l’échelle du paysage, des couplages de modèles de dynamique du C avec des modèles plus mécanistes de 
simulation de l’érosion hydrique ou liée au travail du sol ont été utilisés (Doetterl et al., 2016). Ils permettent de 
simuler l’hétérogénéité spatiale des stocks de carbone (ex : (Yoo et al., 2006 ; Lacoste et al., 2016), voire les 
interactions avec la dynamique du C des particules érodées ou déposées (Van Oost et al., 2007; Berhe et al., 
2012). Les processus d'érosion et la dynamique des MOS impliquent des gammes d'échelles de temps très 
différentes allant de l'échelle des événements de précipitations à des échelles long terme (plusieurs décennies) où 
les processus géomorphologiques se produisent. La cohérence entre les processus modélisés aux différentes 
échelles potentielles doit donc être prise en compte. De plus, une attention particulière doit être accordée à 
l'influence des structures du paysage telles que les berges, les bandes herbeuses et les haies, dont l'arrangement 
a un fort impact sur les schémas de dépôt de l'érosion à travers le paysage (Follain et al., 2007). 

Les transferts sous forme de carbone organique dissout (COD) sont de même de plus en plus pris en compte. 
L’importance de ces flux, notamment dans les écosystèmes naturels et semi-naturels, est largement reconnue 
(Tipping et al., 2005). Par exemple, à l’échelle globale, Lauerwald et al. (2017) ont inclus la représentation de la 
production, de la dynamique et du transfert de COD dans les sols jusqu’au réseau hydrographique ainsi que son 
transport dans le cours d’eau dans le modèle ORCHIDEE (Organising Carbon et Hydrology in Dynamic 
Ecosystems). Une démarche similaire a été réalisée pour le modèle JULES (Joint UK Land Environment Simulator) 
(Nakhavali et al., 2018).  

3.3.3.3. Prise en compte de la diversité des éléments du paysage 

Prendre en compte les structures paysagères dans la modélisation peut se justifier pour deux raisons principales. 
D’une part, ces espaces sont de plus en plus fréquents dans les zones agricoles car les politiques de préservation 
de la biodiversité ou de la qualité de l’eau promeuvent l’introduction ou la préservation de ces éléments dans le 
paysage. D’autre part, ces structures peuvent avoir un impact significatif sur le stockage et la dynamique du C à 
l’échelle du paysage. Par exemple, Walter et al. (2003) montrent que les haies peuvent contribuer à 13 à 38% du 
stock de carbone. Les zones humides ripariennes peuvent temporairement être sources de carbone à travers la 
lixiviation de COD vers le réseau hydrographique (Bishop et al., 1994). Ces structures sont peu prises en compte 
dans les modèles globaux, dont la résolution spatiale est supérieure à l’emprise de ces éléments de paysage. Ils 
sont pris en compte dans certaines études à l’échelle du paysage, mais cela suppose un paramétrage spécifique 
des modèles (Lacoste et al., 2016) et, pour les zones humides, que le domaine de validité des modèles couvre les 
conditions d’engorgement temporaire ou permanent. 

3.3.4. Incertitude et sensibilité des modèles 

Comme dans toute discipline, en science du sol, le niveau de développement des modèles mécanistes reflète notre 
compréhension du système. Celle-ci demeure incomplète notamment au niveau des interactions entre des 
processus physiques, chimiques et biologiques et ceci malgré les importantes avancées ayant eu lieu durant les 
dernières décennies (Manzoni et Porporato, 2009). Nous pouvons distinguer quatre types d’incertitudes: (i) des 
incertitudes liées à la formulation mathématique utilisée pour représenter un processus donné, (ii) des incertitudes 
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concernant les paramètres nécessaires aux équations proposées dans un modèle et (iii) les incertitudes liées aux 
données d’entrées du modèle et (iv) celles liées à l’approche d’initialisation utilisée. L’exemple de l’activité 
microbienne et de sa représentation est un bon exemple d’incertitudes de types (i). Il existe un débat assez intense 
sur l’importance d’une représentation explicite des communautés microbiennes pour rendre compte au mieux de 
la dynamique du C des sols (Davidson et al., 2014; Wieder et al., 2015). Cette représentation explicite peut passer 
par différents formalismes mathématiques décrits en détails par Wutzler et Reichstein (2007) et Manzoni et 
Porporato (2009) et rappelés dans la section 3.3.1.2.2. 

Le choix fait pour représenter la dynamique de décomposition peut radicalement changer les prédictions d’un 
modèle. Wierder et al., (2013) ont par exemple montré que selon l’équation représentant ces processus de 
décomposition, la réponse de leur modèle à une augmentation des entrées de litières de l’ordre de 20% variait de 
façon considérable. Ainsi, en utilisant une cinétique classique du premier ordre contrôlée uniquement par le stock 
de C du sol (cf. équation 3.2), l’augmentation des entrées de C se traduisait par du stock de C, alors qu’elle 
engendrait une augmentation quasi nulle du stock de C après la même période de temps en utilisant un formalisme 
de type Michaelis-Menten. (cf. équation 3.3) D’autre part, dans des modèles qui ne se limitent pas à la 
représentation des mécanismes de décomposition, le formalisme de décomposition de la MOS choisi peut 
dépendre de ceux choisis pour décrire les autres processus en jeu. Par exemple, Guenet et al. (2013) ont montré 
qu’en fonction de l’approche utilisée pour décrire le transport vertical de C du sol, différents formalismes devaient 
être utilisés pour décrire la décomposition et pour reproduire au mieux les observations. Néanmoins, si une 
représentation explicite des microorganismes, acteurs majeurs de la décomposition, semble une évidence, le 
niveau de détail de la description reste une question ouverte (Allison et al., 2010). En effet, plus les modèles sont 
détaillés, plus le nombre de paramètres à estimer augmente, avec un risque de produire des modèles sur-
paramétrés, et avec en outre, pour chaque paramètre, une incertitude associée. Estimer l’incertitude sur les 
paramètres nécessite un très grand nombre de mesures, et, parfois, certains paramètres ne sont pas réellement 
mesurables. Les incertitudes liées aux paramètres associés à ces modèles sont donc grandes car la seule 
possibilité pour évaluer ces modèles est de comparer le stock de COS total prédit (et non les stocks de COS 
associés à chaque compartiment) avec celui observé, sachant qu’un même stock prédit peut être la combinaison 
de jeux de paramètres très différents. Ce type d’incertitude peut avoir un impact fort sur les capacités de projection 
des modèles. Par exemple, malgré de bonnes performances des modèles globaux couplés climat-carbone quant 
à leur capacité à reproduire un stock actuel observé (Todd-Brown et al., 2013), leurs prédictions concernant le 
stockage de C des sols sous un climat futur semble surestimées de l’ordre de 40 à 50% (He et al., 2016 ; Guenet 
et al., 2018). L’estimation de la sensibilité d’un modèle à un jeu de paramètres donné ainsi que la propagation des 
incertitudes est donc devenue d’une importance capitale dans ce contexte de complexification des modèles utilisés 
pour prédire l’évolution des stocks de C des sols (Sierra et al., 2015). 

D’autres sources d’incertitudes peuvent impacter les capacités de prédiction d’un modèle. Ce sont par exemple 
des incertitudes liées aux conditions aux limites. Dans les modèles de dynamique du C, qui ne représentent que 
le compartiment sol et ne simulent pas la croissance et sénescence des plantes, les entrées de C via la litière et 
les exsudats racinaires sont des données d’entrée du modèle qui peuvent être plus ou moins précises. Les 
capacités de prédiction de ces modèles sont donc fortement dépendantes de la qualité de la donnée d’entrée. 
Autre exemple, le modèle CENTURY est sensible à la fraction d’argile qu’on lui renseigne (Bricklemyer et al., 2007), 
les prédictions du modèle peuvent donc être dégradées si cette donnée d’entrée n’est pas représentative de la 
situation étudiée. La qualité des données d’entrées des modèles impact fortement sur la représentation des 
processus qui y est faite. En effet, certains processus sont connus pour jouer un rôle majeur sur la stabilisation des 
MOS, par exemples la complexation avec différents ions (Fe, Al, etc.) mais ces mécanismes ne sont quasiment 
jamais représentés explicitement dans les modèles car la dynamique des ions en questions est difficile à mesurer. 
L’intégration de ces processus risquerait donc d’apporter plus d’incertitudes en raison de la faible qualité des 
données en entrée. Enfin, le protocole d’initialisation du modèle a également des conséquences sur ces 
prédictions. Plusieurs approches existent dans la littérature, l'approche la plus classique est une mise en équilibre 
avec les données d’entrées en considérant que le système est stable avant la simulation. Ce type de protocole est 
le plus simple à mettre en œuvre mais l’hypothèse d’équilibre avant la simulation n’est quasiment jamais réellement 
respectée et il est probable que de nombreux systèmes ne soient pas à l’équilibre. D’autres auteurs ont cherché 
des alternatives, notamment en utilisant les stocks observés pour initialiser le modèle (Zimmerman et al., 2007). 
Lugato et al., (2014) ont quant à eux cherché à mettre en équilibre leur modèle sur une période à faible impact 
anthropique et ont ensuite construit des scénarios d’usage des terres pour la période précédant leurs observations. 
Récemment Dimassi et al. (2018) ont testé la sensibilité du modèle CENTURY aux différents protocoles présentés 
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ci-dessus et en ont conclu que si l’on s'intéresse à l’évolution relative du stock de COS dans le temps, le modèle 
est assez peu sensible au protocole d’initialisation, mais que si l’on s'intéresse aux valeurs absolues de stocks, la 
sensibilité du modèle au choix du protocole est forte. 

3.3.5. Conclusions 

Malgré une grande diversité d’approches pour décrire la dynamique des MOS, un certain nombre de grandes 
tendances apparaissent :  

i) La grande majorité des modèles de simulation de la dynamique des MOS utilisés sont à dominante mécaniste 
avec une description compartimentée des MOS dont la dynamique est contrôlée par des cinétiques du premier 
ordre. Malgré une sur-simplification de la réalité dans ces modèles qui n’intègre pas les avancées récentes des 
connaissances, leur robustesse permet d’envisager leur utilisation à large échelle spatiale. A l’inverse les 
modèles représentant mieux les processus (continuum des formes de MO, représentation explicite de la 
biomasse microbienne, etc.) n’ont pas encore été autant évalués que les modèles dont la dynamique des MOS 
est contrôlée par des cinétiques du premier ordre, et leur application dans le cadre d’études à large échelle est 
encore à son balbutiement. 

ii) Lorsque que le profil de sol est représenté, les processus de transport verticaux du C sont figurés soit par 
advection soit par diffusion soit par les deux phénomènes. 

iii) Une représentation explicite et fidèle des entrées de C par les plantes est primordiale pour espérer bien 
représenter la dynamique des MOS. 

iv) Une bonne prise en compte de l’impact des pratiques de gestion est également essentielle pour être capable 
de reproduire des observations de stock et flux de COS. 

v) L’évaluation détaillée des modèles disponibles est rendue difficile du fait du manque de données d’observations 
sur les stocks et les flux de COS, et du fait de l’impossibilité de relier les mesures effectuées sur le terrain avec 
la représentation conceptuelle par compartiments des MOS dans les modèles. Un certain nombre d’incertitudes 
persiste, liées à l’état de nos connaissances, aux formalismes adoptés, aux paramétrages et à l’initialisation 
des modèles, mais des progrès importants ont été faits depuis quelques années, notamment grâce à 
l’importance des sols dans les défis environnementaux qui se posent à nous pour le siècle en cours. 
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3.4. Effet de la teneur en C des sols sur le fonctionnement 
des agroécosystèmes 

Auteurs : Claire Chenu, Denis Angers, Joël Daroussin 

Principaux enseignements de cette section : 

• La teneur en C intervient dans de nombreux processus du fonctionnement des sols. 

• Une augmentation de la teneur en C a généralement un effet favorable sur plusieurs propriétés et 
fonctions d’intérêt agricole : fourniture d’éléments minéraux aux plantes, rétention et fourniture d’eau, 
porosité, stabilité structurale. 

• Les effets sur les propriétés et services d’intérêt collectif sont également favorables dans le cas de la 
maitrise de l’érosion, potentiellement défavorables dans le cas du lessivage des nitrates et des 
émissions de N2O, mais mal quantifiés. 

• Hormis pour les sols très sableux, une augmentation annuelle de 4‰ de la teneur en C modifie très peu, 
à moyen terme, les propriétés du sol considérées isolément. 

• Dans certains cas l’effet dépend beaucoup de la localisation (ex de la stabilité structurale de la couche 
de surface). 

• Certains effets sont très mal quantifiés (jours disponibles, trafficabilité). 

3.4.1. Introduction : Effet des matières organiques sur les propriétés des sols et 
les émissions vers l’environnement : vision d’ensemble  

Le stockage de carbone dans les sols est bénéfique pour le climat mais aussi, de façon générale, pour le 
fonctionnement des agroécosystèmes à travers son effet sur plusieurs propriétés du sol (Figure 3.4-1, Tableau  
3.4-1). Au-delà de l’élément carbone, ce sont généralement les matières organiques qui en sont responsables, 
même si ces dernières sont quantifiées via la teneur en carbone du sol (voir section 3.1.2, rubrique « Carbone 
organique, matières organiques »). 

 

Figure 3.4-1. Les matières organiques ont des fonctions diverses dans les sols, dont elles affectent les propriétés.  
Elles interagissent fortement avec les organismes vivants du sol, qui les transforment et les minéralisent  

et dont elles sont la ressource trophique 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  86 

Tableau 3.4-1. Rôle des matières organiques dans la fertilité des sols et la qualité de l’environnement.  
Adapté de Balesdent (2017) et Calvet et al., (2011). FPT : fonction de pédotransfert. 

 

Dans cette section, nous passerons en revue ces impacts bénéfiques3 et examinerons aussi les externalités 
négatives associées au stockage de carbone dans les sols. Nous nous focaliserons sur certaines propriétés et 
fonctions des sols affectées par les matières organiques, importantes, et pour lesquelles des outils, modèles 
statistiques ou mécanistes, en permettent l’estimation quantitative. Nous aborderons dans un premier temps des 
propriétés et fonctions contribuant à des services écosystémiques rendus aux agriculteurs (agronomiques) : 

                                                           
3 à l’exclusion donc des effets d’atténuation du changement climatique par séquestration de C dans le sol, effet qui est l’objet principal de 
l’étude. Dans cette section, on ne considère que les bénéfices locaux de l’augmentation de la teneur en carbone des sols. 
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fourniture d’éléments minéraux aux plantes, qualité physique des sols (porosité, fourniture d’eau aux plantes, 
stabilité de la structure), lesquelles permettent un meilleur potentiel productif, puis des propriétés et fonctions 
contribuant à des services écosystémiques rendus à la société (environnementaux) : réduction des pertes de 
nitrates, de l’érosion, des émissions de gaz à effet de serre. Ces propriétés et fonctions seront décrites 
spécifiquement pour le cas des agroécosystèmes, mais leurs relations avec le carbone sont valables pour tous les 
écosystèmes terrestres. 

La contribution des matières organiques aux propriétés et fonctions des sols dépend de plusieurs variables : leur 
quantité, leur qualité, leur localisation et leur dynamique. En effet, au-delà d’une quantité de matière organique 
souvent exprimée en teneur ou en stock de carbone, les matières organiques sont très hétérogènes en taille, 
composition moléculaire et élémentaire (voir section 3.2). Bien que les matières organiques représentent un 
continuum, différentes classes sont souvent considérées : les débris végétaux en cours de décomposition (ou 
matières organiques particulaires), les matières organiques associées aux argiles et limons du sol, les composés 
en solution et les organismes vivants. Ces différentes classes de matières organiques n’ont pas les mêmes 
propriétés physiques, chimiques et biologiques et n’affectent donc pas de la même manière les propriétés des sols. 
La localisation des matières organiques dans le profil de sol est également importante : alors qu’un effet sur la 
rétention d’eau par le sol est attendu sur toute l’épaisseur de sol explorée par les racines, une augmentation de la 
teneur en carbone dans les premiers centimètres superficiels du sol suffit pour changer la sensibilité de ce sol à la 
battance et à l’érosion. Enfin, certains effets des matières organiques sont liés aux teneurs ou stocks présents (par 
ex. la rétention d’eau), d’autres à leur flux de minéralisation (par ex. la fourniture d’azote). Dans ce dernier cas, 
l’effet des matières organiques sur les propriétés et fonctions des sols est déterminé par l’abondance, la diversité 
et l’activité de ses organismes vivants. 

L’effet d’une augmentation de la teneur en carbone de 4‰ par an se traduira par exemple, pour un sol de teneur 
initiale en C de 1% sur la couche 0-30 cm, par une augmentation de la teneur au bout de 30 ans atteignant la 
valeur de 1,13%. Le gain est donc très faible. Cependant, nombre de changements de pratiques permettant 
d’augmenter les stocks de C des sols agricoles se traduisent également par une concentration des matières 
organiques en surface et la présence d’une litière (agroforesterie dans la ligne d’arbres, non-labour, enherbement). 
L’augmentation plus importante des teneurs en C en surface pourra se traduire par un effet sensible sur certaines 
propriétés. 

3.4.2. Effets des MO du sol sur les propriétés, fonctions et services d’intérêt 
principalement agricole 

3.4.2.2. Biodiversité et activité(s) biologique(s)  

De façon générale, la majorité des indicateurs d’abondance des organismes vivants et de biodiversité du sol 
répondent de façon positive à une augmentation du stock de C, ce qui a des conséquences indirectes sur le 
fonctionnement général du sol (minéralisation, propriétés physiques), avec des effets positifs pour la production 
agricole mais aussi des externalités négatives potentielles associées (lixiviation, émissions de GES). Cependant 
peu de relations quantitatives sont disponibles pour relier une teneur ou un stock de carbone à l’abondance d’une 
classe d’organismes du sol, sauf pour les microorganismes pour lesquels un modèle prédictif de leur biomasse 
estimée par extraction d’ADN du sol a été proposé pour le territoire métropolitain (Horrigue et al., 2016). 

3.4.2.3. Fourniture d’éléments minéraux aux végétaux  

3.4.2.3.1. Fourniture d’azote par minéralisation 

L’azote est un élément nutritif majeur essentiel à la croissance des plantes. L’essentiel des stocks d’azote dans les 
sols est présent sous forme organique et la matière organique constitue donc la source principale d’azote pour les 
plantes. Il existe donc une relation forte et positive entre la teneur (ou les stocks) de matière organique et le potentiel 
de fourniture (minéralisation) en azote. L’effet attendu l’est sur toute l’épaisseur de sol prospecté par les racines et 
dépend de la biodégradabilité des matières organiques (notamment de leur ratio C/N). Alors que l’effet attendu des 
matières organiques est secondaire dans des systèmes de culture avec fertilisation minérale, il est en revanche 
déterminant dans les autres situations (agriculture biologique, agriculture à faible intrants, prairies). 
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Quantification : La quantité d’azote organique minéralisée peut être estimée en fonction de caractéristiques du 
sol (le stock initial d’azote et la teneur en argiles et en carbonate de calcium qui influencent sa vitesse de 
minéralisation), du climat (température et humidité) qui affecte aussi la vitesse de minéralisation et de 
caractéristiques de l’itinéraire technique selon la méthode du bilan prévisionnel d’azote (Comifer, 2013) ou à l’aide 
de modèles prévisionnels, tel le modèle STICS (Brisson et al., 2003). Celui-ci peut être utilisé pour prédire la 
fourniture d’azote minéral, pour un contexte pédoclimatique donné, lorsque les stocks de C sont augmentés d’un 
taux donné. Toutes choses égales par ailleurs (qualité des matières organiques, C/N et conditions 
environnementales), une augmentation de la teneur en C de 4‰ par an génèrera une augmentation de 
minéralisation d’azote de 4‰ par an. 

3.4.2.3.2. Capacité d’échange cationique 

La capacité d’échange cationique représente la quantité de charges positives qui compense les charges négatives 
des constituants du sol et dont la cinétique de désorption est rapide. Les cations échangeables (Ca2+, Mg2+, K+, 
Na+) sont donc disponibles pour les plantes. Les matières organiques ont une capacité d’échange cationique très 
élevée estimée à 150-300 cmolc kg-1 (Van Erp et al., 2001 ; Curtin et al., 1997 ; Bigorre et al., 2000 ; Krogh et al., 
2000), soit environ 10 fois celle des argiles. La charge des matières organiques, et donc leur CEC, dépend du pH 
du sol, avec lequel elle augmente. Ce sont les matières organiques associées aux limons et argiles qui ont les CEC 
les plus élevées, comparées aux matières organiques particulaires. L’effet des matières organiques est, là aussi, 
attendu sur toute l’épaisseur de sol prospectée par les racines. 

Quantification : Des fonctions de pédotransfert, c’est-à-dire des modèles à base statistique, permettant de prévoir 
une propriété des sols difficile ou coûteuse à mesurer grâce à des variables plus facilement ou couramment 
mesurées, ont été établies. Elles permettent de prédire la CEC des sols en fonction de leur teneur en argiles et en 
matière organique. Ainsi par exemple : Bigorre et al. (2000) pour des sols en France : CEC solph7cmol/kg = 0,037 Ag/kg 
+ 0,273 Corgg/kg, ou Krogh et al. (2000) pour des sols danois : CEC = 1.24+0,466 OCg/kg+0.058% Ag/kg (n= 392,  
r2= 0,81). Une augmentation de la teneur en matière organique se traduira donc par une augmentation de la CEC, 
d’autant plus que la teneur en argile du sol est faible. A l’inverse, dans un sol à 17% d’argile et 1% de teneur en 
carbone, une augmentation de 4‰ par an en moyenne de la teneur en carbone du sol pendant 30 ans augmentera 
la CEC d’une valeur de 9 à 9,4 cmolc kg-1 selon Bigorre et al., ce qui est négligeable (Tableau 3.4-2). 

Tableau 3.4-2. Effet d’une augmentation de la teneur en carbone de sols de 4p1000 par an  
en moyenne pendant 30 ans sur quelques propriétés de sols.  

On a considéré ici trois sols de texture contrastée, et appliqué des fonctions de pédotransfert (CEC : Bigorre et al., 
Indice de battance : Rémy et Marin Laflèche, Densité apparente, Rawls 1983, Réserve utile Rawls et al. 2003.). 
On observe que l’effet sur les propriétés est très faible. 

 

argileux limoneux sableux

argile 42 17 6

limon fin 21 29 4

limon grossier 20 45 10

sable fin 6 7 75

sable grossier 11 2 5

t0 1,4 1 0,9

t+30 ans 1,58 1,13 1,02

t0 19,4 9 4,7

t+30 ans 19,8 9,4 5,0

variation relative (%) 2% 4% 6%
t0 1,33 1,32 1,57

t+30 ans 1,34 1,33 1,58

variation relative (%) 0,3% 0,2% 0,2%

t0 14,4 20,3 8,9

t+30 ans 14,2 20,6 9,4

variation relative (%) -1% 1% 5%

0,70 2,26 0,63

non battant très battant non battant

0,67 2,12 0,58

non battant très battant non battant

Indice de 

battance

t0

t+30 ans

CEC (cmole kg-1)

texture (%)

teneur en 

carbone 

Réserve utile 

(cm3/cm3)

Masse volumique 

apparente 

(cm3/cm3)
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3.4.2.4. Qualité physique du sol  

3.4.2.4.1. Porosité, masse volumique apparente 

La structure du sol, mode d’arrangement des particules solides et des vides, affecte les capacités de stockage, de 
filtration et de rétention du sol vis à vis de l’eau, des particules, des matières organiques, des fertilisants et 
contaminants. C’est également l’habitat des organismes du sol, elle affecte notamment la croissance des racines 
(pénétrabilité, porosité, aération...). La structure du sol est donc une composante essentielle de la qualité du sol 
(Karlen et al., 1997). La présence de particules organiques grossières dans le sol, comme l’agrégation des 
particules de sol par la matière organique, se traduit par une augmentation du volume des pores de différentes 
tailles (Kay, 1998). En conséquence, la masse volumique apparente (ou densité apparente) du sol diminue avec 
sa teneur en matière organique (Kay et al., 1997).  

Quantification : Différentes fonctions de pédotransfert permettent de prévoir l’effet des matières organiques sur la 
masse volumique apparente du sol, en exprimant cette variable en fonction de la teneur en carbone organique du 
sol et de la texture (e.g. Rawls (1983)). Martin et al. (2009) ont proposé de telles fonctions pour le contexte 
pédoclimatique français. L'application d'une équation de Rawls, paramétrée par Lettens et al. (2005) pour des 
conditions pédoclimatiques européennes montre un effet négligeable d'une augmentation de 4‰ par an en 
moyenne sur 30 ans (Tableau 3.4-2).  

3.4.2.4.2. Fourniture d’eau (Réserve utile)  

La matière organique (ou carbone) du sol exerce généralement une influence positive sur la rétention en eau du 
sol, directement par son aptitude à retenir l’eau (Chenu, 1993) et indirectement par son rôle dans l’agrégation des 
particules du sol (Kay, 1998). L’augmentation de la rétention en eau est généralement plus élevée à la capacité au 
champ qu’au point de flétrissement permanent, ce qui se traduit par une augmentation de la réserve utile (Rawls 
et al., 2003 ; Minasny et al., 2017). De façon générale, cet effet positif, faible (augmentation de +1,16% de la 
réserve utile pour une augmentation de +10 mg C g-1 sol, méta-analyse de Minasny et al., 2017) est plus important 
dans les sols à teneur en sable importante et négligeable dans les sols argileux (Rawls et al., 2003 ; Minasny et 
al., 2017). Une petite augmentation de la réserve utile peut cependant permettre une meilleure résistance aux 
accidents climatiques. Différentes classes de matières organiques interviennent, même si l’accent est mis sur celles 
associées aux argiles et limons (humus). L’effet des matières organiques est attendu sur l’épaisseur de sol 
prospectée par les racines.  

Quantification : Plusieurs fonctions de pédotransfert permettent d’évaluer l’effet d’une augmentation de la teneur 
en matière organique du sol. La pertinence de la fonction de Rawls et al. (2003) a été confirmée par comparaison 
avec une vaste base de données (Minasny et al.,2018). La fonction de pédotransfert de Al Majou et al. (2008), 
recommandée pour le territoire français (Cousin in Tibi et Thérond, 2017), n’est pas adaptée pour évaluer l’effet 
des matières organiques car elle ne comprend pas de variable carbone. L'application de la fonction de 
pédotransfert de Rawls et al. (2003) montre un effet négligeable sur la réserve utile (Tableau 3.4-2).  

3.4.2.4.3. Stabilité structurale  

La stabilité de la structure du sol est sa capacité à résister à des contraintes externes, en particulier dues à la pluie. 
Cette propriété a des implications agronomiques (levée des cultures) et environnementales (ruissellement et 
transferts de phosphore et de produits phytosanitaires, érosion). Les matières organiques jouent un rôle majeur 
dans l’établissement et le maintien d’une structure agrégée en augmentant la cohésion des édifices organo-
minéraux et en diminuant leur mouillabilité (Chenu et al., 2000). La stabilité de la structure augmente avec la teneur 
en matière organique des sols. L’effet d’apports de matières organiques dépend de leur biodégradation (Figure 
3.4-2). Les matières organiques agissent à la fois comme liant (matières organiques associées aux limons et argiles 
et comme ressource trophique (les matières organiques particulaires) pour des microorganismes qui ont un effet 
de liant. Une augmentation de la teneur en carbone seulement dans les premiers cm superficiels du sol (telle qu’on 
l’observe dans des sols non labourés), peut être déterminante vis à vis du risque de battance et d’érosion, en y 
augmentant la stabilité structurale. Une augmentation de cette stabilité sur une épaisseur plus importante de sol 
peut réduire le risque de tassement. 

Quantification : La littérature internationale ne propose pas de fonctions de pédotransfert pour prédire la stabilité 
de la structure. Une fonction de pédotransfert a été développée pour prévoir la stabilité structurale de sols français 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  90 

en fonction de leur texture et teneur en carbone organique (Chenu et al., 2011), mais son faible pouvoir prédictif 
demande une amélioration. La formule de Rémy et Marin Laflèche (1974) permet de prévoir le risque de battance 
en fonction de la texture, de la teneur en matière organique et du pH d’un sol. Ainsi le sol à 17% d’argiles et 1% de 
C précédemment considéré, a un indice de battance de 2,3, témoignant d’un risque de battance très élevé, et de 
2,2, après une augmentation de sa teneur en carbone en moyenne de 4‰ par an pendant 30 ans, ce qui reste un 
sol à risque de battance très élevé.  

 

Figure 3.4-2. Effet de différentes matières organiques sur la stabilité structurale. (Abiven et al., 2007) 

Ce graphique, issu d’une revue bibliographique montre que l’effet des matières organiques sur certaines propriétés des sols dépend de 
leur biodégradation. On observe que l’apport de matières organiques au sol en augmente transitoirement la stabilité structurale (petit 
graphique). Moins les matières organiques sont biodégradables (flèche), moins leur effet sur la stabilité structurale est fort et rapide.  

3.4.2.5. Conclusion : potentiel de production végétale et boucles de rétroaction 

De par son influence sur les propriétés physiques, chimiques et biologiques du sol, la matière organique peut 
exercer une influence importante sur la productivité végétale. Cet effet peut être direct à travers la fourniture d’eau 
et d’éléments nutritifs, ou indirect par son influence sur les propriétés physiques qui favorisent le maintien de la 
structure du sol et sa porosité. De nombreuses corrélations positives entre teneur en carbone organique des sols 
et rendements ont été mises en évidence (ex synthèses dans Lal et al., 2010 ; Soussana et al., 2019). Il est 
cependant difficile (i) de séparer les effets de la fertilisation de ceux des matières organiques et (ii) d’identifier les 
relations causales. L’effet majeur des matières organiques sur les rendements semble être dû à une fourniture 
améliorée de nutriments minéraux aux plantes. L’amélioration de la réserve en eau peut également être un facteur 
dans les conditions arides ou dans les sols sableux à faible potentiel de rétention en eau. Ainsi en conditions 
fertilisées en Europe, la perte de MO des sols ne se traduit pas par une perte de rendements (Loveland et al., 
2003). Hijbeek et al. (2017) ne trouvent pas de corrélation entre la teneur en matière organique des sols et les 
rendements des cultures pour des situations tempérées où les nutriments (N, P, K) ne sont pas limitants, sauf pour 
des sols sableux et des plantes cultivées tubéreuses (ex pomme de terre) particulièrement sensibles à l’état 
structural du sol. Pan et al. (2009) n’observent pas de relation entre rendements et teneur en C organique du sol, 
mais constatent que les rendements sont plus stables (moins variables d’une année à l’autre), lorsque la teneur en 
carbone organique des sols augmente. Le stockage de C dans les sols peut entraîner la mise en place d’une boucle 
de rétroaction positive : le stockage de C augmente les rendements et, s’il s’agit bien d’une augmentation globale 
de la biomasse produite et pas seulement d’une augmentation de l’harvest index, cela entraine une augmentation 
du retour de C au sol et une augmentation des stocks de C.   
Quantification : L’effet de la teneur en matière organique sur les rendements des cultures peut être quantifié en 
utilisant un modèle de culture (par ex le modèle STICS) qui affectera les rendements essentiellement via la 
fourniture d’azote minéral aux plantes et leur alimentation en eau. 
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3.4.3. Effets des MO du sol sur les propriétés, fonctions et services d’intérêt 
général 

3.4.3.1. Lixiviation des nitrates 

La limitation des fuites de nitrates dans l’eau de drainage est importante à la fois au plan agronomique (limiter les 
pertes de nutriments) et environnemental (préserver la qualité des eaux). Comme développé en section 3.4.2.3.1, 
le flux d’azote minéralisé et nitrifié dans un sol augmente, toutes choses égales par ailleurs, lorsque le stock de 
matière organique augmente. La lixiviation des nitrates dépend alors du stock d’eau libre présent dans le sol et de 
la vitesse d’infiltration de l’eau dans le sol, propriétés toutes deux augmentées lorsque la teneur en matière 
organiques du sol augmente, mais également du prélèvement par les plantes. En théorie, l’augmentation de la 
teneur en matières organiques du sol devrait se traduire par des pertes plus importantes de nitrates. Cependant la 
lixiviation dépend fortement de l’absorption par les plantes. En pratique, une modélisation avec STICS sur les sols 
cultivés du territoire français métropolitain ne montre pas d’effet significatif de la teneur en C des sols sur la quantité 
d’azote retenue plutôt que lixiviée (Constantin in Tibi et Thérond, 2017). 

Quantification : Une modélisation avec un modèle de culture (ex STICS) ou avec un modèle de fonctionnement 
des prairies (ex PaSim) peut permettre de quantifier ces effets.  

3.4.3.2. Érosion 

L’érosion, qui est l’arrachement et le transport de particules solides par l’eau, le vent ou les instruments aratoires 
a des conséquences néfastes aux plans agronomiques (perte de sol cultivable) et environnementaux (dégradation 
de la qualité des eaux, turbides et chargées en contaminants, coulées boueuses). L’érosion dépend, outre de 
l’érosivité de la pluie et du relief, de la couverture du sol par la végétation et des caractéristiques du sol. Celles-ci 
déterminent la résistance du sol à la battance (tendance d’un sol de faible stabilité structurale à former une croûte 
superficielle après déstructuration de l’horizon superficiel). Cette croûte de battance limite l’infiltration de l’eau dans 
le sol et favorise donc le ruissellement et l’érodibilité du sol, propension des particules de sol à s’arracher et donc 
à s’éroder pour un niveau de couverture végétale donné. La sensibilité à la battance et l’érodibilité du sol dépendent 
de sa stabilité structurale, ainsi que de son infiltrabilité et de son état structural. De manière générale la sensibilité 
des sols à l’érosion diminue lorsque leur teneur en matière organique augmente car leur stabilité structurale 
augmente (cf. section 3.4.2.4.3) (Le Bissonnais et Arrouays, 1997), l’infiltrabilité augmente et la structure est plus 
agrégée. Le maintien, voire l’augmentation, de la teneur en matière organique dans la couche superficielle du sol 
est donc particulièrement important pour le contrôle de l’aléa érosion. Par ailleurs la présence d’un mulch protège 
la surface du sol des actions dégradantes de la pluie. 

Quantification : Deux approches peuvent être utilisées pour quantifier la sensibilité des sols à l’érosion en fonction 
de leur teneur en matière organique : (i) le modèle RUSLE Revised Universal Soil Loss Equation et (ii) le modèle 
MESALES Modèle d'Evaluation Spatiale de l'ALéa Erosion des Sols (Le Bissonnais et al., 2005). Dans le modèle 
RUSLE, la quantité de sol érodée est le produit de différents facteurs, dont celui de couverture du sol, qui peut être 
affecté par la présence d’un mulch à la surface du sol et celui d’érodibilité du sol (K factor). Ce facteur, récemment 
réévalué pour l’Europe (Panagos et al., 2014), diminue lorsque la teneur en carbone organique du sol augmente, 
lorsque sa structure est agrégée et que son infiltrabilité augmente. Le modèle MESALES simule un aléa érosif en 
utilisant une échelle semi-quantitative allant de 1 à 5. Ces catégories peuvent être ensuite transformées en taux 
d’érosion (en t ha-1 an-1) en utilisant une table de correspondance. MESALES est basé sur un arbre de décision 
qui détermine l’aléa érosif en considérant de manière séquentielle les processus physiques de ruissellement et 
d’érosion : l’utilisation du sol, la battance, la pente, l’érodibilité du sol et les précipitations. La validation par les 
experts de l’arbre de décision multi-critères joue un rôle déterminant. Par comparaison avec le modèle RUSLE, 
MESALES fournit des estimations semi- quantitatives à l’échelle de la maille de simulation, estimations qui sont 
ensuite agrégées à l’échelle des bassins versants. Des classes de teneur en carbone organique du sol sont 
incluses dans l’arbre de décision (Le Bissonnais et al., 2005). 
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3.4.3.3. Émission de gaz à effet de serre 

Les sols agricoles sont une source importante d’émissions de GES, en particulier le protoxyde d’azote (N2O). Le 
méthane (CH4) est aussi un GES important produit par les sols, mais essentiellement dans les conditions 
particulières des rizières inondées, qui sont hors du champ de cette étude. Le niveau potentiel de production de 
N2O par les sols agricoles dépend du degré d’aération du sol et de la disponibilité en carbone organique et azote 
minéral (nitrate). La disponibilité en C organique et le flux d’azote minéralisé et nitrifié dans un sol augmentent, 
toutes choses égales par ailleurs, lorsque le stock de matière organique augmente. L’augmentation de la teneur 
en matières organiques du sol devrait donc se traduire par des pertes plus importantes de N2O (Palmer et al., 
2017). Les effets du carbone organique sur la rétention en eau et son infiltration peuvent aussi avoir des 
conséquences indirectes sur la production de N2O, mais celles-ci sont difficilement mesurables ou quantifiables. 
De plus, la disponibilité en nitrate dépend fortement de l’absorption par les plantes. Les approches par modélisation 
montrent généralement un effet significatif de l’augmentation de la teneur en C des sols sur la production de N2O 
(Li et al., 2005 ; Qiu et al., 2009 ; Palmer et al., 2017).  

Quantification : Une modélisation avec un modèle biogéochimique (ex DNDC) ou un modèle de culture (ex STICS) 
peut permettre de quantifier l’effet potentiel d’une augmentation de 4‰ des stocks de C du sol sur les émissions 
de N2O.  

3.4.4. Conclusion 

L’augmentation de la teneur en matière organique des sols a des effets multiples, qui sont de manière générale 
modulés par la texture du sol. Il apparait cependant que les effets d’une augmentation de la teneur en C organique 
de 4‰ par an pendant 30 ans sur les propriétés du sol pour lesquelles des outils permettent de faire une estimation 
quantitative sont souvent négligeables lorsque ces propriétés sont considérées isolément. Ces effets peuvent 
toutefois être substantiels pour les sols les plus sableux (cf. CEC et RU dans le Tableau 3.4-2 ; cf. section 3.4.2). 
Une somme d’effets faibles pourrait se traduire par des propriétés notablement modifiées au champ (par exemple 
augmentation du nombre de jours disponibles ou de la trafficabilité du sol), ce qui n’a pas été évalué ici, faute 
d’outils disponibles et mériterait donc des travaux spécifiques.  
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3.5. Stocks de carbone des sols métropolitains et effet 
des changements d’occupation des sols sur l’évolution 
de ces stocks 

Auteurs : Denis Angers, Laurent Augusto, Valentin Bellassen, Eric Ceschia, Claire Chenu, François 
Gastal, Daniel Gilbert, Katja Klumpp, Manuel Martin, Sylvain Pellerin, Olivier Thérond 

Principaux enseignements de cette section :  

• L’occupation du sol est une variable d’ordre 1 conditionnant les stocks de C organique 

• En moyenne à l’échelle du territoire métropolitain, les stocks dans l’horizon 0-30 cm sont de 51,6 tC/ha 
sous grande culture, 84,6 tC/ha sous prairie permanente et de 81,0 tC/ha sous forêt. 

• Compte tenu des surfaces associées à chacun de ces modes d’occupation des sols, un peu plus 
importantes en grande culture qu’en prairie et qu’en forêt, les stocks totaux à l’échelle de la métropole 
sont assez proches pour les prairies permanentes et les sols cultivés, et sont plus élevés en forêts.  

• Les changements d’occupation des sols (ex retournement de prairie, afforestation…) sont à l’origine 
d’importantes variations de stocks qui s’étalent sur plusieurs années voire plusieurs décennies avant 
atteinte d’un nouvel équilibre. 

• Les évolutions tendancielles des stocks, pour chacun des trois grands modes d’occupation du sol, 
révèlent une légère tendance au déstockage dans le cas des grandes cultures, une très légère tendance 
au stockage dans le cas des prairies permanentes et une tendance à un stockage plus marqué dans le 
cas des forêts. 

3.5.1. Répartition géographique des stocks de C des sols 

La carte des stocks de C des sols français métropolitains pour la couche 0-30 cm (Figure 3.5-1) montre une 
variation géographique qui résulte à la fois du mode d’occupation des sols (voir Encadré 3.5-1 pour la définition 
des termes), du type de sol et du climat (y compris altitude).  

 
Figure 3.5-1. Carte des stocks de C (tonnes/ha) organique des sols français sur les 30 premiers centimètres de sol,  

d’après Mulder et al. (2016). 
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Encadré 3.5-1. Couverture, usage, occupation, affectation ou gestion de sols : éléments de terminologie 

Vocabulaire du registre de l’usage des sols 

La couverture des sols (land cover) désigne le type de matériau physique ou de couverture biologique se trouvant à la surface 
de la terre : il peut s’agir par exemple de forêt, de terre cultivée, de surfaces imperméabilisées par de l’asphalte, de calottes 
glaciaires, de désert, etc. Ce concept est utilisé dans le champ de la géographie (Comber et al., 2005). 

L’usage des sols (land use) est un concept plus large et plus polysémique. Il désigne en premier lieu l'ensemble des 
agencements, activités, apports de matière ou d’intrants mis en œuvre sur un certain type de couverture du sol (IPCC, 2014). 
Le terme usage du sol est également utilisé dans le sens des objectifs sociaux et économiques pour lesquels les terres sont 
gérées (par exemple, pâturage, extraction du bois et conservation), donc plutôt dans un sens « d’utilisation des terres ». 
L’usage des sols concerne donc à la fois le type de couverture qu’ils portent et la façon dont cette couverture est gérée, 
généralement en vue d’une certaine finalité socio-économique. 

Il est utile de distinguer les deux notions principales qui sont réunies dans le vocable d’usage des sols ou land use :  
- le mode d’occupation du sol (pas d’équivalent en anglais hormis land use), proche de la notion de land cover, mais incorporant 

une dimension d’activité humaine, 
- le mode (ou les pratiques) de gestion (land management en anglais), par exemple, pour des terres cultivées, un certain degré 

d’intensification appliqué à des rotations culturales  

Ainsi l’IPCC (2006) distingue 6 modes d’usage des sols, au sens d’occupation des sols :  
- les forêts (forest land) 
- les terres cultivées (cropland) 
- les prairies (grassland) 
- les zones humides (wetlands) 
- les zones urbanisées y compris les infrastructures de transport (settlements) 
- les autres terres (other lands, qui incluent sol nu, roches, glace, et tout ce qui n’entre pas dans les 5 autres catégories). 

Dans la littérature scientifique en langue anglaise, probablement sous l’influence de la définition posée par l’IPCC, le terme 
« land use » est majoritairement employé pour désigner le mode d’occupation du sol, et minoritairement pour désigner soit le 
mode de gestion ou bien l’ensemble mode d’occupation + mode de gestion. Par analogie, en français, le terme « usage des 
sols » désigne le plus souvent le mode d’occupation des sols mais parfois aussi l’ensemble mode d’occupation et mode de 
gestion, ou de façon générale la mise en valeur socio-économique de terres. 

Vocabulaire du registre du changement d’usage des sols 

En cohérence avec la définition de l’usage des sols, l’IPCC (2014) définit le changement d’usage des sols (land use change) 
comme un « changement dans l'utilisation ou la gestion des terres par l'homme, qui peut entraîner une modification de la 
couverture du sol ». De même que la notion de land use recouvre à la fois le mode d’occupation et de gestion, la notion de 
changement d’usage des sols désigne le changement de catégorie d’occupation, et de mode de gestion au sein de chaque 
catégorie. 

Ainsi, L’IPCC définit et décrit les principales catégories de changement entre les 6 catégories d’usage des sols : exemple : 
forêt -> terres cultivés, terres cultivées -> zones urbanisées, etc. Il s’agit donc bien ici de changement d’occupation des sols.  

Le changement de mode de gestion du sol désigne des modifications au sein d’un type d’occupation (par exemple, pour le 
mode d’occupation « terres cultivées », l’introduction d’une nouvelle culture ou le développement de l’irrigation). 

Dans la littérature scientifique, le terme « land use change » est majoritairement employé pour désigner le changement du 
mode d’occupation du sol, mais peut aussi recouvrir le sens plus large déjà évoqué pour l’usage des sols. Le terme 
« changement d’usage des sols » souffre du même double sens. 

Conventions utilisées dans la présente étude 

Dans cette étude, pour lever ces ambiguïtés, on utilisera : 
- Mode d’occupation des sols/terres ou usage des sols/terres, pour désigner le type de couverture que portent les sols (parmi 

les 6 catégories définies par l’IPCC) et « changement d’occupation des sols » (ou indifféremment « changement d’affectation 
des sols ») pour désigner un changement de catégorie d’occupation pour une surface donnée. 

- Mode (ou pratiques) de gestion des sols/terres, pour désigner de façon générale les interventions effectuées pour une 
occupation donnée, mais le plus souvent, des termes plus précis comme système de culture, rotation culturale, itinéraire 
technique seront préférés. 
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Les stocks les plus élevés (> 100 t ha-1, Figure 3.5-1) sont observés dans les zones d’altitude (Alpes, Pyrénées, 
Massif Central, Jura, Vosges) et/ou dans les zones de prairie (Bretagne). Les stocks élevés en zone montagneuse 
s’expliquent par l’effet combiné du climat montagnard (températures faibles et pluviométrie élevée avec périodes 
d’anoxie peu favorables à la minéralisation du C du sol) et du mode d’occupation du sol (dominance de la prairie 
permanente et de la forêt). S’y ajoutent dans certaines zones l’effet de la minéralogie (sols volcaniques du Massif 
central). Des stocks de C moyennement élevés (70-100 t ha-1) sont caractéristiques des grandes régions 
forestières ou fourragères de France (Bretagne, Est, Massif central, Normandie). Les stocks élevés observés sous 
grandes cultures en Bretagne, Charente maritime et bordure Est du Bassin Parisien (50-70 t ha-1) peuvent 
s’expliquer par l’historique d’occupation du sol (sols anciennement en prairie en Bretagne et en Charentes), et/ou 
le type de sol et le climat (sol argileux du Marais Poitevin, sol argileux et climat froid sur la bordure Est du Bassin 
Parisien). Les stocks de C faibles à moyens (30-70 t ha-1) sont caractéristiques des sols des grandes plaines de 
culture intensive de France ainsi que des sols limoneux, comme par exemple le grand Bassin parisien, une partie 
du Bassin aquitain, le Toulousain et le sillon rhodanien. Les stocks les plus faibles sont observés en Languedoc-
Roussillon (région fortement viticole, caractérisée par un climat chaud).  

3.5.2. Valeur des stocks de C des sols sous différents modes d’occupation 

Le Tableau 3.5-1 et la Figure 3.5-2 présentent les stocks de C des sols sous différents modes d’occupation. Les 
estimations pour la couche 0-30 cm sont tirées des données RMQS (Réseau de mesures de la qualité des sols)4. 

Tableau 3.5-1. Statistiques sur les stocks de C par mode d’occupation du sol pour l’horizon 0-30 cm  

 min moyenne médiane max écart type 

Stock de C organique sous prairie permanente (t ha-1) 18,1 84,6 78,3 309 35,0 

Stock de C organique sous grande culture (t ha-1) 9,92 51,6 47,9 137 16,2 

Stock de C organique sous forêts (t ha-1) 6,7 81,0 73,4 230 35,4 

3.5.2.1. Sols forestiers 

Les forêts occupent actuellement 16,9 millions d’hectares soit 31% du territoire métropolitain (source IFN5). 
Plusieurs études, utilisant soit des approches par inventaire soit par modélisation, indiquent des stocks de  
70-92 t C ha-1 pour la couche 0-30 cm avec ou sans la couche de litière (Dupouey et al., 2000 ; Jonard et al., 2017 ; 
Arrouays et al., 2001 ; Martin et al., 2011 ; Meersmans et al., 2012a et 2012b). Lorsqu’une plus grande profondeur 
est prise en compte, le stock estimé atteint 102 t C ha-1 (litière + couche 0-100cm ; Jonard et al., 2017). A l’échelle 
de la France métropolitaine, le stock cumulé est de 1,14 à 1,37 Gt C (Dupouey et al., 2000 et calcul en prenant en 
compte les références proposées dans le présent rapport). 

Les quantités de carbone organique stockées dans les sols forestiers sont très variables. Le pédoclimat (matériau 
parental du sol, type de sol, température moyenne annuelle, précipitations moyennes annuelles ou grande région 
climatique) est un important facteur de contrôle des stocks de carbone organique du sol des forêts tempérées, 
notamment en France métropolitaine (Arrouays et al., 2001 ; Baritz et al., 2010 ; Grüneberg et al., 2014 ; De Vos 
et al., 2015 ; Barré et al., 2017). Les stocks de carbone organique du réseau RENECOFOR6 calculés sur un mètre 
de profondeur varient fortement selon la pédologie (Jonard et al., 2017), avec des valeurs plus fortes dans les 
Brunisols humiques et les Alocrisols humiques, et des valeurs plus faibles au sein des Arénosols, des Brunisols 
oligotrophes et des Alocrisols oligotrophes. Les sols sur matériau parental calcaire (regroupant les Calcisols, 
Calcosols, Rendisols, Rendosols), les Podzosols et les Luvisols-Redoxisols ont des valeurs de stock de carbone 
organique sur un mètre, intermédiaires. Il convient de souligner que l’hétérogénéité des valeurs de stocks de 
carbone organique au sein de chaque groupe de sol ou de matériau parental est très forte (Badeau et al., 1999). 
De la même manière que pour l’ensemble des modes d’occupation du sol, les stocks de carbone organique sont 
plus élevés en forêts de montagne, en raison de l’effet dépresseur des basses températures sur les 
microorganismes responsables de la décomposition des matières organiques. 

                                                           
4 https://www.gissol.fr/donnees/tableaux-de-donnees/stock-de-C-par-region-et-par-occupation-du-sol-3045 
5 https://inventaire-forestier.ign.fr 
6 Réseau National de suivi à long terme des ECOsystèmes FORestiers 

https://www.gissol.fr/donnees/tableaux-de-donnees/stock-de-C-par-region-et-par-occupation-du-sol-3045
https://inventaire-forestier.ign.fr/
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3.5.2.2. Sols de prairie 

Les prairies occupent près du tiers de la SAU française, soit 12,5 millions d’hectares, en 2016 (Agreste, 2019). Les 
prairies sont de diverses natures, ce qui contribue à la variabilité de leurs stocks de C dans le sol. Les statistiques 
agricoles distinguent : (i) les prairies temporaires (prairies de 0 à 5 ans semées en graminées pures ou mélangées 
à des légumineuses, couvrant 2,9 Mha soit 23% de la surface totale française en prairie) ; (ii) les prairies artificielles 
(prairies de 0 à 5 ans semées en légumineuses comme la luzerne, le trèfle violet, couvrant 0,3 Mha soit 2% de la 
surface en prairie) ; (iii) les surfaces toujours en herbe productives (souvent appelés prairies permanentes, incluant 
les prairies semées de plus de 6 ans et les prairies naturelles productives, couvrant un total de 6,9 Mha soit 55% 
de la surface en prairie), et enfin (iv) les surfaces toujours en herbe peu productives (parcours, alpages, landes, 
couvrant un total de 2,4 Mha soit 19% de la surface en prairie). Les surfaces toujours en herbe (STH) sont 
dominantes en région de montagne ou semi-montagne, tandis que les prairies temporaires ou artificielles sont 
relativement plus représentées dans les zones d’élevage de plaine.  

Dans les zones de grande culture, les surfaces en prairie sont devenues extrêmement faibles, à l’exception de la 
luzerne et du trèfle violet mais dans un nombre limité de situations (exemple de la luzerne dans l’est du bassin 
parisien pour la déshydratation industrielle). Les prairies permanentes sont le plus souvent maintenues pour le 
pâturage (65% des surfaces, Agreste 2012), une faible proportion d’entre elles étant uniquement fauchée (8%), et 
le restant étant à la fois fauché et pâturé. Les prairies temporaires sont utilisées à part égale en pâturage (23%) ou 
en fauche (27%) exclusifs, la majeure partie étant en système mixte (48%). 

Les quantités de C organique stockées dans les sols de prairie sont variables. Le type de sol et le climat (incluant 
l’altitude) et la gestion sont des facteurs importants de variation des stocks de carbone organique des prairies. 
Ainsi on observe de manière générale un stock de C plus important dans des prairies de montagne gérées plus 
extensivement que dans des prairies de plaine gérées plus intensivement. Des teneurs élevées en C organique 
peuvent être également liées aux fortes précipitations, à la minéralogie des sols issus de matériaux volcaniques, 
ainsi qu’à l’épandage important d‘effluents d’élevage sur les sols, lui-même directement lié à la densité animale. 
Les pratiques (fauche, pâturage, fertilisation, cf. section 3.7) affectent les stocks organiques des sols de prairie. 
Néanmoins, pour des sols identiques en termes géomorphologiques, les stocks mesurés sous forêts et prairies 
permanentes sont toujours plus élevés que sous cultures.  

En moyenne les stocks de C dans les sols de prairies permanentes sont de 85 t C ha-1 sur les 30 premiers 
centimètres de sol (Tableau 3.5-1), valeur très proche des sols forestiers. Ramené à la surface de prairie 
permanente en France métropolitaine, le stock de carbone organique de ces prairies est de 0,79 Gt. 

3.5.2.3. Terres arables (grandes cultures) 

Les terres arables (grandes cultures, maraichage, fourrages annuels, prairies temporaires et artificielles) occupent 
18,4 millions d’hectares, en 2016 (Agreste, 2019). Les cultures pérennes (vergers, vignes, pépinières ligneuses) 
représentent elles 1,01 million d’hectares, en 2016 (Agreste, 2019). Les stocks moyens sur une profondeur de  
0-30 cm sont de 51,7 ± 1,0 t C ha-1 dans les sols sous cultures annuelles, 46,5 ± 7,5 t C ha -1en sols de vergers et 
34,3 ± 3,3 t C ha 1 en sols de vigne (GISSOL ; www.gissol.fr). Ainsi les stocks correspondants pour le territoire 
français sont de : 0,95 Gt (cultures), 0,27 Gt (vignes) et 0,09 Gt (vergers) de C. 

Les quantités de C organique stockées dans les sols cultivés sont variables (Martin et al., 2011 ; Meersmans et al., 
2012a). Elles dépendent du climat (ex : la pluviométrie explique pour partie les stocks élevés des sols cultivés en 
Bretagne et les stocks faibles des sols cultivés en région méditerranéenne), le type de sol (par ex. stocks 
relativement plus élevés en sol argileux du Marais Poitevin, sol argileux et climat froid sur la bordure Est du Bassin 
Parisien, et stocks plus faibles en sols limoneux du bassin parisien ou du Toulousain) (Arrouays et al., 2006). Les 
sols de vignes sont souvent localisés dans des régions de climat chaud (ex. Languedoc Roussillon), sur des sols 
caillouteux, ce qui, avec les faibles restitutions organiques de la vigne expliquent leurs stocks faibles, quoique 
associés à une forte variabilité. Les stocks dépendent également de l’historique d’occupation des sols. Ainsi les 
stocks élevés des sols cultivés en Bretagne et Charentes s’expliquent aussi par des occupations antérieures en 
prairie.  

 

http://www.gissol.fr/
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3.5.2.4. Répartition des stocks de C selon le mode d’occupation en France métropolitaine 

Les estimations des stocks de carbone totaux pour les différents modes d’occupation observés sur le territoire 
métropolitain peuvent varier en fonction i) des données utilisées pour estimer les surfaces correspondant aux 
différents modes d’occupation, ii) des données utilisées pour estimer les stocks moyens par occupation et iii) du 
contour des différents modes d’occupation retenus dans chacune des différentes sources de données. Considérant 
que le réseau RMQS est représentatif des différents grands types d’occupation observés sur le territoire 
métropolitain et des stocks de carbone associés, il est possible d’estimer les stocks de carbone totaux pour chaque 
grand type d’occupation. Il apparait que les écosystèmes agricoles de type grande culture représentent un stock 
total de l’ordre de 0,95 Gt de C et que les écosystèmes de type prairie permanente représentent un stock de 0,79 Gt 
de C, soit 25 et 22%, respectivement, pour un total de 47% du stock total de C des sols français (3,58 Gt C, hors 
surfaces artificialisées). Malgré un stock par unité de surface moindre, les écosystèmes agricoles de type grande 
culture représentent un stock comparable à celui sous prairies permanentes du fait d’une surface concernée plus 
importante. Toutefois, certains biais sont attendus dans ces estimations par grand type d’occupation du fait de 
différences, d’un inventaire à l’autre, dans la définition des typologies (et dans le cas présent entre Agreste, les 
inventaires forestiers nationaux et le RMQS). L’évolution temporelle des stocks donne lieu à un suivi national et 
rapportage annuel aux instances internationales (Encadré 3.5-2). 

 

Figure 3.5-2. Surfaces et stocks de carbone par mode d’occupation, estimés d'après le RMQS.  

Les surfaces en terres arables incluent les surfaces en prairies temporaires (< 6 ans) et praires artificielles. 

3.5.3. Tendance actuelle d’évolution des stocks de C des sols sous différents 
modes d’occupation 

Dans cette section est décrite, pour la France métropolitaine, l’évolution tendancielle générale des stocks de C 
organique des sols en forêt, sous prairie et cultivés. L’état des connaissances sur les déterminants de cette 
évolution, hors changement de pratique, est présenté et discuté. L’état des connaissances sur l’impact des 
pratiques pour chaque mode d’occupation est présenté de façon détaillée dans les sections 3.6, 3.7, 3.8 et 3.9. 

3.5.3.1. Évolution tendancielle des stocks de C organique du sol en forêt française 
métropolitaine et leurs déterminants autre que la gestion sylvicole 

Des résultats empiriques (observationnels) de changement de stocks de carbone organique du sol en forêt (i.e. 
par ré-échantillonnage des mêmes sites) issus des inventaires forestiers nationaux ont progressivement été publiés 
en Europe depuis 2005. Schils et al. (2008) ont fait une évaluation critique des données existantes à cette époque 
sur les taux de séquestration de carbone dans les sols forestiers, constatant les résultats contradictoires d’études 
pourtant réalisées dans un même pays (par exemple : cas des études britanniques de Bellamy et al. (2005) et de 
Kirby et al. (2005)) ne permettant alors pas de conclure clairement à la fonction de puits/source de carbone des 
sols forestiers en Europe. A partir de données d’inventaires et de différents modèles, Luyssaert et al. (2010) ont 
estimé que les sols forestiers européens (25 pays) représentaient un puits de carbone hétérogène en moyenne de 
0,20 (± 0,10) t C ha 1 an-1, soit environ 29% (± 15%) du puits de carbone total des forêts européennes (incluant 
plante, litière et horizons minéraux du sol). 
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Encadré 3.5-2. Inventaires nationaux 

Une diversité de méthodes 

On peut distinguer deux grands ensembles de méthodes de suivi à l’échelle nationale, les méthodes directes et les méthodes 
indirectes (Martin et al., 2015). Les méthodes directes reposent sur l’utilisation de mesures de terrain, et les méthodes 
indirectes font appel à des modèles dont le but est de représenter l’effet des variables agro-pédo-climatiques sur le stockage 
de C organique du sol. En matière d’inventaires nationaux d’émission de gaz à effet de serre, les lignes directrices IPCC 
proposent de choisir entre trois niveaux de suivi des stocks de C (Tier1, 2 et 3 ; IPCC, 2006). 

Les niveaux 1, 2 et 3 renvoient à une utilisation plus ou moins importante de données de mesure sur les stocks de carbone 
organique disponibles sur la zone d’étude, et à une prise en compte plus ou moins détaillée des processus de dynamique du 
C dans les sols. Dans le cas d’une approche Tier1, on suppose une transition linéaire, sur 20 ans, entre un stock associé à 
l’occupation initiale (e.g. culture sans apport de matière organique exogène) et un stock associé à l’occupation finale (e.g. 
prairie non dégradée). Les paramètres sont des valeurs par défaut tirées des lignes directrices du GIEC (IPCC, 2006). Dans 
une approche Tier2, certains paramètres par défaut de cette équation simple sont remplacés par des valeurs spécifiquement 
estimées pour le pays en question ou ses voisins. Enfin dans une approche Tier3, on utilise des modèles plus complexes, 
souvent basés sur des processus et/ou des données détaillées sur les stocks et les changements de stock. L’utilisation de 
réseaux de suivi des sols peut parfois en elle-même être considérée comme suffisante pour une approche Tier3 (House, Jo, 
2017). Pour les approches Tier2, l’amélioration des valeurs de référence peut soit directement mobiliser des mesures de 
terrain, soit faire intervenir des modèles statistiques permettant d’établir des prédictions spatialisées des stocks de C atteints 
en fonction des données d’activité (Mishra et al., 2012). Les modèles utilisés dans les approches Tier3, si complexes soient-
ils, ne sont autorisés que s’ils ont été validés sur un jeu de données indépendant pour le pays en question ou ses voisins 
(IPCC, 2006). Les modèles des approches Tier 1 à 3 sont combinés à des données d’activité (occupation du sol, gestion), des 
données climatiques et des données pédologiques.  

Il y a plus de 10 ans, la majorité des pays qui communiquaient au niveau international leurs émissions dans la catégorie 
Utilisation des Terres, Changement d'Affectation des Terres, et Foresterie (UTCAF, Land Use, Land Use Change, and 
Forestry, LULUCF, en anglais) utilisaient des méthodes Tier 1 et Tier 2, avec seuls l’Australie, le Canada et le Royaume Uni 
appliquant des méthodes Tier 3 (Lokupitiya et Paustian, 2006). Aujourd’hui, on constate toujours une grande diversité de 
méthodes, reflétant une grande hétérogénéité de données et vraisemblablement de technicité disponible dans les pays 
signataires de la Convention-Cadre des Nations Unies sur les Changements Climatiques (CCNUCC). Les jeux de données 
globaux et régionaux concernant le climat, les sols, l’occupation des sols et parfois leur gestion étant de plus en plus 
fréquemment disponibles (Smith et al., 2012), il est à prévoir que les approches Tier 3 soient rencontrées de plus en plus 
fréquemment, sous réserve que les pays parviennent à respecter le critère de validation sur données indépendantes. Cette 
tendance pourrait se confirmer du fait d’un certain consensus sur les biais possibles des méthodes Tier1. Le paramétrage de 
l’approche Tier1 a en effet souvent été critiqué (e.g. Sanderman et Baldock, 2010) car dérivé d’un jeu de données de taille 
très limitée, notamment pour l’effet des pratiques agricoles (e.g. Ogle et al., 2005 pour l’effet des pratiques agricoles dans les 
sols chaud et humides des zones tropicales et tempérées).  

Depuis 2006, un certain nombre de pays de l’annexe I de la CCNUCC ont mis en place des dispositifs permettant une 
notification nationale à l’aide de méthodes Tier3, combinant parfois modèles basés processus et réseaux de mesure ou de 
suivi des propriétés des sols (au Japon, modèles RothC, Yagasaki et Shirato, 2014a, 2014b ; aux Etats Unis, modèle Daycent, 
Ogle et al., 2010 ; au Danemark, modèle C-TOOL Taghizadeh-Toosi et al., 2014a ; en Finlande, modèle Yasso, Palosuo et 
al., 2015). Certains pays tels que l’Australie, l’Allemagne, les USA, ont également, depuis 2006, mis en place des réseaux de 
suivi de la qualité des sols, ce qui va dans le sens des approches Tier2 et Tier 3 (van Wesemael et al., 2011). 

Prise en compte de l’effet des pratiques agricoles et inventaire français 

En 2021, l’Union européenne imposera l'intégration de la gestion des terres dans la comptabilisation C (Grimault et al., 2018). 
Cette décision implique notamment d’intégrer l’effet des modes de gestion dans les inventaires. L’une des possibilités est 
l’adoption d’une approche Tier 3, ce qui suppose un renforcement des dispositifs de surveillance (principalement le RMQS, et 
la BDAT en intégrant les limites propres à cette dernière base de données) et des sites de suivis long terme pour paramétrer 
les modèles basés processus, les valider, et quantifier l’incertitude résultant de leur application. Actuellement, l’inventaire 
français (CITEPA, 2016) repose sur une approche Tier 2 pour les changements d’occupation du sol, avec des niveaux de 
stock de C dans les 30 premiers centimètres de sol directement dérivés des données RMQS, par grande région pédoclimatique 
et par grande classe d’occupation du sol. L’approche Tier 1 est appliquée à la partie Gestion des terres, c’est à dire grandes 
cultures restant grandes cultures ou forêts restant forêts. Des travaux sont néanmoins en cours au niveau français pour 
permettre l’application d’une approche Tier3. Ils se basent sur l’application de modèles basés processus sur les sites RMQS, 
permettant ainsi d’appliquer une méthode de bilan, sans biais, aux inventaires nationaux, et à terme, de coupler de façon 
optimale l’application de modèles basés processus, de statistiques spatiales, et réseaux de suivi de la qualité des sols (Martin, 
2015) 
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Concernant la France, le (ré-)échantillonnage du réseau RENECOFOR (2007–2012, soit environ 15 ans après le 
premier inventaire de 1993–1995) a permis de mettre en évidence que les sols forestiers (couche de litière + sol 
minéral 0–1 m) du réseau ont été un puits de carbone pendant cette période, avec une séquestration moyenne de 
0,35 t C ha-1 an-1, dont 0,10 t C ha-1 an-1 dans la couche de litière et 0,25 t C ha 1 an-1 dans les 10 premiers 
centimètres du sol ; Jonard et al., 2017). Dans l’étude Inra-IGN « Forêt et atténuation du changement climatique », 
Roux et al. (2017) ont retenu, comme valeur moyenne nationale de séquestration de carbone organique dans les 
sols forestiers, le tiers de la valeur observée par Jonard et al. (2017) sur le réseau RENECOFOR. Roux et al. 
(2017) font l’hypothèse d’une diminution de la valeur de séquestration de carbone organique du sol en forêt 
française métropolitaine avec le changement climatique, et considèrent que le réseau RENECOFOR sous-
représente des écosystèmes à faible pouvoir de séquestration, comme les forêts méditerranéennes. Par ailleurs, 
l’évolution des stocks de carbone du sol dépend fortement de l’histoire de l’occupation des sols forestiers. Il est 
ainsi bien établi que les forêts sur d’anciennes terres cultivées stockent du carbone de manière soutenue (cf. la 
section 3.5.4.2, § sur l’afforestation). A l’inverse, l’évolution des stocks de carbone des forêts « anciennes » 
(occupation forestière > 150 ans) et exploitées est moins bien connue que celle des surfaces plus récemment 
boisées. Il semble néanmoins que des forêts domaniales, et donc « anciennes » continuent à accumuler du 
carbone dans leur sol minéral (Pregitzer et Euskirchen, 2004 ; Nitsch et al. 2018). Certaines forêts « anciennes », 
même si elles n’ont pas été complètement défrichées, ont été plus ou moins surexploitées et perturbées dans le 
passé (McGrath et al., 2015 ; Naudts et al., 2016). Ces forêts « anciennes » ayant été perturbées au 20e siècle 
pourraient présenter aujourd’hui une capacité non-nulle de séquestration de carbone (puits de carbone) du fait des 
perturbations passées. Au contraire, les forêts anciennes exploitées de manière peu intensive auraient 
actuellement un stock de carbone probablement proche de l’équilibre. Il convient de souligner qu’il s’agit ici d’une 
hypothèse basée sur un nombre réduit d’études et qui doit faire l’objet de recherches complémentaires.  

Des exercices de modélisation ont également été utilisés pour étudier les changements de stocks de carbone du 
sol en forêt. Liski et al. (2002) estimaient ainsi que les sols (couche de litière + couche 0–20 cm de sol minéral) 
forestiers en France métropolitaine représentaient un puits de carbone de 0,33 t C ha-1 an-1 en 1990, soit 37% du 
puits de carbone total des forêts métropolitaines. Leur étude pointait une influence du climat sur le taux de 
séquestration de carbone, avec une séquestration plus faible dans les forêts méditerranéennes (Liski et al., 2002). 
Djikstra et al. (2009) ont modélisé (par deux méthodes différentes validées sur deux sites) un taux de séquestration 
de carbone positif (valeurs médianes = 0,06 et 0,18 t C ha 1 an-1 selon la méthode utilisée) pour 192 placettes de 
surveillance des écosystèmes forestiers en situées dans le Nord-Ouest de l’Europe. Les valeurs modélisées de 
séquestration de carbone étaient supérieures pour les sites situés entre 40 et 60 degrés de latitude par rapport aux 
forêts de latitude supérieure à 60 degrés.  

Compte tenu de ce qui précède, le taux moyen de séquestration (évolution tendancielle ou ligne de base) retenu 
pour la présente étude a été adapté en fonction du type de forêt considéré. Pour les forêts récentes sur anciennes 
terres arables (c'est-à-dire issues d'afforestation de grandes cultures au 20e siècle), le taux de séquestration moyen 
est probablement supérieur à 0,50 t C ha-1 an-1. Pour les forêts plus anciennes, nous faisons une hypothèse moins 
conservatrice que Roux et al. (2017) en retenant la moitié de la valeur observée par Jonard et al. (2017), soit 
environ 0,17 t C ha-1 an-1. Ce choix tient compte du fait que le réseau RENECOFOR sous-représente des forêts 
ayant un potentiel de séquestration notable du fait de perturbations passées (par exemple les forêts 
méditerranéennes). 

3.5.3.2. Évolution tendancielle des stocks de C organique du sol en prairie française 
métropolitaine et leurs déterminants autre que la gestion prairiale 

La variabilité du taux de stockage de C dans les sols sous prairie est importante et liée à la diversité de la nature 
des sols et des conditions climatiques, à la diversité et intensité des modes de gestion et à la nature de la prairie 
(âge, diversité du couvert végétal). Après une revue de 24 articles, nous avons identifié cinq pays qui ont conduit 
des inventaires de sols avec remesure permettant d’évaluer l’évolution des stocks de C en prairies sur la base d’un 
large échantillon : la Belgique, la Grande-Bretagne, la Nouvelle-Zélande, le Danemark et les Pays-Bas. Nous avons 
ajouté à cela une synthèse sur le Canada qui regroupe 72 sites, ce qui la rapproche d’un inventaire de sols. Nous 
avons ensuite sélectionné les publications sur la base de critères de qualité : profondeur de mesure supérieure à 
10 cm, mesure effective du carbone du sol sur la même parcelle à deux dates différentes, éviter de compter deux 
fois les publications basées sur les mêmes mesures… Globalement, pour les quatre publications retenues 
(Belgique, Royaume-Uni, Canada et Nouvelle Zélande ; voir « Annexe section 3.5.3.2 » pour les raisons du rejet 
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au cas par cas des autres publications), les mesures directes de l’évolution des stocks de C des sols sous prairies 
montrent des variations proches de zéro (Tableau 3.5-2). Cependant, si on ne considère que la Belgique et le 
Royaume-Uni, pays européens au climat et sols proches de la France, on trouve une moyenne de stockage de 
0,11 [-0.03 ; 0.17] t C ha-1 an-1. C’est la valeur moyenne que nous retiendrons. 

Tableau 3.5-2. Revue de littérature sur le stockage de carbone en prairie tel qu’estimé par les inventaires de sol  

Pays 
Durée de 

l'inventaire 
(années) 

Profondeur 
d'échantillonnage 

(cm) 

Stockage estimé  
à 30 cm 

(tC.ha-1.an-1) 

Nombre 
de sites 

Réference 

Belgique 46 30 0.16 [0.14 ; 0.17] 164 Meersmans et al., 2011 

Grande-Bretagne 29 15 0.05 [-0.03 ; 0.14] 91 Emmett et al., 2010 

Canada 4-72 10 0.20 [0.16 ; 0.24] 72 Wang et al., 2014 

Nouvelle-Zélande 30 90 -0.21 [-0.23 ; -0.20] 75 Schipper et al., 2014 

Moyenne   0.05 [-0.23 ; 0.24]   

Moyenne Europe   0.11 [-0.03 ; 0.17]   

Références : Belgique (Goidts et al., 2009 ; Goidts and van Wesemael, 2007 ; Lettens et al., 2005a, 2005b ; Meersmans et al., 2011 ; 
Mestdagh et al., 2009), Angleterre (Bellamy et al., 2005 ; Emmett et al., 2010 ; Reynolds et al., 2013), Canada (Wang et al., 2014) ; Nouvelle-
Zélande (Schipper et al., 2014 ; Schipper et al., 2010).  

Note : l’utilisation des formules de Abdalla et al. (2018) pour homogénéiser la profondeur de stockage entre les études à 30 ou 60 cm ne 
modifie pas substantiellement le stockage mesuré. Comme ces valeurs ne sont pas des sous-échantillons de prairies françaises, l’intervalle 
de confiance retenu pour l’ordre de grandeur de 0,11 tC ha-1 an-1 reprend les extrema des intervalles de confiances de pays concernés. 

Soussana et al. (2010) communiquaient une moyenne de 0,05 t C ha-1an-1 distribuée entre -0,25 et +1 pour un 
ensemble de six études du même type en Europe et Chine, notamment la Belgique. Toutefois, la valeur maximale 
de 1 t C ha-1an-1 provenant d’une étude chinoise s’avère ne pas reposer sur un large échantillon de mesure directe 
mais sur une modélisation basée sur des images satellites. Par ailleurs, les trois publications belges se recouvraient 
et certaines valeurs anglaises étaient basées sur une taille d’échantillon inconnue et probablement faible. 
Meersmans et al. (2011), après un travail sur la représentativité des échantillons et sur l’homogénéité des calculs 
pour la Belgique, estime une valeur moyenne de 0,16 t C/ha/an pour les prairies belges. Soulignons encore une 
fois l’importante variabilité de ce stockage dans l’espace et dans le temps. Ainsi, en Belgique, les prairies ont stocké 
du carbone entre 1960 et 1990, mais en ont destocké entre 1990 et 2000 (Lettens et al., 2005b). Par ailleurs, les 
prairies d’altitude semblent stocker plus de carbone que les prairies de plaine en Nouvelle-Zélande, et moins en 
Angleterre, compte tenu de précipitations souvent plus élevées qu’en plaine et de l’intensité de l’utilisation, qui 
reste modérée (Bellamy et al., 2005 ; Schipper et al., 2014) (cf. sections 3.7 et 3.8 pour l’effet des pratiques sur le 
stockage en prairie). 

L’absence de données inventaire pour la France métropolitaine est notable. L’inventaire sol (RMQS) a été réalisé 
une seule fois au début des années 2000, la seconde campagne d’échantillonnage en cours permettra d’acquérir 
des données fiables sur l’évolution des stocks de C du sol, particulièrement « manquantes » dans les prairies 
permanentes. 

Les méthodes micro-météorologiques (dites tours à flux) sont aussi utilisées pour établir le bilan C des prairies.  
Néanmoins, la gamme de variation des valeurs données dans la littérature est très large, allant de -0,35 à plus de 
+1 t C ha-1 an-1 (e.g. Soussana et al., 2010). Les différences entre méthodes de mesure dites « tour à flux » et 
« inventaire » sont partiellement liées à une différence sur les compartiments pris en compte. Les méthodes tours 
à flux prennent en compte l’intégralité de l’écosystème (lessivage, variation annuelle du pool litière et racines), 
tandis que les « inventaires » se concentrent sur le compartiment (sol <2 mm). Smith (2014) détaille pourquoi, 
d’après les connaissances disponibles par ailleurs sur la dynamique du carbone dans les sols, des valeurs autour 
de +1 t C ha-1 an-1 obtenues par les tours à flux peuvent ne pas être représentative du stockage moyen de carbone 
en prairie mais résulter plutôt d’un effet résiduel lié à un changement d’occupation des sols (de culture à prairie).  

Ainsi l’ordre de grandeur à retenir est la valeur proche de 0,11 [-0.03 ; 0.17] t C ha-1 an-1 tirée des inventaires de 
sol (Tableau 3.5-2). 

 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  103 

3.5.3.3. Évolution tendancielle des stocks de C organique du sol en terres arables 
métropolitaines et leurs déterminants autres que la gestion agricole 

L’analyse de l’évolution des stocks de C organique des sols cultivés métropolitains s’appuie sur (i) quelques études 
régionales (Wylleman et al., 2001 ; Saffih-Hdadi et Mary 2008), (ii) les données de la BDAT7, (iii) l’analyse de 
l’évolution des stocks de C dans des essais de longue durée français (Clivot et al., 2019), (iv) la modélisation de 
l’évolution des stocks de C des sols de grande culture faite dans différents travaux, y compris ceux de l’étude 
l’EFESE-Ecosystèmes Agricoles8 (Thérond et al., 2017) et au vu (v) de la littérature internationale dans des 
conditions pédoclimatiques équivalentes.  

L’analyse des données de la BDAT (Figure 3.5-3) montre des évolutions contrastées : des tendances à la baisse 
depuis plusieurs décennies dans certaines régions (Bretagne, Franche Comté, Landes de Gascogne…) et des 
inversions de tendances (baisses des teneurs puis augmentation ou inversement). Ces évolutions sont expliquées 
principalement par des changements d’occupation antérieurs (GIS-SOL, 2011 ; Saby et al., 2008) et par des 
systèmes de cultures caractérisés par de faibles restitutions (GIS-SOL, 2011). Certains biais inhérents à la BDAT 
pourraient aussi expliquer ces résultats : présence de parcelles en prairie dans la base de données (estimée à 
moins de 10%), ce qui pose problème dans les régions où les systèmes de culture mélangent cultures en terres 
arables et prairies temporaires, choix des parcelles analysées par les exploitants agricoles biaisant l’analyse, 
tendance à la diminution de la profondeur de travail du sol. 

 
A : augmentation significative, D : diminution significative, EI : pas assez d’analyse, I : évolution non significative. 

Figure 3.5-3. Tendances régionales au stockage ou déstockage de carbone dans les sols cultivés tirées de la BDAT. 
Cartographie de l’évolution des teneurs en carbone organique pour les 3 périodes. Tiré de Paroissien et al. (in prep). 

Les comparaisons portent sur les analyses de différentes périodes. a) [1990-1994]-[2000-2004] pour la comparaison des analyses 
récoltées entre 1990 et 1994, et les analyses récoltées entre 2000 et 2004. b) [1990-1994]-[2010-2014] : comparaison des périodes 
1990-1994 et 2010-2014. c) [2000-2004]-[2010-2014] : comparaison des périodes 2000-2004 et 2010-2014. 

L’analyse des données issues de 60 traitements dans 20 essais agronomiques de longue durée entre 1970 et 2015 
(Clivot et al., 2019), correspondant à des contextes pédoclimatiques diversifiés et représentatifs des rotations et 
pratiques agricoles françaises montre un faible déstockage de -0,20 t C ha-1 an-1, pouvant s’expliquer à la fois par 
les systèmes de culture mis en place mais aussi par un historique de retournement de prairies. Le suivi de parcelles 
agricoles dans le nord de la France par Saffih-Hdadi et Mary (2008) entre 1970 et 1997 montrait un déstockage 
moyen de -0,08 t /ha/an. 

La compilation réalisée par Ciais et al. (2010) à l’échelle européenne, assemblant des données de suivis de longue 
durée et des modélisations indique un déstockage moyen de -0,17 ± 0,33 t C ha-1 an-1 pour la période 1967-2007. 
En Belgique, les inventaires sols estiment un déstockage moyen de -0,12 t C ha-1 an-1 (Goidts et al., 2007), de  
-0,09 t C ha-1 an-1 (Meersmans et al., 2011). Les inventaires sols qui ne mesurent que les changements de teneur 
en C (gC/kg de sol) sont également univoques vers un déstockage, en Ecosse (Chapman et al., 2013), en Grande 
Bretagne (Reynolds et al., 2013), au Danemark (Taghizadeh-Toosi et al., 2014b) ou en Norvège (Riley et al., 2006) 
et en Bavière (Capriel, 2013), ce qui est également cohérent avec la valeur de Ciais et al. (2010). 

                                                           
7 Base de données d’analyses des terres 
8 Evaluation Française des Ecosystèmes et Services Ecosystémiques 
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Dans le cadre de l’EFESE écosystèmes agricoles, des simulations de l’évolution des stocks de C des sols de 
grandes cultures ont été réalisées à l’aide du modèle STICS (Therond et al. 2017). Une simulation sur 30 ans en 
considérant des rotations et pratiques culturales correspondant à celles issues de l’enquête pratiques culturales 
montre des taux de stockage compris entre -0,5% et +0,4% des stocks (intervalle de confiance 95%) avec un mode 
entre -0,2 et -0,1%, ce qui correspond à un léger déstockage. Les résultats de ces simulations confirment donc les 
tendances observées décrites précédemment.   

Nous retiendrons pour cette étude une valeur de -0,17 t C ha-1 an-1d’évolution tendancielle des stocks de C en 
terres arables métropolitaines, en sachant que cette valeur pourrait être partiellement expliquée par des 
retournements de prairie anciens. La deuxième campagne de mesure du RMQS en cours permettra de préciser 
cette évolution. 

3.5.4. Effets des changements d’occupation sur les stocks de C des sols 

Après avoir considéré de façon générale l’évolution de l’occupation des sols en France métropolitaine, cette section 
aborde l’impact sur les stocks de C des sols des changements d’occupation. Ne sont considérés ici que les 
changements d’occupation les plus impactant en termes de modification de stock (dans le sens d’un stockage ou 
d’un déstockage), soit ceux liés à l’afforestation, aux transitions culture- prairie, à la restauration des zones humides 
et à l’artificialisation des surfaces.  

3.5.4.1. Les changements d’occupation des sols en France métropolitaine 

La surface forestière française a beaucoup fluctué au cours du temps, une tendance qui est générale aux pays 
développés (Pongratz et al., 2008). Le minimum historique français se situe au milieu du 19e siècle avec une 
surface d’environ 8-10 millions d’hectares (Cinotti, 1996 ; Rousseau, 1990). Le passage au niveau actuel 
(16,9 Mha) s’est fait à la fois via des plans de boisement et via une recolonisation spontanée après déprise agricole 
de grandes cultures, de prairies ou des landes. Ainsi, près de la moitié de la surface actuellement occupée par des 
forêts était il y a plus d’un siècle des systèmes non forestiers. Entre 1970 et 2015, la part des terres arables9 est 
passée de 56% à 68% de la SAU, alors que celle des surfaces toujours en herbe diminuait de 41% à 28% (Mignolet 
et al., 2017 dans Thérond et al., 2017). Ces dynamiques ont été accompagnées d’une régionalisation et une 
spécialisation des productions agricoles, marquées par un recul généralisé des systèmes de polyculture-élevage 
au profit de systèmes d’élevage spécialisés en zone de montagne et sur une large façade atlantique et au profit de 
systèmes de grandes cultures dans les régions de plaine à bon potentiel agronomique relatif. Par ailleurs, 
l’artificialisation (« changement d'état effectif d'une surface agricole, forestière ou naturelle vers des surfaces 
artificialisées10 et les équipements sportifs et de loisirs y compris des golfs ») se fait en France essentiellement aux 
dépens des surfaces agricoles (Figure 3.5-4) (Béchet et al. 2017). L’artificialisation en France est estimée à 
61 200 ha an-1 entre 2006 et 2014 (Agreste et al., 2015). Cette analyse repose sur des enquêtes ponctuelles 
extrapolées et depuis 2012 sur les données PAC.  

 

 

Figure 3.5-4. Sols artificialisés, sols 
agricoles et sols boisés et naturels en 
France : échanges entre catégories  

entre 2006 et 2014  
(Source : Teruti-Lucas, fichier en ligne 2017 – 

Graphisme : Elodie Carl).  

Les surfaces indiquées comme "stables"  
n’ont pas varié entre 2006 et 2014. 

                                                           
9 Les surfaces en terres arables incluent les prairies temporaires et artificielles qui sont intégrées dans les rotations culturales. 
10 Les tissus urbains, les zones industrielles et commerciales, les infrastructures de transport et leurs dépendances, les mines et carrières à 
ciel ouvert, les décharges et chantiers, les espaces verts urbains (espaces végétalisés inclus dans le tissu urbain) 
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3.5.4.2. Afforestation 

L’afforestation d’un sol a des répercussions sur la séquestration de carbone dans le sol (e.g. Guo et Gifford, 2002 ; 
Paul et al., 2002 ; Berthrong et al., 2009 ; Laganière et al., 2010 ; Poeplau et al., 2011). Ces revues démontrent 
que l’afforestation des sols arables génère un puits de carbone dans la couche de litière et dans le sol. La 
séquestration de carbone liée à l’afforestation des terres arables est mesurable jusqu’à plus de 60 cm de 
profondeur avec des taux de séquestration moyens de 0,46 t C ha-1 an-1 (couche 0-20 cm), 0,15 t C ha-1 an-1 
(couche 20-40 cm), 0,09 t C ha-1 an-1 (couche 40-60 cm) et 0,05 t C ha-1 an-1 (couche > 60 cm) (méta-analyse 
globale de Shi et al., 2013). En revanche, l’afforestation des prairies n’entraîne pas de séquestration significative 
de carbone (Paul et al., 2002 ; Berthrong et al., 2009 ; Shi et al., 2013; Gosheva et al., 2017), avec souvent une 
perte de carbone dans les couches minérales du sol compensée par un gain de carbone dans la couche de litière 
(Poeplau et al., 2011 ; Shi et al., 2013 ; Barcena et al., 2014). 

Les effets de l’afforestation sur le puits de carbone des sols sont visibles à long terme. Poeplau et al. (2011) ont 
montré dans une méta-analyse le puits à long terme (supérieur au siècle) que constitue l’afforestation de terres 
arables en zone tempérée : l’équilibre du stock de carbone n’est pas atteint 120 ans après l’afforestation. Très 
clairs sous climat tempéré avec de nombreux cas d’étude, les effets positifs de l’afforestation des anciennes terres 
arables sur la séquestration de carbone sont également observés en climat plus froid (Europe du Nord), mais avec 
des taux de séquestration plus faibles (Barcena et al., 2014). A conditions comparables, les anciens sols arables 
occupés par la forêt de plus longue date contiennent donc plus de carbone organique que ceux à occupation 
forestière plus récente (e.g. Clark et Johnson, 2011 ; Leuschner et al., 2014), notamment dans la couche de litière 
(Compton et Boone, 2000).  

Ces effets généraux de l’afforestation (positifs sur des terres arables ; négatifs ou nuls sur des prairies) sont 
confirmés par les cas d’implantation de taillis à courte et très courte rotation. Ainsi, on observe une séquestration 
de 0,44 t C/ha/an dans le premier cas, et une perte pouvant aller jusqu’à 1,30 t C/ha/an dans le second cas (Arevalo 
et al., 2011 ; Don et al., 2012 ; Dowell et al., 2009 ; Garten et al., 2011 ; Lutter et al., 2016 ; Pacaldo et al., 2013). 

3.5.4.3. Les transitions culture vers prairie  

L’implantation d’une prairie sur une parcelle cultivée se traduit par un stockage additionnel de C dans le sol sur 
plusieurs dizaines d’années, comme le montrent des dispositifs de longue durée (UK, Johnston et al., 2017; 
Johnston et al., 1986), ou des parcelles d’historique connu (e.g., Don et al., 2009). Les synthèses et méta-analyses 
rapportent des taux de stockage additionnels sur la couche 0-30 cm variant de + 0,54 t C ha-1 an-1 (Conant et al 
2001), + 0,3 à 0,8 t C ha-1 an-1 sur 50 ans (IPCC, 2000), + 0,6 t C ha-1 an-1 sur 30 ans (Loiseau et Chevallier, 2002), 
ou + 39,8% des stocks sous culture en 20 ans (Poeplau et al., 2011). Par modélisation, Lugato et al. (2014) estiment 
un stockage additionnel de + 0,4 à 0,8 t C ha-1 an-1. Nous proposons de retenir les valeurs du Tableau 3.5-3 tirées 
de la méta-analyse de Poeplau et al. (2011) qui nous semble la plus robuste, tant du point de vue du nombre de 
sites considérés que de la méthode de sélection des articles originels.  

Tableau 3.5-3. Variations de stocks de COS lors de changements d’occupation des sols en climat tempéré.  
Méta-analyse de Poeplau et al. (2011) 

Transition 
Durée de la transition 

(années) 

Profondeur  
de prélèvement 
moyenne (cm) 

Stockage de COS 
mesuré (t C ha-1 an-1) 

Nombre 
d’observations 

Culture  Prairie 20 23,5 0,92 ± 0,25 89 

Culture  Prairie 100 23,5 0,59 ± 0,11 89 

Prairie  Culture  20 27,1 -2,08 ± 0,26 176 

Prairie  Culture 100 27,1 -0,42 ± 0,05 176 

Forêt  Culture 20 28,5 -2,31 ± 1,50 29 

Forêt  Culture 100 28,5 -0,47 ± 0,29 29 

Culture  Forêt 20 28 0,77 ± 0,36 70 

Culture  Forêt 100 28 0,80 ± 0,37 70 

Prairie  Forêt 20 38,9 -0,17 ± 0,25 100 

Prairie  Forêt 100 38,9 0,24 ± 0,10 100 
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La vitesse d’augmentation du stock de C ralentit avec l’âge de la prairie (Franzluebbers et al., 2000; Johnston et 
al., 2017 ; Conant et al., 2001 ; cf. 1.2.1 plus haut) et se fait d’abord dans les horizons superficiels puis se propage 
progressivement (à partir de 2-3 ans) vers les horizons plus profonds. Un effet positif de la diversité des espèces 
prairiales semées est parfois observé (Skinner et Dell, 2016), mais de manière générale il n’y a que très peu de 
références sur l’effet de la nature des espèces. Une restitution au moins partielle de la production aérienne ou de 
matières organiques augmente le taux de stockage lors de la conversion culture vers prairie (Skinner, 2008). 

La transition prairie vers culture se traduit généralement par une perte de 50 à 80% du stock de C initial (revue de 
Guo et Gifford, 2002) ; 30 à 50% en 50-100 ans d’après Lal (2008). Une décroissance progressive de la vitesse 
de perte de C est observée avec le temps. Les pertes de C sont relativement plus importantes en surface qu’en 
profondeur (Guo et Gifford, 2002). La perte de C et la dégradation des matières organiques sous culture 
comparativement à la prairie, est liée : (i) au changement de structure et d’aération du sol suite au labour (éventuel) 
et à la déstabilisation consécutive des matières organiques, (ii) à l’arrêt des restitutions racinaires et aériennes par 
la végétation suite au labour, (iii) à la non-permanence des restitution durant les phases de culture-sol nu, 
contrairement à la végétation prairiale pérenne, aux différences d’incorporation éventuelle de résidus (dont les 
déjections animales) ; (iv) à l’effet positif de la biodiversité (vers de terre, etc.) qui est fortement réduite en culture 
comparativement à prairie. L’importance de la dégradation des matières organiques après destruction de la prairie 
dépend de la quantité initiale de matière organique et des résidus incorporés, ainsi que du travail du sol.  

3.5.4.4. Restauration de zone humide 

Valeur des stocks 

Les tourbières sont des zones humides qui ont la particularité de stocker durablement du carbone. On distingue 
généralement les bas-marais (en anglais « Fen »), tourbières plates de plaine ou premiers stades des marais 
acides, des tourbières de haut-marais (en anglais « Bog »), qui sont des tourbières acides bombées. Dans ces 
zones tourbeuses, en moyenne, environ 10% de la production primaire n’est pas décomposée et s’accumule sous 
forme de tourbe à raison de 0,2 à 0,6 t C ha-1 an-1 (Sagerfors et al., 2008 ; Nilsson et al., 2008). Au fil des millénaires, 
les tourbières accumulent donc des stocks considérables de carbone qui représentent actuellement 500 milliards 
de tonnes de carbone, soit un tiers du carbone de l’horizon de surface des sols à l’échelle planétaire (Joosten, 
2009). En moyenne, le stock de carbone d’un hectare de tourbière est de 1 400 tonnes pour une épaisseur de 2 m 
soit environ 200 t C/ha pour les 30 premiers centimètres (Roßkopf et al., 2015). L’inventaire national de GES 
français ne distingue pas les tourbières des autres zones humides et leur attribue un stock de 125 t C/ha. 

Tendance actuelle d’évolution des stocks 

Si les tourbières fixent le CO2 atmosphérique à raison de 0,2 à 0,6 t C ha-1 an-1 (Nilsson et al., 2008), elles sont 
aussi des milieux émetteurs de carbone organique dissous, de CH4 et de N2O. En conséquence, le bilan global 
des tourbières en terme d’émission de gaz à effet de serre non dégradées est considéré comme faiblement négatif 
voire proche de la neutralité (Bonn et al., 2014). 

Effet des changements d’occupation des sols 

Dans ces conditions, l’enjeu en termes de changements climatiques se situe donc essentiellement dans la 
préservation des stocks de carbone déjà accumulés dans les tourbières plutôt que dans leur rôle de puits de 
carbone. De façon cohérente, au sein du secteur des terres (LULUCF), la restauration des sols organiques apparait 
comme un moyen coût-efficaces pour atténuer le changement climatique (Smith et al., 2008). 

La dégradation des tourbières liée aux activités humaines est pratiquement toujours associée à un drainage 
préalable qui est responsable d’un asséchement estival et d’une augmentation de la décomposition de la matière 
organique. La restauration de ces écosystèmes consiste donc pour l’essentiel à une remise en eau du milieu par 
la suppression des drains et par la construction de digues de tourbe. Les études montrent que la restauration 
hydraulique des tourbières peut conduire à des émissions évitées variant entre 1 et plus de 30 t C ha-1 an-1 (Bonn 
et al., 2014). Ces valeurs sont d’autant plus importantes que le milieu est dégradé. Ainsi, la réhabilitation de tour-
bières transformées en zones de culture ou en prairie est susceptible d’éviter l’émission de 25 à 30 t C ha-1 an-1, 
alors que la restauration d’une tourbière simplement drainée et abritant encore une végétation classique de 
tourbière permettra d’éviter l’émission de 1 à 5 t C ha-1 an-1 (Bonn et al., 2014. Il faut noter que si la remise en eau 
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des tourbières permet de limiter la libération de CO2, elle est aussi responsable d’une augmentation de production 
de CH4. Mais différentes études montrent que cette émission n’est importante que pendant les toutes premières 
années (Bacon et al., 2017). Le suivi des expériences de restauration des tourbières exploitées canadiennes 
indiquent qu’après une quinzaine années, ces tourbières ont retrouvé des bilans d’émission ou de capture de gaz 
à effets de serre comparables à ceux d’une tourbière non perturbée (Nugent et al., 2018). 

La restauration des tourbières doit être considérée en tenant compte du réchauffement climatique actuel. Pour ce 
qui concerne les tourbières non affectées par les activités humaines, les différents scénarios d’évolution climatiques 
conduisent plutôt à une augmentation de la décomposition de la matière organique et donc à une diminution du 
rôle de puits de carbone des tourbières, les bas-marais étant nettement plus sensibles au réchauffement que les 
haut-marais (Wu et Roulet, 2014). Il faut cependant préciser que dans les zones situées dans les plus hautes 
latitudes, l’augmentation de la période de production végétale dans un contexte de réchauffement peut conduire à 
renforcer le rôle de puits de carbone des tourbières (Petrescu et al., 2015). Dans le cas des tourbières drainées, 
la hausse des températures et la sécheresse estivale accroissent leur vulnérabilité et pourraient rendre d’autant 
plus efficace le potentiel de réduction des émissions de GES issues de ces zones humides (Bacon et al., 2017). 

3.5.4.5. Artificialisation des sols 

Les sols artificialisés sont extrêmement divers et en conséquence leurs stocks de C sont très variables (Cambou 
et al., 2018). Très mal connus, ceux-ci font l’objet d’études en cours. On peut prévoir cependant que la conversion 
de sols agricoles vers des parcs et jardins se traduira par une augmentation des stocks, ainsi que dans le cas de 
jardins familiaux et fermes urbaines, en raison d’apports organiques généralement importants. Par contre, 
l’imperméabilisation est généralement associée au décapage de la couche de surface du sol, ce qui entraîne une 
perte de C. Les effets de ces changements d’occupation comme le bilan en termes de stocks de C (en tenant 
compte du devenir des terres excavées et déplacées) restent cependant à établir. 

3.5.5. Conclusion 

Les stocks de C des sols de France métropolitaine montrent une variation géographique qui résulte à la fois du 
type de sol et du climat (y compris altitude) mais aussi du mode d’occupation du sol et des modalités de sa gestion 
(cf. sections suivantes 3.6,3.7,3.8 et 3.9). Les stocks par unité de surface sont plus élevés sous forêt et prairie que 
sous grande culture. Cependant, compte tenu des surfaces plus importantes en grande culture, les stocks totaux 
sont à peu près équivalents pour les trois grands modes d’occupation du sol. Du point de vue de l’atténuation du 
changement climatique l’enjeu est 1) de préserver les stocks, en particulier là où ils sont élevés (forêt, prairie), et 
2) de les augmenter là où c’est possible (en particulier en grandes cultures). A noter cependant que l’effet du mode 
d’occupation du sol sur l’atténuation du changement climatique ne se limite pas au stock de carbone du sol. Le 
stock de C contenu dans la biomasse ligneuse, et les émissions de N2O et CH4 doivent aussi être pris en compte. 
Les changements d’occupation du sol et de modalités de gestion modifient aussi le climat par des effets 
biogéophysiques (Encadré 3.5-3). 

Dans cette section, un effort particulier a été fait pour bien séparer les effets « mode d’occupation » des effets 
« changement d’occupation » sur les stocks de C des sols de France métropolitaine. Cela a été fait dans la limite 
des données disponibles, car beaucoup de travaux ne permettent pas de distinguer ces deux effets. Par exemple 
un stockage de C mesuré sur une prairie est parfois attribué à tort au mode d’occupation « prairie » alors qu’il s’agit 
en réalité d’un effet « changement d’occupation » si la mesure a été faite après un changement d’occupation culture 
vers prairie. S’il apparait clair, à partir de la synthèse bibliographique, que les changements d’occupation mènent 
à des changements importants des stocks de C du sol à court et moyen termes, les évolutions tendancielles 
actuelles des stocks de C des sols français sous différents modes d’occupation sont plutôt faibles : les sols sous 
culture seraient globalement légèrement déstockant, les sols sous prairies seraient proches de l’équilibre et les 
sols sous forêt seraient légèrement stockant. Plusieurs hypothèses peuvent être avancées pour expliquer ces 
tendances, sans que les données disponibles permettent de trancher. Le léger stockage des sols forestiers pourrait 
être attribuable à une proportion significative de sols « récemment » afforestés avec un effet changement 
d’occupation encore mesurable (de fait la surface en forêt a doublé en un siècle et demi), alors que ce serait moins 
le cas des sols de prairie (de fait la surface en prairie a plutôt régressé qu’augmenté). Un effet « fertilisation CO2 » 
et/ou « dépôts atmosphériques d’azote » pourrait aussi contribuer à une augmentation tendancielle des stocks de 
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C du sol. Le léger déstockage des sols cultivés est probablement légèrement pessimiste puisque les inventaires 
sols incluent une part de prairies récemment retournées et donc fortement déstockantes. Par ailleurs, la 
restauration hydraulique des tourbières pourrait permettre de préserver des stocks importants de C, mais la mise 
en place de cette mesure nécessiterait d'améliorer significativement l'inventaire de ces milieux et de leur état de 
dégradation. Finalement, le mode d’occupation des sols qui évolue le plus rapidement en France est 
l’artificialisation. Cependant, sont impact sur le bilan des stocks de C du sol à l’échelle nationale reste à établir.  

 

 

 

 

 

Encadré 3.5-3. Contribution des effets biogéophysiques à l’évolution du climat 

Dans ce chapitre, et plus généralement dans le cadre de cette étude, l’accent est mis sur l’augmentation du stock 
de carbone organique des sols comme levier d’atténuation du changement climatique. Toutefois, les modifications 
de propriétés biogéophysiques de surface comme l’albédo, la rugosité ou les modifications de flux d’énergie à la 
surface (e.g. rayonnement infrarouge, rapport entre flux de chaleurs sensible et évapotranspiration) associés à des 
changements d’occupation du sol ou de gestion, contribuent selon les cas à renforcer ou à atténuer l’évolution du 
climat (i.e. le forçage radiatif net). La Figure 3.5-5 propose une représentation conceptuelle de ces deux catégories 
de processus contribuant au forçage radiatif net pour les grandes cultures : les processus biogéochimiques, dont 
le stockage de C et les émissions de GES, et les processus biogéophysiques. 

Dans certains cas et selon les horizons temporels considérés, ces effets biogéophysiques sur le forçage radiatif 
net associés aux changements de mode d’occupation et de pratiques de gestion des terres peuvent être 
équivalents voire supérieurs aux contributions biogéochimiques induites par ces mêmes changements 
d’occupation et de mode de gestion (Charney et al., 1977 ; Bonan et al., 1992 ; Henderson-Sellers et al., 1993 ; 
Xue et Shukla 1993 ; Myhre et Myhre 2003). Il est donc nécessaire de considérer conjointement les effets d’ordres 
biogéochimique et biogéophysique (Betts, 2000 ; Rotenberg et Yakir, 2010 ; Bright et al., 2012 ; O’Halloran, 2012) 
car les effets biogéophysiques peuvent aller jusqu’à contrebalancer les effets du stockage de C associés aux 
changements d’occupation du sol ou de gestion. Ainsi, dans deux contextes très différents, en zone boréale et en 
zone semi-aride, Betts (2000) et Rotenberg et Yakir (2010) ont montré que la compensation de l’effet réchauffant 
lié à la chute d’albédo engendrée par une afforestation ne se ferait qu’après environ 100 de stockage de C par la 
forêt nouvellement implantée. O’Halloran (2012) a aussi montré que les effets albédo sur le climat, engendrés par 
des perturbations (tempêtes, ravageurs, modification de la gestion) seraient équivalents aux effets climatiques liés 
aux modifications des stocks de C induits par ces perturbations. 

La comparaison des contributions biogéochimiques et biogéophysiques sur le climat (effet net) reste toutefois 
complexe (Anderson-Teixeira et al., 2012 ; Bright et al., 2016) et c’est un domaine de recherche à part entière. Elle 
nécessite, pour être analysée intégralement, d’avoir recours à des approches de modélisation couplée surface-
atmosphère, qui permettent de prendre en compte les effets de rétroaction du climat sur la surface, comme cela a 
été réalisé par Davin et al. (2014) pour l’étude de l’effet du travail simplifié du sol sur le climat. Ces comparaisons 
d’effets biogéophysiques mènent d’ailleurs parfois à des résultats qui peuvent sembler surprenants ou contre-
intuitifs. Ainsi, en zone tropicale, la déforestation bien qu’elle engendre une augmentation de l’albédo de surface 
(car les forêts ont un albédo faible comparativement aux végétations basses) conduit à un réchauffement 
(notamment de la surface en journée) car l’effet biogéophysique dominant est une diminution de 
l’évapotranspiration, et donc une augmentation du flux de chaleur sensible (Bonan, 2008 ; Bright et al., 2016).  

…/… 
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Figure 3.5-5. Représentation conceptuelle de la contribution des composantes biogéochimiques et biogéophysiques  
au forçage radiatif net appliqué à une culture d’hiver suivie d’un couvert intermédiaire (CI). 

Le cadre rouge regroupe l’ensemble des effets biogéochimiques et correspond au bilan annuel de GES de la parcelle, ce qui englobe le 
bilan de C (encadré vert). Celui-ci est calculé à partir du flux net de CO2 (ou NEP) qui est la résultante des flux de photosynthèse et de 
respiration de l’écosystème. La respiration de l’écosystème (Reco) est composée de la respiration des plantes (Ra) et des micro-organismes 
du sol (Rh). Les autres entrées de C (Cimporté) sont la fertilisation organique et les semences. Les autres sorties de C sont les produits 
récoltés (Cexporté). Les flux de CH4 sont généralement négligeables (hormis pour les rizières). Les émissions de N2O (flèches orange), qui 
entrent en compte dans le calcul du bilan de GES, résultent de l’activité microbienne (nitrification, dénitrification). Les émissions de GES 
liées aux opérations techniques (flèches violettes) regroupent l’ensemble des opérations réalisées sur la parcelle et en amont 
(utilisation/entretien des machines et outils, fabrication, transport, stockage des engrais et produits phytosanitaires…).  

Le cadre rose représente les effets biogéophysiques sur le forçage radiatif net de la parcelle. Ils sont composés d’effets radiatifs de courtes 
(rayonnement visible et proche infra-rouge) et longues (rayonnement infra-rouge thermique) longueurs d’ondes et d’effets non radiatifs 
(transport turbulent de l’énergie entre la parcelle et l’atmosphère). Concernant les effets radiatifs de courtes longueurs d’onde, quand l’albédo 
(α = la fraction de rayonnement solaire de courte longueur d’onde qui est réfléchie par la surface) augmente, comme en présence de 
végétation ou résidus de culture par rapport à un sol nu, la fraction de rayonnements de courtes longueurs d’ondes (flèches jaunes) réfléchie 
par la surface augmente, ce qui entraîne un forçage radiatif (RFα). En conséquence, il y a moins d’énergie à la surface pour chauffer 
l’atmosphère si l’albédo augmente. Cet effet refroidissant se répercute sur l’atmosphère et peut être assimilé à un piégeage équivalent de 
CO2 atmosphérique. Cet effet est modulé par la répartition de l’énergie qui reste à la surface. Si cette énergie est préférentiellement utilisée 
pour évapotranspirer de l’eau (flèches bleues ; typiquement en présence d’une culture) alors l’effet refroidissant sera accentué. En revanche 
quand l’énergie restante est préférentiellement utilisée pour produire des flux de chaleur sensible et du rayonnement infra-rouge (flèches 
rouges ; typiquement en présence de résidus ou de sol nu), alors l’effet albédo est atténué voire compensé. Si l’albédo décroît (ex. passage 
de résidus ou couvert à du sol nu), alors cela engendre un forçage positif, équivalent à un accroissement de CO2 dans l’atmosphère. Notez 
qu’en présence de végétation, la surface de la parcelle est globalement plus froide qu’en période de sol nu car la transpiration des plantes 
consomme de l’énergie. De ce fait, les quantités d’énergies émises sous forme de rayonnement infra-rouge (et de chaleur sensible) sont 
globalement plus faibles. Le cadre noir représente le forçage radiatif net (RFnet) de la parcelle agricole qui englobe les forçages radiatifs 
liés aux effets biogéochimiques et biogéophysiques. (Adapté de Ferlicoq et Ceschia (2015)). 
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3.6. Etat des connaissances sur des pratiques réputées 
« stockantes » en forêt 

Auteurs : Laurent Augusto, Lauric Cecillon, Laurent Saint André 

Principaux enseignements de cette section :  

• Du fait de stocks unitaires élevés (100 tC/ha sur l’horizon 0-100 cm) et des surfaces concernées (16,9 
millions d’hectares) les sols forestiers constituent un réservoir de C important. L’enjeu principal est de 
préserver ce stock (cf. section 3.5). 

• La conversion de terres arables par plantation de peuplements forestiers récents (type accrus naturels 
sur terres arables abandonnées) avec des essences adaptées aux changements climatiques et à forte 
production en biomasse constitue un puits de COS fort et durable (> 0,50 tC/ha/an), au même titre que 
l’afforestation d’anciennes terres arables (cf. section 3.5). 

• Certaines pratiques peuvent impacter négativement le stock de COS (préparation du sol avant 
plantation, contrôle du sous-bois, raccourcissement des révolutions, etc.) mais favorisent la croissance 
des arbres et donc la séquestration de carbone dans la biomasse. Ces effets contraires rendent difficiles 
l’évaluation des pratiques qui sont de fait intégrées dans un itinéraire sylvicole complet. 

• La récolte intensive de biomasse est susceptible de réduire le stock de COS, notamment lorsqu’aucun 
menu bois n’est laissé au sol.  

• Dans les forêts anciennes et gérées (publiques et privées) de France métropolitaine, aucun levier de 
gestion ne permet d’augmenter de manière certaine la séquestration de COS observée par rapport à la 
ligne de base conservative retenue : +0,17 tC/ha/an (cf. section 3.5). Pour ces forêts, l’ambition est de 
conserver leur capital de séquestration de COS en évitant le sol nu (conserver un couvert végétal que 
ce soit en régénération naturelle de futaie régulière ou en futaie irrégulière, avec une préparation du sol 
minimale), et en adoptant des durées de rotation entre deux éclaircies supérieures aux pratiques 
actuelles.  

• Les peuplements forestiers en situation de sur-stockage et en position d’être exploités, ainsi que les 
peuplements forestiers récents (type accrus naturels sur prairies anciennes), présentent un risque de 
déstockage de COS mais qui peut être modulé par la gestion sylvicole.  

3.6.1. Introduction 

Les forêts occupent actuellement 16,9 millions d’hectares soit 31% du territoire métropolitain (source IFN ; 
https://inventaire-forestier.ign.fr).  

La section 3.5 a souligné la grande diversité de la forêt métropolitaine française, en termes d’altitude et de climat, 
de matériau parental et de type de sol, d’essence forestière, ainsi que de type de propriété (privée ou publique). 
Cette hétérogénéité a généré des modes de gestion sylvicole contrastés d’un site à un autre. A un bout du gradient, 
les forêts sont gérées de manière relativement intensive (peuplements mono-spécifiques d’âge uniforme ; rotations 
sylvicoles relativement courtes (i.e. quelques décennies ; renouvellement des peuplements par coupe-rase et 
plantation ; travaux mécanisés ; taux de récolte de biomasse élevé), avec d’importants exports de carbone du 
système par l’homme. Ce type de forêts se rencontre notamment dans les pinèdes landaises, les douglasaies 
limousines et du Morvan et, dans une moindre mesure, dans les hêtraies de plaine. A l’autre bout du gradient, il 
existe de nombreux peuplements forestiers qui ne sont presque pas gérés, voire qui sont totalement à l’abandon. 
Ce type de forêts peut se rencontrer principalement dans les zones de déprises agricoles (i.e. nouvelles forêts 
spontanées), les régions où le parcellaire est très morcelé et où il y a absence d’une filière industrielle pouvant 
acheter les récoltes, les secteurs très difficiles d’accès (cas de certaines forêts de montagne), et dans les régions 
où les forêts présentent des récoltes de faibles qualité du fait de la gestion passée (e.g. beaucoup de forêts 
méditerranéennes dégradées). Ces modes de gestion sylvicole contrastés interviennent directement sur les 
entrées et les sorties de carbone du sol. Ils sont donc susceptibles de modifier, à la hausse ou à la baisse, les 
quantités de carbone organique du sol (COS) stockées, mais également les quantités de carbone stockées dans 

https://inventaire-forestier.ign.fr/
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les autres compartiments des écosystèmes forestiers (bois mort ; biomasse aérienne et souterraine ; e.g. Jandl et 
al., 2007). Cette section propose un point sur les connaissances concernant l’influence de la gestion forestière, 
dans l’ensemble de ses composantes techniques et temporelles, sur la séquestration de COS en forêt française 
métropolitaine. Il est basé sur l’état des recherches scientifiques portant sur les forêts tempérées ou boréales à 
travers le monde. 

Parmi les opérations de gestion sylvicole susceptibles d’affecter la séquestration de COS, on peut distinguer deux 
grandes catégories de pratiques : la récolte de biomasse et la gestion du couvert forestier. 

3.6.2. Récolte de biomasse 

Lors de la récolte, le forestier modifie temporairement (au moins jusqu’à fermeture du couvert) d’une part les 
entrées de carbone dans le sol (par exemple des chutes de litière diminuées ou supprimées, ou des apports de 
résidus d’exploitation additionnels), et d’autre part les sorties de COS (par exemple une décomposition accrue de 
la couche de litière, d’autant plus que le stock de COS initial est important et que la mise en lumière est forte). En 
France, l’exploitation forestière conventionnelle prélève seulement une partie de la production annuelle de 
biomasse. Le taux de prélèvement (i.e. le rapport des prélèvements sur la production nette (production brute à 
laquelle on a soustrait la mortalité)) est en moyenne de 54% (source : https://inventaire-forestier.ign.fr) même si de 
fortes disparités existent selon les régions françaises et la propriété forestière (privée ou public). Ce taux de 
prélèvement pourrait être amené à augmenter dans les décennies à venir, la France ayant pour objectif de 
développer le volet « biomasse » du panel énergétique national. Cette augmentation de la récolte induit de 
nouvelles pratiques de gestion qui, pour certaines d’entre elles, peuvent être « déstockantes » vis-à-vis du COS 
en particulier pour les peuplements en situation de sur-stockage de bois. 

3.6.2.1. Arrêt des récoltes de biomasse (abandon de la gestion sylvicole) 

Avant d’aborder les effets de différentes modalités de récolte de biomasse en forêt, il convient d’étudier les 
conséquences de l’absence totale de gestion et donc de récolte de biomasse sur la séquestration de COS. Sur 
des pas de temps courts, relativement aux forêts (quelques décennies au siècle), les études ne relatent pas de 
séquestration additionnelle due à la non-gestion de forêts anciennes (Cécillon et al., 2017 ; Krueger et al., 2017 ; 
Schöning et al., 2013 ; Puhlick et al., 2016 ; Powers et al., 2011, 2012), même si des contre-exemples existent 
(Christophel et al., 2013). Cette absence d’effet apparent s’explique probablement par le fait que les taux de 
séquestration de COS des forêts très anciennes (plusieurs siècles voire millénaires) sont très faibles (de l’ordre de 
0,05 à 0,10 tC/ha/an d’après une chronoséquence (Schlesinger, 1990) ; voir aussi Dean et al. (2017) pour une 
approche par modélisation). 

3.6.2.2. Récolte (partielle ou totale) des troncs 

La récolte des troncs des arbres constitue la récolte conventionnelle de biomasse en forêt. Cela implique que les 
autres compartiments de l’arbre (houppiers = branches + feuillage ; souches ; racines) étaient appelés par défaut 
« rémanents », du fait même qu’ils étaient laissés sur place. A présent, ces compartiments sont également 
susceptibles d’être récoltés (cf. ci-dessous). En ce qui concerne les récoltes de troncs, on distingue les 
« éclaircies » et les « coupes rases ». Les premières sont des récoltes partielles du peuplement forestier (souvent 
exprimé en % d’arbres récoltés) alors que les secondes impliquent la collecte de tous les arbres du peuplement 
(généralement avant la plantation ou le semis d’un nouveau peuplement). 

Il existe une littérature abondante concernant l’effet d’une éclaircie sur les stocks de carbone organique du sol. Il y 
a ainsi un consensus d’études de cas (Cheng et al., 2013 ; Hoover, 2011 ; Jurgensen et al., 2012 ; Kim et al., 2016 ; 
Powers et al., 2011 ; Ruiz-Peinado et al., 2016 ; Scott et al., 2004 ; Skovsgaard et al., 2006) et même de synthèses 
ou de méta-analyses (Noormets et al., 2015 ; Jandl et al., 2007 ; Zhou et al., 2013 ; Achat et al., 2015b) pour dire 
qu’une éclaircie n’affecte pas significativement les stocks de carbone organique des horizons minéraux du sol 
(Tableau 3.6-1). Les résultats sont différents pour la couche de litière et les débris ligneux grossiers. Pour ces 
derniers, les pertes sont importantes (Powers et al., 2011), en moyenne de 20-25% du stock initial (Achat et al., 
2015b), soit de l’ordre de 1-4 tC/ha. En ce qui concerne la couche de litière, les éclaircies peuvent avoir un effet 
négatif, mais qui n’est pas systématique (cf. références ci-dessus ainsi que Bravo-Oviedo et al., 2015 ; Novak et 
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Slodicak, 2004 ; Powers et al., 2012 ; Vesterdal et al., 1995). Cette hétérogénéité des résultats s’explique par 
l’intensité de l’éclaircie : les pertes de carbone organique de la litière augmentent linéairement avec l’intensité de 
l’éclaircie (Achat et al., 2015b). Par exemple, les effets sont négligeables en deçà d’un taux d’éclaircie d’environ 
30-40%. A l’inverse, au-delà de 55% d’éclaircie, les pertes en carbone sont de l’ordre de -40% du COS de la couche 
de litière (Achat et al., 2015b), soit une perte de 2 à 8 tC/ha. 

De même que pour les éclaircies, les coupe-rases ont fait l’objet de nombreuses études (e.g. Berg et al., 2009 ; 
Busse et al., 2009 ; Hoover, 2011). Si leurs effets sur les stocks de COS font l’objet de méta-analyses aux 
conclusions divergentes (Noormets et al., 2015 ; Achat et al., 2015b ; Johnson 1992 ; Johnson et Curtis, 2001 ; 
Nave et al., 2010), cela peut s’expliquer par la profondeur de sol considérée et les interactions avec d’autres 
pratiques de gestion. En effet, lorsque seules la couche de litière et la partie supérieure du profil minéral sont prises 
en compte (ce qui constitue l’essentiel des données publiées), la coupe-rase diminue significativement les stocks 
de COS (Achat et al., 2015b ; Johnson et Curtis, 2001 ; Nave et al., 2010), en moyenne de 10-15% des stocks 
initiaux. Cet effet moyen est accentué par d’autres perturbations liées aux opérations de préparation du site pour 
la régénération des peuplements forestiers comme le « slash and burn » ou le travail du sol (cf. section 3.6.3.1.2), 
et par la taille du stock de COS initial (Dean et al., 2017 ; Achat et al., 2015b ; Johnson 1992). Toutefois, lorsque 
l’ensemble du profil de sol est pris en compte, l’effet moyen de la coupe-rase sur le stock de COS devient non-
significatif, même si une tendance subsiste (-6% ; Achat et al., 2015b, soit une perte moyenne supérieure à 5 tC/ha 
en forêt métropolitaine française ; Tableau 3.6-1) qui pourrait devenir significative si plus de données étaient 
disponibles. Cette atténuation de l’effet de la coupe-rase avec la prise en compte du profil de sol complet s’explique 
par le fait qu’une partie du COS qui est perdu en surface n’est pas minéralisé mais redistribué plus en profondeur 
(par lixiviation, lessivage, ou enfouissement par le travail du sol).  

Tableau 3.6-1.- Effet des pratiques de gestion sylvicole sur la séquestration de carbone organique  
dans les sols forestiers tempérés 
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3.6.2.3. Récolte des souches et des racines 

La récolte des systèmes racinaires (i.e. les souches avec plus ou moins de racines selon les techniques 
employées ; nommées ci-dessous « souches » par commodité) est une pratique qui s’est récemment beaucoup 
développée en Scandinavie afin de répondre à un double objectif : (1) alimenter les filières bois-énergie (Melin et 
al., 2010) et (2) réduire les risques de maladies pour les nouvelles plantations (les souches étant des réceptacles 
naturels de champignons pouvant s’attaquer à des plantules ; Vasaitis et al., 2008 ; Cleary et al., 2013). Ce manque 
de recul a pour conséquence que les connaissances actuelles sont relativement limitées (Walmsley et Godbold, 
2010) et pour l’essentiel circonscrit à la Suède et à la Finlande (Persson, 2012 ; voir Zabowski et al., 2008 pour 
une exception).  

Les modèles simulant les récoltes de souches en forêt concluent que cette pratique pourrait réduire – de manière 
modérée – les stocks de COS (Melin et al., 2009 ; Eliasson et al., 2013). Toutefois, ces simulations sont contredites 
par les essais in situ. Ainsi, la récolte des souches n’entraine généralement aucun déstockage de COS (Strömgren 
et al., 2013 ; Jurevics et al., 2016), ou alors d’amplitude très faible et généralement statistiquement non-significative 
(Hyvönen et al., 2016 ; Tableau 3.6-1), qui peut être compensée par une augmentation de la séquestration de 
carbone dans la biomasse (Egnell et al., 2015). Ce résultat peut s’expliquer par le fait que les souches et les racines 
grossières mettent des décennies à se décomposer (Palviainen et al., 2010 ; Shorohova et al., 2008) et que la 
perturbation des sols induites par la récolte de souches n’entraine pas de sur-minéralisation du carbone du sol 
(Strömgren et al., 2017 ; Persson et al., 2017). Si la conclusion logique de cet examen de la littérature est que la 
récolte de souches n’a pas ou peu d’effet sur les stocks de COS, il convient néanmoins d’émettre une réserve. 
Comme cela a été indiqué plus haut, l’essentiel des connaissances actuelles concerne seulement deux pays 
européens de forêt boréale. Dans une étude américaine en forêt tempérée, il apparait que la récolte de souches 
provoque un déstockage de 24% du COS (Zabowski et al., 2008). Or, une méta-analyse récente sur les effets des 
récoltes de houppiers conclut à une forte interaction entre le type de forêt et les effets sur les stocks de carbone 
(cf. ci-dessous). Dans ce cas, l’effet des récoltes des houppiers était bien plus important dans les forêts tempérées 
que dans les forêts boréales (Achat et al., 2015b). Si le même type d’interactions est extrapolé à la récolte de 
souches, il reste possible que la récolte de souches ait un effet significativement négatif sur les stocks de COS des 
forêts tempérées françaises. Ces pertes putatives restent cependant inconnues, faute d’études ad hoc.  

3.6.2.4. Récolte des houppiers 

Les récoltes des houppiers posent des questions importantes concernant la durabilité de la gestion forestière et la 
fertilité des sols du fait d’une exportation forte en éléments minéraux (Olsson et al., 1996 ; Stupak et al., 2007 ; 
Thiffault et al., 2011 ; Wall, 2008 et 2012). En ce qui concerne les effets sur les stocks de COS, une méta-analyse 
récente indique que la perte de carbone est d’autant plus grande que le nombre de compartiments du houppier 
récoltés est importante (Achat et al., 2015a). Ainsi, c’est la récolte complète des houppiers (branches + brindilles 
+ feuillage) qui conduit aux pertes maximales de carbone du sol (-24% dans la couche de litière). Les pertes sont 
encore aggravées si, en plus des houppiers, la litière au sol est récoltée (pratique du « litter raking » ou en français 
« soutrage » ; -45% du COS de la litière et de -11% à -24% de COS dans les horizons minéraux de surface ; Achat 
et al., 2015a). Sur l’ensemble du profil de sol, la récolte des houppiers entraine en moyenne une perte de 11% de 
COS (Achat et al., 2015b), soit en forêt métropolitaine française, une perte de COS moyenne supérieure à 10 tC/ha 
sur l’ensemble du profil de sol (Tableau 3.6-1).  

Il convient de nuancer ce résultat moyen car il n’est pas systématique : tous les écosystèmes ayant été l’objet d’une 
récolte des houppiers ne voient pas leur stock de COS décroitre. Une partie de cette variabilité s’explique par une 
interaction avec le type de forêt. En effet, les pertes sont très faibles – voire nulles – en forêts boréales, mais 
augmentent en forêts tempérées via une corrélation positive avec des variables climatiques (température moyenne 
annuelle, évapotranspiration ; Achat et al., 2015b). Il n’existe pas assez de données pour conclure sur les forêts 
méditerranéennes.   

En conclusion de cette section 3.6.2, un consensus scientifique se dégage pour démontrer que la récolte des 
houppiers en forêt, en plus de poser de sérieuses questions concernant la fertilité des sols, entraîne un déstockage 
de COS d’autant plus fort que le nombre de compartiments du houppier (branches, brindilles et feuillage) récoltés 
est important. En revanche, une éclaircie (récolte partielle des troncs) n’affecte pas significativement les stocks de 
COS lorsque le taux d’éclaircie est inférieur à 35%. Les coupe-rases n’affectent pas non plus de manière 
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significative (malgré une tendance à la baisse) les stocks de COS à l’échelle du profil de sol, tout comme la récolte 
des souches, en l’état actuel des connaissances (Tableau 3.6-1).  

3.6.3. Gestion du couvert végétal de l’écosystème 

3.6.3.1. Régénération du peuplement forestier 

3.6.3.1.1. Plantation versus régénération naturelle 

Deux grands modes de régénération des peuplements forestiers sont pratiqués : la régénération naturelle ou la 
plantation. Dans deux méta-analyses globales comparant des paires de sites en forêt régénérées par plantation 
ou en régénération naturelle (i.e. regroupant des forêts primaires ou secondaires), Liao et al. (2010, 2012) ont 
montré une perte systématique de COS pour les forêts régénérées par plantation par rapport à celles en 
régénération naturelle. Ces pertes de COS sont significatives dans la couche de litière (stock de carbone organique 
de 5,1 tC/ha en moyenne sous plantation contre 6,1 tC/ha en moyenne sous régénération naturelle, toutes 
situations confondues) comme dans la couche de sol minéral (0–30 cm en moyenne, avec 103,9 tC/ha en moyenne 
sous plantation contre 128,8 tC/ha en moyenne sous régénération naturelle, toutes situations confondues) et ce 
en tenant compte des changements de densité apparente. Cette différence de stockage pourrait être liée au fait 
que les forêts en régénération naturelle de ces études sont pour partie des forêts primaires, avec des stocks de 
COS probablement à l’équilibre. Ces deux méta-analyses ne précisent pas si les pertes de COS observées sous 
forêts plantées sont plus fortes lorsqu’elles sont comparées à des forêts primaires en régénération naturelle par 
rapport à des forêts secondaires en régénération naturelle. Ainsi, elles ne permettent pas de conclure si la 
différence observée avec les plantations est la conséquence du type de régénération et/ou du caractère primaire 
de certaines forêts. 

Par ailleurs, lors de la conversion de forêts récentes (type accrus naturels) par plantation d’essences ligneuses à 
croissance rapide, une forte séquestration de COS (> 0,50 tC/ha/an) est observée lorsque la forêt se situe sur 
d’anciennes terres arables (Poeplau et al., 2011 ; Tableau 3.5-3). Les effets positifs sur la séquestration de COS 
de cette pratique seront durables si les essences choisies sont adaptées aux changements climatiques. 

Il apparait donc que, d’une manière générale, la plantation est une pratique d’installation des peuplements qui n’a 
pas d’incidence négative sur les stocks de COS lorsque ceux-ci sont initialement bas, comme sur des anciennes 
terres arables. A l’inverse, lorsque les stocks initiaux de COS sont très élevés, il y a un risque de déstockage 
probablement lié à la perturbation du sol (cf. ci-dessous) et à la suppression temporaire d’apport de litière. Dans 
ce cas de figure, la régénération naturelle semble plus à même à maintenir les stocks car elle maintient un couvert 
végétal permanent au sol. 

3.6.3.1.2. Préparation du sol lors de la régénération du peuplement forestier 

La préparation du site intervient lors de la phase de régénération du peuplement forestier, elle vise à favoriser la 
croissance et la survie des plants ou des semis, en supprimant la végétation en concurrence avec les essences 
d’intérêt économique, en améliorant le pédoclimat (humidité, température et aération du sol), en augmentant la 
disponibilité des nutriments (à condition qu’il y ait un couvert végétal suffisant pour capter les éléments avant qu’ils 
ne soient lessivés), et en réduisant les dommages causés par les insectes (Schmidt et al., 1996 ; Jandl et al., 2007 ; 
van Miegroet et Olsson, 2011). La préparation du site comprend l’ensemble des travaux d’aménagements lors de 
l’installation (i.e. afforestation) ou la régénération (assistée) d’un peuplement forestier. 

Les effets possibles sur les stocks de COS liés à la préparation mécanisée du site incluent l’augmentation de la 
décomposition du COS, l’accélération de l’érosion (Paul et al., 2002), une modification du lessivage du carbone 
organique dissous ainsi qu’une modification des entrées de carbone dans le sol via des effets sur la végétation 
(van Miegroet et Olsson, 2011). Ces effets viennent s’additionner aux effets sur la séquestration de COS liés à la 
récolte de biomasse (James et Harrison, 2016) décrits plus haut. 

Plusieurs revues ont étudié l’effet de différentes techniques de préparation mécanisée du site sur la séquestration 
de COS (e.g. Johnson, 1992 ; Paul et al., 2002 ; Jandl et al., 2007 ; Laganière et al., 2010 ; Nave et al., 2010 ; van 
Miegroet et Olsson, 2011 ; James et Harrison, 2016). Historiquement, l’effet généralement admis de la préparation 
mécanisée du site sur les stocks de COS était une décroissance (perte de COS) initiale alors qu’aucun effet n’était 
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visible à long-terme (au-delà de 40-60 ans ; Paul et al., 2002). Dès 1992, Johnson identifiait des effets sur les 
stocks de COS variables selon le site et la technique de préparation mise en œuvre. Il pointait la difficulté à 
déterminer si les pertes de COS observées résultaient d’une minéralisation du COS ou d’un simple déplacement 
latéral lié à l’activité des engins (Johnson, 1992). Malgré les problèmes d’échantillonnage dans les études 
compilées (Paul et al., 2002), problèmes qui sont accentués par la forte hétérogénéité spatiale des stocks de COS 
engendrée par différentes techniques mécanisées de préparation du site (Quibel, 2015), quelques tendances 
ressortent de l’examen de la littérature. 

Dans leur revue, Nave et al. (2010) identifient le labour comme une technique mécanisée de préparation du site 
pouvant diminuer les stocks de COS en surface (-20%), notamment dans certains types de sol. Récemment, James 
et Harrison (2016) ont étendu la base de données de Nave et al. (2010) et ont identifié une perte de COS 
substantielle liée au labour dans la couche de litière (-37% en moyenne avec une forte variabilité, soit une perte 
d’environ 4 tC/ha en forêt française métropolitaine ancienne ; Tableau 3.6-1), mais pas dans le sol minéral (James 
et Harrison, 2016). De même, dans une autre une méta-analyse, Laganière et al. (2010) ont montré que les 
plantations d’afforestation ayant subies une perturbation minimale du sol lors de la préparation du site (plantation 
manuelle ou autre opération non intensive) voient leur stock de COS (couche 0-30 cm) augmenter plus vite (+19%) 
sur une période de 20 ans que les sites ayant subi une perturbation plus intense (+4% ; préparation mécanisée du 
sol avec labour, formation mécanisée de billon et/ou de tranchées, plantation à l’aide d’engins). 

D’autres techniques de préparation du site sont parfois employées, comme l’incinération des rémanents et autres 
débris végétaux issus de l’exploitation forestière, afin de faciliter la régénération du peuplement forestier. Il s’agit 
de feux contrôlés et de faible intensité, à ne pas confondre avec les perturbations liées aux incendies de forêts. 
Néanmoins cette pratique, conduisant à une perte en éléments nutritifs forte (notamment en azote), est réservé à 
des cas extrêmes de difficulté de régénération. La revue de Johnson (1992) donne quelques éléments quant aux 
effets de cette pratique de gestion sylvicole sur les stocks de COS, avec généralement peu d’effets observés à 
long-terme sur la séquestration de carbone organique dans les sols. Dans leur revue plus récente, James et 
Harrison (2016) montrent que le brûlis après récolte diminue les stocks de COS (couche de litière + horizons 
minéraux du sol, généralement couche 0-30 cm) de manière significative (-15%), avec une perte plus importante 
dans la litière (-41%). La pratique du brûlis des rémanents et autres débris végétaux peut également être mise en 
œuvre dans l’objectif de réduire le risque d’incendies de forêts, notamment en zone méditerranéenne, ce qui peut 
contribuer (lorsqu’il est bien maîtrisé et qu’il n’entraîne pas d’érosion du sol) à maintenir le stock de carbone global 
de l’écosystème forestier (biomasse sur pied, bois mort, litière et sol) à un niveau élevé de manière durable (Ruiz-
Peinado et al., 2017). 

Au-delà de leurs effets généralement négatifs sur les stocks de COS, il est important de rappeler que les opérations 
de préparation du site entraînent souvent une augmentation de la séquestration de carbone dans la biomasse (i.e. 
en améliorant la croissance des arbres) susceptible de compenser les pertes de COS qu’elles génèrent, voire de 
constituer un puits net de carbone à l’échelle de l’écosystème forestier (Jandl et al., 2007).  

3.6.3.1.3. Pratiques de gestion du sous-bois 

En forêt, les essences ligneuses d’intérêt économique, dites « commerciales » ou « objectif » sont accompagnées 
par un riche cortège d’espèces des strates herbacées et arbustives, des mousses, des fougères et autres 
bryophytes (Frochot et al., 2002). La végétation accompagnatrice peut-être en compétition pour les ressources 
(lumière, eau, éléments nutritifs) avec les essences d’intérêt économique, pouvant perturber voire empêcher la 
croissance des jeunes semis ou des jeunes plants. Le contrôle (i.e. la réduction ou l’élimination temporaire) de la 
végétation accompagnatrice est ainsi une pratique de gestion sylvicole employée pour favoriser la croissance des 
essences ligneuses d’intérêt économique, principalement durant les stades jeunes des arbres. Cette pratique de 
gestion peut avoir recours au travail du sol lors la plantation (cf. section précédente sur la préparation du site lors 
de la régénération des peuplements forestiers), à des paillages, des arrachages manuels ou à des herbicides, ou 
encore à des animaux exerçant une pression d’herbivorie sur la végétation accompagnatrice. Certaines pratiques 
de gestion du sous-bois incluent également le remplacement (par semis) de la végétation accompagnatrice 
spontanée par une végétation potentiellement bénéfique à la croissance des essences d’intérêt économique. 

Lorsque le contrôle du sous-bois est ponctuel, ou lorsqu’il est répété sur seulement quelques années, les effets 
sur le COS ne montrent pas de tendance systématique (Zhang et al., 2014 et 2015 ; Wang et al., 2014 ; Wan et 
al., 2015). A l’inverse, lorsque le sous-bois est contrôlé de manière répétée sur une à plusieurs décennies, une 
baisse du COS est généralement observée avec une amplitude variable selon les études (Powers et al., 2013 ; 
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Shan et al., 2001 ; Wu et al., 2014 ; Dietzen et al., 2017). Malgré la réduction plus ou moins forte du stock de COS 
liée à la suppression de la végétation accompagnatrice, le stock de carbone organique total de l’écosystème 
forestier est souvent amélioré (notamment via le compartiment biomasse sur pied, voire celui de la couche de 
litière) par ces pratiques de gestion sylvicole (e.g. Shan et al., 2001). 

Très peu d’études sur l’effet sur la séquestration de COS de pratiques alternatives de contrôle de la végétation 
accompagnatrice sont disponibles (Zhang et al., 2014 et 2015 ; Bowie et al., 2016). Des études à long-terme et 
concernant l’ensemble du profil de sol sont donc nécessaires pour évaluer le bilan carbone de ces techniques 
alternatives.  

3.6.3.2. Structure du peuplement forestier 

3.6.3.2.1. Structure d’âges 

On distingue les peuplements forestiers dont les arbres appartiennent à la même classe d’âge (forêt équienne) des 
peuplements dont les arbres appartiennent à plusieurs classes d’âge (forêt non-équienne). Cependant, la structure 
d’âges d’un peuplement forestier est en grande partie le résultat du régime sylvicole mis en œuvre (cf. section 
3.6.3.3.). Il est donc très difficile de comparer des forêts équiennes et des forêts non-équiennes « toutes choses 
égales par ailleurs ». Les quelques études portant sur cette comparaison suggèrent que les forêts non-équiennes 
séquestrent légèrement plus de COS que les forêts équiennes (Pötzelsberger etHasenauer, 2015 ; Jonard et al., 
2017). Toutefois, ces résultats restent difficiles à quantifier et ne sont pas systématiques (Powers et al., 2011 ; 
Tableau 3.6-1). 

3.6.3.2.2. Composition spécifique 

La composition spécifique des peuplements peut affecter les stocks de COS au travers de deux leviers : (1) la 
biodiversité (i.e. le nombre d’espèces d’arbre présentes), et (2) l’identité (i.e. la nature de l’espèce – ou des 
espèces – présente(s)). Par ailleurs, chacun de ces deux leviers peut avoir une influence sur la séquestration de 
carbone via deux processus : (i) une croissance plus rapide induisant des flux plus importants de nécromasse vers 
le sol, et (ii) une modification des conditions physico-chimiques et biologiques du sol pouvant conduire à plus 
d’accumulation ou de stabilisation de matières organiques. 

Il existe à présent beaucoup de travaux comparant la productivité de peuplements mélangés à des peuplements 
monospécifiques. L’idée généralement avancée par ces études est que la biodiversité augmente la productivité ; 
c’est le concept de « overyielding ». Bien que ce concept pose des questions méthodologiques qui perturbent les 
comparaisons entre études (Hulvey et al., 2013), et même si cette tendance est loin d’être rapportée de manière 
systématique (e.g. Sullivan et al., 2017 ; Grossiord et al., 2014), il semble que la biodiversité puisse augmenter la 
productivité, ou tout du moins peut la rendre moins sensible aux aléas, notamment climatiques (Jucker et al., 2014 ; 
Morin et al., 2014). Toutefois, l’effet de la biodiversité sur le carbone du sol est dans le meilleur des cas faible-
modéré (Dawud et al., 2016 et 2017 ; Wang et al., 2013), voire non-significatif (e.g. Brunel et al., 2017 ; Wiesmeier 
et al., 2013). En l’état des connaissances, il est impossible de quantifier le gain en termes de séquestration de 
carbone du sol. Une gamme raisonnable et conservative de valeurs est 0-10% de gain (Dawud et al., 2016 ; Wang 
et al., 2013), soit en forêt métropolitaine française, un gain de COS moyen entre 0 et 10 tC/ha sur l’ensemble du 
profil de sol. Outre le manque de données fiables, l’imprécision relative à l’effet de la biodiversité tient également 
au fait que les résultats sont extrêmement dépendants du contexte, qu’il s’agisse du climat, du type de sol, ou de 
l’identité des espèces qui composent les peuplements à forte biodiversité (Brunel et al., 2017 ; Dawud et al., 2017).  

D’une manière générale, dans un écosystème donné, l’identité des espèces (espèce per se, ou groupe fonctionnel 
comme les conifères ou les fixateurs d’azote) a potentiellement plus d’impact sur le carbone du sol que la 
biodiversité (Hulvey et al., 2013 ; Dawud et al., 2016 et 2017). Il existe ainsi de forts contrastes de stockage de 
carbone lorsque l’identité est manipulée en expérimentations in situ (Boca et al., 2014). Un résultat largement 
documenté est le plus grand stockage de carbone dans la litière sous les conifères (+50% à +150% en moyenne ; 
Boca et al., 2014 ; Augusto et al., 2015). Toutefois, lorsque l’ensemble du profil de sol est pris en compte, il n’existe 
plus de différence significative entre les conifères et les feuillus (voir Boca et al., 2014 pour une méta-analyse ; voir 
par exemple Gahagan et al., 2015 pour un cas d’étude). Ceci suggère qu’il existe des effets de compensation entre 
la couche de litière et les horizons minéraux du sol (Vesterdal et al., 2008), qui pourraient s’expliquer par une 
meilleure stabilisation du carbone dans les horizons minéraux sous les feuillus (Wiesmeier et al., 2013 ; Augusto 
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et al., 2015 ; Soucémarianadin et al., 2018). La productivité des feuillus étant en moyenne plus élevée que celle 
des conifères lorsque les conditions de sol sont favorables – et réciproquement (Augusto et al., 2014), il est possible 
que l’identité des espèces qui optimise la séquestration de carbone soit fortement dépendant du sol (Augusto et 
al., 2015). De même, l’effet du type d’espèces (i.e. conifères versus feuillus) sur le COS est en forte interaction 
avec le climat (Boca et al., 2014). C’est pourquoi l’état actuel des connaissances ne permet pas de proposer des 
recommandations pratiques pour mettre à profit ce levier potentiellement important. 

3.6.3.3. Régime sylvicole et conduite du peuplement forestier par le gestionnaire 

3.6.3.3.1. Fertilisation 

Si de nombreuses études ont porté sur l’impact de la fertilisation (essentiellement azotée) sur la croissance des 
arbres en volume et en biomasse, un très faible nombre s’est focalisé sur le sol et plus particulièrement sur l’effet 
de la fertilisation sur la séquestration de COS. 

Une réponse en « cloche » à la dose de fertilisant (généralement azoté) montrée par Schulte-Uebbing et de Vries 
(2018) pour la biomasse aérienne est également observée pour le stock de COS des écosystèmes forestiers 
(Cheng et al., 2018, sur des peuplements mixtes feuillus-résineux ; Ma et al., 2018, sur des peuplements de 
mélèze). Le maximum observé est en général entre 50 et 100 kgN/ha/an ce qui représente des niveaux de 
fertilisation peu, voire pas du tout (pour la France) appliqués en forêt. A titre de comparaison, les dépôts 
atmosphériques – qui sont la principale source de N d’origine anthropique pour les forêts françaises – sont de 
l’ordre de 3 à 30 kgN/ha/an. 

3.6.3.3.2. Amendement calco-magnésien 

Le chaulage, pour les écosystèmes forestiers qui croissent majoritairement sur sol acide, permet de remonter le 
pH du sol, maintenir ou restaurer la fertilité des sols et améliorer le statut nutritif des arbres. Très peu d’études 
concernent l’effet d’amendements calco-magnésien sur la séquestration de COS.  

L’impact sur la teneur en carbone du sol peut être positif (Melvin et al., 2013) ou négatif (Kreutzer, 1995), ou varier 
selon la forme de l’amendement (Belkacem et Nys, 1995, impact négatif sur les horizons supérieurs avec de 
l’amendement calco-magnésien et nul avec du gypse) et le type d’humus (pas d’effet sur un humus de type moder, 
quelle que soit la forme de l’amendement). Il faut noter que les changements interviennent pour la plupart dans les 
horizons organiques et minéraux supérieurs, avec potentiellement un transfert du C aux horizons inférieurs 
(Belkacem et Nys 1995).  

D’une manière générale, l’effet de la fertilisation azotée ou du chaulage sur la séquestration de COS doit être 
envisagée sur des temps longs, et à l’échelle de l’ensemble des compartiments de COS des écosystèmes 
forestiers. D’autres pratiques d’amendements du sol, non pratiquées en forêt métropolitaine française du fait de la 
règlementation, comme l’apport de cendres, ne fait en moyenne pas varier significativement le stock de COS, mais 
il existe un risque de déstockage de COS qui augmente avec le stock de COS initial, à nuancer en fonction des 
gains potentiels de productivité de biomasse aérienne (Augusto et al., 2008 ; Rosenberg et al., 2010). En revanche, 
l’apport aux sols forestiers de produits résiduaires organiques, très rare, a comme en milieu agricole un effet moyen 
positif sur le stock de COS (de l’ordre de + 20%, dépendant de la dose apportée, soit en forêt métropolitaine 
française, des stocks moyens de COS supérieurs de 20 tC/ha sur l’ensemble du profil de sol), sans influence nette 
du type de produit apporté (Marron, 2015 ; Tableau 3.6-1). 

3.6.3.3.3. Régime sylvicole (taillis, taillis sous futaie, futaie) 

En forêt tempérée, différents modes de renouvellement des peuplements forestiers sont utilisés, on parle de 
régimes sylvicoles. On distingue ainsi les taillis (dont les arbres sont issus de souche (rejets) et comprennent une 
à plusieurs tiges) des futaies (dont les arbres sont issus d’une graine et n’ont qu’une seule tige). Entre ces deux 
régimes sylvicoles, on distingue une stratégie de renouvellement des peuplements intermédiaire : le taillis sous 
futaie (définitions de l’IFN ; https://inventaire-forestier.ign.fr). 

Actuellement, peu de données sont disponibles pour comparer de manière satisfaisante (toutes choses égales par 
ailleurs) l’effet du régime sylvicole sur les stocks de carbone organique du sol. De plus, il faut noter que le choix du 
régime sylvicole impacte directement la structure d’âge du peuplement, ainsi que les prélèvements de biomasse ; 

https://inventaire-forestier.ign.fr/
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les résultats des paragraphes précédents sont ainsi à prendre en considération. Il existe peu d’études permettant 
d’évaluer les effets du régime sylvicole sur le COS. Parmi les quelques informations récoltées (Slak et Suran, 1981, 
cités par Nys et al. (2002) ; Nys et al., 2002 ; Bruckman et al., 2016 ; Wäldchen et al., 2013), le régime sylvicole 
n’influence généralement pas de manière significative la séquestration de COS. Une augmentation du stock de 
COS sous futaie par rapport au taillis est possible (Slak et Suran, 1981 ; +16%), mais est loin d’être systématique.  

3.6.3.3.4. Densité du peuplement 

Les peuplements forestiers plantés de manière plus dense (i.e. augmentation du nombre d’arbres à l’hectare) ont 
une biomasse supérieure aux peuplements moins denses. Les plantations plus denses ont donc des entrées de 
carbone au sol plus importantes (si les écarts de densité sont maintenus dans le temps), ce qui pourrait augmenter 
les stocks de COS (Laganière et al., 2010). Les effets attendus dans des parcelles plantées de manière dense sont 
similaires à ceux attendus dans des parcelles subissant des éclaircies plus faibles (cf. section 3.6.2.2.).  

Pourtant, dans une méta-analyse, Laganière et al. (2010) ont montré que les plantations d’afforestation ayant été 
réalisées avec une densité de plantation forte ne voient pas leur stock de COS augmenter plus que les plantations 
d’afforestation ayant été réalisées avec une densité de plantation faible. De même, aucune différence de stocks 
de COS n’a été observée dans des plantations de Pins maritimes (forêt des Landes) et de Douglas (massifs 
forestiers du Limousin et du Morvan) entre des parcelles à forte ou à faible densité de plantation (Cécillon et al., 
2017). Il ressort de ces études que la densité des peuplements forestiers, pour autant que le couvert végétal soit 
maintenu, n’a pas d’effet à moyen terme sur les stocks de COS (Tableau 3.6-1). 

3.6.3.3.5. Longueur de la révolution 

La révolution (laps de temps entre la régénération et la coupe finale) en futaie régulière et en taillis est un paramètre 
essentiel de la gestion forestière. En général, la révolution est d’autant plus longue que le sol est peu fertile, que 
la gestion est extensive, que la croissance de l’essence forestière est lente, et lorsque la valorisation des grumes 
en bois d’œuvre est privilégiée. En fonction des essences, les durées de révolution moyennes vont ainsi de 20-30 
ans pour les taillis de feuillus, 35-50 ans pour le pin maritime, 50-60 à 90 ans pour l’épicéa et le douglas, 100 à 150 
ans pour le hêtre et le sapin, plus de 150 ans pour le chêne. Du fait des changements climatiques et des effets 
associés, il est envisagé de réduire ces durées de rotation pour atténuer les risques liés aux tempêtes, incendies 
ou aux attaques de pathogènes (Roux et al., 2017). Cela revient à faire passer la séquestration de carbone dans 
l’écosystème à un stockage de carbone dans les produits et augmenter la part de substitution (Fortin et al., 2012). 
Du point de vue de l’écosystème, le raccourcissement des révolutions peut avoir un impact sur la fertilité du sol et 
le COS avec une tendance générale à la diminution (Achat et al., 2018). Le peuplement étant renouvelé plus 
souvent sur le même laps de temps, les exportations de biomasse et d’éléments nutritifs sont plus importantes et 
les effets liés à la préparation du sol lors de la régénération du sol forestier sur le COS sont également amplifiés. 
Ainsi, plus la durée de révolution est longue, plus le COS est susceptible d’augmenter, même si l’effet de très 
longues révolutions (i.e. de plusieurs siècles) restent mal connues avec des résultats variables selon les études (Ji 
et al., 2017 ; Leuschner et al., 2014 ; Zhou et al., 2006). Ainsi, simultanément, les risques d’aléas liés aux 
changements climatiques augmentent (et peuvent contribuer à la réduction du stock de COS dans les arbres) avec 
la longueur de la révolution, alors que plus la révolution est courte, plus les pertes de COS liées à la gestion 
forestière peuvent être importantes (Seely et al., 2010).  

Toutefois, à ce jour, nous ne connaissons pas d’études où des peuplements forestiers sont suivis longitudinalement 
(et non pas en chronoséquence) sur environ 150 ans et ayant connu une sylviculture intensive (plusieurs 
révolutions courtes) d’une part ou extensive d’autre part (rotation longue sur le même laps de temps). Seules les 
études basées sur la modélisation peuvent aborder la question de l’effet de la longueur de la révolution sur le COS 
(Johnson et al., 2010 ; Wang et al., 2013 ; Seely et al., 2002 ; Achat et al., 2018). Les simulations numériques sont 
généralement concordantes et indiquent une baisse des stocks de COS avec un raccourcissement des révolutions 
(par exemple : -15 à -20% au bout de 360 ans ; Johnson et al., 2010), ce qui équivaudrait à une perte de COS 
moyenne supérieure à 15 tC/ha (données simulées) sur l’ensemble du profil de sol en forêt métropolitaine française 
(Tableau 3.6-1). 

A l’inverse des forêts, des résultats empiriques existent pour les peupleraies en contexte agricole. Wang et al. 
(2016) dans leur méta-analyse montrent clairement une courbe inversée entre l’accroissement moyen en biomasse 
et le stockage de carbone dans le sol (schéma qui est probablement général mais pas encore suffisamment étudié 
à ce jour) aboutissant pour cette essence à un bilan nul à 20 ans de révolution et positif au-delà. 
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3.6.5. Conclusion : combinaisons de pratiques et panorama des possibles 

Au préalable, il est nécessaire de rappeler que :  

- Du fait de stocks par unité de surface élevés (de l’ordre de 100 tC/ha sur l’horizon 0-100 cm), et des surfaces 
concernées (31% du territoire métropolitain) les sols forestiers constituent un important réservoir de carbone. 
De plus, beaucoup de ces sols n’étant pas à l’équilibre, on observe une tendance à l’augmentation de ces 
stocks (cf. section 3.5). L’enjeu principal est la préservation de ce stock et de son évolution tendancielle 
positive par des pratiques de gestion sylvicoles durables.   

- La recherche de pratiques sylvicoles permettant d’entretenir ces stocks, voire de les augmenter, ne peut pas 
se raisonner indépendamment du cycle des éléments nutritifs car les forêts sont en très grande majorité sur 
des sols pauvres, acides avec une recharge en éléments minéraux essentiellement basée sur les apports 
atmosphériques et l’altération des minéraux du sol. Ainsi, l’intensité des éclaircies, les compartiments 
exportés (en particulier les menus bois et les feuillages, très riches en éléments minéraux) et la durée de 
révolution sont des paramètres important pour le maintien de la fertilité des sols.  

- Les changements climatiques vont nécessiter d’adapter la forêt (vu les durées de révolution moyenne, c’est 
un enjeu majeur pour les gestionnaires). Les changements d’essence seront soit progressifs en s’appuyant 
sur les ressources génétiques forestières et la régénération naturelle (e.g. migration assistée Lefèvre et al., 
2014), soit réalisés par plantation avec du matériel végétal adapté aux futures conditions. Cette conversion 
des peuplements pour tenir compte des changements climatiques (dans un objectif de maintenir voire 
augmenter la production) pourra avoir des conséquences sur le sol et les stocks de C.  

- La gestion forestière a des conséquences sur le cycle du carbone bien au-delà du compartiment sol. Il 
convient d’en appréhender les effets à long terme sur tous les compartiments de l’écosystème, et d’y ajouter 
d’éventuels effets de substitution liés à l’usage des produits bois. Ainsi, certaines pratiques peuvent impacter 
négativement le stock de COS (préparation du sol avant plantation, contrôle du sous-bois, raccourcissement 
des révolutions, etc.) mais favorisent la croissance des arbres et donc la séquestration de carbone dans la 
biomasse. Ces effets contraires rendent difficiles l’évaluation des pratiques qui sont de fait intégrées dans un 
itinéraire sylvicole complet. 

L’analyse bibliographique réalisée dans le cadre de ce chapitre montre que très peu de leviers de gestion sylvicoles 
sont mobilisables pour accroitre le stock de COS des sols forestiers. A l’inverse, le développement de certaines 
pratiques comme la récolte des houppiers pour la production d’énergie pourrait conduire à une réduction des 
stocks. Un bilan environnemental global de ce type de pratique est nécessaire.  

Compte tenu de la nécessité de simultanément protéger les stocks existants et de favoriser le stockage là où il est 
possible nous avons distingué cinq grands cas potentiels assortis de recommandations de gestion :  

➔ Les sols forestiers pour lesquels le taux de stockage de COS est élevé (> 0,50 tC/ha/an) 

1 – Les forêts « récentes » (afforestation postérieure à 1960) sur d’anciens sols arables constituent un fort 
puits de COS (voir section 3.5) et le demeureront pour les 40 prochaines années en cas de maintien de 
l’usage boisé (l’état d’équilibre des stocks de COS n’étant pas atteint 120 ans après l’afforestation) associé 
à un maintien de pratiques de gestion forestière respectant les stocks de COS et la fertilité des sols (i.e. 
nécessité de laisser les menus bois au sol lors de la récolte). Pour ces forêts les fonctions de Poeplau et al. 
(2011) peuvent être utilisées pour quantifier la séquestration de COS. Ces fonctions prédisent le 
changement relatif des stocks de COS en pourcentage, elles ont été développées en zone tempérée pour 
la couche minérale du sol et intègrent possiblement la couche de litière. 

2 – En complément, la conversion par plantation de peuplements forestiers très récents à récents (type 
accru naturel sur terres arables abandonnées, avec faible valeur ajoutée à terme) avec des essences 
adaptées aux changements climatiques et à forte production en carbone (croissance élevée et forte densité 
du bois) constitue un second puits de COS fort et durable (avec peu de risques de décroissance du COS 
initial qui est déjà à des valeurs faibles sur ces situations). 

Pour ces deux cas de figures, il est possible de profiter à la fois des effets de séquestration de C dans l’écosystème 
(sol et biomasse), et des effets de substitution dans les produits bois via la récolte de biomasse. 
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➔ Les sols forestiers pour lesquels le taux de stockage de COS est modéré (environ 0,17-0,35 tC/ha/an) 

3 – Les forêts anciennes (i.e. usage forestier de longue date) et gérées (forêts publiques et privées) 
constituent un puits modéré de COS comme le démontrent les observations de séquestration de COS en 
forêt domaniale gérée (+0,35 tC/ha/an ; Jonard et al., 2017). Pour ces forêts, un taux conservatif d’environ 
+0,17 tC/ha/an peut être retenu par prudence (Dhôte et al., 2016). Ce taux de séquestration de COS peut 
être considéré comme une ligne de base durable de séquestration de COS dans ces forêts. Notre synthèse 
montre que pour ces forêts, aucun levier de gestion ne permet d’augmenter de manière certaine la 
séquestration de COS au-delà de la ligne de base. Pour ce cas, l’ambition est de conserver ce capital de 
séquestration de carbone dans le sol en (i) évitant les coupes rases (éviter le sol nu par une régénération 
naturelle, ou la conservation d’un couvert forestier) ou en réduisant leur nombre (avec une préparation du 
sol minimale et une gestion de la végétation appropriée), et en (ii) adoptant des durées de rotation entre 
deux éclaircies supérieures ou égales aux pratiques actuelles.  

➔ Les sols forestiers pour lesquels le taux de stockage de COS est faible avec un risque important de perte de 
stock 

4 – Dans les forêts en situation de sur-stockage de biomasse sur pied (majoritairement en forêt privée) et 
en position d’être exploitées (i.e. excluant les forêts de protection en montagne ou autres contraintes 
environnementales), les besoins en bois et en matières renouvelables incitent à les remettre en exploitation. 
Aucun levier de gestion ne permet d’augmenter les stocks de COS dans ces forêts, il s’agit d’éviter ou de 
réduire les possibles pertes de COS liées à l’exploitation, et deux solutions principales sont envisageables 
selon le type de peuplement : (i) pour les forêts mitées et/ou en situation de sur-stockage depuis longtemps, 
la plantation avec pas ou peu de travail du sol sera la solution la plus rapide et la moins couteuse en perte 
de COS ; (ii) pour les autres peuplements, des éclaircies de faible intensité et rapprochées pour éviter des 
dégâts majeurs issus des tempêtes ou des attaques de pathogènes permettront d’éviter un déstockage 
important du carbone dans le sol. Les peuplements forestiers très récents à récents (type accru naturel) sur 
d’anciennes prairies (avec faible valeur ajoutée à terme) rentrent aussi dans cette catégorie. La 
transformation réussie de ces peuplements les intègrera dans le cas 3 des forêts gérées.  

5 – Enfin, les forêts soumises à une forme de protection particulière (parcs, difficulté d’accès, réserves, 
TTM, etc.) à gestion non orientée vers la production de bois vont probablement continuer à stocker du 
carbone dans les sols à conditions qu’elles ne soient pas affectées trop fortement par les changements 
globaux ou par un alea (tempête, incendie, épidémie). En revanche, la (re)mise en exploitation de ces forêts 
pourrait entraîner un déstockage de COS. 
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3.7. Etat des connaissances sur les pratiques réputées 
« stockantes » en prairies permanentes  

Auteurs : Anne-Isabelle Graux, Katja Klumpp 

Principaux enseignements de cette section :  

• Les valeurs de stockage de C en prairies permanentes dépendent de l’historique d’occupation du sol, 
de l’état initial des stocks de C, du pédoclimat, de l’âge, des pratiques agricoles et de la composition 
botanique de la prairie (nombre et nature des espèces fourragères).  

• Les valeurs rapportées par la littérature à l’échelle du globe sont extrêmement variables pour les prairies 
gérées par l’homme : on trouve une fourchette de stockage de C allant de -1,3 à plus de +1,4 MgC/ha/an 
sur 0-30 cm), avec des valeurs entre -0,40 à 0,90 tC/ha/an en Europe.  

• L’analyse de la littérature montre que l’apport de fertilisant minéraux ou organiques a généralement un 
effet positif sur le stockage (de l’ordre de 0 à +0,21±0,07 tC/ha/an par rapport à un témoin non fertilisé) 

• Les prairies pâturées stockent davantage de C que les prairies fauchées à même quantité de biomasse 
prélevée (cf. taux d’utilisation) 

• En système pâturé, il semblerait que le stockage de C augmente avec le taux d’utilisation de l‘herbe 
jusqu’à un optimum au-delà duquel il décroit. 

3.7.1. Introduction 

La place des prairies à l’échelle nationale se caractérise d’une part par une surface considérable (12,6 millions 
d’hectares (Mha) en 2017, soit environ 40% de la SAU française), et d’autre part par une dynamique de régression 
significative depuis les années 60, à un rythme 2,5 fois plus rapide que la réduction de la SAU (12,3 Mha en prairie 
permanente et 2,5 Mha en prairie temporaire en 1970 par rapport à respectivement 9,3 Mha et 2,9 Mha en 2017, 
Agreste 201711).Outre les autres services qu’elles rendent à l’élevage et plus largement à la société, les prairies 
sont reconnues comme présentant un potentiel à stocker du carbone dans leurs sols et donc à atténuer les effets 
du changement climatique (Soussana et al., 2010).  

Cette section s’intéresse uniquement aux prairies permanentes (ou surfaces toujours en herbe), aux modes actuels 
de gestion de ces prairies et aux surfaces associées. Elle dresse l’état actuel des connaissances de l’effet des 
pratiques de gestion des prairies permanentes sur le stock moyen de carbone organique des sols, dans le but 
d’identifier les pratiques les plus propices au stockage de C (« stockant », « déstockant », ou sans effet significatif). 
Cette analyse est conduite en se limitant aux références obtenues dans des climats relativement comparables aux 
climats de la France (Europe, Amérique du nord, zones tempérées de l’Amérique du sud, de l’Australie et de la 
Nouvelle-Zélande), sauf si spécifié différemment. 

Deux méthodes permettent d’estimer le stockage de C sous prairie permanente: i) la méthode dite par inventaire 
du sol qui mesure la variation du stock de C du sol au cours du temps, « delta stock C » et ii) la méthode des 
fluctuations turbulentes ou eddy-covariance, basée sur l’utilisation d’une tour à flux qui mesure les échanges de C 
entre la végétation, le sol et l’atmosphère, « Flux C ». La méthode « Flux C » considère le C stocké dans l’intégralité 
de l’écosystème (plante-sol-animaux) alors que la méthode « delta stock C » se base sur la différence de C du 
compartiment sol fin tamisé à 2 mm entre deux dates et pour une profondeur donnée, par exemple 0-30 cm (cf. 
section 3.5). Cette section se base sur la littérature utilisant la méthode dite « delta stock C », méthode de 
référence. L’analyse de l’ensemble de la littérature montre que les valeurs de stockage de C dépendent de la 
méthode de mesure utilisée, avec des valeurs nettement plus élevées pour la méthode « Flux C » que pour la 
méthode « Delta Stock C ». 

                                                           
11 Agreste, 2017. Surfaces, productions, rendements de cultures fourragères, résultats 2016 définitifs et 2017 provisoires. 
http://agreste.agriculture.gouv.fr/IMG/pdf/saa2018T13bspca.pdf  

http://agreste.agriculture.gouv.fr/IMG/pdf/saa2018T13bspca.pdf
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3.7.1.1. Une grande variabilité du stockage dans les prairies 

L’analyse de la littérature recensée à l’échelle du globe dans le cadre de l’étude montre une large gamme de 
valeurs de stockage de C, allant de -1,3 à plus de +1,4 t C ha-1 an-1 (les valeurs négatives correspondant à un 
déstockage de carbone) (par exemple Conant et al., 2017, Sandermann et al., 2015, Abdalla et al., 2018, 
Franzluebbers et Stuedemann 2009). Cette fourchette montre que les prairies peuvent dans certaines situations 
déstocker des quantités importantes de carbone, ou n’en stocker que très peu. Les prairies ne sont par conséquent 
pas des puits perpétuels de carbone et il convient de pouvoir identifier les situations qui favorisent le stockage de 
C sous prairie (Smith, 2014). 

La variabilité de ce stockage du C dans les sols de prairies est liée à la diversité de l’âge des prairies, à la diversité 
de nature des sols et des conditions climatiques (Cf. sections 3.2 et 3.5), à la diversité des modes de gestion de la 
prairie, et à la diversité de nature et de composition botanique des prairies elles-mêmes.  

Du point de vue des processus, le stockage de C dans les sols de prairie dépend à la fois de la productivité nette 
de l’écosystème qui détermine elle-même les entrées de C de l’atmosphère vers la végétation et le sol (combien 
peut-on stocker ?), et du temps moyen de transit du C dans les différents compartiments composant la prairie 
(pendant combien de temps peut-on stocker?) (Soussana et Lemaire, 2014 ; Jones et Donnelly, 2004). 

En jouant sur la productivité des prairies et les entrées de C vers le sol (en quantité et en qualité) ainsi que sur les 
flux de C internes au sol, les pratiques de gestion modifient le stockage de C en prairie. 

Le nombre et le type d’espèces végétales composant les prairies permanentes influencent également le stockage 
de carbone. Il semble que les prairies à flore complexe permettent un stockage de C plus élevé (Hungate et al., 
2017 ; Lange et al., 2015). Ce stockage augmente en effet avec la richesse spécifique de la prairie et avec la 
présence de légumineuses (Steinbeiss et al., 2008 ; Cong et al., 2014 ; Mueller et al., 2017 ; Rutledge et al., 2017). 
Cet effet est probablement lié à une diversité de systèmes racinaires (plus ou moins denses et profonds), ainsi 
qu’à une augmentation de la disponibilité en azote en présence de légumineuses et à l’augmentation de la 
productivité primaire qui en découle. Le type de voie photosynthétique a également une influence significative sur 
le stockage de carbone en prairie, les prairies de graminées en C4 ayant tendance à stocker plus de carbone dans 
le sol que les prairies en C3 ou les prairies mixtes (Abdalla et al., 2018).  

La composition spécifique et fonctionnelle des prairies évolue sous l’influence des pratiques de fertilisation et 
d’exploitation de l’herbe par la fauche et le pâturage. Une classification fonctionnelle des prairies a été proposée 
sur la base de caractéristiques morphologiques des plantes ou traits dits fonctionel(les) permettant de distinguer 
les espèces végétales composant les prairies permanentes suivant leur capacité d’acquisition des nutriments et 
leur tolérance à la défoliation (Cruz et al. 2010 ; Fort et al. 2016 ; Leuschner et al., 2013). Les pratiques de 
fertilisation et d’exploitation de l’herbe jouent donc directement mais également indirectement sur le stockage de 
C en modifiant la composition botanique et fonctionnelle des prairies.  

3.7.1.2. Méthodologie de l’analyse de la bibliographie sur les pratiques stockantes en prairies 

L’influence des pratiques est potentiellement un levier important à mobiliser dans le cadre de l’objectif d’un stockage 
additionnel de 4 pour 1000 d’ici 2050 (Minasny et al., 2017 ; Plan Climat, 201712). La simple amélioration d’une 
pratique en prairie pourrait en effet a priori permettre d’augmenter le carbone organique des sols en prairie de 
l’ordre de 14% en conditions tempérées (Ogle et al., 2004). 

Parmi le corpus bibliographique analysé, 71 situations issues de 15 références bibliographiques ont été retenues 
car utilisant la méthode dite « delta stock C » et comprenant suffisamment d’informations sur les pratiques agricoles 
utilisées (chargement animal, fertilisation azotée, biomasse récoltée) pour une analyse des données dans le cadre 
de cette section. Ces références incluent des synthèses bibliographiques publiées dans des revues internationales 
de rang A ou dans des revues scientifiques françaises, axées soit sur les liens entre prairies et cycle du carbone 
soit sur les liens entre élevage et azote. Nous concluons cette section par une proposition de pratiques a priori 
« stockantes » en prairies permanentes à mettre en place dans le cadre de l’initiative 4 pour 1000, et discutons des 
possibilités et freins à leur mise en place dans les différents contextes pédoclimatiques des prairies françaises 
métropolitaines.  

                                                           
12 www.unicem.fr/wp-content/uploads/plan-climat-2017.pdf 

http://www.unicem.fr/wp-content/uploads/plan-climat-2017.pdf
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Le lecteur peut se reporter à la section 3.5 pour une description des différents types de prairies et de l’évolution 
de leurs surfaces, ainsi que pour connaitre les effets du pédoclimat et de l’historique cultural (type et durée de 
l’occupation du sol) sur les stocks actuels de carbone organique des sols de prairie permanente (section 3.5.3.2). 
Le lecteur peut également se reporter à la section 3.8.4 où sont décrits les effets liés à l’âge de la prairie et à 
l’accroissement de la part de prairies temporaires dans les successions culturales. 

En complément de cette section, le lecteur peut se reporter aux ouvrages ou chapitres d’ouvrage suivants (Marshall 
et al., 2018 ; Lemaire et al., 2018 ; Lorenz et Lal, 2018 ; Singh, 2018) publiés pendant l’étude qui abordent des 
aspects plus larges que l’effet des pratiques sur le stockage de C des prairies. 

3.7.2. Effet des pratiques courantes 

3.7.2.1. Tentative de hiérarchisation des pratiques a priori « stockantes » 

Les pratiques de gestion de la prairie liées aux apports de fertilisant minéraux et organiques, aux modes 
d’exploitation de l’herbe (pâturage, fauche, mixte) et à l’intensité de son utilisation vis-à-vis du potentiel de 
production de la prairie ont un impact important sur le stockage du carbone (Soussana et al., 2004 ; McSherry et 
Ritchie, 2013). A l'échelle des systèmes d'élevage, l'utilisation des surfaces par les ruminants et l’épandage des 
effluents produits en bâtiment ou au pâturage influencent également ce stockage (Soussana et Lemaire, 2014). 
Une hiérarchisation de l’effet de différentes pratiques a priori « stockantes » en prairies a été proposée sur la base 
de méta-analyses (Conant et al., 2001, 2017). D’après Conant et al. (2017, Figure 3.7-1), parmi les pratiques les 
plus étudiées, la plus forte augmentation du stockage de C en prairie semble permise par l'implantation d'une 
prairie après une culture (transition culture-prairie). Cette transition n’est pas discutée plus avant ici car il s’agit d’un 
changement d’affectation des sols, sujet traité dans la section 3.5.  

Viennent ensuite des pratiques qui jouent principalement sur un meilleur transfert du C vers le sol i) via la stimulation 
de la production nette, qui participe à un meilleur enracinement et à la fourniture de matière organique au sol, ou 
ii) via le mode et l’intensité d’exploitation de l’herbe (qui jouent sur la quantité et qualité des litières végétales). Ces 
pratiques englobent la fertilisation (minérale et organique), le semis de légumineuses, les pratiques comme le 
pâturage recyclant directement une partie des nutriments prélevés sur les prairies pâturées via les déjections 
animales. Dans cette synthèse, l’analyse des effets du pâturage intègre une grande diversité de techniques 
testées : réduction de l’intensité d’utilisation par diminution du chargement animal, différents types de pâturages 
(tournant, pâturage de courte durée, pâturage saisonnier etc.) qui ne conduisent pas toutes à stocker davantage 
de C dans les sols.  

a) b) 

  

Figure 3.7-1. a) Stockage annuel de carbone par hectare de prairie et b) modification de la concentration en carbone du sol 
associé à chaque pratique potentiellement stockante. (d'après la méta-analyse de Conant et al., 2017). 

Le nombre d'études (n) utilisées pour calculer la moyenne est indiqué pour chaque pratique  

Très peu d'études abordent les effets de l'introduction de nouvelles espèces fourragères productives, ou de 
l'introduction de vers de terre ou encore de l'irrigation des prairies (très peu courante en France) sur le stockage 
de C (Conant et al., 2017 ; Hunt et al., 2016). Peu d’études abordent la question spécifique de l’effet des 
légumineuses (Rutledge et al., 2017) ou des espèces à racines profondes (Dignac et al., 2017) comme seul facteur 
d’étude du stockage de C en prairie. Les synthèses comparatives de l’effet des pratiques sur le stockage de C en 
prairie permanente ne s’intéressent pas à l’effet spécifique de la fauche. Quelques études ont tout de même montré 
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que le stockage de C en prairie fauchée était inférieur à celui de prairies pâturées (Soussana et al., 2010) avec 
une variabilité liée à la fréquence et à la date des fauches qui jouent sur la production primaire et donc sur les 
entrées de C vers le sol (i.e. Gos et al., 2016). 

Ce sont ces pratiques de stimulation de la production nette (essentiellement via la fertilisation) d’une part, de 
gestion de l’exploitation de l’herbe d’autre part, qui sont a priori les plus prometteuses en termes d’amélioration du 
stockage de C en prairies permanentes et qui sont actuellement les plus documentées. Elles ont donc été retenues 
et sont analysées ci-après. 

3.7.2.2. Effet de la fertilisation 

La fertilisation est un facteur clé de régulation du stockage de C sous prairie (Soussana et Lemaire, 2014). Les 
prairies permanentes peuvent recevoir différents éléments minéraux (N, P, K, Mg, Ca, S) sous la forme d’engrais 
(azotés, phosphatés, potassiques) et d’amendements (magnésie, soufre et chaux). Parmi ces apports en éléments 
minéraux, l’effet des engrais N, P et K et du chaulage sont les plus étudiés. Peu d’études abordent les effets de la 
combinaison de ces éléments relativement à l’utilisation d’un unique élément (Eze et al., 2018 ; Fornara et al., 
2013 ; Kidd et al., 2017 ; Poepleau et al., 2018). De façon générale, la fertilisation minérale semble stimuler le 
stockage de C, mais avec des nuances suivant la formulation de l’engrais (N, NP, PK, NPK etc.) et sans qu’il y ait 
de réel consensus entre les études sur la formulation la plus efficace pour le stockage de C. Il semble que l’ordre 
de grandeur du stockage additionnel par rapport à une situation non fertilisée s’échelonne de 0 à +0,3 t C ha-1 an-1 
(Poepleau et al., 2018). Ce stockage est en effet dépendant du type de sol, du mode d’exploitation de l’herbe 
(fauche, pâturage), des doses ajoutées (faibles, modérées, fortes) ainsi que de la durée d’application et de la 
profondeur du sol analysée. Un apport modéré d’engrais N et P stimule la productivité du couvert végétal et 
augmente les flux de C depuis l’atmosphère vers le sol et ainsi le stockage de carbone sous prairie (Soussana et 
Lemaire, 2014 ; Poepleau et al., 2018 ; Fornara et al., 2013, 2016). Un apport élevé peut également stimuler la 
minéralisation de la matière organique des sols et par conséquent réduire a contrario le stockage de C dans le sol 
(Jones et Donnelly, 2004). Il semble que 1,15 kg de NPK soit nécessaire pour stocker 1 kg de carbone (Kätterer et 
al., 2012 ; Poepleau et al., 2018). 

La réponse du stockage de C à la fertilisation dépend également de la nature minérale ou organique de l’engrais 
utilisé. Sur une parcelle donnée l'application d'engrais organiques permet a priori un stockage de C supérieur à 
celui obtenu par l'emploi d'engrais minéraux (respectivement de l'ordre en moyenne de 0,82 t C ha-1 an-1 vs. 
0,54 t C ha-1 an-1) (Conant et al., 2017) qui est lié à l’apport de C supplémentaire apporté par les engrais organiques 
(cf. section 3.8.5, Fornara et al., 2016 ; Kidd et al., 2017). 

L’analyse de la littérature mobilisée dans le cadre de l’étude semble confirmer un effet bénéfique de la fertilisation 
pour le stockage de C en prairie permanente (Figure 3.7-2) (cf. aussi la méta-analyse d’Eze et al., 2018). Elle 
semble indiquer l’existence d’une relation non-linéaire entre la quantité d’azote apportée annuellement et le 
stockage de carbone. Toutefois, cette relation dépend de la façon dont l’herbe est exploitée (pâturage, fauche ou 
gestion mixte, voir aussi Figure 3.7-5). Dans le cas de prairies fauchées, il semble que 1,2 kg de fertilisant azoté 
(y =0,0012x ; R2=0.6) soit nécessaire pour stocker 1 kg C ha-1 supplémentaire, ce qui semble cohérent avec les 
valeurs de la littérature (cf. Kätterer et al., 2012 ; Poepleau et al., 2018). 

Figure 3.7-2. Taux de stockage de C moyen (et écart-type associé) des prairies permanentes, estimé par mesure de la 
variation du stock de C du sol sur 0-30 cm et 0-60 cm (n=65), selon la fertilisation azotée minérale et organique apportée 

annuellement (kg N ha-1 an-1) (A.) et selon le mode d’exploitation (pâturage, fauche) (B.). 
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Bien que le chaulage contribue à augmenter la respiration du sol, il se traduit également par une augmentation des 
entrées de C issues de la végétation vers le sol. Ces entrées de C additionnelles intègrent des pools de C stable 
(organo-minéraux) et augmentent de fait le stockage de C dans les sols chaulés de 2 à 20% par rapport à des sols 
non-chaulés (Fornara et al., 2011; Paradelo et al., 2015 ; Eze et al., 2018 ; Egan et al., 2018). Néanmoins, l’effet 
du chaulage semble être limité aux sols acides qui se trouvent principalement dans les sites fortement lessivés où 
les précipitations annuelles sont importantes, et à des situations où l’intensité d’utilisation de l’herbe est modérée.   

3.7.2.3. Effets du mode et de l’intensité d’exploitation de l’herbe 

Les effets du pâturage (et partiellement de la fauche) sur le stock de C sous prairie passent par ses conséquences 
sur i) l’état du couvert (intensité de prélèvements, sélection, piétinement), ii) le retour de matière organique au sol 
via les restitutions animales et la litière végétale, et iii) la modification de la structure et la chimie du sol ainsi que 
de l’activité des enzymes et des communautés de micro-organismes du sol. La végétation des prairies pâturées 
présente une hauteur de végétation et une qualité nutritive plus variables (zones de refus) qu’en fauche. Cette 
variabilité dépend également de la sévérité du pâturage, de la fertilisation (minérale et organique) et des espèces 
végétales elles-mêmes (présence de légumineuses notamment) qui jouent sur l’alimentation du sol en biomasse 
végétale aérienne et racinaire et ne répondent pas de la même façon aux pratiques de gestion (Cruz et al., 2010 ; 
Zhou et al., 2017 ; Li et al., 2017). 

Les animaux au pâturage ingèrent jusqu’à 60% de la production primaire aérienne des prairies. La part du carbone 
non-digestible (25-40% de la matière sèche ingérée) se retrouve dans les déjections animales, principalement les 
fèces (Soussana et Lemaire, 2014). Elle est retournée dans les bâtiments d’élevage ou au sol durant le pâturage 
et contribue à fertiliser ce dernier et à stimuler la production de biomasse végétale. Les systèmes d'élevage les 
plus productifs s'appuient sur un pâturage fréquent qui favorise la production d'organes végétaux jeunes, riches en 
protéines et pauvres en fibres, et sur le semis d'espèces fourragères hautement digestibles. L'ensemble aboutit à 
maximiser la digestibilité de l'herbe et à diminuer les retours de C au sol.  

Dans le cas de prairies fauchées, environ 80% de la production primaire aérienne produite est récoltée et exportée 
pour la production de foin ou d'ensilage d'herbe. Une partie du C exporté peut retourner sur la prairie via un 
épandage de fumier ou de lisier (cf. section 3.8.5).  

Les effets du pâturage et de la fauche sur le cycle du C en prairie incluent donc (cf. Soussana et Lemaire, 2014) : 

(i) le rôle de l'intensité et de la fréquence de défoliation qui joue sur la productivité et la digestibilité du couvert, 
affectant eux-mêmes les retours de C au sol via la litière végétale et les restitutions animales;  

(ii) le rôle des restitutions animales qui, à un chargement modéré, peuvent favoriser le cycle des nutriments et 
augmenter la productivité primaire du couvert végétal, en particulier dans le cas de prairies implantées sur des sols 
pauvres en nutriments;  

(iii) le rôle du piétinement des animaux qui réduit la surface foliaire du couvert et sa capacité à capturer du CO2 
atmosphérique, et peut altérer à de forts chargements les propriétés physiques et hydrologiques des sols, mais 
également la faune du sol et de fait le stockage de C (Billota et al., 2007). 

Plusieurs synthèses récentes se sont intéressées en particulier aux effets du pâturage sur le stockage de carbone 
en prairie (Pineiro et al., 2010 ; McSherry et Ritchie, 2013 ; Soussana et Lemaire, 2014 ; Lu et al., 2017 ; Zhou et 
al., 2017 ; Abdalla et al., 2018 ; Eze et al., 2018 ; Byrnes et al., 2018). L’intensité d’utilisation de l’herbe peut être 
approchée au travers du chargement animal à l’hectare ou du nombre annuel de journées de pâturage (exprimées 
en UGB.jours pâturées par hectare et par an), ainsi qu’au travers du nombre annuel de fauches et plus 
généralement du degré d’utilisation ou d’exploitation de l’herbe. C'est essentiellement l'effet de l'intensité du 
pâturage sur le stockage de C en prairie, au travers d'un gradient de chargement animal, qui est abordé dans la 
littérature analysée. En revanche, peu d’informations sont disponibles sur les effets comparatifs du type (continu, 
tournant etc., cf. Byrnes et al., 2018) et de la saison de pâturage, ainsi que sur les effets liés à l’espèce et à la race, 
ou encore à l’alimentation (concentrés et fourrages distribués en complément de l’herbe). 

Ainsi, à de faibles intensités de pâturage, il semble que les animaux favorisent le cycle de l'azote dans le sol et la 
productivité primaire nette du couvert, conduisant à une augmentation du stockage de C (Zhou et al., 2017). En 
revanche, des intensités de pâturage plus élevées peuvent conduire à une diminution du stockage de C dans le 
sol. Plusieurs synthèses émettent l’hypothèse d’une relation non linéaire entre l’intensité de pâturage et le stockage 
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de C sous prairie, avec l’existence d’un optimum correspondant à une intensité faible à modérée du pâturage 
(Lemaire, 2012 ; Soussana et Lemaire, 2014 ; Chen et al., 2015 ; Soussana et al., 2014 ; Zou et al., 2015). 
Toutefois la nature de cette relation apparait notamment conditionnée par le type de climat et de sol (Abdalla et al., 
2018 ; Eze et al., 2018) et demande à être confirmée.  

La littérature rassemblée dans le cadre de l’étude a été analysée en faisant la distinction entre la méthode de 
mesure (« Flux C » vs « delta Stock C ») et les prairies uniquement pâturées et uniquement fauchées. Les résultats 
ont été regardés en séparant les données suivant le rendement (cf. la quantité d’herbe récoltée et/ou ingérée par 
les animaux) de la prairie (avec des classes < 2 t MS/ha/an ; de 2 à 5 t MS/ha/an, de 5 à 10 t MS/ha/an, et  
> 10 t MS/ha/an) (Figure 3.7-3).  

 

Figure 3.7-3. Taux de stockage de C moyen des prairies permanentes estimé par la mesure de la variation du stock de C  
du sol en surface (0-30 cm) (n=47) en fonction de la quantité d’herbe récoltée ou ingérée (t MS/ha/an) et du mode 
d'utilisation de l'herbe (fauche, pâturage) dans le cas d'un rendement faible (< 2 t MS ha-1 an-1, en bleu), modéré  
(2 à 5 t MS ha-1 an-1, en rouge), intense (5 à 10 t MS ha-1 an-1, en vert) ou élevé (> 10 t MS ha-1 an-1, en violet). 

Le rendement pour le pâturage correspond aux quantités estimées d’herbe ingérées par le bétail, estimées en fonction du 
chargement animal (une unité gros bétail de 600kg) et de la durée de pâturage communiquée dans les références bibliographiques. 
En prenant un compte une profondeur du sol plus importante que celle utilisée pour la figure (0-60 cm au lieu de 0-30 cm), le taux 
de stockage de C moyen est respectivement de 0,11 ± 0,1, 0,38 ± 0,2, 0,30 ± 0,1 t C ha-1 an-1 et 0,36 ± 0,1 t C ha-1 an-1 pour les 4 
niveaux de rendement : <2, de 2 à 5, 5 à 10 et >10 t MS ha-1 an-1. 

 
Figure 3.7.4: Stockage annuel de carbone par ha et par an de prairies en fonction du degré et du mode d'utilisation  

de l'herbe faible (0-0.5), modéré (0.5-0.8) et intense (0.8-1) pour la fauche (n=19) et le pâturage (n=46),  
toutes fertilisations confondues et pour l’horizon 0-30 cm. 

L’analyse de la littérature mobilisée dans le cadre de l’étude semble ainsi confirmer que pour des niveaux 
d’utilisation de l’herbe équivalents, les prairies uniquement pâturées stockent a priori davantage de C que les 
prairies uniquement fauchées (Figures 3.7-3 et 3.7-4). Cela est vraisemblablement dû au fait que le pâturage 
exporte moins de C que la fauche et restitue en partie le C exporté via les déjections animales. Les résultats de 
notre analyse sont concordants avec les essais long-terme disponibles dans la littérature qui montrent que la prairie 
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pâturée stocke potentiellement plus de C que la prairie fauchée (Senapati et al., 2014 ; Koncz et al., 2017 ; 
Mestdagh et al., 2006). Néanmoins, les valeurs de stockage moyen de chacune des deux pratiques sont très 
proches (prairie uniquement pâturées 0,26 ± 0,08 t C ha-1 an-1 (n=53), prairies uniquement fauchées 0,23 ± 0,07 t C 
ha-1 an-1, (n=18)), ce qui explique les concordances dans la littérature. De même, pour les effets d’une gestion 
mixte (fauche + pâturage), qui sont moins clairs, certains travaux indiquant un niveau stockage de C intermédiaire 
(Mestdagh et al., 2006) ou inférieur (Soussana et al., 2010) à celui des prairies uniquement pâturées ou uniquement 
fauchées. 

En complément, de quantité d’herbe récoltée et/ou ingérée par les animaux (rendement), le taux d’utilisation de 
l’herbe produite a été calculé comme le rapport entre le rendement et le potentiel de production de biomasse 
(Figure 3.7-4), lui–même estimé à partir des précipitations et de la température moyenne annuelles en utilisant le 
modèle Miami (d’après Grieser et al., 2006). Notons que le modèle utilisé (Miami), très simple, a tendance à sous-
estimer la production potentielle des prairies dans certains cas.  

D’après les données analysées, le stockage de C augmente avec le taux d’utilisation de l’herbe jusqu’à un seuil 
optimum au-delà duquel le stockage de C diminue (Figure 3.7-4). En prairies permanentes pâturées on observe 
cette augmentation jusqu’à un taux d’utilisation de 50 à 80% (ici modéré). Les prairies permanentes pâturées 
présentent en général un taux d’utilisation inférieur à celui des prairies fauchées (d’où l’absence d’un taux 
d’utilisation < 50% pour les prairies fauchées, Figure 3.7-4).  

L’analyse de la réponse combinée (stockage de C, fertilisation N et taux d’utilisation de l’herbe, Figure 3.7-5) montre 
que l’utilisation de l’herbe est liée à l’apport d’azote : pour une même quantité de fertilisation apportée, le stockage 
de C semble augmenter avec le taux d’utilisation de l’herbe jusqu’à un seuil optimum au-delà duquel le stockage 
de C diminue. De la même façon, pour un taux d’utilisation de l’herbe donné, le stockage de C semble décroitre 
avec la fertilisation jusqu’à un seuil au-delà duquel il augmente. En outre, le taux de stockage de C moyen à 
l’optimum d’utilisation de l’herbe augmente avec la fertilisation N (Figure 3.7-5). 

 

 

Figure. 3.7-5. Taux de stockage de C moyen en 
fonction du taux d’utilisation de l’herbe (rapport entre 
la biomasse prélevée par la fauche et le pâturage sur 

la biomasse produite, sans dimension) et de la 
fertilisation azotée minérale et organique apportée 

annuellement (kg N/ha/an) excluant les données avec 
un taux d’utilisation de l’herbe < 0.1 (« rangeland »).  

Le stockage de C est estimé par la méthode de la variation 
du stock de C du sol (« delta stock C »). La figure permet de 
visualiser les points disponibles et ceux qui correspondent 
aux prairies uniquement fauchées (points rouges) et 
uniquement pâturées (points bleus) ainsi que leur 
représentation en 3 dimensions (modèle de Lorentzian) tous 

modes de gestion confondus : n=57, R2=0,52, p<0,001. 

 
Le choix du mode de pâturage (continu, tournant) est souvent lié aux conditions pédoclimatiques locales ainsi qu’au 
système de production (laitier, viande, bovin/ovin). L’analyse des données de l’étude montre que, à taux d’utilisation 
comparable, le mode de pâturage (continu, tournant) semble influencer le stockage de C dans le cas de prairies 
ayant reçu un engrais azoté, avec un stockage de l’ordre du double dans le cas d’un pâturage continu (données 
non montré). En revanche, dans le cas de prairies non-fertilisées, les niveaux de stockage semblent être 
équivalents entre les deux modes de pâturage. Une méta-analyse récente a au contraire mis en évidence les effets 
bénéfiques pour le stockage de C d’un pâturage tournant par rapport à un pâturage continu (Byrnes et al., 2018), 
avec toutefois un nombre d'études et d'observations limité pour sans doute bien distinguer les effets du climat et 
du mode de pâturage.  

D’après les données recensées dans l’étude, les niveaux de stockage moyens semblent confirmer les conclusions 
de Byrnes et al., (2018) montrant un stockage plus faible dans le cas d’un pâturage continu (0,19 ± 0,08  
t C ha-1 an-1, n=18) que dans le cas d’un pâturage tournant (0,47 ± 0,09 t C ha-1 an-1, n=30). Toutefois, l’utilisation 
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de l’herbe (rapport entre la biomasse prélevée au pâturage et la biomasse produite) semble avoir un effet, montrant 
un stockage plus favorable dans le cas d’un pâturage tournant avec un taux d’utilisation moyen entre 0,5 à 0,8 
qu’avec un taux plus élevé (Figure 3.7-6). 

 
Figure 3.7-6. Taux de stockage de C moyen en pâturage continu (n= 18) et tournant (n=25)  
en fonction du taux d’utilisation de l’herbe pour tous les niveaux de fertilisation confondus. 

Toutefois il y a peu d’observations disponibles pour analyser avec certitudes tous les facteurs en interaction (cf. 
aussi Byrnes et al., 2018). Il est important de noter qu’il existe une grande diversité de conduites de pâturage 
tournant et continu et qu’il est sans doute dangereux de les regrouper et de vouloir les opposer. En outre, ces deux 
modes de conduite sont souvent associés à des conditions pédoclimatiques et de végétation particulières qui 
interfèrent avec les effets du mode de pâturage sur le stockage de C.   

Au-delà, l’intensification de l’utilisation des prairies, à travers une manipulation conjointe de la productivité et du 
chargement animal, conduit à des réponses complexes en termes d’impacts environnementaux : lorsque le degré 
d’intensification augmente, les impacts positifs comme un plus fort stockage de C sont progressivement 
contrebalancés par des impacts négatifs liés à une production excessive de différentes émissions azotées (NH3, 
N2O) (cf. Soussana et Lemaire, 2014). Il semble qu’un seuil d’intensification de la prairie puisse être déterminé au-
dessus duquel une intensification supplémentaire se traduit par des risques environnementaux inacceptables et 
une diminution/aliénation des services écosystémiques rendus par la prairie (Lemaire, 2012 ; Soussana et Lemaire, 
2014).  

3.7.3. Conclusions 

3.7.3.1. Les lacunes de connaissances identifiées 

L’existence d’une grande de diversité de pratiques mais aussi de leur nécessaire combinaison pour produire de 
l’herbe rend complexe l’analyse des différents facteurs qui entrent en jeu dans le stockage de carbone en prairie. 
Cette analyse est rendue d’autant plus complexe que ce stockage est aussi dépendant du stock initial de carbone 
des sols, de l’âge et de la composition botanique de la prairie, mais aussi des conditions pédoclimatiques locales. 
Il reste encore beaucoup d’incertitudes sur les effets des pratiques et de leur combinaison, en interaction 
avec les autres facteurs d’influence, sur l'aptitude des prairies à stocker du C, en particulier sur le long 
terme. Les conclusions de cette section reposent sur l’analyse des connaissances actuelles en la matière et 
pourraient être remises en question par de futurs travaux. Cette analyse a permis d’identifier en particulier un 
certain nombre de lacunes de connaissances mais aussi de faiblesses dans l’analyse de l’effet des pratiques sur 
le stockage de C en prairie.  

Il y a peu de travaux publiés sur les effets du pâturage et de la fauche en conditions tempérées (climat dit froid 
et humide) permettant de faire une analyse détaillée des effets de l’intensité et/ou du mode d’utilisation de l’herbe 
(ex. pâturage tournant, au fil, continu, période(s) /date(s) de pâturage ou fauche) sur le stockage de C en prairie 
permanente.  

Se pose également la question de la variable proxy pertinente à utiliser, et de son estimation, pour exprimer 
le degré d’utilisation de l’herbe. Dans la littérature analysée, la variable proxy concernant le pâturage est souvent 
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le chargement moyen à l’année, exprimé en unités gros bovins (UGB) ou en nombre de têtes à l’hectare de prairie, 
avec parfois simplement une information qualitative sur le degré d’intensité du pâturage, jugé faible, modéré ou 
fort, ou bien extensif vs intensif, sur la base de seuils de chargements pas toujours précisés. La mise en relation 
de différentes études n’ayant pas classifié cette intensité de pâturage sur la base des mêmes seuils peut entraîner 
un mélange de degrés d’utilisation de l’herbe divers qui fausse le message des méta-analyses. Au-delà, la 
quantification de l’intensité d’utilisation de l’herbe dépend du potentiel de production de la prairie et donc des 
conditions pédoclimatiques et des pratiques locales. Autrement dit, une pratique jugée extensive au regard du 
potentiel de production local peut se révéler très intensive ailleurs, et inversement.  

Les études futures devraient pouvoir estimer et informer sur l ‘intensité de l’utilisation de l’herbe, soit par l’estimation 
du ratio entre les prélèvements par fauche et/ou pâturage et la production potentielle de la prairie, soit par des 
indicateurs quantitatifs plus informatifs que le chargement animal, comme le nombre annuel de journées de 
pâturage (exprimées en UGB.jours pâturés ha-1 an-1) et le ratio des hauteurs d’herbe entre l’entrée et la sortie des 
animaux de la parcelle, métriques communément utilisées par les zootechniciens pour refléter respectivement 
l’intensité d’utilisation de la prairie par le pâturage et la sévérité de la conduite du pâturage. L’information nécessaire 
à cela n’est souvent pas disponible dans les études menées. L’estimation de la production potentielle d’une prairie 
nécessite en effet des mesures régulières de hauteur et de densité de l’herbe, permettant d’estimer la croissance 
et la production de la prairie, mesures qui sont rarement effectuées car coûteuses en temps et main d’œuvre. Des 
approches par modélisation peuvent également permettre d’estimer ce potentiel de production mais de façon 
approchée, les modèles de croissance de l’herbe peinant encore à estimer les productions observées dans toutes 
les situations et avec une erreur acceptable. 

Les études s’intéressant aux effets de la fertilisation minérale sont généralement centrées sur la fertilisation 
minérale N, P, K et le chaulage. Peu d’études se sont intéressées aux autres types de nutriments apportés (S, 
Mg). Peu de travaux ont également comparé les effets de la nature (minérale ou organique) du fertilisant, de la 
combinaison des éléments minéraux entre eux, et regardé les effets de la gestion des apports dans l’année sur le 
stockage de carbone (saison d’apport, fractionnement des apports). Au-delà, les synthèses sur le sujet n’analysent 
pas conjointement la totalité des entrées d’azote issues de la fertilisation, des restitutions animales et de la fixation 
symbiotique d’azote par les légumineuses. 

Peu de travaux se sont également intéressés à l’intérêt de pratiques encore marginales aujourd’hui comme 
l'introduction de nouvelles espèces fourragères productives, l'introduction de vers de terre ou encore l'irrigation des 
prairies (très peu courante en France).  

Peu d’études abordent la question spécifique de l’effet des légumineuses ou des espèces à racines profondes 
comme seul facteur d’influence étudié. Les essais expérimentaux étudiant l’effet des pratiques sur le stockage de 
C en prairie permanente ne s’intéressent pas non plus à l’effet spécifique de la fauche. A contrario, les méta-
analyses qui s’intéressent à l’effet d’un unique facteur mélangent des situations qui ne sont probablement pas 
comparables car elles négligent les effets des autres pratiques, du pédoclimat et de la composition botanique des 
prairies, même si certains auteurs ont tenté de dégager des tendances en distinguant différents types de climat. 

L’influence de la composition botanique, au-delà des effets de la richesse spécifique, de la présence de 
légumineuses et de la voie photosynthétique, demande également à être précisée. La composante souterraine 
des prairies interagit fortement avec la composante aérienne en modifiant les processus impliqués dans le 
fonctionnement de ces écosystèmes via un jeu de rétroactions positives et négatives (Wardle et al., 2004). Zhou 
et al. (2018) ont mis en évidence quels étaient les traits fonctionnels racinaires permettant de discriminer les 
espèces cohabitant dans les prairies tempérées sur leur taux de respiration et de croissance racinaire. De façon 
similaire à Cruz et al. (2010), Fort et al. (2016) ont mis en évidence que les traits racinaires des espèces prairiales 
variaient avec le degré de fertilité du milieu selon la stratégie d’acquisition ou de conservation des ressources par 
les espèces, mais aussi avec la profondeur du sol. Il manque à l’état de l’art une classification fonctionnelle des 
espèces prairiales, basée à la fois sur des traits fonctionnels aériens et racinaires, permettant de discriminer les 
espèces suivant le milieu où elles se trouvent et les pratiques de fertilisation et d’utilisation de l’herbe. En 
connaissant la composition botanique des prairies, cela permettrait d’en déduire leur composition en ces types 
fonctionnels et de différencier ensuite les réponses en termes de stockage de C dans les méta-analyses ou 
synthèses suivant la composition fonctionnelle des prairies.   
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3.7.3.2. Les pratiques « stockantes » à tester 

Ces lacunes identifiées, nous pouvons toutefois conclure, sur la base de la littérature analysée, que l'application 
d'engrais, mais également le mode d’exploitation de l’herbe, sont des pratiques particulièrement influentes sur le 
stockage de carbone en prairie. En particulier, il semble que le pâturage soit plus favorable au stockage de carbone 
que la fauche, et qu’il existe un degré d’intensification/utilisation modéré de la prairie pour lequel le stockage de 
carbone en prairie est maximal, ce degré étant toutefois conditionné par les conditions pédoclimatiques. Aussi, 
pour augmenter le stockage de C en prairie permanente, il semble possible de : 

- Intensifier modérément les prairies les plus extensives (en augmentant le nombre d’exploitations de 
l’herbe, soit par des fauches ou des pâturages supplémentaires, et/ou en augmentant la fertilisation 
apportée annuellement ou encore en favorisant les légumineuses fixatrices d’azote). 

- Extensifier les prairies les plus intensives (en réduisant le nombre d’exploitations de l’herbe, et/ou la 
fertilisation azotée apportée annuellement). 

- Favoriser le pâturage vis-à-vis de la production de fourrages conservés à base d’herbe (foin, 
ensilage). 

L’identification de pratiques a priori stockantes en prairie permanente, sur la base d’observations effectuées dans 
des conditions particulières, a ses limites et peut se révéler difficilement extrapolable à l’échelle d’un territoire ou 
d’un pays comme la France où il existe une très grande diversité de conditions pédoclimatiques, de types de prairie 
et de pratiques. En particulier, l’attribution d’un caractère extensif et intensif à l’utilisation des prairies est fortement 
dépendant des conditions pédoclimatiques et du potentiel de production local. Autrement dit, une gestion qualifiée 
d’extensive à un endroit où le potentiel de production d’herbe par les prairies est élevé peut sembler intensive si 
on l’applique à un endroit où le potentiel de production d’herbe par les prairies est beaucoup plus faible. 

Face à ces constats, la modélisation mécaniste apparait comme une approche complémentaire permettant de 
simuler l’évolution des stocks de C à grand échelle et sur le long terme incluant des situations où aucune mesure 
n’a encore été ou ne peut être effectuée telles que : (1) les conditions climatiques (futures), (2) à des emplacements 
ou pour des types de sol ou des régions où aucune mesure n'existe, (3) pour les scénarios de gestion (pâturages, 
fauche, fertilisation, ..) qui n'ont pas encore été testés pour une condition donnée ou des utilisations nouvelles 
comme par exemple de nouvelles espèces de graminées, l’ajout de légumineuses, la modification du régime de 
fertilisation ou de l’intensité d’utilisation de l’herbe. 

Au cours des dernières décennies, une grande diversité de modèles de prairies a été développée dont certains 
permettent de simuler l’évolution des stocks du C en prairie permanente. La modélisation en système prairial a été 
testée à grande échelle avec le modèle Orchidée (Chang et al., 2015). Cependant ce modèle ne permet pas de 
simuler très finement l’effet des pratiques sur le stockage de C. Pour tester l’effet sur le stockage de C des 
modifications de pratiques envisagées il est nécessaire d’utiliser un modèle permettant de rendre compte de l’effet 
des pratiques.  

3.7.3.3. Les freins à l’adoption 

La mise en place à l’échelle du territoire national des pratiques a priori stockantes identifiées ci-dessus peut se 
révéler incompatible avec d’autres objectifs, notamment d’un point environnemental. L’intensification même 
modérée de l’utilisation des prairies se heurte en effet à la nécessité de réduire les émissions de GES, de davantage 
contrôler la qualité de l’eau et les risques d’eutrophisation, ainsi qu’à la volonté de préserver les écosystèmes et 
leur biodiversité. 

En particulier, une augmentation de l’emploi d’engrais minéraux azotés, susceptible de favoriser le stockage de C 
relativement à d’autres éléments, pourrait augmenter les pertes d’azote par lixiviation et par émission d’azote sous 
une forme gazeuse (Fornara et al., 2013). L’emploi d’engrais organiques ou l’introduction de légumineuses 
préférentiellement à l’utilisation d’engrais minéraux offre la possibilité d’augmenter le stockage de C dans les sols 
de prairies permanentes, de reboucler les cycles des nutriments et d’économiser l’emploi d’engrais minéraux. 
Cependant la quasi-totalité des effluents d’élevage produits en France est déjà restituée au sol, ce qui laisse peu 
de marge de manœuvre.  

En outre, la modification des pratiques d’exploitation de l’herbe et les conséquences pour les niveaux de 
productivité de la prairie implique nécessairement une modification des systèmes fourragers avec des 
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conséquences économiques et structurelles à l’échelle des systèmes d’élevage, ce qui pourrait se révéler bloquant 
pour une mise en place effective. En particulier la modification des niveaux de production d’herbe, suite à une 
légère intensification des prairies les plus extensives ou à la désintensification des prairies les plus intensives aura 
inévitablement des conséquences sur la taille des troupeaux, les achats d’aliments à l’extérieur ou les niveaux de 
production de lait ou de viande. De même favoriser le pâturage au détriment d’une exploitation de l’herbe par la 
fauche n’est possible que dans certaines conditions (d’accès au parcellaire, de mode de conduite des troupeaux) 
et doit tenir compte de la nécessité de constituer des réserves fourragères hivernales. Enfin ces changements de 
pratiques peuvent générer des couts et charges de travail supplémentaires dont il faut tenir compte. 
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3.8. Etat des connaissances sur des pratiques réputées 
"stockantes" en grandes cultures et cultures pérennes 

Introduction 

Cette section du rapport examine l’ensemble des pratiques susceptibles de favoriser le stockage de carbone dans 
les sols agricoles de grandes cultures (y compris les prairies temporaires intégrées dans une succession) et de 
cultures pérennes (vignes et vergers). La mise en place de systèmes d’agroforesterie intraparcellaire ou 
interparcellaire (haies) pouvant concerner à la fois des systèmes de grandes cultures ou de prairies permanentes 
est traitée dans une section distincte (3.9). Le recensement de la littérature scientifique de la présente section a 
été limité aux situations de la zone tempérée, en accord avec le périmètre de l’étude. 

Les terres arables (grandes cultures, maraichage, fourrages annuels, prairies temporaires et artificielles) occupent 
18,4 millions d’hectares en 2016. Les cultures pérennes (vergers, vignes, pépinières ligneuses) représentent elles 
1,01 million d’hectares en 2016. Les stocks de carbone des sols de grandes cultures sont plus faibles que ceux 
des prairies permanente et des forêts (51,6 tC/ha sur l’horizon 0-30 cm) et sont en baisse tendancielle (estimée à  
-170 kgC/ha/an) mais présentent une grande variabilité, due à la fois au type de sol et au climat, et à l’histoire de 
l’utilisation de la parcelle (stocks élevés des sols d’anciennes prairie notamment, cf. section 3.5). Cette variabilité 
de la teneur en carbone sera un des facteurs principaux pour expliquer l’efficacité des pratiques visant à stocker 
du carbone, étant donné qu’il est d’autant plus difficile de stocker un supplément de carbone dans un sol qu’il en 
contient déjà une quantité importante. 

La variation du stock de carbone d’un sol dépendant du bilan entre les entrées de carbone (par apport de biomasse 
ou différentes formes) et les sorties de carbone (par minéralisation de la matière organique du sol), les pratiques 
susceptibles de faire augmenter ce stock sont celles capables de modifier l’un ou l’autre des termes de de ce bilan. 

On examinera ainsi successivement le semis direct (3.8.1) qui modifie essentiellement les conditions et la cinétique 
de la minéralisation de la MOS, puis la gestion des résidus de culture (3.8.2), les cultures intermédiaires et 
intercalaires (3.8.3, incluant l’enherbement des cultures pérennes et les bandes enherbées), l’accroissement de la 
part des prairies temporaires dans les successions (3.8.4), les apports de carbone exogène (3.8.5), ces quatre 
pratiques ayant en commun d’augmenter les entrées de biomasse dans l’agrosystème, tout en jouant de façon 
secondaire sur le temps de transit de la matière organique dans le sol, par des mécanismes divers. Enfin, la section 
3.8.6 examine des pratiques de gestion des cultures de la succession (fertilisation, irrigation, chaulage) qui jouent 
à la fois sur la production primaire de ces cultures et la minéralisation de la matière organique, avec un bilan qui 
peut être positif ou négatif selon les conditions de mise en œuvre. 
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3.8.1. Travail (ou non-travail) du sol et stockage du carbone 

Auteurs : Jean Roger-Estrade, Denis Angers, Claire Chenu, Bruno Mary  

Principaux enseignements de cette section :  

• L’effet du travail du sol est complexe et passe par trois grands types d’effets : localisation de la MO, 
minéralisation/stabilisation de la MO, production de biomasse.  

• Dans la littérature, les effets d’une transition du labour au non-labour sur le stockage du C sont 
contradictoires et très variables.  

• Les méthodes de travail du sol sont extrêmement variées. Il n’y a pas d’effet net sur le stockage des 
systèmes intermédiaires entre labour et semis direct. Seul le semis direct permet de stocker. 

• La conversion d’un système avec labour (ou travail profond énergique) vers un système reposant sur le 
semis direct strict peut entrainer une augmentation du stock de carbone dans l’horizon 0-30 cm. Cet 
effet semble plus important en climat sec (semi-aride à aride). En climat tempéré humide, le stockage 
additionnel est très peu important. 

• En revanche, lorsque l’ensemble du profil de sol est considéré (0-150 cm) on n’observe pas d’accrois-
sement du stock de carbone en supprimant le labour. 

• Le semis direct strict reste une pratique confidentielle en grande culture (environ 5% des surfaces). Son 
adoption se heurte à plusieurs difficultés : baisse des rendements, difficulté de contrôle des adventices, 
investissement en matériel spécifique, problème de réussite de l’implantation, particulièrement en sols 
hydromorphes.  

3.8.1.1. Introduction  

Le travail du sol est pratiqué depuis les débuts de l’agriculture en raison des nombreux bénéfices qu’il procure : 
aération et assèchement du sol au bénéfice de la germination-levée des cultures, de la croissance et du 
fonctionnement des racines ; mélange des résidus à la terre qui facilite leur décomposition et élimine les 
pathogènes, dont une partie du cycle dépend de la présence de matières organiques en surface ; destruction 
mécanique des adventices et enfouissement de la partie superficielle du stock de leurs graines. 

Toutefois, comme la plupart des techniques culturales, le travail du sol a aussi ses revers. Il peut entraîner des 
tassements du sous-sol en cas d’opérations de travail profond pratiquées fréquemment et en conditions trop 
humides (semelle de labour) ; il expose un sol nu à l’action érosive des pluies et du vent car il enfouit la totalité (ou 
la plus grande partie) des résidus, ce qui peut occasionner ruissellement et érosion en cas de faible stabilité 
structurale ; la pratique d’un travail profond peut s’avérer très coûteuse en temps, en énergie fossile et en charges 
de mécanisation ; enfin, un travail régulier et profond du sol perturbant régulièrement les habitats de la faune du 
sol occasionne un appauvrissement (en termes de taille des populations et de diversité spécifique) de cette 
dernière. 

L’effet du travail du sol sur l’évolution du stock de carbone dans les sols cultivés est complexe et passe par plusieurs 
processus, qui renvoient à trois grands types d’effets : (i) l’effet direct du travail du sol sur la localisation de la 
matière organique, (ii) l’effet indirect sur le processus de minéralisation et de stabilisation du carbone et (iii) l’impact 
sur le rendement des cultures et donc le carbone fixé dans la biomasse produite.  

L’effet sur la localisation dépend du labour, qui retourne et enfouit la matière organique, mais aussi de pratiques 
qui mélangent plus ou moins complètement la terre et la matière organique. La profondeur d’enfouissement (ou de 
mélange) aura donc un impact sur la répartition du stock. Mais travailler le sol c’est aussi le fragmenter. Cette 
fragmentation (qui peut s’avérer très intense en cas d’utilisation d’outils animés par la prise de force du tracteur) 
détruit les agrégats et agit sur la localisation de la matière organique au sein de ces derniers. Or ces agrégats 
offrent à la matière organique une protection physique qui ralentit ou bloque sa dégradation (Balesdent et al. 2000 ; 
Six et al., 2002, 2004). Toujours en ce qui concerne la localisation, le travail du sol a un effet sur la macrofaune et, 
en conséquence, sur les possibilités de transfert de matière organique via la bioturbation (mélange des couches 
de sol résultant de l’activité de la macrofaune du sol). En particulier, les populations de lombriciens sont plus 
importantes en semis direct et la bioturbation est ainsi plus intense et plus profonde lorsque le sol n’est pas travaillé. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  147 

Enfin le type de travail du sol a un effet également sur la protection du sol contre l’érosion en déterminant la 
présence (ou l’absence) d’une couche protectrice de résidus (mulch) à la surface du sol (voire celle d’un couvert 
vivant). La suppression du travail du sol réduit donc la perte de carbone du sol par érosion, mais ne modifie pas la 
séquestration du carbone puisqu’il s’agit d’un transport de carbone d’un milieu vers un autre.  

Le deuxième type d’effet porte sur les conditions de minéralisation : en aérant le sol on favorise l’activité des 
microorganismes aérobies ; en favorisant le contact entre la terre et les résidus par le mélange, on joue également 
sur les conditions de minéralisation, à travers l’effet sur les régimes thermiques et hydriques, en facilitant aussi la 
colonisation des résidus et la disponibilité du N minéral des résidus incorporés (White et Rice, 2009 ; Balesdent et 
al., 2000). A l’inverse, les résidus laissés en surface se décomposent dans des conditions très différentes, sur le 
plan physico-chimique (température, humidité, azote…) ou biologique (nature des micro-organismes impliqués). 
Par ailleurs, en fonction du type de travail du sol, les conditions de température et d’humidité dans les premiers 
centimètres de sol sont fortement modifiées (Balesdent et al., 2000). Il faut toutefois être prudent avant d’avancer 
que tel ou tel type de travail du sol agit véritablement sur la minéralisation du stock total de carbone du sol (cf. 
Section 3.2). 

Cela amène à considérer un troisième effet, qui joue également sur l’évolution du stock de carbone : celui du 
système de travail du sol sur le rendement et donc la production primaire de carbone. De nombreux auteurs (e.g. 
Pittelkow et al., 2015b) associent la réduction du travail du sol à une diminution de rendement. Celle-ci n’est pas 
systématique et s’avère très variable en fonction des conditions climatiques pour une culture donnée et également 
entre cultures (Van den Putte et al., 2010). Mais en tout état de cause cet effet sur le rendement joue sur l’évolution 
du stock via les quantités de C restituées au sol par les résidus de culture (Virto et al., 2012). 

Enfin, rappelons pour mémoire (car ce n’est pas l’objet de cette étude) que le type de travail du sol joue également 
sur l’émission de N2O (Rochette et al., 2008) et sur la consommation d’énergie fossile, ce dont il faut tenir compte 
pour établir un bilan complet de l’effet du travail du sol sur le changement climatique (Soane et al., 2012). 

Dans la quasi-totalité des études portant sur l’effet du type de travail du sol sur le carbone organique, différents 
régimes de travail du sol sont comparés au champ, ce qui ne permet pas vraiment de pousser l’analyse jusqu'au 
« décortiquage » des effets impliqués (e.g. Six et al., 2004 ; Alvarez, 2005 ; Angers et Eriksen-Hamel, 2008 ; 
Govaerts et al., 2009 ; Amini et Asoodar, 2016). Du fait de la complexité de ces effets, les résultats obtenus sont 
extrêmement variables. Certaines études montrent des effets positifs du non travail du sol sur le stockage du 
carbone (West et Post, 2002 ; Puget et Lal, 2005 ; Gonzales-Sanchez et al., 2012), d’autres concluent à un effet 
nul (Dimassi et al., 2014 ; Powlson et al., 2016), voire indiquent une diminution du stock sous semis direct (Luo et 
al., 2010). Ces études ne permettent pas de trancher clairement sur l’effet des techniques de travail superficiel 
sans retournement, situation intermédiaire entre travail du sol avec retournement et semis direct. 

Les études portant sur les mécanismes qui expliquent les effets du travail du sol (en particulier sur les modifications 
des conditions de minéralisation ou de stabilisation de la MO) privilégient une approche par processus, souvent en 
conditions très contrôlées. Elles offrent des hypothèses sur les effets du travail du sol sans que celles-ci ne soient 
mises à l’épreuve des conditions réelles du champ. Il résulte des considérations ci-dessus que la modélisation des 
effets du travail du sol sur le stockage du carbone est particulièrement complexe dès lors que l’on veut rendre 
compte des effets réels observés au champ. A l’heure actuelle, il n’existe pas de modèle prenant en compte ces 
effets dans leur totalité.  

3.8.1.2. Diversité des modes de travail du sol 

Une difficulté majeure de l’étude de l’effet du travail du sol sur le carbone tient à la diversité des manières de 
travailler le sol. Au fil du temps, les techniques utilisées se sont énormément diversifiées, que ce soit en matière 
d’instruments disponibles ou sur la façon d’en combiner l’emploi. Le Tableau 3.8.1-1 dresse une typologie des 
grands « systèmes de travail du sol » (pour reprendre en français l’expression « tillage system » très utilisée en 
anglais). Dans ce tableau, les types de systèmes sont définis par la nature de l’opération du travail du sol la plus 
profonde. Le premier type, le plus souvent baptisé « système conventionnel, CT » dans la littérature, repose sur 
un travail profond effectué avec une charrue à versoirs, suivi d’une séquence d’opérations de travail du sol dit 
secondaire (ou superficiel) destinée à préparer un lit de semences. Le tableau mentionne l’ordre de grandeur des 
profondeurs de travail et les actions exercées sur le sol et les résidus. La charrue retourne la terre et enfouit les 
résidus, sans vraiment d’ailleurs les mélanger à la terre, surtout si elle n’est pas équipée de rasettes. Sur ce plan 
(comme sur celui de la fragmentation), les outils utilisés dans le second type de système (dits de pseudo-labour, 
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type B1) lorsqu’ils sont animés par la prise de force du tracteur (machine à bêcher, rotavator…) sont plus efficaces 
et l’on peut considérer que leur influence sur le devenir du carbone, que ce soit à travers sa localisation dans le 
profil ou à travers l’effet sur la minéralisation est très importante. A l’inverse, dans les itinéraires avec travail profond 
pratiqué avec un outil à dents sans retournement (type B2), la matière organique reste localisée en surface mais 
le sol est fragmenté sur une profondeur importante. Le type C regroupe tous les itinéraires sans travail profond, 
travaillant toute la surface de la parcelle sur une profondeur n’excédant pas 15 cm. Dans ce cas, la matière 
organique est mélangée à la partie superficielle du sol qui subit également une fragmentation importante.  

Tableau 3.8.1-1. Systèmes de travail du sol, classés selon l’opération la plus profonde13. 

Système de travail du sol 
Profondeur  

de travail (cm) 
Action sur le sol et les résidus 

A Travail du sol profond avec labour (charrue à versoirs) 15-40 
Retournement, enfouissement, 
fragmentation 

B 

Travail du sol profond, sans labour 
  B1 : pseudo-Labour (charrue à disque, outils animés) 

  B2 : décompactage et sous-solage (outils à dents) 

15-70 

 
Mélange & fragmentation 

Fragmentation 

C Travail du sol superficiel sur toute la surface  5-15 Mélange & fragmentation. 

D Travail du sol superficiel en bandes (« strip-till ») 5-20 
Mélange & fragmentation sur la 
bande travaillée 

E Semis direct (travail uniquement sur la ligne de semis) 0 Fragmentation sur la ligne de semis 

 

Nous avons fait un cas à part du « strip till », technique qui se développe pour l’implantation des cultures semées 
en rang à écartement large, pour lesquelles seule est travaillée une bande centrée sur la ligne de semis. La partie 
travaillée représente environ un quart de la surface de la parcelle. Ce cas est intermédiaire entre le type C et le 
semis direct proprement dit (No tillage, NT), sans aucun travail du sol (Type E). 

Cette classification ne prend pas en compte la fréquence des opérations : ainsi le labour peut être pratiqué tous 
les ans systématiquement ou plus occasionnellement (par exemple tous les 3-4 ans, système parfois appelé 
« rotational tillage » en anglais). La variation au cours du temps du type de travail du sol pratiqué ajoute encore à 
la difficulté de caractériser les effets sur le stock de carbone. 

Aucune étude sur l’effet du travail du sol sur le carbone du sol ne prend en compte avec ce degré de précision la 
diversité des systèmes de travail du sol. En général les auteurs opposent les systèmes sur deux critères : 
retournement ou non, et « degré d’intensité » du travail effectué. Cette notion d’intensité est d’ailleurs difficile à 
définir. Elle est souvent approchée par la profondeur maximale de travail, plus rarement par la nature des outils 
utilisés. Or, pour une profondeur donnée, la fragmentation opérée par un outil animé par la prise de force du tracteur 
est bien plus intense que lorsque l’outil (à dents ou à disques) est simplement traîné. On peut raisonnablement 
faire l’hypothèse que cela a un effet important sur la « déprotection » de la matière organique intra agrégats, qui 
est ainsi plus exposée aux micro-organismes décomposeurs. De même l’intensité avec laquelle le sol est travaillé 
(fragmenté) dépend du nombre d’interventions durant la préparation, qui peut être très variable (de une à six 
opérations environ en cas de lutte mécanique contre les adventices durant l’interculture).  

La grande majorité des études comparent des itinéraires avec labour (inversion tillage) et en semis direct (no 
tillage), comme celle de Angers et Eriksen-Hamel (2008).  

L’approche la plus fine de cette diversité des modes de travail du sol est celle proposée dans la méta analyse de 
Haddaway et al. 2017. Analysant près de 350 études, ces auteurs ont classé les traitements expérimentaux en 
trois classes de travail du sol, en fonction d’un « niveau d’intensité » basé essentiellement sur la profondeur de 
travail, mais en tenant compte de la nature exacte des outils employés (quand celle-ci était mentionnée dans 
l’article, ce qui n’était pas le cas pour une quinzaine d’études). Ils définissent trois classes : NT (No tillage) qui 
correspond au semis direct ; HT (High Intensity tillage) qui regroupe les traitements avec un travail profond, classe 
dans laquelle domine l’utilisation de charrues à versoirs et à disques mais dans laquelle les auteurs ont également 
pris en compte des opérations menées avec sous-soleurs ou des décompacteurs lourds, lorsque celles-ci 

                                                           
13 Adapté de Roger-Estrade et al., 2014.  
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atteignaient ou dépassaient 40 cm de profondeur. Enfin, la troisième classe (IT pour Intermediate Intensity tillage) 
comprend toutes les opérations de travail du sol sans retournement à une profondeur n’excédant pas 40 cm. C’est 
bien comme cela qu’il faut aborder le problème, pour déterminer l’impact du travail du sol sur la concentration en 
carbone (SOC) à différentes profondeurs ou sur l’évolution du stock sur une profondeur de référence. L’opposition 
simple entre système avec labour et systèmes en semis direct est réductrice. Dans la suite du texte, nous nous 
réfèrerons beaucoup à cette méta-analyse dont la méthodologie est particulièrement pertinente, tout en considérant 
également d’autres études. 

3.8.1.3. Pratiques de travail du sol en France 

Les données les plus récentes permettant d’étudier les pratiques de travail du sol en France proviennent de 
l’enquête Agreste sur les pratiques culturales de 2011. Même si, en théorie, sept types de travail du sol ont été 
définis pour cette enquête (labour, pseudo labour, décompactage, travail superficiel profond, travail très superficiel, 
strip till, semis direct), l’exploitation des résultats ne permet d’opposer que le labour d’une part, l’ensemble des 
pratiques de non-labour d’autre part, faute d’effectifs suffisants dans chaque catégorie de travail du sol pour 
l’exploitation statistique. Le traitement des données fournit donc une information sur la pratique d’un labour opposée 
à celle de techniques culturales sans labour (TCSL). La pratique du semis direct strict reste marginale, aussi bien 
en France (moins de 5% des surfaces en grande culture) qu’en Europe. 

L’analyse des conditions dans lesquelles les TCSL sont pratiquées et leur impact sur la conduite et les 
performances des cultures, réalisée par N. Cavan dans le cadre du GIS GCHP2E14 (Labreuche et al., 2016) à partir 
des données Agreste, fait ressortir quelques points utiles à considérer pour la construction des scénarios pour les 
simulations entreprises dans le cadre de cette étude. 

Les TCSL sont moins pratiquées sur cultures de printemps que sur cultures d’automne. L’analyse de l’évolution 
des surfaces concernées fait ressortir une stagnation de la proportion de cultures en non-labour depuis le milieu 
des années 2000, après une période d’augmentation de cette proportion observée à partir du milieu des années 
90 (Figure 3.8.1-1).  

 

Figure 3.8.1-1. Evolution des surfaces en non-labour (extraite de l’analyse des données Agreste 2011 pour le GIS GCHP2E) 

Cette stagnation est difficile à interpréter. On peut invoquer : (i) un effet climatique, les conditions plus sèches 
durant la période considérée ayant limité les tassements dus à des récoltes en conditions humides et donc réduit 
la nécessité de recourir au labour pour améliorer la structure de sols dégradés ; (ii) une prolifération des adventices 
(mauvaises herbes) difficilement contrôlables ayant au contraire amené les agriculteurs à ressortir la charrue, le 
labour restant une solution très efficace pour maîtriser cette prolifération. Il est possible que ces deux effets aient 
joué simultanément en se contrebalançant, ce qui expliquerait la stagnation observée des surfaces en non-labour. 
On peut aussi penser que les sols les plus favorables à la pratique du non-labour sont déjà cultivés de cette façon 
et que le développement du non-labour sur les surfaces restantes est plus problématique.  

Par ailleurs, l’enquête « pratiques culturales » montre une tendance à l’alternance des types de travail du sol 
pratiqués au cours de la succession des cultures. Labreuche et al. (2016) indiquent que, sur 46% des surfaces en 

                                                           
14 Groupement d’intérêt scientifique Grandes Cultures à Hautes Performances Economique et Environnementale 
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grande culture, on constate une alternance entre labour et TCSL entre 2006 et 2011, contre 40% de surfaces en 
labour systématique et 13% en TCSL systématiques sur la même période.  

Les exploitations ayant adopté les TCSL de manière régulière (sur la période 2006-2010) sont plus grandes que 
celles qui pratiquent le labour (en moyenne 30 ha de plus). Cela est cohérent avec les motivations principales 
citées par les agriculteurs pour supprimer le labour : gagner du temps, faciliter l’organisation du travail, réduire les 

charges de mécanisation.  

En conclusion, l’enquête Agreste montre que les parcelles avec suppression définitive et continue du labour sont 
encore peu nombreuses. De plus, la suppression du labour est loin de signifier suppression totale du travail du sol 
dans la majorité des parcelles : la part du semis direct reste très faible (moins de 5% des surfaces en grande culture 
en 2011). 

3.8.1.4. Effets de l’abandon du labour sur le stockage du carbone 

Analyse critique de la littérature scientifique 

Bien qu’il existe de très nombreuses publications qui ont comparé les stocks de carbone du sol en fonction des 
modalités de travail du sol, il reste des divergences importantes dans les résultats. Ces divergences résultent de 
la diversité des conditions dans lesquelles sont faits les essais (conditions climatiques, types de sol, modalités de 
travail du sol comparées) mais également des difficultés méthodologiques de mesure des stocks de carbone. Sur 
le plan méthodologique, on peut relever les problèmes suivants : 

1. l’absence de mesure de la masse volumique ; 
2. l’insuffisante profondeur de sol considérée ; 
3. l’existence de variations dans la rotation des cultures entre traitements de travail du sol ; 
4. le calcul du stock à profondeur constante et non à masse de sol équivalente ; 
5. l’insuffisante durée de différentiation ; 
6. l’absence de suivi dans le temps (incluant le temps 0). 

Les méta-analyses récentes (Angers et Eriksen-Hamel, 2008 ; Luo et al., 2010 ; Virto et al., 2012 ; Meurer et al., 
2018) ont tenté de surmonter les problèmes 1 à 5 en appliquant des critères de tri aux études publiées. Malgré 
cela, il subsiste une grande variabilité dans les résultats qui résulte sans doute de la variabilité spatiale des 
mesures. Il est remarquable de constater qu’aucune relation significative n’a été trouvée entre le stockage dans la 
couche 0-30 cm après l’abandon du labour et la durée de l’expérimentation, à l’exception de l’étude d’Angers et 
Eriksen-Hamel (2008) qui trouvent une relation faible, alors que c’est précisément une relation linéaire qui est 
attendue. Seules quelques études ont tenté une approche diachronique (suivi dans le temps) : leurs résultats 
montrent la difficulté d’isoler la variabilité temporelle de la variabilité spatiale et concluent à l’absence de stockage 
(Dimassi et al., 2014).  

Effets du travail du sol sur les stocks et la répartition du carbone dans le profil 

L’effet principal porte sur la partie supérieure du sol, entre 0 et 10 cm. Lorsque l’on compare le semis direct (NT) 
avec les itinéraires comprenant un travail intense (appelé HT dans l’étude d’Haddaway et al. 2017) ou un labour, 
la concentration en SOC dans l’horizon 0-10 cm est plus importante en NT. Cet effet se retrouve dans la quasi-
totalité des études. 

En dessous de 10-15 cm, la concentration en carbone organique du sol est équivalente ou plus faible en semis 
direct. L’étude d’Haddaway et al. (2017) ne montre pas d’effet significatif de l’arrêt du labour sur la teneur en C de 
la couche 15-30 cm, en raison d’une forte hétérogénéité des résultats. Par contre les études d’Angers et Eriksen-
Hamel (2008, Figure 3.8.1-2) ou de Luo et al. (2010) montrent que la concentration entre 15 et 40 cm est plus faible 
en semis direct que lorsqu’on retourne le sol. 

Lorsque l’on compare les systèmes avec travail du sol superficiel (différents du semis direct car comprenant une 
fragmentation sans retournement en surface sur une profondeur variable) aux systèmes avec labour, on retrouve 
après une durée suffisamment longue, une concentration plus élevée en surface (0-10 cm), comme précédemment 
(Luo et al., 2010). L’étude d’Haddaway et al. fait ressortir une concentration plus faible en carbone organique dans 
l’horizon 15-30 cm, la différence étant d’autant plus importante que la teneur d’origine en carbone est élevée.  
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Figure 3.8.1-2. Effet de la transition d’un système avec labour (FIT pour Full inversion Tillage) vers un système en non-labour 
(NT pour No Tillage) sur la concentration en Carbone du sol à différentes profondeurs. (Angers et Eriksen-Hamel, 2008) 

Enfin la comparaison entre systèmes avec travail superficiel et systèmes en semis direct montre une concentration 
plus élevée en carbone dans l’horizon 0-30 cm (l’écart étant toutefois en général plus faible qu’entre travail 
superficiel et labour) et pas de différence dans l’horizon 15-30 cm. 

Dans la majorité des études, il n’y a plus de de différence de concentration entre types de travail du sol au-delà de 
40 cm de profondeur. 

En conclusion, la conversion d’un système avec labour (ou un travail profond énergique) vers un système reposant 
sur le semis direct strict entraîne toujours un enrichissement en carbone de la couche superficielle du sol (0-10 cm) 
et conduit le plus souvent à une diminution de la teneur en carbone de la couche sous-jacente (15-30 cm). Au total, 
la conversion d’un système avec labour vers un système reposant sur le semis direct conduit, selon les 
auteurs, à un maintien ou à une augmentation du stock de carbone dans l’horizon 0-30 cm 

Les quatre méta-analyses les plus récentes donnent une valeur moyenne de stockage de +4,9 tC/ha (Angers et 
Eriksen-Hamel, 2008), -0,2 tC/ha (Luo et al., 2010), +3,4 tC/ha (Virto et al., 2012, ou 1,74 tC/ha si l’on retire une 
valeur peu fiable de la base de données de cet article) et +4,2 tC/ha (Meurer et al., 2018, mais cette analyse 
comprend des prélèvements sur 0-15 cm également). Compte tenu de la durée moyenne des études, la vitesse 
moyenne de stockage est respectivement de 0,30 (± 0.43), -0,02 (± 0.18), +0,11 (± 0.90) et +0,24 (± 0.11) 
tC/ha/an. Ces valeurs sont très inférieures à l’estimation de West et Post (2002) : 0,57 tC/ha/an, mais proches de 
la valeur avancée par Arrouays et al., 2002 : 0,20 ± 0,13 tC/ha/an. La méta-analyse de Luo et al (2010) est la seule 
qui ait considéré une profondeur de calcul égale ou supérieure à 40 cm. 

Dès que le sol est travaillé superficiellement, l’écart diminue. La différence calculée par Meurer et al. (2018) 
entre systèmes de travail du sol d’intensité intermédiaire et système avec labour est de 3,2 ± 1,5 tC/ha dans 
l’horizon 0-30 cm. En revanche, la conversion du travail superficiel au semis direct n’entraîne pas d’augmentation 
significative du stock de carbone de l’horizon 0-30 cm et a fortiori de l’ensemble du profil. Enfin, lorsque 
l’ensemble du profil de sol est considéré (0-150 cm) on n’observe pas d’accroissement du stock de carbone 
en supprimant le labour. Il faut toutefois noter que le nombre d’études portant sur la totalité du profil est très 
faible.  

Effet du climat sur le stockage de carbone en non-labour 

La méta-analyse d’Haddaway et al. (2017), comme les méta-analyses antérieures (Angers et Eriksen-Hamel, 2008; 
Luo et al., 2010 ; Virto et al., 2012), ne fait pas ressortir d’effet significatif du climat sur la différence de stockage 
entre semis direct et labour ; tout juste fait-elle apparaître un effet de la latitude, mais qu’il est difficile d’interpréter 
comme un effet du climat. Pourtant plusieurs études ont constaté une augmentation du stockage additionnel en 
climat sec en semis direct et, à l’inverse pas de différence voire une concentration plus faible en profondeur sous 
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NT en climat humide. Ainsi, Janzen et al. (1998) montrent une accumulation plus importante de carbone en semis 
direct dans le sol en climat semi-aride froid du centre du Canada (Prairies arides). Vandenbygaart et al. (2002) 
montrent qu’après 15 ans de NT on observe une concentration plus faible en carbone dans la plupart des sites 
observés (76%) par rapport au traitement labouré dans une région de l’Ontario au climat humide. Ces résultats 
sont confirmés par des observations en climat sec du Sud de l’Europe (Álvaro-Fuentes et al., 2008) où l’on observe 
une plus forte accumulation de carbone en NT. Ils sont aussi confirmés par l’analyse diachronique de Boigneville, 
sur une période de 40 ans, qui montrent que le stockage additionnel en Nt se produit en année sèche et qu’un 
déstockage se produit en année humide, montrant ainsi la réversibilité du stockage (Dimassi et al., 2014; Figure 
3.8.1-3). L’étude de Blanco-Moure et al. (20134) citée par Dimassi et al. (2014) nous permet d’estimer, pour les 
sites espagnols en climat semi-aride un taux de stockage additionnel de 0,23 t C/ha/an (moyenne de 3 sites sur 
19 ans). 

L’effet de la conversion au semis direct semble donc plus important en climat sec (semi-aride à aride). En climat 
tempéré humide de l’Est du Canada et de la Scandinavie, le stockage additionnel est très peu important (Angers 
et al., 1997 ; Singh et al., 2015). Ces conclusions sont confirmées en conditions du Nord de la France (Dimassi et 
al., 2013, 2014 ; Vitte et al., 2018), de la Belgique (Van den Putte et al., 2012 ; Hiel et al., 2018) et de la Suisse 
(Hermle et al, 2008).  

 
Figure 3.8.1-3. Effet du climat sur le stockage relatif additionnel quand on passe du labour au non-labour  

(NT = semis direct (no tillage) ; FIT = labour (full inversion tillage). 

Conclusion 

Le fait principal qui ressort de cette étude bibliographique est la très forte variabilité des estimations de variation 
de stock, suivant les études (e.g. Àlvarez et al. 1998; VandenBygaart et al. 2003; Gregorich et al. 2005; Liebig et 
al. 2005; Puget et Lal, 2005 ; Zinn et al. 2005). Plusieurs raisons expliquent cette variabilité. Parmi les principales, 
il y a les méthodes employées. L’épaisseur de sol considérée varie d’une étude à l’autre et toutes ne procèdent 
pas à une comparaison à masse de terre égale (Ellert et Bettany, 1995) ; les techniques de travail du sol regroupées 
sous le terme « non-labour » ne sont pas toujours définies de la même façon ; enfin, le stockage du carbone est 
un processus très « site dépendant » et la texture du sol (Campbell et al., 1996) ou le climat jouent sur la dynamique 
de stockage, même si les revues de Virto et al., (2012), de Luo et al. 2010, et d’Haddaway et al. (2017) ne mettent 
pas en évidence d’effet du climat ou de la texture sur le stockage. Cependant, plusieurs études ponctuelles de 
longue durée suggèrent un effet positif plus important sur le stockage additionnel en climat sec ou semi-aride qu’en 
climat froid et humide. 

Certains auteurs (e.g. Virto et al., 2012) mettent en avant la quantité de carbone entrant dans le sol, différente entre 
labour et non-labour : dans certains cas, le rendement est plus élevé en non-labour, particulièrement en conditions 
sèches (e.g. So et al., 2009). Dans ce contexte en effet le stock d’eau est mieux préservé lorsque le labour n’est 
plus pratiqué. Cela peut expliquer le stockage plus important. Dans d’autres cas au contraire, le rendement est 
plus faible en non-labour (Wang et al., 2006). Les auteurs avancent alors que l’entrée dans le sol d’une quantité 
plus faible de carbone compense la diminution de la minéralisation liée à la non-fragmentation et au moindre 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  153 

mélange entre la terre et les résidus en non-labour. Les déterminants biophysiques de la variabilité des taux de 
stockage de C additionnel restent donc pour partie inexpliqués. 

3.8.1.5. Effets de l’abandon du labour sur les émissions de N2O et sur la réduction des émissions 
de CO2 liée à l’économie de carburant  

Pour un bilan complet du rôle joué par le travail du sol dans la contribution de l’agriculture à la lutte contre 
l’augmentation de l’effet de serre, il importe de considérer aussi l’effet de l’abandon du labour sur les émissions de 
N2O et sur le CO2 épargné grâce à la moindre consommation d’énergie fossile en non-labour. 

Concernant l’émission de N2O, le travail du sol joue sur plusieurs variables déterminantes pour le processus de 
dénitrification (compacité du sol, régime hydrique, régime thermique, disponibilité en carbone et en azote…). Le 
régime hydrique est le facteur le plus important, rendant les sols peu drainants particulièrement exposés au risque 
d’une dénitrification accrue en non-labour, (même si dans les sols les plus hydromorphes, la dénitrification conduit 
à la production de N2 - Ball et al., 2008 ; Rochette 2008, Almaraz et al. 2009). Six et al., (2004) ont observé, sur un 
essai de longue durée, une émission de N2O plus forte en non-labour durant les 10 années ayant suivi l’abandon 
de la charrue et, à l’inverse, une dénitrification plus faible au bout de 20 ans. Ces auteurs attribuent ce résultat aux 
changements de l’état structural du sol, devenu plus poreux et plus drainant du fait de l’activité biologique après 
de nombreuses années de non-labour. Regina et Alakukku (2010) attribuent leurs observations d’une dénitrification 
accrue en semis direct sur six sols de Finlande à l’augmentation des populations de vers de terre (ces organismes 
produisant du N2O) mais également à la concentration plus forte de C et de N dans les horizons de surface. Mais, 
face à ces résultats obtenus plutôt en climat humide sur des sols lourds, d’autres travaux montrent que dans les 
sols aérés et en climat sec l’incidence du semis direct est faible amenant même, dans certaines situations, moins 
de dénitrification en semis direct qu’en labour (Rochette, 2008). La méta-analyse de van Kessel et al. (2013) conclut 
à une absence d’émissions additionnelles en non-labour en moyenne, mais avec une très forte variabilité. La méta-
analyse de Shan et Yan (2013) montre que la présence d’un mulch végétal, qui est favorisée en semis direct, 
accroît fortement les émissions de N2O. Enfin Almaraz et al., (2009) rapportent qu’un enfouissement de résidus de 
légumineuses par le labour conduit à des émissions plus fortes de N2O qu’en semis direct, ce qui renforce l’intérêt 
d’inclure des légumineuses dans la rotation quand on abandonne le labour. 

A l’évidence, la consommation d’énergie fossile est moindre en non-labour. Mais la réduction dépend beaucoup du 
type de sol, du nombre d’opérations de reprise, de la profondeur de labour... Ainsi les estimations d’économie de 
fuel varient beaucoup. Soane et al., (2012) dans leur revue des études sur le sujet, montrent que l’économie de 
carburant réalisée en passant du labour au semis direct va de 50 à 84 %, selon les conditions des essais. Tebrügge 
(2001) estime que l’adoption du semis direct sur 40 % des surfaces cultivées en Europe pourrait conduire à une 
réduction des émissions de CO2 de 4,2 Mt par an, uniquement par l’économie de fuel réalisée. 

3.8.1.6. Freins à l’adoption du semis direct  

Les conclusions du paragraphe 1.4 conduisent à considérer le semis direct strict comme pratique de travail du sol 
potentiellement stockante dans certaines conditions. Les autres TCSL n’induisant pas de stockage suffisamment 
significatif, même dans l’horizon 0-30 cm. Mais cette pratique reste pour l’heure très limitée. Les freins à l’adoption 
du semis direct strict en Europe ont été analysés dans la revue de Soane et al. (2012) et sont évoqués dans Carter 
(2017) pour les agroécosystèmes en climat tempéré. Ces freins sont d’ordres agronomiques et économiques.  

Sur le plan agronomique, la préoccupation première porte sur l’impact de l’adoption du semis direct sur le 
rendement.  

Les études d’envergure sur l’impact du semis direct strict sur le rendement sont très rares (Pittelkow, 2015a, 
2015b). L’enquête Agreste porte sur l’impact des techniques sans labour dans leur ensemble. En climat tempéré, 
cet impact (qui affecte la production de biomasse susceptible de retourner au sol) est faible : de 0 à -5% environ 
pour un passage du labour au semis direct en fonction des cultures. Paradoxalement, les cultures de printemps 
sont un peu moins sensibles que celles d’automne (hors colza) dans les résultats Agreste 2011 (respectivement  
+2,4 q/ha et +4,2 q/ha en labour). La variabilité de ces résultats est cependant forte entre types de sol et il faut les 
considérer avec beaucoup de prudence. Ainsi, la pratique du semis direct sur des sols limoneux hydromorphes est 
plus limitante pour le rendement que dans les sols argilo-calcaires.  
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Vient en second lieu le problème posé par la gestion des adventices. Sans surprise, on relève en TCSL un emploi 
plus important de traitements herbicides, que ce soit pour la destruction des couverts intermédiaires ou pour le 
contrôle des adventices. Cela est confirmé en France par l’analyse des résultats Agreste 2011. La comparaison 
des différents IFT (Indice de Fréquence de Traitement) dans cette enquête montre qu’en non-labour il y a 0,04 
point de plus pour le traitement des couvertures intermédiaires ; 0,37 point supplémentaire pour la gestion des 
adventices et 0,17 point en plus lié à l’emploi du glyphosate. Par contre on observe une consommation d’engrais 
et un IFT hors herbicide un peu plus élevés en labour. Il y a tout lieu de considérer que le problème de gestion des 
adventices est plus ardu encore lorsque l’on supprime complètement tout travail du sol.  

Enfin, le troisième problème est la réussite de l’implantation des cultures, toujours plus délicate en semis direct où 
le semis se fait sur un sol encombré, souvent moins drainant et sans préparation d’un lit de semences (hors la ligne 
de semis). Cela est tout particulièrement vrai pour les cultures de printemps. 

Sur le plan économique le passage du labour au semis direct strict signifie le plus souvent un changement complet 
de l‘équipement pour l’implantation des cultures avec l’achat d’un ou de plusieurs semoirs spécialisés voir de 
matériel spécifique pour la gestion des couverts lorsque ceux-ci sont adoptés avec le semis direct. Cet achat 
implique un investissement conséquent, mais aussi un changement assez radical du système de culture (adoption 
de couverts permanents, modification des successions de culture, des dates d’intervention, modification du 
programme de désherbage). C’est donc un changement de rupture qu’il faut mettre en place dans le système de 
production, ce qui n’est pas le cas avec le passage à des formes intermédiaires de non-labour, où le plus souvent 
l’agriculteur dispose déjà du matériel nécessaire pour effectuer les opérations d’implantation des cultures. 
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3.8.2. Le retour au sol des résidus de cultures 

Auteur : Safya Menasseri 

Principaux enseignements de cette section :  

• En France les possibilités d’accroissement des stocks de C par les résidus de culture sont faibles car la 
majorité des résidus sont déjà restitués au sol, directement ou indirectement (fumiers).  

• Par rapport à une pratique de référence basée sur l’exportation hors parcelle des résidus aériens, le 
retour au sol permet un stockage additionnel de C très variable, en moyenne de 0,21 tC/ha/an en 
agriculture conventionnelle et en milieu tempéré.  

• Ce stockage additionnel peut être nul dans certains cas. 

• La contribution des racines (biomasse et rhizodéposition) au stockage du carbone est plus importante 
que celle des résidus aériens.  

• La contribution des résidus de culture aériens au stockage du carbone dépend surtout de la quantité de 
biomasse produite et donc des rendements.  

• Le retour au sol des résidus de culture aériens, en totalité ou partie, a aussi des effets positifs sur la 
qualité du sol et la prévention du risque d’érosion. 

3.8.2.1. Introduction : Quantification et caractérisation des résidus de culture et des pratiques 
de gestion associées en France 

Dans les systèmes de grandes cultures, les résidus de culture représentent la part de la biomasse végétale qui 
reste au sol après la récolte. Elle constitue la première et plus importante source de carbone restituée au sol 
(Tisdale et al., 1985, dans Turmel et al., 2015). Le maïs, le blé, le sorgho et le riz sont les cultures céréalières qui 
produisent le plus de biomasse dans le monde, du fait des surfaces qu’elles occupent (Blanco-Canqui et Lal, 2009) 
et sont ainsi bien documentées. En France, les résidus de culture proviennent principalement, et par ordre 
d’importance, des céréales d’hiver (principalement blé d’hiver), du maïs grain, mais aussi des cultures de colza, 
tournesol et betterave sucrière. Les quantités produites pour ces cultures (représentant 71% de la surface cultivée, 
hors prairies, vignes, vergers) sont indiquées dans le Tableau 3.8.2-1.  

Tableau 3.8.2-1. Quantités de résidus de culture produites par espèce et type de résidus en France (Ademe, 20131),  
(1) directement restituées et (2) indirectement restituées (une partie de la paille de blé est utilisée pour la litière des animaux) 

et type de travail du sol associé (Labour, Travail superficiel (TS), Semis Direct (SD)).  

Type de résidus 
Surface  
(Mha) 

Production 
(tMB/ha) 

Production 
(tMS/ha)** 

Production restituée 
au sol (MtMS) 

% travail du sol associé 

    (1) (2) Labour TS SD 

Céréales d’hiver      56.7 44* 1.3 
Paille 7.5 3.9 3.4 15.2 10.7    
Menue-Paille   1.4 10.6     
Chaume   2.0 15.0     
Racine   2.0 15.0     

Maïs grain      84 15.8 0.2 
Canne 1.6 3.3 1.8 2.8     
Racine   1.4 2.1     

Colza      52.7 51* 0.4 
Paille 1.5 2.1 0.7 1.0     
Menue-Paille   2.9 4.6     
Racine   0.6 0.9     

Tournesol      75.3 25* 0.2 
Tige 0.7 2.6 2.6 1.8     
Racine   0.5 0.4     

Betterave      84.8 15.2 0 
Fane 0.4 30.0 4.8 1.9     

TOTAL 11.7   71.1 10.7    

* source Agreste. ** Le taux de MS considéré est de 88% pour la quasi-totalité des résidus et de 16% pour les fanes de betteraves. 
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Ces retours au sol représentent une restitution moyenne annuelle de 6 tMS.ha-1 et 2,7 tC.ha-1. Ils sont constitués 
des organes végétaux non récoltés qui diffèrent selon les espèces cultivées. Les restitutions obligatoires 
composées des racines et produits issus de la rhizodéposition, des chaumes qui sont les bas des tiges (blé, orge, 
maïs, colza, tournesol), des « menues pailles »15 (débris laissés au champ lors de la récolte : paille hachée, balles, 
barbes…) (blé, orge) peuvent présenter jusqu’à 70% des restitutions totales (Buysse et al., 2013). Ainsi, même 
pour les cultures dont les parties aériennes sont toutes exportées, les restitutions de carbone au sol ne sont pas 
nulles. Par exemple, pour le maïs ensilage qui est une culture fourragère dont les tiges sont exportées, et qui 
occupe une surface équivalente à celle du maïs grain, les restitutions de carbone (chaumes + racines) seraient de 
l’ordre de 0,27 à 1,5 tC.ha-1 (Ghafoor et al., 2017). 

Les résidus de culture qui peuvent être récoltés pour être valorisés dans différentes filières (litière et alimentation 
des animaux, énergie…) sont considérés comme des restitutions facultatives : pailles, cannes et rafles (maïs grain), 
feuilles et gousses (colza), fanes (betterave). La valorisation actuelle majoritaire des pailles de céréales exportées 
est, en France, la litière des animaux (12 Mt MB de paille dont 80% pour l’élevage bovin qui produit 68,7 Mt de 
fumier de bovin), les autres filières étant marginales (Agreste, 2011 ; Ademe, 2013 ; Deugeurce et al., 2016). Le 
retour au sol se fait de manière indirecte, via le fumier ainsi produit (voir section sur les apports de C exogènes). 

Les équations classiquement utilisées pour estimer les quantités de carbone apportées au sol par les résidus de 
culture sont présentées dans l’Encadré 3.8.2-1. 

Encadré 3.8.2-1. Equations de calcul classiquement utilisées pour estimer la quantité de carbone restituée au sol 

par les résidus de culture 

La production de résidus de culture peut être estimée selon l’équation (1) pour la quantité de C contenu dans les tissus de la 
biomasse aérienne (hors produit récolté), l’équation (2) pour la quantité de C contenu dans les tissus de la biomasse racinaire 
et l’équation (3) pour le carbone issu de la rizhodéposition (Bolinder et al., 2007). Celle-ci dépend du rendement R, de l’indice 
de récolte (IR) et des indices de répartition du carbone entre la biomasse aérienne et souterraine (BA/BR) et d’émission de 
carbone par rizhodéposition YE. Les valeurs attribuées à ces variables dépendent des espèces végétales mais aussi des 
variétés, des systèmes de cultures et des conditions environnementales pouvant occasionner des stress biotiques et 
abiotiques. Elles dépendent aussi des profondeurs considérées pour quantifier les racines dans les différentes études 
(Johnson et al., 2006). 

Qté C dans la biomasse aérienne (t.ha-1.an-1) = 0.45 * R * [(1/IR)-1]    (R = rendement t.ha-1.an-1)        [eq (1)] 

L’indice de récolte est égal au rapport entre le rendement sec en grains et le rendement en biomasse aérienne totale 
(paille+grain).  

Qté C racinaire (t.ha-1.an-1) = (0.45 * R) / ((BA/BR)*IR)           [eq(2)] 

Qté C issue de la rhizodéposition = (0.45 * R * YE) / ((BA/BR)*IR)        [eq(3)] 

Considérons l’application numérique suivante : si on considère les rendements moyens du blé, obtenus en France, en 2007 
et 2017 respectivement de 6,4 et 7,9 t.ha-1 (Agreste, 2007 et 2017), une valeur d’indice de récolte de 0,45 (Warren Raffa et 
al., 2015), des valeurs de BA/BR et YE respectivement égales à 7,5 (le carbone présent dans les racines représente 13% de 
la production aérienne) et 0,65 (Bolinder et al., 2007), nous obtenons une différence de quantité de carbone restituée à l’échelle 
nationale (à surface égale entre les deux années) de +19% en 2017 en comparaison avec 2007 (Tableau 3.8.2-2). Ainsi, selon 
les années et les rendements obtenus, les quantités de carbone restituées varient significativement. 

Tableau 3.8.2-2. Quantités de carbone C dans la biomasse aérienne (BA), racinaire (BR), émis par rhizodéposition (Rhiz)  
et total C-Total (= (C-BA+C-BR+C-Rhiz) * Surface Blé), calculées à partir des rendements moyens du blé de 2007 et 2017 

(source : Agreste) et des équations (1), (2) et (3). 

 

                                                           
15 Les menues pailles ont longtemps été des restitutions obligatoires, alors qu’elles sont depuis quelques années récoltées dans certaines 
exploitations pour gérer la flore adventice et sont utilisées comme co-produit pour l’élevage ou l’énergie. 
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Lorsque les résidus de culture sont restitués, ils sont principalement incorporés au sol, le semis direct étant une 
pratique de travail du sol très peu répandue (Tableau 3.8.2-1). L’incorporation des résidus varie en fonction du 
mode de travail du sol. Les résidus sont enfouis sur une profondeur de 25 cm sans broyage préalable (labour) ou 
sur une profondeur de 10-15 cm après un broyage des résidus (travail superficiel). Ainsi le contact sol-résidus et 
la profondeur de sol concernée par la restitution de ces résidus est variable.  

La teneur en carbone de tous ces types de résidus de culture varie peu autour d’une valeur de 450 mg C. g-1 MS. 
Leur teneur en azote et leurs composantes biochimiques (soluble, cellulose, hémicellulose, lignine) sont, en 
revanche, variables en fonction de l’espèce, de l’âge de la culture au moment de la récolte, du type d’organe (tige, 
racine, feuille, rafle, gousse) (Tableau 3.8.2-3). Les pratiques de fertilisation influencent la qualité biochimique des 
organes récoltés (Tableau 3.8.2-3). Des tiges de colza bien alimentées en azote (N) sont plus riches en N avec un 
taux de lignine moins élevé que celles qui ont subi un stress azoté (Trinsoutrot et al., 2000). 

Tableau 3.8.2-3. Composition biochimique (fractions Van Soest soluble (SOL), hemicellulose (HEM),  
cellulose (CEL), lignine (LI) en % MS) de résidus de culture aériens de différentes cultures. 

Espèce Organe %C N C/N SOL HEM CEL LI Références 

Blé 

Tige 44.7 0.4 112 9 27 52 6 Abiven et al. 2005 

Tige - - 109 8 27 51 14 Iqbal et al., 2013 

Racine 41.7 0.6 69 17 42 33 8 Abiven et al., 2005 

Maïs Tige - - 158 39 19 31 10 Iqbal et al., 2013 

Tournesol Tige - - 161 18 17 48 13 Iqbal et al., 2013 

Colza 

Tige - - 72 28 16 44 11 Iqbal et al., 2013 

Tige +N 44.5 1.43 31 37 20 34 8 Trinsoutrot et al., 2000* 

Tige -N 45.2 0.35 129 25 18 42 15 Trinsoutrot et al., 2000* 

Racine +N 44.5 1.99 22 31 26 26 17 Trinsoutrot et al., 2000* 

Racine -N 43.6 1.1 40 27 19 32 23 Trinsoutrot et al., 2000* 

* Dans cette étude, il s’agit d’organes (tiges et racines) issus de colza fertilisé (+N) ou non (-N). 

Ces caractéristiques biochimiques déterminent leur potentiel « intrinsèque » de décomposition (Trinsoutrot et al., 
2000 ; Nicolardot et al., 2001) et de transformation en carbone stable dans le sol (Robin, 1997 ; Lashermes et al., 
2009). Dans ces approches, les résidus les plus riches en molécules récalcitrantes, comme la lignine, sont ceux 
qui contribuent le plus au stockage du carbone. Des efficiences de conversion du carbone des résidus de culture 
(biomasse aérienne+racines) en carbone stable du sol allant de 0,005 à 0,18 sont avancées par différents auteurs 
(Buyanovsky et Wagner, 1998 ; Rasmussen et Parton, 1994 ; Schlesinger, 1999 ; Duicker et Lal, 1999 ; Campbell 
et al., 2000 ; Gregorich et al., 2001 (cités par Richard et Gabrielle, Expertise Carbone 2002) ; Boiffin et al., 1986 ; 
Allmaras et al., 2004 ; Wilts et al., 2004 ; Hooker et al., 2005 ; Poeplau et al., 2015). Elles varient selon les espèces 
végétales et les organes ainsi que selon la durée des essais, les valeurs les plus faibles étant déduites de suivis 
sur de longues durées. Ces coefficients ne différencient pas le rôle des racines de celui de la biomasse aérienne. 
Sur le site long terme d’Ultuna (Suède), une étude menée sur 43 années de restitutions/exportations de paille sous 
mono-culture de blé (C3), suivies de 16 années de culture de maïs ensilage (C4) a permis de déterminer 
expérimentalement des coefficients de conversion du carbone de la paille de blé allant de 0,04 à 0,1 et des 
coefficients de conversion du carbone des racines du maïs ensilage, allant de 0,18 à 0,38, selon les conditions de 
fertilisation (Ghafour et al. 2017). L’ajustement d’un modèle mathématique sur des données de deux essais longue 
durée suivis en France par Plenet et al. (1993) aboutit à des valeurs de conversion du carbone de racines de maïs 
variables de 0,16 à 0,30 selon les types de sol. Ainsi, les coefficients de conversion de la biomasse racinaire 
peuvent être 2 à 3 plus importants que les coefficient de conversion de la biomasse aérienne (Rasse et al., 2005 ; 
Kätterer et al., 2011). Les molécules carbonées issues des racines se décomposent en effet plus lentement 
(Balesdent et Balabane, 1996) du fait de leur récalcitrance (Abiven et al., 2005) et des processus physico-chimiques 
de stabilisation auxquels elles sont soumises (Rasse et al., 2005).  

Finalement, en accord avec la section 3.2, pour certains auteurs, la stabilisation du carbone issu des résidus de 
culture est déterminée par l’interaction avec la phase minérale du sol et l’occlusion dans les agrégats plutôt que 
par la qualité de la litière (Jones et al., 2015). Ces processus de stabilisation sont complexes et, dans le cas des 
résidus de culture, encore peu documentés.  
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3.8.2.2. Quantification du stockage de carbone dans les sols, associé à la restitution des résidus 

De l’expertise carbone réalisée en 2002 (Richard et Gabrielle, 2002), il est ressorti que le potentiel de stockage de 
cette pratique varie entre 0,03 à 0,25 tC.ha-1.an-1. L’expertise cite la synthèse de Smith et al. (2000), qui,  
pour l’Angleterre aboutit à un potentiel de stockage de 0,33 tC. ha-1. an-1 pour un apport annuel de paille de  
10 tMS.ha-1.an-1. Dans des études plus récentes il est toujours fait état d’un potentiel de stockage pouvant atteindre 
0,35 tC.ha-1 an-1 (Minasny et al., 2017) dans les régions tempérées. Ce chiffre varie cependant selon les études. 
Powlson et al., (2008) avancent un ordre de grandeur de 0,21 tC ha-1 an-1 pour des pailles de blé restituées à 
hauteur de 4,25 tMS.ha-1.an-1 sur une période de 100 ans, en Angleterre (sol limono-argileux) alors que Poeplau 
et al. (2017) citent un chiffre de 0,08 tC.ha-1an-1 pour des cannes de maïs restituées à hauteur de 5 tMS.ha-1.an-1 
pendant 40 ans en Italie (sol argilo-limoneux). 

Plusieurs revues de la littérature ont récemment été réalisées, basées sur les augmentations de teneurs en carbone 
dans les sols (car toutes les études ne permettent pas de calculer un stock de carbone). Elles aboutissent à des 
augmentations moyennes inférieures à 10% (Powlson et al., 2011 ; Lehtinen et al., 2014) ou égales à 12% (Liu et 
al. 2014 ; Warren Raffa et al., 2015). Certaines études aboutissent à un stockage additionnel nul (Hansen et al., 
2015) ou non significatif. De nombreuses raisons sont avancées pour expliquer cette variabilité de résultats, tant 
sur les concentrations que sur les stocks de carbone. Elles peuvent être classées en plusieurs catégories : 

La durée de l’étude et la méthode utilisée pour le suivi des évolutions des teneurs et stocks de carbone 
dans les sols : 

• Le calcul des stocks est basé sur la mesure de la densité apparente, propriété du sol hautement variable 
dans le temps et dans l’espace. Un plus faible potentiel de stockage, pouvant correspondre à l’erreur de 
quantification des stocks de carbone (Hansen et al. 2015), caractérise les régions tempérées. 

• La profondeur de stockage considérée est variable. 

• La durée des essais est variable depuis des durées de 3-5 ans jusqu’à des durées supérieures à 100 ans. 
La période à partir de laquelle l’effet d’une pratique peut être mise en évidence est généralement de 20 ans 
(IPCC, 2006), ce qui est confirmé par la méta-analyse portant sur l’effet de la restitution des pailles de blé 
menée par Lehtinen et al. (2014). Cependant pour certains auteurs, 12 (Liu et al., 2014), voire 7 années 
(Goids et van Wesemael, 2007) suffisent. 

Les conditions initiales dans lesquelles l’étude a été menée : 

• Dans certaines études, les quantités de carbone restituées sont faibles alors que les teneurs en MO initiales 
du sol sont élevées (Rasmussen et al., 1998 ; Campbell et al., 2000).  

• Les sols ayant reçu des résidus de culture avant le début de l’étude, peuvent avoir atteint un état d’équilibre 
entre la stabilisation de ce qui entre et la minéralisation de la matière organique du sol ou un état de 
saturation en carbone du sol. Tout stockage additionnel lié à une poursuite des restitutions de résidus de 
culture, en quantités équivalentes, ne peut être que réduit (Paustian,et al., 1997) ou nul (Poeplau et al. 
2017). Il se peut également qu’un « priming effect » lié à l’incorporation de matière organique fraîche 
contrebalance la stabilisation du carbone issu des résidus (Poeplau et al., 2015 ; Moreno-Cornejo et al., 
2015).  

• La texture du sol joue un rôle important dans la capacité du sol à séquestrer du carbone. L’augmentation 
des concentrations en carbone serait plus importante pour les sols riches en argile (>35%) que pour les sols 
moins riches (18-35%) (Lehtinen et al., 2014). Par ailleurs, la concentration en oxalates de Fe et d’Al 
extractibles, minéraux contribuant aussi à la constitution des complexes organo-minéraux (Van de Vreken 
et al., 2016), peut avoir un rôle plus important que la texture du sol.  

Les pratiques agricoles associées, travail du sol et fertilisation azotée : 

• Les études ont souvent été menées en conditions de travail du sol conventionnel, lequel favorise la 
décomposition et la minéralisation des résidus de cultures ce qui peut expliquer dans certains cas l’absence 
d’effet significatif de cette pratique sur le stockage du carbone (Van de Vreken et al., 2016). La 
décomposition des résidus est dépendante du contact résidus de culture-sol (De Neve et Hofman, 2000 : 
Herinksen et Breland, 2002) qui module la colonisation des résidus par les microorganismes, la 
décomposition de ces derniers mais aussi leur stabilisation par protection physique (Angers et Recous, 
1997). Ainsi, des coefficients de conversion du carbone des résidus de maïs et de blé supérieurs sous semis 
direct (respectivement de 0,28 et 0,10) comparés au labour (respectivement de 0,11 et 0,08) ont été obtenus 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  161 

(Allmaras et al. 2004 ; Duiker et Lal ,1999). En conditions de travail du sol réduit, des stockages additionnels 
de l’ordre de 0,25 à 0,30 tC.ha-1. an-1 ont été observés [sur 10 cm de profondeur, après 15 années de 
restitutions de 4 t de résidus.ha-1.an-1] (Lenka et Lal, 2013). Comparé à un stockage additionnel de 
0,26 tC.ha-1.an-1 en labour, Allmaras et al. (2004), mettent en évidence un stockage additionnel de 
0,91 tC.ha-1.an-1 sous semis direct [sur une profondeur de 30 cm, dans le Minnesota, pour une restitution 
annuelle de cannes de maïs en moyenne de 2,5 t.ha-1.an-1 dans un sol limoneux sur une période de 13 ans].   

• La fertilisation impacte le stockage du carbone via différents processus complexes à appréhender 
aboutissant à des résultats contradictoires (Warren Raffa et al., 2015). En effet, elle impacte différemment 
la production de biomasse aérienne et la production de biomasse racinaire. Elle favorise l’augmentation de 
la biomasse aérienne restituée au sol ainsi que l’efficacité d’utilisation du carbone par les microorganismes 
du sol, et la diminution du priming effect (Dimassi et al., 2014) dans les sols où l’azote est limitant. 
Cependant, elle  modifie les caractéristiques biochimiques des résidus de cultures (Tableau 3.8.2-3) et leur 
décomposition (diminution de la décomposition des résidus riches en lignine et stimulation de la 
décomposition des résidus riches en cellulose) (Stewart et al., 2015). Elle diminuerait le stokage du carbone 
en profondeur (Ghafour et al., 2017 ; Shahbaz et al., 2017). En conditions d’azote limitant, la plante investit 
dans les racines, ce qui se traduit par une allocation plus importante du carbone dans la biomasse racinaire 
(Nguyen et al., 2003). La relation entre intensité de fertilisation et rhizodéposition est moins claire. Dans le 
cas où des conditions limitantes en azote favoriseraient la rhizodéposition, la production de polysaccharides 
se trouverait stimulée (Hadas et al., 1998) et leur décomposition ralentie, ce qui contribuerait à une 
stabilisation des agrégats du sol (Le Guillou et al., 2011). Ainsi, Ghafour et al. (2017) et Lenka et Lal (2013), 
ne mettent pas en évidence d’effet global de la fertilisation sur le stockage du carbone lié au retour au sol 
de résidus de culture (aériens et souterrains). 

La méta-analyse réalisée par Warren Raffa et al. (2015), à partir de 84 publications récentes issues de différentes 
régions du monde, couvrant différents systèmes de production, climats et types de sols, fait état d’une variabilité 
d’effet des pratiques de restitution de résidus de cultures aussi importante que l’augmentation observée des teneurs 
et renseigne sur la hiérarchisation des variables explicatives de cette variabilité, en climat tempéré : 1/ la quantité 
de résidus restituée, 2/ la gestion de ces résidus (travail du sol), 3/ la texture du sol, 4/ la fertilisation azotée (surtout 
dans les situations dans lesquelles l’azote limite la production). La Figure 3.8.2-1 récapitule les principaux 
mécanismes impliqués et les facteurs qui les contrôlent. 

 

Figure 3.8.2-1. Représentation schématique des variables et mécanismes principaux impliqués dans la contribution  
des résidus de culture (aériens et souterrains) au stockage du carbone dans les sols. 

3.8.2.3. Les autres effets des pratiques de gestion des résidus 

Effets positifs  

Les augmentations moyennes des teneurs en carbone citées ci-dessus s’accompagnent d’effets marqués sur les 
autres propriétés du sol. Par exemple pour une augmentation moyenne déduite de 176 publications scientifiques 
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de 12,8% en teneur en carbone du sol (n=345), liée à la restitution de paille de céréales, les augmentations 
moyennes de la biomasse microbienne, de la stabilité structurale et de l’azote disponible pour les cultures sont 
respectivement de 30,7% (n=119), 26.6% (n=50) et 11,3% (n=97) (Liu et al., 2014). A ce titre, de nombreux auteurs 
s’accordent sur le fait que, quels que soient les effets sur le stockage du carbone, la restitution des résidus de 
cultures au sol doit être maintenue. 

Les résidus de culture incorporés au sol augmentent la température et l’aération du sol, créant ainsi un 
environnement favorable aux microorganismes du sol. Les effets sur les communautés de lombriciens sont 
variables selon les espèces présentes (Turmel et al., 2015). Que les résidus soient incorporés au sol ou laissés en 
surface, ils contribuent à une amélioration certaine de la structure du sol via l’augmentation de l’agrégation et de 
la stabilisation de la structure, la protection des agrégats vis-à-vis de l’impact des pluies et des risques de 
compaction et d’érosion associés (Turmel et al., 2015) et par voie de conséquence à une protection du carbone 
stocké. L’effet indirect sur l’augmentation de la stabilité structurale est le résultat de l’augmentation de carbone 
stable dans le sol (Bronick et al., 2005 ; Chenu et al., 2000) alors que sur le court terme, la restitution des résidus 
de culture stimule l’activité biologique du sol laquelle contribue à l’augmentation de la cohésion au sein des 
agrégats et la production de molécules hydrophobes (Chenu et al., 2000 ; Abiven et al., 2007 ; Cosentino et al., 
2006 ; Le Guillou et al., 2011). Les racines améliorent la structure du sol, en fonction de leurs traits morphologiques 
(densité racinaire, diamètre des racines), leur potentiel de production d’exsudats et la composition de ces exsudats, 
et leurs traits biotiques (potentiel d’infection par les mycorhizes) (Bardgett et al., 2014). 

Dans le cas particulier du semis direct, la restitution des résidus se fait alors en surface (mulch). Cette pratique 
permet dans certaines régions arides de protéger le sol de l’érosion alors que dans les régions tropicales où les 
températures et les humidités sont élevées, le mulch permet de réduire la vitesse de décomposition (en réduisant 
la température du sol) et de favoriser ainsi la stabilisation. Il peut également augmenter les risques d’accumulation 
d’eau en surface dans les régions à fortes pluviométries, ou au contraire une augmentation de l’évaporation de 
l’eau interceptée, préjudiciable à la production de biomasse, dans des régions à faibles pluviométries. Les résidus 
de culture laissés en surface diminuent la température du sol et impactent ainsi les conditions de croissance de la 
culture. 

Effets négatifs à prendre en considération  

Si cette section est dédiée au stockage du carbone, une attention devrait être apportée aux émissions de N2O. Une 
étude compilant les données acquises dans différents sites en Europe, montre qu’en climat tempéré, elles sont 
plus importantes quand les pailles sont restituées au sol (Lehtinen et al., 2014). Cette augmentation est mise en 
évidence dans les études menées sur quelques années (< 5 ans), et moins dans les études menées sur le long-
terme (11-20 ans). Elle est accentuée dans les sols riches en argile et serait indépendante des conditions 
environnementales (Lehtinen et al., 2014).  

Les résidus de culture laissés en surface peuvent de plus favoriser, selon les rotations, l’évolution d’un champignon 
(espèce Fusarium) à l’origine des mycotoxines dans les grains récoltés et altérer ainsi la qualité de la récolte (Dill-
Macky et Jones, 2000 ; Blandino et al., 2010).  

3.8.2.4. Conclusion : quelles possibilités d’accroissement des stocks de C par la gestion 
des résidus de culture ? 

En France les possibilités d’accroissement des stocks de C par la gestion des résidus de culture sont faibles car 
la majorité des résidus sont déjà restitués au sol ou bien y reviennent sous forme de fumier. Localement une marge 
de progrès existe cependant, comme l’introduction de céréales d’hiver dans les rotations légumières très 
spécialisées. A hauteur de 20% de la surface cultivée en légumes en France, cela représenterait 201 168 tC.an-1. 
Cette pratique permettrait également de diminuer les pertes de sols par érosion. Il est par ailleurs possible 
d’accroitre le stockage en améliorant le facteur de conversion du carbone dans le sol de la biomasse aérienne et 
des productions racinaires, en réduisant le travail du sol, en diversifiant les rotations (introductions d’espèces 
végétales à systèmes racinaires développés et profonds), en intervenant sur la fertilisation azotée (augmentation 
ou diminution en fonction des contextes pédo-climatiques et de systèmes de culture), même si nous avons peu de 
recul sur l’efficacité de telles combinaisons. Pour avoir ce recul et préciser ce propos, des études expérimentales 
complexes permettant d’étudier et de quantifier de manière synchrone l’ensemble des mécanismes identifiés 
doivent être menées dans différents contextes pédoclimatiques.  
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Tous les auteurs s’accordent sur la nécessité de maintenir les pratiques de restitution des résidus de culture, pour 
l’entretien de la qualité des sols, l’amélioration de leur productivité et de leur fonctionnement et pour réduire les 
risques d’érosion (Powlson et al., 2008 ; Powlson et al., 2011). Ce point est important à prendre en considération 
dans le raisonnement du développement de nouvelles filières de valorisation des résidus de culture, telle que la 
méthanisation. Il est nécessaire de conserver une restitution au moins partielle des résidus de culture, la proportion 
devant être évaluée dans chacune des situations pédoclimatiques. 
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3.8.3. Cultures intermédiaires et intercalaires 

Auteur : Eric Ceschia 

Principaux enseignements de cette section :  

• Le stockage additionnel de C lié aux cultures intermédiaires (CI) dépend principalement de la biomasse 
produite, peu de leur nature.  

• Il est en moyenne de 313 ± 313 kgC/ha/an pour les essais de plus de 5 ans. Un nouvel équilibre devrait 
cependant être atteint au bout de 50 ans.  

• L’effet des CI sur les émissions de N2O et autres émissions de GES est négligeable.  

• Les effets biophysiques (effet albédo, température de surface, répartition des flux de chaleur) amplifient 
l’effet d’atténuation : l’effet albédo, à lui seul, représenterait à très court terme et à horizon 100 ans près 
de 20% et 170% de l’effet stockage de C des cultures intermédiaires, respectivement.  

3.8.3.1. Introduction 

Nous définissons les cultures intermédiaires (CI) comme des cultures présentes entre deux cultures principales et 
dont l’intégralité de la biomasse est restituée au sol (Cultures Intermédiaires Pièges A Nitrate ou CIPAN, CI courts 
ou longs). Sont donc exclus de cette analyse les Cultures Intermédiaires à Valorisation Energétique (CIVE), les 
cultures relais (débordant sur la culture précédente ou suivante) ou les couverts permanents (présents en même 
temps que les cultures principales).  

Diverses circulaires réglementent l’implantation des CI. Dans les « zones vulnérables », la directive "Nitrate" 
(n°91/676 du 12 décembre 1991 relative à la lutte contre le nitrate d’origine agricole) a imposé une généralisation 
de la couverture automnale des sols depuis 2012. Toutefois, il existe des dérogations pour les sols à fort taux 
d’argile, dans les situations de récolte tardive de la culture principale (ne permettant pas l’installation d’une culture 
intermédiaire), quand il peut y avoir substitution des CI par des repousses de précédents et dans des situations où 
la réalisation de faux semis est nécessaire (notamment en Agriculture biologique). En France, les dernières 
statistiques Agreste (2014) concernant ces pratiques datent de 2010. En hiver, 11% des surfaces en grandes 
cultures étaient couvertes avec des CIPAN, 2% en culture dérobée (valorisées en engrais verts ou comme 
alimentation d'un troupeau) et 4% avec une repousse du précédent (20% des surfaces restaient à nu et 63% étaient 
cultivées). Ces données permettent d’estimer qu’il serait techniquement possible d’implanter 2.6 millions d’hectares 
de CI supplémentaires en ne considérant que les intercultures d’hiver et qu’il serait possible d’allonger leur durée 
d’implantation dans la mesure où les CIPAN sont détruits précocement. 

La capacité des CI à atténuer les changements climatiques sera évaluée ici, en considérant leur effet sur le 
stockage du carbone (C) dans les sols, mais aussi en prenant en compte les autres effets biogéochimiques et 
biogéophysiques liés à leur utilisation. Cette analyse des contributions biogéochimiques et biogéophysiques des 
CI au forçage radiatif net RFnet servira donc de base à une réflexion sur leur possible contribution à l’atténuation du 
changement climatique au-delà du seul effet stockage de C. 

Concernant les cultures intercalaires (CIT) qui sont semées entre les rangs, voire sur les rangs des vignes ou de 
vergers, nous considèrerons que les processus impliqués dans l’atténuation du changement climatique sont 
identiques à ceux des CI et qu’ils sont quantitativement similaires à ceux des CI à surface équivalente. Par manque 
de données, les repousses de précédents ne seront pas traitées dans cete section même si les processus 
d’atténuation sont identiques à ceux des CI et peuvent être d’intensité équivalente. 

3.8.3.2. Effet des cultures intermédiaires sur le stockage de carbone dans les sols agricoles  

La séquestration de C dans les sols, associée à l'apport répété de matière organique via l’enfouissement des CI, 
représente le supplément de C stocké dans le sol résultant de cette pratique par rapport à la pratique de référence 
(sans CI). Elle a été étudiée soit lors d'incubations au laboratoire au cours desquelles on mesure les émissions de 
CO2 issues des résidus de CI en décomposition, soit en conditions de champ dans des essais permettant de 
mesurer les variations de stocks de C organique du sol.  
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Les travaux en laboratoire indiquent que la contribution des résidus de CI à la séquestration de C dans le sol peut 
être conséquente car 1) la proportion de C issu des résidus de parties aériennes de CI qui se stabilise dans le sol 
est comparable à celle de résidus de végétaux mûrs (Jensen et al., 2005 ; Justes et al., 2009) et 2) l’apport relatif 
de biomasse racinaire par rapport à la biomasse aérienne est plus important pour les couverts jeunes (ex. les CI) 
que pour des cultures plus âgées (McDaniel et al., 2014), et son facteur de conversion est plus élevé (Balesdent 
et Balabane, 1996 ; Kätterer et al., 2011). 

Concernant les expérimentations in situ, cette synthèse s’appuie pour l’essentiel sur les articles identifiés via les 
méta-analyses de Justes et al. (2013), de McDaniel et al. (2014), de Poeplau et Don (2015) ainsi que l’article de 
Lal (2015) et d’autres études récentes listées dans le Tableau 3.8.3-1. L’objectif étant d’évaluer un potentiel de 
stockage de C par les CI pour la France métropolitaine, nous n’avons retenu que les études relatives aux zones 
tempérées contrairement à Justes et al. (2013) et Poeplau et Don (2015)16. Les différences observées entre essais 
menés en zones tempérée et tropicale seront toutefois discutées. De plus, certaines informations ayant permis 
d’estimer l’effet des CI sur le stockage de C dans ces méta-analyses n’ont pu être retrouvées dans les articles 
sources et quand les densités apparentes manquaient pour pouvoir calculer le stockage de C, elles ont été 
estimées à partir de la relation établie par Poeplau et Don (2015) entre teneur en C organique dans le sol (en %) 
et densité apparente. Nous avons considéré au total 87 essais ou modalités (ayant entre 1 à 54 ans) dont 57 ayant 
plus de 5 ans comparant des systèmes de culture avec ou sans CI.  

Comme dans les précédentes études de Justes et al. (2012) et Popleau et Don (2015), les résultats montrent que 
les CI conduisent généralement à un stockage additionnel de C (seuls 8% déstockent et 2% ne varient pas en 
climat tempéré) par rapport à une situation classique de « sol nu » durant l’interculture (Tableau 3.8.3-1). Ce 
stockage additionnel par rapport à la pratique de référence sans CI résulte d’un apport répété de matière organique 
via l’enfouissement des CI qui peut être très variable, avec des biomasses de CI comprise entre 0,2 et 14  
tMS.ha-1.an-1 (estimation réalisée à partir des données recueillies par Allison et al. (2012) et Justes et al. (2012)). 
Sur une durée moyenne de 10 ans d’expérimentation, la présence répétée des CI (pas forcément chaque année), 
conduit à un stockage additionnel de 366 ± 459 kgC.ha-1.an-1 en climat tempéré. En ne retenant que les essais de 
plus de 5 ans, nous avons estimé que les CI menaient à un stockage de C de 313 ± 313 kgC.ha-1.an-1.  

Ce stockage s’avère être très efficace puisque le facteur de conversion, 33 ± 10%, est similaire voire supérieur à 
celui des résidus de type paille de céréales (Justes et al., 2012). En climat tropical, les CI engendrent des stockages 
de C plus importants qu’en zone tempérée (506 vs 292 kgC.ha-1.an-1 ; Justes et al., 2012) principalement à cause 
des plus fortes productions de biomasse des CI permises par ces conditions climatiques. Le facteur de conversion 
est en revanche plus faible (17% contre 33% ; Justes et al., 2012). 

Comme dans les précédentes méta-analyses nous n’avons pas pu analyser de manière précise (faute d’information 
suffisament précise) l’effet de la durée d’implantation des CI (entre la levée et la destruction) sur leur capacité à 
favoriser le stockage de C. Toutefois, sur la base des informations que nous avons pu recueillir concernant les 
itinéraires techniques (date de semis et de destruction, parfois approximatives) nous avons estimé que le stockage 
de C augmentait avec la durée d’implantation des CI selon la relation :  

Stockage de C (en kgC.ha-1.an-1) = 76,3 * durée d’implantation des CI (en mois) avec un R2 = 0,38.  
Cet effet durée est probablement lié à la quantité de biomasse de CI produite au cours du temps. Béziat et al. 
(2009) et Ceschia et al. (2010) avaient aussi estimé que la réduction des périodes de sol nu pouvait favoriser la 
fixation nette annuelle de CO2 par les parcelles en grandes cultures. Ainsi, une plus grande durée et/ou une plus 
grande fréquence de réalisation des CI permettrait de fixer davantage de CO2 mais aussi de stocker davantage de 
C dans le sol.  

Cette capacité des CI à favoriser le stockage de C dans le sol est toutefois limitée dans le temps. En utilisant le 
modèle RothC, Poeplau et Don (2015) ont estimé qu’un potentiel de stockage (asymptotique) à 16 700 kgC.ha-1 
pouvait être atteint au bout de 150 ans (tous climats confondus). 80% de ce stockage potentiel serait atteint au 
bout d’une 50aine d’années. Sur la base de simulations réalisées avec le modèles STICS sur 5 sites localisés dans 
le Sud Ouest de la France, Tribouillois et al. (2018) ont estimé un potentiel de stockage compris entre 2 500 et 
8 000 kgC.ha-1 avec un état d’équilibre atteint au bout de 34 à 45 ans. Si l’essentiel de l’effet stockage de C semble 
donc devoir être atteint une 50aine d’années après l’introduction des CI, la différence de potentiel de stockage entre 
ces deux études s’explique probablement par les différences de contextes climatiques considérées.  

                                                           
16 Toutes les études référencées dans Poeplau et Don (2015) n’ont pu être intégrées dans ce chapitre même si elles correspondaient à des 
climats tempérés car certains articles étaient rédigés en allemand. 
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Tableau 3.8.3-1. Taux de séquestration du carbone issu des CI. 

 

Tout comme dans les précédentes méta-analyses, nous n’avons pas pu mettre en évidence d’effet espèce (incluant 
à la fois des différences de biomasse produite et de composition biochimique) sur le stockage de C, à cause d’un 
nombre insuffisant de données et parce que ces effets sont climat et sol dépendant. Notons toutefois que McDaniel 
et al. (2014) ont démontré que les CI de légumineuses constituaient un levier efficace pour augmenter les stocks 
de C et de N dans les sols : augmentation moyenne du stock de C de 8,5% sur une durée moyenne de 18 ans ce 
qui, pour un stock moyen de 50 tC.ha-1, représente une vitesse de stockage de 236 kgC.ha-1.an-1. Cependant, ni 
Poeplau et Don (2015), ni Tribouillois et al. (2018) n’ont pu mettre en évidence de différence significative entre 
légumineuses et non-légumineuses sur l’effet stockage de C dans les sols. 

Pays Type de sol Couvert intermédiaire Profondeur Séquestration

(WRB/US soil tax.) cm Kg C/ha/an
Canada Regosol Blé Trèfle 30 15 - 113 Campbell et al. 1991
Canada Orthic brown chernozem Blé Lentille 9 15 2.5 200 Curtin et al. 2000
Canada Orthic brown chernozem Blé Lentille 9 15 2.5 156 Curtin et al. 2000
Canada Rego humic gleysol - Orge 1 5 8 640 Hermawan & Bomke, 1997
Canada Rego humic gleysol - Seigle 1 5 8 400 Hermawan & Bomke, 1997
Canada Rego humic gleysol - Ray-grass 1 5 8 640 Hermawan & Bomke, 1997
Denmark Alfisol Blé Ray-grass 18 20 - 212 Thomsen & Christensen, 2004
Denmark Alfisol Blé Ray-grass 18 20 - 210 Thomsen & Christensen, 2004
Denmark Alfisol Blé Ray-grass 18 20 - 208 Thomsen & Christensen, 2004
France Haplic luvisol Blé/orge/pois Moutarde 16 28 3 63 Constantin et al. 2010
France Haplic luvisol Blé/orge/pois Moutarde 16 30 3 56 Constantin et al. 2010
France Dystric cambisol Blé/maïs Ray-grass 14 30 6 307 Constantin et al. 2010
France Rendzina Pois/blé/betterave Radis 14 30 3 114 Constantin et al. 2010
France Rendzina Pois/blé/betterave Radis 14 23.5 3 143 Constantin et al. 2010
France Rendzina Blé/orge/betterave Radis 17 23.5 3 118 Constantin et al. 2010
Italy Typic xerofluvent Maïs Mélange 15 30 6 80 Mazzoncini et al., 2011
USA Fragiudalf Maïs/soja Mélange 15 30 - 80 Drinkwater et al., 1998
USA Fragiudalf Maïs/soja Mélange 15 30 - 44 Drinkwater et al., 1998
USA Kandiudult Chanvre/trèfle/maïs Chanvre/trèfle 3 2.5 2.5 444 Hubbard et al., 2013
USA Kandiudult Chanvre/sol nu/maïs Chanvre 3 2.5 2.5 606 Hubbard et al., 2013
Japon Loam - - 54 20 - 306 Ishikawa et al., 1988
USA Aquic xerofluvent Maïs ensilage Seigle 6 30 6 418 Kuo et al., 1997
USA Aquic xerofluvent Maïs ensilage Pois 6 30 6 283 Kuo et al., 1997
USA Aquic xerofluvent Maïs ensilage Ray-grass 6 30 6 527 Kuo et al., 1997
USA Aquic xerofluvent Maïs ensilage Vesce 6 30 6 273 Kuo et al., 1997
USA Aquic xerofluvent Maïs ensilage Colza 6 30 6 228 Kuo et al., 1997
USA Typic hapludult Sorgho Blé 3 20 6 323 McVay et al., 1989
USA Typic hapludult Sorgho Trèfle 3 20 6 534 McVay et al., 1989
USA Typic hapludult Sorgho Vesce 3 20 6 107 McVay et al., 1989
USA Rhodic paleudult Maïs Blé + résidus maïs 3 20 7 1867 McVay et al., 1989
USA Rhodic paleudult Maïs Trèfle + résidus maïs 3 20 7 2476 McVay et al., 1989
Suède Eutric cambisol - Mélange 35 15 - 329 Poeplau & Don, 2015
USA Orthic luvisols Tomate & maïs Vesce 6 20 8 415 Sainju et al., 2002
USA Orthic luvisols Tomate & maïs Vesce 6 20 8 310 Sainju et al., 2002
USA Orthic luvisols Tomate & maïs Vesce 6 20 8 357 Sainju et al., 2002
USA Rhodic kandiupults Tomate & maïs Seigle 5 20 7 380 Sainju et al., 2002
USA Rhodic kandiupults Tomate & maïs Vesce 5 20 7 100 Sainju et al., 2002
USA Rhodic kandiupults Tomate & maïs Trèfle 5 20 7 120 Sainju et al., 2002
Japon Textute SCL Asperges Orge 3 15 - 87 Araki et al., 2012
Japon Textute SCL Asperges Seigle 3 15 - 93 Araki et al., 2012
Japon Textute SCL Asperges Blé 3 15 - 10 Araki et al., 2012
Espagne petrocalcic calcisol Asperges Vesce/avoine 4 30 6 475 Garcia-Franco et al., 2015
Espagne petrocalcic calcisol Asperges Vesce/avoine 4 30 6 50 Garcia-Franco et al., 2015
Espagne petrocalcic calcisol Asperges Vesce/avoine 4 30 6 -550 Garcia-Franco et al., 2015
USA Plinthic paleudults Coton/Sorgho Seigle/vesce 3 30 6 733 Sainju et al., 2006
Chine Siltry loam Concombre Maïs récolté 3 20 4 397 Tian et al., 2010
Chine Siltry loam Concombre Maïs enfoui 3 20 4 463 Tian et al., 2010
Chine Siltry loam Concombre Haricots récoltés 3 20 4 30 Tian et al., 2010
Chine Siltry loam Concombre Haricots enfouis 3 20 4 263 Tian et al., 2010
Chine Siltry loam Concombre Chrysanthème/amaranthe 3 20 4 363 Tian et al., 2010
Chine Anthrosols Riz Colza 28 15 - 54 Yang et al., 2013
Chine Anthrosols Riz Vesce 28 15 - -5 Yang et al., 2013
Chine Anthrosols Riz Ray-grass 28 15 - -4 Yang et al., 2013
Danemark Orthic Haplohumod Blé/orge Ray-grass 23 20 - 150 Berntsen et al., 2006
USA Mesic Aquic Xerochrept Maïs fourrager Seigle 10 30 - 470 Kuo and Jellum, 2000 
USA Mesic Aquic Xerochrept Maïs fourrager Ray-grass 10 30 - 270 Kuo and Jellum, 2000 
USA Mesic Aquic Xerochrept Maïs fourrager Vesce 10 30 - 200 Kuo and Jellum, 2000 
USA Sandy loam Maïs fourrager Seigle 10 25 - 700 Ding et al., 2006 
USA Sandy loam Maïs fourrager Seigle/vesce 10 25 - 460 Ding et al., 2006 
Canada Orthic Brown Chernozem Blé Seigle 30 15 - 150 Campbell et al. 2000 
Canada Orthic Brown Chernozem Blé Mélange 17 15 - 194 Campbell et al. 2007 
Suède - Céréales/colza Mélange 37 - 360 Gerzabek et al., 1997
USA Typic Endoaquolls Maïs/soja Seigle 3 25 7 -163 Fronning et al., 2008
USA Typic Fragiudalf Maïs/seigle/soja/vesce Seigle/vesce 12 75 5 478 Olson et al., 2014
USA - Coton/coton/maïs Seigle - 20 - 825 Sainju et al., 2008
USA - maïs/soja Trèfle - 7.6 - 1545 Liebig et al., 2002
USA Typic Fragiudalf maïs/soja Mélange 12 75 - 0 Olson et al., 2010
USA - Maïs fourrager/ensilage Seigle - 10 - 0 Dell et al., 2008
Madrid - Maïs Orge/vesce 4 - 240 Soldevilla et al., 2014
USA - - - 11 20 - 450 Franzluebbers et al., 2010 
USA - - - 20 - 530 Franzluebbers et al.,  2005 
Japan Typical Andosol Riz/soja Vesce 9 30 - 557 Higashi et al., 2014
Japan Typical Andosol Riz/soja Seigle 9 30 - 1188 Higashi et al., 2014
Japan Typical Andosol Riz/soja Seigle 9 30 - 1149 Higashi et al., 2014
Japan Typical Andosol Riz/soja Seigle 9 30 - 1611 Higashi et al., 2014
France Haplic Luvisol Blé/maïs Avoine/vesce 8 56.1 - 425 Dimassi et al., 2014
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De cette synthèse, on peut donc dégager les 2 conclusions suivantes : 

- Le stockage additionnel de C permis par les CI est fort. En moyenne, pour les essais de plus de 5 ans 
présenté dans le Tableau 3.8.3-1, il représente 313 ± 313 kg C.ha-1.an-1, 

- Ce stockage additionnel est relié à la biomasse de CI produite, qui dépend du climat et de la durée 
d’implantation du CI, plus qu’à leur nature.  

3.8.3.3. Effet des cultures intermédiaires sur les émissions de N2O 

Les études qui ont quantifié l'impact des CI sur les émissions de N2O sont peu nombreuses et très récentes. La 
variabilité spatiale et temporelle des émissions est une limite forte à la précision des mesures. Sur la base des 
travaux de Mary (2012), nous avons synthétisé les résultats obtenus dans 13 études concernant l’effet des CI sur 
les émissions directes de N2O (Tableau 3.8.3-2). 

Malgré leur variabilité, les résultats sont convergents pour affirmer que l'effet des CI est faible ou nul. En moyenne 
sur tous les essais, le supplément d'émission est de 0,05 ± 0,74 kg N-N2O.ha-1.an-1 dans l’année qui suit 
l’implantation du CI. Ce supplément représente 23 kg CO2 eq.ha-1.an-1, l’équivalent de 6,3 kg C.ha-1.an-1 donc très 
inférieur à la séquestration de carbone dans le sol. Notons que si des apports d’engrais sont réalisés sur les essais 
au cours de la succession culturale, les CI eux même ne sont pas fertilisés durant leur cycle de développement. 
Dans une autre méta-analyse basée sur 26 études expérimentales, Basche et al. (2014) ont observé des effets CI 
sur les émissions de N2O très disparates et ont conclu qu’il n’y avait pas de différence significative entre parcelles 
avec et sans CI même si des différences de dynamiques d’émissions peuvent être observées entre traitements. 
Ces conclusions sont cohérentes avec celles de Kaye et Quemada (2017) et de Boussac (2015). Concernant les 
émissions indirectes de N2O induites par le lessivage des nitrates dans le sol, Kaye et Quemada (2017) estiment 
que les CI pourraient en les limitant permettre une atténuation de 28 kg CO2 eq.ha-1.an-1 (ou l’équivalent de 
7,6 kg C.ha-1.an-1). En considérant à la fois une hypothèse pessimiste pour les émissions directes de N2O (basée 
sur Mary, 2013 plutôt que Basche et al., 2014) et le potentiel d’atténuation associé aux effets réduction du lessivage 
par les CI, on peut donc considérer que les CI ont un effet négligeable à faiblement bénéfique sur les émissions 
nettes de N2O. 

Tableau 3.8.3-2. Bilan GES (en kg CO2 eq.ha-1 an-1) spécifique de la pratique régulière des CI. 

Seuls ont été utilisés pour estimer le stockage de C les essais listés dans le Tableau 3.8.3-1 qui ont plus de 5 ans. Les données de Mary 
(2012) ont été utilisées pour estimer les émissions directes de N2O (option pessimiste par rapport aux résultats de Basche et al., 2014). Les 
données de Kaye et Quemada (2017) ont été utilisées pour estimer les émissions indirectes de N2O. Les émissions liées aux opérations 
techniques sont estimées à partir de Justes et al. (2012) et Ferlicoq (2016) et plus spécifiquement celles liées aux réductions d’engrais grâce 
à Constantin et al. (2010), Cohan et al. (2011a), Cohan et al. (2011b), Constantin et al. (2011) et Cohan et al. (2013).  

Effet 
d’atténuation 

Emissions directes  
de N2O 

Emissions indirectes  
de N2O 

Stockage C 

Opérations 
techniques 
incluant la 
réduction 

fertilisation 

Total 

 kg N.ha-1.an-1 
kg CO2 

eq.ha-1.an-1 
kg N.ha-1.an-1 

kg CO2 eq.ha-

1.an-1 
kg C eq.ha-

1.an-1 
kg CO2 eq.ha-

1.an-1 
kg CO2 eq.ha-

1.an-1 
kg CO2 eq.ha-

1.an-1 

moyenne 0,05 23 -0,06 -28 -313 -1 147 -9 -1 161 

écart-type 0,74 344   -313 -1 147   

minimum 0,79 367 -0,06 -28 5 18 48 405 

maximum -0,69 -321 -0,06 -28 -1 188 -4 356 -57 -4 762 

3.8.3.4. Effet des cultures intermédiaires sur les bilans de GES  

Les émissions nettes de CO2 liées aux opérations techniques d’implantation/destruction des CI sont généralement 
faibles comparées aux autres termes qui composent le bilan de C. Elles représentent l’équivalent de 27 à 
69 kg CO2 eq.ha-1.an-1 d’après Justes et al. (2012) et Ferlicoq (2016), respectivement (soit une augmentation 
annuelle de 10% des émissions totales dans cette dernière étude). Les CI permettent d’intercepter l’azote du sol 
et de le restituer progressivement à la culture suivante après leur destruction. De ce fait, il est possible de réduire 
les apports d’N à la culture qui les suit mais ces réductions seront variables selon la famille de CI implantée 
(Constantin et al., 2010 ; Cohan et al., 2011a ; Cohan et al., 2011b ; Constantin et al., 2011 ; Cohan et al., 2013). 
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Ainsi, pour une production moyenne de CI de 2 t MS.ha-1, la réduction de fertilisation azotée sera comprise entre 
5 kg N.ha-1 après un CI de graminée ou de phacélie, jusqu’à 20 kg N.ha-1 après un CI composée de légumineuses. 
Cette réduction de fertilisation correspond à une réduction d’émissions de GES de 21 à 84 kg CO2 eq.ha-1.an-1. 
Nous avons donc considéré une valeur moyenne à 52 kg CO2 eq.ha-1.an-1.  

L’ensemble des données présentées précédemment nous permettent de calculer la différence de bilan GES entre 
une parcelle avec et sans CI durant la période d’interculture (Tableau 3.8.3-2). Globalement, les CI ont pour effet 
d’améliorer nettement le bilan GES, en moyenne de 1 161 kg CO2 eq.ha-1.an-1 soit 316 kg C de CO2-eq.ha 1.an-1. 
Cet effet est essentiellement lié au stockage de C. A long terme, l’effet d’atténuation des CI sera moins important 
car la vitesse de stockage de C diminuera pour devenir quasi nulle au bout de 50 ans (Poeplau et Don, 2015 ; 
Tribouillois et al., 2018).  

3.8.3.5. Effets biogéophysiques 

3.8.3.5.1. Effets radiatifs 

Lorsqu’on remplace un sol nu par un CI, le bilan radiatif des parcelles (Rayonnement net) est modifié de deux 
façons. D’une part via le changement d’albédo (noté α, qui est la fraction du rayonnement solaire réfléchi par la 
surface, ce qui concerne les longueurs d’ondes comprises entre 400 et 2 500 nm), mais aussi via la modification 
du rayonnement infra-rouge thermique émis par la surface (longueurs d’ondes > 2 500 nm).  

Effet albédo  

Les couverts de grandes cultures ont souvent un α plus élevé que le sol nu (Ferlicoq et Ceschia, 2015). Le fait 
d’introduire un CI en période d’interculture peut donc accroître l’α de la parcelle par rapport à un sol nu (Ferlicoq, 
2016 ; Kaye et Quemada, 2017 ; Ceschia et al., 2017). La quantité d’énergie disponible à la surface aurait donc 
tendance à diminuer avec un CI, engendrant globalement un refroidissement du système (forçage radiatif négatif). 
Cet effet radiatif lié à l’albédo (RFα en W m-2) peut être calculé grâce aux équations décrites dans Ceschia et al. 
(2017). La conversion de l’effet albédo (en W.m-2) en CO2-eq par unité de surface (ici en CO2-eq ha-1) est un 
domaine scientifique à part entière en pleine évolution (Bright et al., 2016) et le choix du référentiel 
(temporel/spatial, sol nu à albédo constant ou évoluant avec les stocks de C dans le sol) ainsi que les temps 
d’intégration de ces effets sont importants et sont discutés dans Anderson-Teixeira et al. (2012). 

Kaye et Quemada (2017) ont mis en évidence que le forçage radiatif engendré par le CI est généralement négatif 
(refroidissement), exception faite des cas où le sol nu a un α élevé (ex. sols calciques) et le couvert un α faible. 
Dans leur étude, le RFα engendré par les CI variait entre 4 et -10 W m-2. Aussi, Carrer et al. (2018) ont montré que 
l’α de sol nu (estimé par télédétection) est très variable au cours de l’année (fonction de l’humidité du sol) et qu’il 
est très lié aux caractéristiques pédologiques des sols. Pour une même espèce de CI, les types de sol (ou la 
présence de neige durant une partie du cycle de développement des CI ; Kaye et Quemada, 2017) vont donc 
engendrer des ∆α et des RFα variables (ceux-ci dépendent aussi de la saisonnalité du rayonnement solaire, de la 
transmittance atmosphérique…). Pour plus de détails, voir Ceschia et al. (2017). 

Kaye et Quemada (2017) ont estimé que l’effet α des CI converti en CO2-eq serait en moyenne de -250 kg CO2 -
eq ha-1 an-1 (puits de CO2), ce qui représenterait 22% de l’effet stockage de C des CI dans le Tableau 3.8.3-2. Cet 
effet pourrait varier entre +390 et -1 110 kg CO2-eq ha-1 an-1 pour des configurations d’α de sol nu élevé/α de 
couvert faible et d’α de sol nu faible/α de couvert élevé, respectivement. Carrer et al. (2018) ont estimé qu’en 
Europe, le pays ayant le plus fort potentiel d’atténuation via cet effet était la France. A horizon 40-50 ans, cet effet 
représenterait annuellement en moyenne 85% de l’effet stockage de C des CI estimé à partir de Tribouillois et al. 
(2018) et même 170% de l’effet stockage de C si on raisonne à horizon 100 ans. Cependant tout retour à une 
agriculture sans CI engendrerait un important forçage positif car les sols auraient un albédo plus faible qu’à l’heure 
actuelle. Notons qu’aucune de ces études n’a considéré la possibilité d’implanter des CI durant l’été, bien que les 
bénéfices en termes de stockage de C et d’effets albédo puissent être bien plus importants que dans le cas des CI 
implantés en hiver. 

Effet des cultures intermédiaires sur le rayonnement infra-rouge émis par la parcelle 

Le second effet biogéophysique radiatif induit par les CI concerne la modification des températures de surface (sol 
+ végétation) et par conséquent le rayonnement infra-rouge (IR) émis par la parcelle. Ceschia et al., (2017) ont 
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montré que cet effet exprimé en W.m-2 a une dynamique et une intensité similaire à l’effet α et que l’écart de 
rayonnement infra-rouge émis entre des parcelles avec et sans CI est maximal quand le CI atteint son maximum 
de développement. Ces résultats illustrent que l’effet radiatif net (RFnet) des CI est doublé lorsque l’on prend en 
compte l’effet des CI sur les rayonnements de longues longueurs d’ondes émis par la surface en plus des effets 
albédo (pour plus de détails, voir Ceschia et al., 2017). Aussi, les CI diminuent la température de surface de la 
parcelle et celle du sol entre 0 et 5 cm. Sur cet horizon, les écarts de températures moyens mesurés étaient de 
2,5 °C et pouvaient atteindre 7,9 °C pendant la phase de développement du CI. Ces résultats indiquent que la 
présence d’un CI peut affecter les processus de dégradation de la matière organique du sol (et donc les 
composantes biogéochimiques du RFnet) en diminuant la température du sol, ce qui aurait pour conséquence de 
réduire la perte de C organique du sol et les émissions de N2O. 

3.8.3.5.2. Effets biogéophysiques non radiatifs des cultures intermédiaires : flux de chaleurs sensible 
et latente 

Outre la diminution de la quantité d’énergie disponible à la surface via les effets radiatifs, la présence d’un CI va 
affecter la façon dont l’énergie qui reste disponible en surface va être utilisée. Un CI va avoir tendance à accroître 
les retours d’eau (évapotranspiration) vers l’atmosphère (voir Ceschia et al., 2017). En effet, 1) la surface 
d’échanges gazeux (ici la vapeur d’eau) entre la surface et l’atmosphère est accrue par la présence du feuillage 
dont la surface peut atteindre plusieurs m2 par m2 de sol et 2) le système racinaire permet à la plante d’avoir accès 
à des ressources en eau plus profondes que celles contenues dans l’horizon de sol superficiel qui va être affecté 
par les processus d’évaporation. Par conséquent, les flux d’évapotranspiration (ETR) sont plus importants en 
présence de végétation qu’en présence de sol nu. Pour les cultures, la transpiration représente souvent près de 
70% des flux d’ETR quand le couvert est développé (Béziat et al., 2013).  

D’après Boucher et al. (2004) et Davin et al. (2014), un accroissement des flux de chaleur latente à la surface 
tendrait à refroidir le climat. L’effet net ne peut cependant pas être quantifié à partir des mesures de flux de chaleur 
latente et sensible réalisées à l’échelle de sites expérimentaux. Pour quantifier l’effet net des CI sur le climat, des 
exercices de modélisation couplée surface-atmosphère à grande échelle seraient nécessaires, notamment pour 
prendre en compte les phénomènes de rétroaction.  

3.8.3.6. Possibilités de développement des cultures intermédiaires, des cultures intercalaires 
et freins à leur mise en œuvre 

3.8.3.6.1. Cultures intermédiaires 

Niveau d’adoption 

L’introduction des CI dans les rotations peut nécessiter la mise au point ou l’adaptation de matériels agricoles, voire 
l’achat de matériels agricoles spécifiques (ex. rouleau), bien que la plupart soient souvent déjà présents dans les 
exploitations. La mise en œuvre des CI est souvent vécue comme une contrainte par les agriculteurs et certains 
les gèrent à minima en semant par exemple à la volée plutôt qu’en enfouissant les semences ou en semant des 
espèces/variétés qui ne sont pas forcément les mieux adaptées à leurs conditions pédoclimatiques. La 
conséquence est que souvent les couverts se développent mal ou de manière hétérogène. La production de 
biomasse et donc le stockage de C en est affecté. Ainsi, les potentiels de stockage de C estimés à partir d’essais 
agronomiques et présentés dans le Tableau 3.8.3-1 représentent probablement une fourchette haute. De plus, 
malgré les efforts de certains agriculteurs, les aléas climatiques et les maladies peuvent fortement affecter 
l’implantation, la destruction et le développement des CI.  

Critères techniques pour la mise en œuvre des CI 

En 2010, 20% des surfaces en grandes cultures restaient à nu durant l’interculture d’hiver, 11% étaient en CIPAN, 
2% en culture dérobée et 4% couvertes avec une repousse du précédent (Agreste, 2014). Ces chiffres peuvent 
servir d’assiette de base pour les simulations de l’effet stockage de C par les CI dans le scénario de référence. En 
outre, les CI ont essentiellement été implantés en zones vulnérables nitrate sur des intercultures de plus de 2 mois 
et pour des sols faiblement argileux. Aussi, l’introduction de CI dans les successions étant souvent récente, on 
peut considérer que les parcelle sont en phase optimale de stockage du C et ce pour encore environ 10 ans 
(Constantin et al., 2018). 
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En 2011, les données Agreste indiquaient qu’il était potentiellement possible d’implanter 2,6 millions d’hectares de 
CI supplémentaires en ne considérant que les intercultures d’hiver. De fait, de plus en plus d’agriculteurs adoptent 
la pratique des CI au delà des cadres réglementaires (i.e. type CIPAN) et il n’est plus rare de voir des CI en zones 
dérogatoires argiles, des CI implantés jusqu’au semis de la culture de printemps, des mélanges de CI implantés 
en été, des CI semés sur des intercultures courtes (mais d’au moins 2 mois) ou des parcelles en couverture 
permanente, enchainant un CI d’été avec un CI d’hiver.  

3.8.3.6.2. Cultures intercalaires 

Comme dans Pellerin et al. (2013), nous ne nous intéresserons pas à l’enherbement des vergers puisque 92% 
d’entre eux sont déjà enherbés. En revanche, concernant les vignes, seules 60% d’entre elles étaient déjà au 
moins partiellement enherbées en 2006. Concernant les 40% restant, les CIT sont considérés comme implantables 
quand les vignes ont de plus de 4 ans avec des modalités de taille autre que « gobelet », en dehors des zones 
méditerranéenne et du Cognac et sur des sols peu caillouteux. 

3.8.3.6.3. Les pratiques stockantes incompatibles avec les CI et les CIT 

Parmi les pratiques potentiellement stockantes étant considérées dans cette étude, nous n’avons pas identifié 
d’incompatibilité avec la pratique des cultures intermédiaires ou des cultures intercalaires. 

3.8.3.7. Conclusion 

Parmi les nombreux services écosystémiques qu’offrent les cultures intermédiaires, leur capacité d’atténuation des 
changements climatiques suscite un intérêt croissant. Les premières études, réalisées sur des essais, se sont 
intéressées à leur capacité à stocker du C organique dans les sols. D’après ces travaux, le stockage additionnel 
de C permis par les CI à court terme est en moyenne de 313 ± 313 kg C.ha-1.an-1, soit 1 147 kg CO2-eq.ha-1.an-1. 
Ce stockage additionnel semble plus relié à la biomasse de CI produite qu'à leur nature et cette biomasse produite 
tend à augmenter avec la durée d’implantation de CI. L’analyse de ces effets sur le long terme tend toutefois à 
montrer qu’un nouvel équilibre serait atteint au bout de 50 ans, sans possibilité de stockage supplémentaire. Des 
analyses complémentaires de développement des CI en plein champ dans divers contextes agropédoclimatiques 
sont nécessaires pour quantifier leur vrai potentiel à stocker du C. Aussi, en prenant en compte les effets directs 
et indirect des CI sur les émissions de N2O, ont peut considérer que les CI ont un effet négligeable à légèrement 
favorable (réduction) sur ces émissions. Les émissions de GES correspondant aux opérations techniques (semis, 
destruction des CI, apports d’azote sur la culture suivante…) seraient au final réduites de 9 kg de CO2 eq.ha-1.an-1 
grâce aux réductions d’application d’engrais azotés qui pourraient être opérées sur la culture suivante. Cette 
réduction des émissions de GES est toutefois négligeable par rapport à l’effet séquestration de C dans le sol 
engendré à court terme par les CI. En conclusion, le bilan GES des parcelles avec CI est nettement amélioré 
comparé aux parcelles dont le sol est laissé à nu en interculture.  

Les CI peuvent aussi contribuer à atténuer les changements climatiques en modifiant les propriétés 
biogéophysiques des parcelles. En premier lieu, les CI accroissent généralement l’albédo des parcelles par rapport 
à celles maintenues à nu. En ne considérant que les CI long d’hiver, cet accroissement d’albédo engendrerait un 
effet refroidissant sur le climat qui représenterait en France à moyen terme (45-50 ans) près de 85% de leur effet 
stockage de C (et 170% à horizon 100 ans). L’évolution de ces effets albédo avec l’augmentation de la teneur en 
matière organique des sols, et donc leur assombrissement n’a toutefois pas encore été étudiée. Les CI entrainent 
d’autres modifications des propriétés biogéophysiques des parcelles. Ils contribuent à diminuer leur température 
de surface et ce phénomène est d’un ordre de grandeur équivalent aux effets refroidissant de l’albédo. Enfin, ils 
réduisent les flux de chaleur sensible en surface au profit des flux d’évapotranspiration, ce qui peut aussi tendre à 
refroidir le climat.  

En conclusion, les effets biogéochimiques et biogéophysiques engendrés par l’introduction des CI tendent à entrer 
en synergie, ce qui pourrait accroitre leur capacité à atténuer les changements climatiques par rapport à ce qui 
avait été établi jusqu’alors. Bien que les CI soient déjà fortement pratiqués en France, du fait notamment de leur 
caractère obligatoire en zone vulnérable nitrate, il subsiste une marge importante d’accroissement des surfaces 
concernées, à la fois par introduction de CI en zones non vulnérables, voire par allongement des CI là où ils existent 
déjà. Toutefois, les effets nets des CI sur le climat n’ont pas encore été totalement quantifiés car cela nécessiterait 
des travaux de modélisation couplée surface-atmosphère à grande échelle avec prise en compte des phénomènes 
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de rétroactions. De nouvelles études devront donc être menées, notamment pour tester l’effet net de différentes 
modalités d’implantation des CI (périodes, durées, mélanges d’espèces…) et les possibles synergies avec d’autres 
pratiques (ex. non-labour, agroforesterie). Il reste probablement une marge d’amélioration pour accroître le 
potentiel d’atténuation des changements climatiques par les CI. 
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3.8.4. Accroissement de la part des prairies temporaires dans les successions 

Auteur : François Gastal 

Principaux enseignements de cette section :  

• Du fait du stockage de carbone plus important dans les sols de prairie que de culture, les rotations 
prairie-culture apparaissent comme un levier pour stocker (ou réduire le déstockage) de carbone dans 
les sols. 

• Dans les rotations prairie-culture, le stockage (ou la réduction du déstockage) de carbone dépend de la 
durée relative des phases prairie et culture. 

• Le stockage (ou la réduction du déstockage) de carbone dépend également de la teneur initiale en 
carbone du sol à la mise en place de la rotation. Les rotations sur sols à faible teneur initiale en carbone 
peuvent être stockantes à partir d’une durée relative de la phase prairie par rapport à la durée totale de 
la rotation de l’ordre de 0,3 à 0,5. Les rotations sur sols à teneur initiale en carbone élevée nécessitent 
une durée de la phase prairie plus importante. 

3.8.4.1. Introduction 

Les prairies temporaires ont, comme les prairies permanentes (cf. sections 3.5.3 et 3.7), un potentiel de stockage 
de carbone dans le sol plus élevé que les cultures annuelles, aussi bien en termes de quantité que de vitesse de 
stockage de carbone (Chan et al., 2011). De ce fait, l’accroissement de la part des prairies dans les rotations 
prairies-cultures en systèmes de polyculture-élevage, voire leur réintroduction dans les systèmes céréaliers dans 
lesquels elles ont fortement régressé ou même disparu, sont des leviers potentiels pour stocker du carbone dans 
les sols (Lemaire et al., 2015).  

Les statistiques agricoles françaises distinguent les prairies temporaires (prairies semées en graminées pures ou 
mélangées à des légumineuses, maintenues sur une durée inférieure à 6 ans), les prairies artificielles (semées en 
légumineuses pures, principalement luzerne et trèfle violet, également maintenues moins de 6 ans), et les prairies 
permanentes (ou surfaces toujours en herbe), maintenues au moins 6 ans et souvent beaucoup plus, à végétation 
naturelle ou semée. Alors que la surface nationale en prairies permanentes poursuit aujourd’hui encore une 
dynamique de décroissance importante engagée depuis de très nombreuses années, la surface en prairies 
temporaires s’est stabilisée dans les années 1990, et connait depuis le début des années 2000 une phase 
d’accroissement. En 2017 et à l’échelle nationale, les prairies temporaires, les prairies artificielles et les prairies 
permanentes occupaient respectivement 3,00, 0,37 et 9,29 millions d’hectares. Toutefois, les situations régionales 
sont très diverses. Dans certaines régions comme la Normandie, les Pays de Loire, et dans une moindre mesure 
la Lorraine et le nord de Midi-Pyrénées, les prairies temporaires et les systèmes de polyculture-élevage ont 
relativement progressé au cours des 10 dernières années (Schott et al., 2018 ; Fougy et Perrot, 2017). 
Inversement, dans les grands bassins céréaliers, la dynamique de spécialisation des productions agricoles 
engagée depuis plus d’un demi-siècle a entrainé une forte régression voire même une quasi disparition des prairies 
temporaires et artificielles. Une exception notable est le cas de l’est du bassin parisien, où la luzerne est restée 
cultivée de manière significative en rotation avec des céréales pour l’industrie de la déshydratation. Hormis ce cas 
particulier, les prairies temporaires et artificielles s’inscrivent essentiellement dans des rotations fourragères pour 
l’élevage (exemple dominant en Bretagne: rotations prairie-maïs), ou dans des rotations prairie-céréale à paille 
pour les systèmes de polyculture-élevage (notamment en Pays de Loire) ou les systèmes en agriculture biologique. 
Elles y sont cultivées sur des durées de 3 à 6 ans, de plus en plus souvent en mélange multi espèces incluant 
graminées et légumineuses.  

3.8.4.2. Stockage et déstockage de carbone au cours des alternances de phase prairie et culture 

Après l’implantation d’une prairie faisant suite à une phase de culture, la vitesse de stockage de carbone peut être 
relativement élevée et se maintenir à un niveau de près de 0,5 t C/ha.an sur au moins une dizaine d’années (cf. 
section 3.5.4.3). Au-delà, la vitesse de stockage du carbone diminue progressivement avec l’âge de la prairie, 
rejoignant le cas des prairies permanentes de longue durée (cf. section 3.7).  
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Après le semis de la phase prairie, l’accumulation de carbone dans le sol se fait d’abord dans les horizons 
superficiels du sol (0-10 à 0-30 cm) puis se propage progressivement, à partir de 2-3 ans, vers les horizons plus 
profonds (Franzluebbers et al., 2014). Elle concerne des matières organiques plus labiles et à turnover plus rapide 
que dans le cas des prairies de longue durée plus âgées (Studdert et al., 1997). Un effet positif de la diversité des 
espèces prairiales semées a parfois été observé (Skinner et Dell, 2016), mais de manière générale il n’y a que très 
peu de données bien établies concernant l’effet de la nature botanique des espèces prairiales sur le stockage de 
C. En particulier, la luzerne ne semble pas apporter d’effet plus positif pour le stockage de carbone que d’autres 
espèces prairiales (Johnston et al., 2017), contrairement à son effet favorable bien établi pour la fourniture d’azote.  

La destruction de la prairie et le retour à la phase culture se traduit une perte rapide de carbone du sol, qui peut 
facilement atteindre -20 à -30% du stock de l’horizon 0-30 cm avant destruction de la prairie, sur une dizaine 
d’années (Boiffin et Fleury, 1974 ; Vertès et Mary, 2007). La vitesse de perte du carbone du sol décroit 
progressivement avec le temps, contrairement au cas des successions de cultures annuelles dans lesquelles les 
pertes de carbone sont relativement stables et plus liées à la température et aux autres facteurs climatiques qu’à 
la durée depuis le labour et l’implantation. 

La dégradation des matières organiques du sol consécutive à la destruction d’une prairie lors du passage vers une 
phase de culture est plus rapide que leur ré-accumulation consécutivement au passage inverse de ré-installation 
d’une nouvelle phase prairie après la phase de culture (Johnston, 1986 ; Rasmussen et al., 1998 ; Soussana et al., 
2004). 

3.8.4.3. Stockage du carbone à l’échelle de la rotation 

De manière générale, les expérimentations de longue durée disponibles dans la littérature montrent que la teneur 
(et le stock) de carbone du sol de rotations prairie – culture se situe en moyenne entre la teneur (stock) sous culture 
et la teneur (stock) sous prairie. L’observation précise dans le temps permet parfois de voir l’oscillation de teneur 
en carbone du sol au cours de la succession des phases prairie-culture (Figure 3.8.4-1). 

 

Figure 3.8.4-1. Evolution de la teneur en matière organique du sol dans diverses rotations culture-prairie (durée relative de 
la phase prairie dans la rotation (i.e. ratio des durées prairie/(prairie+culture)) de 0,33 (« CP67 :33 ») et 0,50 (« CP50:50 »), 
comparativement à la rotation de culture fertilisée (CC with Fert) ou non (CC no Fert). A noter également l’effet positif de la 

fertilisation azotée des cultures. D’après Franzluebbers et al., 2014. 

Ces expérimentations de longue durée montrent que la teneur en carbone du sol augmente, ou du moins diminue 
moins vite, dans les rotations prairie-culture que dans le « témoin » succession de cultures sans prairie (Vertès et 
al., 2007a ; Vertès et Mary, 2007 ; van Eckeren, 2008 ; Smith et al., 1997 ; Singh et Lal, 2005 ; Johnston et al., 
2017).  

Dans une synthèse à partir de données issues de systèmes agricoles nord- et sud-américains tempérés, 
Franzluebbers et al. (2014) indiquent qu’il faut une durée relative de la prairie dans la rotation d’au moins 0,33 pour 
maintenir une teneur en carbone du sol stable sur le long terme. Une baisse de teneur est observée pour des 
durées relatives de la prairie inférieures et inversement une durée relative d’au moins 0,50 permet d’augmenter la 
teneur en carbone du sol. Les données de la littérature ne permettent pas de préciser si, au-delà de la durée relative 
des phases prairie et culture, leur durée absolue est aussi un élément qui devrait être pris en compte.   



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  179 

Les données rassemblées à partir de diverses expérimentations de longue durée conduites en zones tempérées 
montrent que l’évolution de la teneur en carbone du sol des rotations prairie-culture dépend non seulement de la 
durée de la phase prairie mais également du type de couvert végétal (prairie ou culture) antérieur à la mise en 
place de la rotation, ainsi que de l’état initial du sol et notamment sa teneur en matière organique. La compilation 
de ces données permet de mettre en évidence (Figure 3.8.4-2) que pour maintenir ou augmenter la teneur en 
carbone du sol, il faut une durée relative de la phase prairie d’autant plus longue que la teneur initiale du sol en 
carbone avant la mise en place de la rotation était élevée. La rotation maïs-prairie suivie sur 30 années par Vertès 
et al. (2007a) sur sol à teneur initialement élevée en C, ou les rotations présentées par Studdert et al. (1997) en 
Argentine, mises en place derrière une prairie permanente laissant une teneur initiale en carbone également élevée 
(près de 3%), se traduisent par une perte de carbone même pour des durées relatives de la phase de prairie dans 
la rotation dépassant 0,50. Inversement, les rotations prairie-culture mises en place derrière des successions de 
cultures établies de longue date et s’accompagnant  d’une teneur initiale en carbone du sol plus faible (Johnston 
et al., 2017 ; Franzluebbers et al., 2014), se traduisent par une augmentation de teneur en carbone du sol pour 
des durées relatives de la phase prairie plus courtes, entre 0,33 et 0,50.  

 

Figure 3.8.4-2. Effet de la durée relative de la phase prairie dans la rotation sur le stockage de carbone dans le sol  
après 30-40 années de traitement, dans différentes conditions de teneur initiale en carbone du sol (Ci, g C / 100 g sol). 

Les rotations sur sol à teneur initiale faible (Johnston et al 2017, Ci=0.98% ; Franzluebbers et al., 2014, Ci=2.0%) permettent de stocker du 
carbone de manière positive et durable à partir d’une durée relative de prairie de 0,4 à 0,5, tandis que les rotations sur sols à teneur initiale 
plus élevée (Studdert et al., 1997, Ci=2.86% ; Vertès et al., 2007a, Ci=2.93%) nécessitent des durées de prairie plus élevées pour devenir 
éventuellement stockantes. La ligne pointillée rouge indique le taux de stockage sur 30 ans (+12%) correspondant à un taux annuel de 4‰. 

3.8.4.4. Autres effets de l’introduction de prairies temporaires dans les rotations 

Les rotations prairie-culture présentent bien d’autres avantages agronomiques et environnementaux que le seul 
stockage additionnel de carbone dans le sol (Franzluebbers et Gastal, 2018). Elles permettent notamment pour la 
phase de cultures succédant à la phase prairie : des reports de fertilité (notamment liés à la minéralisation de 
l’azote du sol et des résidus végétaux dans les semaines et les mois qui suivent le retournement de la prairie, 
d’autant plus que ces prairies sont riches en légumineuses) ; une amélioration de la structure et de la perméabilité 
du sol (liées notamment aux structures racinaires pérennes, à la teneur en matière organique plus élevée et à la 
plus grande abondance de vers de terre sous prairie) ; une réduction de l’usage des produits phytosanitaires 
(herbicides, pesticides), une réduction des émissions de N2O (liée à une plus grande présence de légumineuses 
et en conséquence un moindre besoin de fertilisation azotée) ; elles favorisent de nombreuses composantes de la 
biodiversité. Ces bénéfices autres que ceux liés au stockage de carbone dans le sol sont également des atouts à 
prendre en compte pour évaluer la faisabilité du développement des rotations prairie-culture. Il faut toutefois veiller 
à une bonne gestion des phases de transition, notamment lors du passage prairie vers culture, pour éviter des 
risques éventuels de lessivage, et prendre également en compte les émissions de N2O supplémentaires qui 
peuvent être induites et suivre le retournement de la prairie si la biomasse réincorporée au sol est importante. 
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3.8.4.5. Conclusion : possibilités d’accroissement de la part des prairies temporaires 
dans les rotations, freins à la mise en œuvre 

Un levier majeur pour accroitre le stockage de carbone des sols agricoles, ou du moins limiter son déstockage 
dans les sols riches en matière organique, est donc d’augmenter la pratique de ces rotations prairie-culture, et/ou 
d’augmenter la durée de la phase prairie dans ces rotations. En zone d’élevage ou de polyculture élevage, il peut 
s’agir par exemple d’augmenter la fréquence ou d’allonger la durée de la phase prairie dans les rotations avec 
maïs ou avec céréales à p aille, au détriment des achats d’aliment importés pour le bétail ou au détriment des 
fourrages annuels dans les zones pédoclimatiques qui ne leur sont pas les plus favorables. En zone de culture 
céréalière spécialisée, un frein majeur est le débouché de la production prairiale. Des modes d’organisation et 
d’échange à l’échelle de territoires voire de régions deviennent alors nécessaires pour permettre aux éleveurs de 
bénéficier du fourrage produit dans les rotations des exploitations céréalières, et inversement permettre aux 
céréaliers de bénéficier des effluents produits par les exploitations d’élevage (Kronberg et Ryschawy, 2019).  
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3.8.5. Les apports de carbone exogène par les produits résiduaires organiques 
(PRO) 

Auteurs : Sabine Houot et Thierry Morvan 

Principaux enseignements de cette section :  

• Seul le stockage de C associé à de nouvelles sources de C exogènes qui ne sont pas déjà épandues 
sur les sols doit être considéré lors de l’évaluation des potentialités de stockage additionnel résultant de 
l’apport de PRO. 

• Le stockage additionnel de C lié à des apports de produits résiduaires organiques (PRO) relativement à 
une situation sans apport varie en fonction des doses et fréquences d’apport, des conditions 
pédoclimatiques et du degré de stabilité du C des PRO apportés.  

• Les PRO ont des efficacités vis-à-vis du stockage de C dans le sol qui peuvent être classées dans l’ordre 
suivant : effluents liquides agro-industriels et engrais organiques < lisiers et fientes < boues d’épuration 
ou industrielles non compostées ou fumiers < digestats solides ≤ composts < biochars.  

• Sur la base de scenarios d’apports classiques pendant 20 ans, les stockages additionnels pourraient 
représenter moins de 0,1 tC ha-1 an-1 pour les boues d’épuration, 0,1 tC ha-1 an-1 pour les lisiers, 0,3 
tC ha-1 an-1 pour les fumiers, 0,5 tC ha-1 an-1 pour les composts.  

• Un gisement supplémentaire de ressources (biodéchets, déchets verts…) serait mobilisable pour 
accroitre le volume de composts et digestats produits recyclables en agriculture.  

• L’analyse de l’intérêt des scénarios envisagés doit prendre en compte non seulement le stockage 
additionnel de C dans les sols mais aussi l’ensemble des autres postes d’émissions de gaz à effet de 
serre modifiés (transport, apports d’engrais minéraux…). 

3.8.5.1. Introduction 

On entend par matière organique exogène, toute matière organique qui n’est pas directement issue de la parcelle 
cultivée sur laquelle elle est apportée. Cela exclut donc les résidus de récolte et les cultures intermédiaires traités 
dans les sections précédentes. Ces sources de matières organiques exogènes sont essentiellement issues 
d’autres activités et seront appelées produits résiduaires organiques (PRO) pour la suite de cette section. 
Aujourd’hui les effluents d’élevage représentent 94% des PRO épandus sur les sols agricoles, soit 274 millions de 
tonnes de matière brute (MB) en 2012 (Houot et al., 2014) dont la moitié sont émis directement par les animaux 
pendant le pâturage. D’autres PRO d’origine urbaine et industrielle sont également valorisés en agriculture comme 
les boues d’épuration urbaine épandues à hauteur de 70% en France aujourd’hui (0,7 million de tonnes de matière 
sèche (MS) épandues), les digestats issus de méthanisation, les composts issus de déchets verts et d’autres 
déchets urbains (2,2 millions de tonnes de MB épandues annuellement), des effluents industriels (1,8 million de 
tonnes de MS épandues annuellement)  

Ces PRO sont considérés comme des matières fertilisantes au sein desquelles on distingue deux grandes classes : 
celles qui sont plutôt sources d’éléments nutritifs pour les plantes à court terme (valeur fertilisante des matières) et 
celles qui vont contribuer à augmenter progressivement les teneurs et stocks de matière organique dans les sols 
(valeur amendante des matières). Ces deux classes d’effets agronomiques sont liées entre elles (Figure 3.8.5-1). 
En général, l’intérêt fertilisant azoté des matières diminue quand l’intérêt amendant augmente. Cette variabilité est 
liée aux caractéristiques de la matière organique des produits, celles-ci étant liées à l’origine de ces matières 
organiques et aux procédés de traitement ou de transformation qu’elles ont subis avant leur apport au sol. Dans le 
cadre de cette étude, on s’intéressera à la valeur amendante des PRO, définie comme étant leur capacité à 
entretenir voire à augmenter les teneurs et stocks de matière organique dans les sols.  

Parmi les stratégies proposées pour augmenter les stocks de C des sols, Smith et Powlson (2000) avaient déjà 
estimé précédemment que le retour au sol des 820 millions de tonnes de fumier produits annuellement en Europe 
représentait une séquestration de 6,8 millions de t de C/an, soit l’équivalent de 0,8% des émissions de C-CO2 en 
Europe en 1990. Cependant, seul le stockage de C associé à de nouvelles sources de C exogènes qui ne sont 
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pas déjà épandues sur les sols doit être considéré lors de l’évaluation des potentialités de stockage additionnel 
résultant de l’apport de PRO (Powlson et al., 2011). 

 
Figure 3.8.5-1. Relation entre valeur amendante et valeur fertilisante des PRO (issue de Houot et al., 2014).  

L’objectif de cette section est d’analyser la bibliographie pour évaluer les valeurs amendantes organiques des PRO, 
soit les potentialités d’augmentation des stocks de C dans les sols via les apports de PRO. Cette 
augmentation va dépendre de nombreux facteurs : la fréquence et les doses d’application des PRO, les 
caractéristiques de la matière organique des PRO apportés et les conditions pédoclimatiques (les caractéristiques 
physico-chimiques des sols, la température et la pluviométrie vont influencer les vitesses des biotransformations 
dans les sols après apport). La présentation des résultats disponibles, quantifiés dans des essais au champ de 
moyenne et longue durée (3 à 155 ans), sera complétée par celle des indicateurs et méthodes permettant 
d’estimer cette valeur amendante des PRO. Les autres effets à considérer dans l’évaluation de la pratique de 
valorisation des PRO (substitution des engrais, émissions gazeuses, flux de contaminants potentiels…) sont 
présentés en fin de section.  

3.8.5.2. Méthodes et indicateurs pour évaluer la valeur amendante des PRO 

3.8.5.2.1. Essais au champ 

Les essais au champ de moyenne/longue durée constituent des outils de choix pour évaluer les effets de pratiques 
culturales (Jenkinson, 1991 ; Janzen, 1995). Ils sont donc l’approche la plus adéquate pour évaluer la valeur 
amendante des PRO. Ces essais permettent de quantifier les effets d’apports réguliers d’un même type de PRO.  

La plupart des essais recensés sont de moyenne durée (<30 ans) et montrent des réponses quasiment linéaires 
des teneurs en C des sols au nombre d’apports de PRO, et donc aux quantités de C apporté via ces apports. Ces 
cinétiques « linéaires » seront utilisées pour calculer les valeurs amendantes des PRO correspondant aux facteurs 
de conversion d’apports organiques de PRO en matières organiques du sol.  

Ce facteur de conversion (Fact_conv_PRO) est égal au rapport entre d’une part le stockage additionnel permis par 
l’apport de PRO relativement à une situation sans apport, et d’autre part l’apport de carbone des PRO cumulé sur 
la période prise en compte par le calcul : 

Fact_conv_PRO  (gC sol/g C PRO) = [Stock C avec PRO – Stock C dans un traitement témoin] / C PRO 
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où : - Fact_conv_PRO est exprimé en g de C de sol résultant de l’apport de PRO par g de C apporté au sol via les 
PRO (gC sol/g C PRO)  

- Stock C avec PRO : stock de C mesuré dans l’horizon d’enfouissement des PRO (tC/ha) 
- Stock C témoin : stock de C mesuré dans le même horizon dans un traitement témoin sans apport de PRO 
(tC/ha) 

- C PRO : quantité totale de C apportée par le PRO depuis la mise en place de l’essai (tC/ha) 

Le facteur de conversion est également souvent exprimé en pourcentage du C apporté par les PRO. On parle alors 
de taux de stockage. Ce calcul suppose qu’on affecte uniquement au PRO les augmentations de C dans les sols 
et donc qu’il n’y a pas de différences de production végétale ni de restitution des résidus de récolte entre les 
traitements témoin et PRO. C’est pourquoi, quand cela est possible, les traitements témoins correspondent à des 
traitements recevant une fertilisation minérale. Si les rendements sont différents, il est nécessaire de prendre en 
compte les différences de flux de résidus de récolte (Peltre et al., 2012). 

3.8.5.2.2. Indicateurs au laboratoire de l’évaluation de la valeur amendante des PRO 

Incubations en conditions contrôlées 

La méthode la plus largement utilisée consiste à mesurer en microcosmes de laboratoire la dynamique de 
minéralisation du C des PRO après apport à un sol. Cette approche expérimentale fait l’objet d’un mode opératoire 
normalisé (FD U 44-163) en France qui permet de pouvoir comparer les résultats obtenus par différents opérateurs.  

Les résultats des incubations sont souvent utilisés pour modéliser les cinétiques de minéralisation du C ou 
d’évolution du C résiduel en ajustant des modèles mathématiques qui permettent ensuite d’extrapoler les résultats 
à des durées plus longues. Ces extrapolations peuvent se rapprocher des conditions de plein champ en prenant 
en compte les conditions climatiques réelles. C’est le cas par exemple du calcul de la proportion h de C résiduel 
après 1 an dans les conditions climatiques représentatives d’un endroit donné, définie comme étant le coefficient 
d’humification du PRO (Janssen, 1984), qui peut être assimilé à leur valeur amendante ou au facteur de conversion 
du C du PRO en C du sol mentionné précédemment. Cependant dans la majorité des cas, cette extrapolation aux 
conditions climatiques réelles n’est pas faite et les résultats d’estimation de C résiduel sont donnés dans les 
conditions du laboratoire (Parnaudeau et al., 2004 ; Tambone et al., 2009).  

Indice de stabilité de la matière organique des PRO  

Les approches expérimentales de la valeur amendante sur la base des résultats d’incubations sont lourdes à mettre 
en œuvre et coûteuses en temps d’expérimentation. C’est pourquoi des relations sont recherchées entre les 
caractéristiques biochimiques de la MO des PRO, son degré de stabilité et cette valeur amendante des PRO. 
Lashermes et al. (2009) ont établi une relation entre les valeurs amendantes extrapolées à partir de données 
d’incubation et les caractéristiques biochimiques des PRO, permettant de calculer l’indice de stabilité de la MO 
(ISMO) des PRO. Ce résultat a fait l’objet d’une normalisation du mode opératoire de mesure (FD U 44-162)17. 
L’indice ISMO peut être considéré comme un proxi du facteur de conversion du C des PRO en C organique du sol 
et donc de leur valeur amendante. 

ISMO (% C organique) = 44.5 + 0.5 SOL – 0.2 CEL + 0.7 LIC - 2.3 MinC3 

avec SOL, CEL et LIC les fractions biochimiques (respectivement fraction soluble, équivalente à la cellulose et à 
la lignine exprimées en % MO) mesurées à l’aide de la méthode de fractionnement Van Soest telle que décrite 
dans le mode opératoire de la norme ; et MinC3, la proportion de C organique minéralisée pendant 3 jours 
d’incubation en mélange dans un sol.  

Egalement basé sur les fractions biochimiques des PRO, le modèle TAO (Pansu et Thuriès, 2003) permet de 
prédire la cinétique de minéralisation du C et de l’N des PRO et donc le C résiduel dans les sols et le N 
potentiellement disponible pour les plantes. Plus récemment, Jimenez et al. (2017) ont développé un nouveau 
protocole de fractionnement biochimique incluant l’extraction d’un compartiment de MO humifiée et qui permet de 
prédire la biodégradabilité résiduelle d’une large gamme de PRO dont des boues et digestats.  

                                                           
17 Deux indicateurs précurseurs avaient été au préalable élaborés : l’Indice de Stabilité Biologique (ISB) élaboré par Linères et Djakovitch 

(1993) et le taux résiduel de MO (Tr) développé par Robin (1997) 
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3.8.5.3. Effets des apports de PRO sur le stockage de C dans le sol    

3.8.5.3.1. Nature de la base de données bibliographique 

La méta-analyse de Maillard et Angers (2014) fait ressortir une tendance à observer des valeurs de stockage 
additionnel résultant d’apports d’effluents d’élevage plus élevées sous climat tempéré que sous climat tropical.  
Nous avons donc focalisé notre synthèse bibliographique sur une sélection d’essais réalisés dans des conditions 
de climat tempéré, a priori plus intéressants dans le cadre de cette étude. Cette synthèse intègre cependant des 
résultats d’essais réalisés en Asie (Chine et Inde), majoritaires en termes de nombre de publications sur la période 
des 5 dernières années, lorsque le climat pouvait être considéré comme relativement proche du climat tempéré. 
La liste des références utilisées pour cette synthèse est donnée dans l’Annexe section 3.8.5-1 

Les essais mobilisés sont majoritairement conduits en grandes cultures (céréales, maïs fourrage, soja). Ce sont 
pour la plupart des essais classiques en blocs complets.  

La très grande majorité des résultats sur le facteur de conversion des PRO en C du sol concerne les fumiers (n=60), 
et les produits compostés (n=47). Les résultats concernant les boues d’épuration (n=10) et les lisiers (n=8) sont 
beaucoup moins nombreux. On recense également quelques données sur des essais avec tourbe, sciure, 
digestats, grignons d’olive (résidus de pressage des olives), litières de volaille.  

3.8.5.3.2. Limites de l’analyse 

La synthèse bibliographique conduit à identifier des lacunes et une hétérogénéité sur les grandeurs mesurées, qui 
limitent les possibilités d’analyse et d’interprétation des résultats :  

- Toutes les références retenues indiquent ou permettent d’estimer le stockage résultant d’apport de PRO, 
mais l’information sur les quantités de C apportées par les PRO est fréquemment absente et ne permet 
donc pas de calculer systématiquement le facteur de conversion du C des PRO en C des sols. 

- Le stockage résultant de l’apport des PRO est calculé après des durées variables d’expérimentation. 
- Il est estimé à partir d’un échantillonnage du sol généralement réalisé sur l’horizon de surface, à une 

profondeur variant de 15 à 30 cm, cohérente avec la profondeur d’enfouissement des PRO, mais qui peut 
conduire à sous-estimer le stockage. Le stockage de C sous l’horizon de surface peut être significatif et sa 
prise en compte conduit à une augmentation relative du taux de stockage de +4 à +24%, selon les produits 
(Katterer et al., 2014). Le C stocké dans les horizons sous-jacents à l’horizon d’apport peut représenter plus 
de 50 % du stockage additionnel (essais en Inde, Chaudhary et al., 2017 ; Ghosh et al., 2018).  

- Les informations sur la composition des PRO se résument le plus souvent aux teneurs en C et N moyennes 
sur la durée de l’essai. Dans certains cas, on ne connait même pas l’espèce animale à l’origine du PRO. 
L’absence quasi générale d’information sur la composition biochimique des produits utilisés constitue une 
limitation importante dans l’interprétation des valeurs de stockage, la relation entre composition biochimique 
et biodégradabilité étant bien établie (Morvan et al., 2006, 2009 ; Peters et Jensen, 2011 ; Lashermes et al., 
2009).  

- Dans certains articles de synthèse, les auteurs présentent des valeurs moyennes de stockage de C 
obtenues en regroupant des résultats observés avec des produits de caractéristiques très différentes 
(fumiers, lisiers et fientes de volailles regroupées dans la synthèse de Powlson et al., 2012) 

 3.8.5.3.3. Synthèse des résultats 

Cette synthèse présente i) les estimations de stockage résultant de l’apport de PRO au sol, calculées lorsque cela 
est possible par rapport à un traitement de référence soumis à une fertilisation minérale N, de préférence à un 
témoin non fertilisé en N, et ii) le facteur de conversion du C des PRO (Tableau 3.8.5-1).  

Les données présentées dans le Tableau 3.8.5-1 mettent en évidence une très grande variabilité des valeurs de 
stockage résultant de l’apport de PRO au sol et du facteur de conversion du C des PRO qui reste difficile à 
interpréter, notamment du fait de l’absence quasi généralisée d’informations précises sur la composition 
biochimique des produits. L’analyse par régression linéaire multiple réalisée par Zavattaro et al. (2017), dans le 
cadre de sa méta-analyse sur les fumiers de bovins, conclut à l’absence d’effet significatif de la complémentation 
en N minéral de la culture, et de la profondeur de travail du sol sur le stockage de C résultant de l’apport de PRO 
au sol. Cette analyse montre par contre un effet significatif de 3 facteurs sur le stockage de C : i) la durée des 
essais (P<0,001), avec un stockage résultant de l’apport de PRO au sol significativement plus élevé sur les essais 
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de 6-10 ans, comparativement aux essais de 11-20 et de plus de 20 ans, ii) le climat (P<0,01), avec un stockage 
résultant de l’apport de PRO au sol plus faible pour les essais situés à l’ouest de l’Europe, le climat à tendance 
océanique étant effectivement plus favorable à la minéralisation, iii) dans une moindre mesure la texture de 
l’horizon de surface (P<0,05), avec un stockage plus important dans les sols sableux.  

A partir de scenarios d’apports représentatifs des pratiques agriculteurs pendant 20 ans et en utilisant les facteurs 
de conversion du C des PRO en C du sol, des valeurs moyennes de stockage additionnel sont calculés dans le 
Tableau 3.8.5-2. En combinant doses, fréquences d’apports et teneurs moyennes en C des PRO, les composts 
ont les valeurs moyennes de stockage additionnel les plus élevées (0,48 tC/ha an), suivis des fumiers (0,31 tC/ha 
an) et lisiers (0,09 tC/ha an), le stockage additionnel étant de 0,02 tC/ha an pour les boues d’épuration. 

Tableau 3.8.5-1. Synthèse des valeurs moyennes (écart-type entre parenthèses) d’augmentation des stocks de C  
résultant de l’apport de PRO au sol, exprimées en pourcentage d’augmentation par rapport à des traitements sans apports  

et synthèse des facteurs de conversion du C des PRO en C du sol, issues d’articles de synthèse, de méta-analyse  
ou de la synthèse de références bibliographiques ; n est le nombre d’essais considérés (le détail des données mobilisées 

figure dans l’Annexe section 3.8.5-2) – Durée des essais allant de 3 à 155 ans, médiane : 12 ans. 

 

Tableau 3.8.5-2. Stockage additionnel lié aux apports de PRO dans des scénarios sur une période de 20 ans d’apports 
représentatifs des pratiques agriculteurs, et calculé à l’aide des facteurs de conversion présentés dans le Tableau 3.8.5-1. 

 

Effluents d’élevage  

Les références sur le stockage de C résultant d’apports de fumier de bovins sont nettement majoritaires, suivies 
par les références sur les lisiers de bovins ; les références sur les autres effluents d’élevage (lisiers et fumiers de 
porc, fientes et fumiers de volailles) sont par contre très peu nombreuses.  

Le facteur de conversion du C des PRO est de manière générale plus élevé avec les fumiers qu’avec les lisiers, 
avec des valeurs moyennes de 0,24 gC/gC apporté (soit 24% du C apporté) pour des fumiers divers, 36% du C 
apporté pour les fumiers de bovins, vs 18% du C apporté en moyenne pour les lisiers (Tableau 3.8.5-1). Les 

Type PRO

Source n

Augmentation stock de 

C (en % du C du sol 

témoin)

n

Facteur de 

conversion (tC/tC 

apporté)

Fumier bovin Méta analyse Zavattaro et al (2017) 60 32 n.c.

Fumier bovin Synthèse essais français, Morvan et al (2013) 14 26.7 (± 15) 9 0.36 (± 0.12)

Fumiers divers Synthèse de références 41 53 (±33) 51 0.24 (± 0.12)

Fumiers compostés Synthèse de références 12 38 (±16) 9 0.38 (±0.21)

Composts biodéchets Synthèse de références 16 30 (± 17) 15 0.39 (± 0.16)

Composts de boues Synthèse de références 6 47 (± 22) 11 0.42 (± 0.19)

Autres composts Synthèse de références 11 43 (± 25) 11 0.41 (± 0.24)

Boues Synthèse de références 11 65 (± 33) 11 0.30 (± 0.14)

Boues et boues digérées Synthèse de Powlson et al (2012) n.c. 20 0.51 (± 0.07)

Lisier bovin Méta analyse Zavattaro et al (2017) 23 17.5 n.c.

Lisiers divers Synthèse de références 5 7 (± 4) 8 0.18 (± 0.08)

Dose 

(t MB/ha)

Fréquence 

de  retour

(an)

Teneur en C 

(%MB)

Flux d'apport 

de C au sol 

en 20 ans 

(t/ha)

Facteur de 

conversion (tC 

sol/t C apporté)

stockage de C 

additionnel 

total (tC/ha )

stockage de 

C annuel 

(tC/ha an)

Fumier 40 3 10.1 26.9 0.36 9.7 0.32

Fumier composté 40 3 8.8 23.5 0.38 8.9 0.30

Lisier de porcs 40 2 2.7 10.8 0.18 1.9 0.06

lisier de bovins 40 2 4.5 18 0.18 3.2 0.11

Compost 30 3 17.6 35.2 0.41 14.4 0.48

Boue 10 3 3.3 2.2 0.30 0.7 0.02
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facteurs de conversion du C donnés par Diacono et Montemurro (2010) dans leur synthèse bibliographique varient 
de 8 à 25% du carbone apporté pour des fumiers, contre des valeurs inférieures à 4% pour des lisiers.  

Composts  

Le compostage des effluents d’élevage augmente le facteur de conversion du C, avec une moyenne de 38% du C 
apporté (Tableau 3.8.5-1). Cet effet du compostage sur les valeurs moyennes de stockage est confirmé par des 
résultats d’essais sur lesquels le produit composté et non composté sont comparés : i) des proportions de 25% et 
31% du C de fumiers respectivement non compostés et compostés sont retrouvées dans le sol après 25 années 
d’apports (Johnston, 1975 in Haynes et Naidu, 1998), ii) Morvan et al. (2003) calculent également un taux de 
stockage du C nettement supérieur avec du fumier de bovins composté, comparativement au même produit non 
composté (42% vs 29%). Cependant, comme les teneurs en C des fumiers compostés sont plus faibles que celles 
des fumiers non compostés, le stockage additionnel calculé au Tableau 3.8.5-2 est identique pour les fumiers 
compostés ou non pour les scénarios agronomiques considérés. 

Pour les composts issus de déchets verts, de biodéchets, de boues d’épuration, les valeurs moyennes du facteur 
de conversion du C des composts varient de 40 à 42% du C apporté, selon la nature des produits compostés 
(Tableau 3.8.5-1), et sont dans la même gamme que pour les composts issus d’effluents d’élevage. Ces proportions 
correspondent aux valeurs les plus élevées des produits organiques, du fait du processus de stabilisation de la MO 
au cours du compostage. On observe cependant que la gamme de variation du taux de stockage est peu différente 
de celle des autres PRO, et que les valeurs moyennes sont peu impactées par la nature initiale des produits. Ces 
taux de stockage sont en accord avec la valeur moyenne de 41% du C apporté proposée par Powlson et al. (2012).  

Boues d’épuration urbaine 

La moyenne du facteur de conversion du C des boues d’épuration calculée dans le cadre de cette synthèse est de 
30% (Tableau 3.8.5-1), valeur inférieure à celle de 40% rapportée par Katterer et al. (2014). Pan et al. (2018) 
rapportent des valeurs moyennes de 37% mesurées à partir d’essais de 16 ans au nord des Etats-Unis.  

On observe comme pour les autres PRO une forte variabilité de l’effet des apports de boues sur le stockage de C 
résultant de l’apport de PRO, avec des valeurs de facteur de conversion du C des PRO comprises entre 11 et 55%, 
gamme comparable à celle donnée par Brown et al. (2011) (1 à 43%). Ces résultats contrastés s’expliqueraient en 
partie par la composition chimique des boues. Dans une étude visant à caractériser au cours d’incubations de 
quelques mois de mélanges sol-boues en conditions contrôlées de laboratoire, le comportement de minéralisation 
de différents types de boues d’épuration urbaines ou industrielles, ayant subi des post-traitements de 
déshydratation, de digestion anaérobie ou de compostage, la biodégradablité des boues varie de 18 à 66% du C 
organique et est inversement corrélée à la teneur en lignine (Parnaudeau et al., 2004).  

Digestats de méthanisation 

Dans une synthèse bibliographique, Nkoa (2014) rapporte que la valeur amendante des digestats est mal connue, 
et il existe très peu de résultats d’essais au champ de moyenne/longue durée, à l’exception de quelques références 
sur les boues digérées (Powlson et al., 2012). La transformation en biogaz de la fraction biodégradable des 
effluents d’élevage ou l’utilisation de biomasses végétales (résidus de cultures, cultures intermédiaires) conduit à 
s’interroger sur la diminution potentielle des apports de matière organique au sol. Moller (2015) dans une revue 
bibliographique, ne rapporte pas d’effet négatif de l’introduction de la méthanisation sur les teneurs en carbone des 
sols. Wentzel et al. (2015) n’observent pas de différences de teneurs en carbone organique dans des parcelles 
recevant des effluents d’élevage digérés ou non.  

L’effet des apports de digestats sur les stocks de C du sol est donc généralement estimé à partir de mesures 
respirométriques, qui renseignent sur le degré de stabilité des MO après digestion anaérobie. Les quelques valeurs 
d’ISMO disponibles pour des digestats confirment l’intérêt de cet indicateur qui a été utilisé pour confirmer l’absence 
d’effet négatif de l’introduction de la méthanisation sur les teneurs en carbone organique des sols (Bodilis et al., 
2015).  

La MO du digestat est plus stable que celle des matières entrantes en raison de la transformation des fractions 
labiles en biogaz. Cette stabilisation de la MO s’accompagne d’un enrichissement relatif en lignine et en longues 
chaines aliphatiques, et d’une diminution des fractions lipidiques et des polysaccharides (Marcato et al., 2009 ; 
Tambone et al., 2009). Cette évolution des caractéristiques biochimiques au cours de la digestion anaérobie est 
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similaire à ce qui est observé au cours du début de compostage (Marcato et al., 2009). Dans une étude comparant 
différents composts de déchets verts et biodéchets et des digestats d’effluents d’élevage et résidus de culture ou 
biodéchets, Tambone et al. (2010) conclut à des valeurs amendantes similaires pour les composts et digestats. Le 
post-traitement par compostage après digestion anaérobie augmente encore la stabilité des digestats et ralentit 
leur minéralisation dans les sols.  

Biochars 

Les biochars sont des produits organiques issus de la pyrolyse de biomasse. Il existe différents types de biochars 
en fonction du procédé dont ils sont issus (torréfaction, pyrolyse lente ou rapide, gazéification, carbonisation 
hydrothermale…). La stabilité du C des biochars varie selon le procédé d’obtention et la biomasse d’origine. Une 
partie du C des biochars peut rester labile et stimuler l’activité de la biomasse microbienne (méta-analyse de 
Biederman et Harpole, 2013). La synthèse de Spokas (2010) met en évidence une variabilité des durées de demi-
vie des biochars (moins de 100 ans à plus de 1 000 ans), le rapport moléculaire O/C étant un bon indicateur de 
cette stabilité. L’importance du procédé d’obtention du biochar est confirmée par l’étude de Bruun et al. (2012) : la 
pyrolyse rapide laisse des fractions de la biomasse traitée non pyrolysée, ce qui explique la biodégradabilité plus 
importante mesurée pour le biochar issu de pyrolyse rapide (5,5% du C du biochar minéralisé dans le sol après apport) 
par rapport à un biochar issu de pyrolyse lente (seulement 2,9% du C minéralisé). Mesuré comme précédemment au 
cours d’incubations en conditions contrôlées de laboratoire, le C résiduel des biochars issus de carbonisation 
hydrothermale est beaucoup moins stable avec 13 à 16% du carbone minéralisé (Bamminger et al., 2014). Dans tous 
les cas, les valeurs amendantes seraient donc élevées : 80 à 85% pour les biochars issus de carbonisation 
hydrothermale, 95% pour les biochars issus de pyrolyse rapide et 97% pour ceux issus de pyrolyse lente. La méta-
analyse de Wang et al. (2016) confirme ces valeurs amendantes élevées et montre que l’apport de biochar peut avoir 
des effets contrastés sur la minéralisation de la matière organique du sol : stimulation à court terme mais 
ralentissement de la dégradation à plus long terme par des processus de protection physique (Maestrini et al., 2015 ; 
Hernandez-Soriano et al., 2016). Un essai au champ de 5 ans avec des doses importantes d’apport de biochars (30 
à 90 t /ha) montre au contraire une stimulation de la décomposition des résidus de récolte (Dong et al., 2018). Le suivi 
des charbons dans des sols maintenus en jachères nues de plusieurs dizaines d’années montre que les biochars 
pourraient avoir une dynamique de décomposition plus rapide que ce que montre la plupart des études faites à plus 
court terme (Lutfalla et al., 2017).  

Autres PRO 

Les travaux sur les PRO d’origine agro-industrielle sont relativement peu nombreux. Parnaudeau et al. (2006) 
mesurent une forte biodégradabilité des effluents agro-industriels liquides qui conduirait à des facteurs de 
conversion en C du sol inférieurs à 20% du C apporté. Cependant certains PRO industriels peuvent présenter des 
taux de stockage plus élevés comme les boues de désencrage avec 40% du C de boues stocké dans le sol 2 ans 
après l’apport (Chantigny et al.,1999).  

Les potentiels de stockage de C des résidus issus de la production de biocarburants ont été approchés via des 
mesures respiromètriques de 30 à 60 jours. Ils varient entre 20 et 70% (Galvez et al., 2012 ; Cayuela et al., 2010a ; 
Schouten et al. 2012).  

Enfin, beaucoup de sous-produits animaux sont utilisés comme engrais organiques, dont on peut considérer que 
leur contribution au stockage de C est faible. Cayuela et al. (2010b) montrent en effet que la biodégradabilité de 
ces produits est généralement importante : 56% du C pour la farine de plume hydrolysée, 41% pour le sang séché, 
21% pour la poudre de corne, 58% pour la poudre d’os. Les taux de stockage varieraient entre 40 à 70% du C 
apporté. Cependant, les doses d’apport étant faibles car calculées sur la base des teneurs en azote élevées de 
ces produits, les flux de C total apporté sont faibles et donc le stockage additionnel est faible.  

3.8.5.4. Impact des filières de traitement amont sur le potentiel amendant des PRO  

On a vu que les traitements en amont modifiaient le potentiel amendant des PRO épandus. Dans un objectif de 
déterminer les meilleures options pour restituer et stocker du C dans les sols, il est intéressant de comparer les 
effets des modes de traitement amont sur le C restant ensuite dans le sol.   

Ainsi Bruun et al. (2006) comparent des composts et digestats issus des mêmes biodéchets à l’aide de scénarios 
simulés avec le modèle Daisy. Après 50 ans, les proportions de C restant dans le sol après apport de compost ou 
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digestat sont dans les mêmes ordres de grandeurs, entre 20 et 40%, les conditions de scenarios (sols, systèmes 
de production…) ayant plus d’impacts que les PRO épandus. 

Même si le potentiel amendant des digestats ou des composts est supérieur à celui des matières premières 
initiales, étant donnée la perte de fraction labile au cours des traitements, plusieurs travaux ont cherché à comparer 
ces potentiels amendants par rapport à la matière première. Thomsen et Christensen (2010) montrent une 
restitution de C au sol par un maïs fourrage à hauteur de 19%, contre 30% quand il est préalablement digéré par 
les animaux mais sans prendre en compte la part du C digérée par les animaux. Des travaux plus complets 
(Thomsen et al., 2013) comparent la part de C retenue lorsque le fourrage est appliqué directement sur le sol, 
passé dans un méthaniseur, digéré par des animaux ou digéré par des animaux puis passé au méthaniseur. Au 
final la part de C retenue par le sol est similaire dans tous les scénarios, soit 12 à 14% du C initial des végétaux. 
En comparant fumier et biochar issu de ces fumiers, Schouten et al. (2012) montrent que le facteur de conversion 
du C des fumiers apportés directement au sol serait de 53 à 55% contre seulement 15% quand ce sont les biochars 
qui sont apportés. En effet 83% du C des fumiers ont été perdus en amont de la production de biochar (digestion 
anaérobie puis pyrolyse). Bien que le C des biochars soit beaucoup plus stable que celui des fumiers initiaux, le 
bilan de C pour les sols serait donc plus intéressant en cas d’apport direct des fumiers initiaux.  

3.8.5.5. Autres effets à prendre en compte dans l’évaluation du bilan C complet et du bilan 
environnemental du retour au sol des PRO  

D’autres flux de C sont à prendre en compte pour faire un bilan GES plus complet du retour au sol des PRO : les 
émissions de gaz à effet de serre après épandage (N2O), la substitution des engrais minéraux azotés par ces 
épandages de PRO qui peuvent avoir des coefficients équivalent engrais variant de 0 (cas des biochars par 
exemple) à 80% (cas des digestats par exemple). Cette substitution des engrais permet d’éviter les émissions liées 
à la production des engrais azotés, fortement consommatrice d’énergie fossile et donc émettrice de GES (Smith et 
al., 2007). Ce bilan GES peut être fait à l’échelle de la parcelle ou prendre en compte la filière de traitement amont. 

Plus généralement, il est important de prendre en compte les autres effets potentiels liés aux apports de PRO et 
de faire un bilan environnemental complet de la pratique. Nous citons par exemple : la substitution des engrais P 
et K, l’amélioration de la structure du sol et une meilleure infiltration, l’augmentation de l’activité biologique… mais 
également les apports de contaminants minéraux, organiques, des germes pathogènes éventuels… Tous ces 
effets sont largement détaillés dans le rapport de l’ESCo Mafor (Houot et al., 2014). 

3.8.5.6. Conclusion : quelles possibilités d’accroissement des stocks de carbone organique 
du sol par l’apport au sol de nouvelles sources de carbone exogène ? 

La quasi-totalité des effluents d’élevage produits en France retournent au sol et il n’y a donc pas de possibilité 
d’accroitre les stocks de C organique des sols par une mobilisation supplémentaire de ce gisement. On observe 
cependant qu’une part croissante de ces effluents subit des transformations avant épandage, allant d’une simple 
séparation de phase à une digestion anaérobie, dont les conséquences sur la composition des produits et le 
stockage de C après retour au sol doivent être étudiés. D’autres produits organiques comme les boues d’épuration 
ne reviennent que partiellement au sol, le reste étant incinéré. Sous réserve que l’épandage puisse être fait sans 
risque de contamination des sols, il y a là un gisement supplémentaire de carbone qui pourrait être mobilisé pour 
accroitre le stockage de C dans les sols. L’analyse bibliographique a par ailleurs confirmé l’intérêt, en termes de 
stockage additionnel de C, d’autres produits organiques comme les composts et les digestats. Ces produits sont 
actuellement presque toujours recyclés en agriculture mais les volumes produits sont faibles. La mobilisation de 
nouvelles ressources comme les biodéchets et les déchets verts et leur transformation par compostage ou 
méthanisation permettraient d’augmenter les volumes produits et donc le retour au sol. Un chiffrage des volumes 
mobilisables est nécessaire mais difficile à faire compte tenu de la multiplicité des étapes et facteurs à considérer 
(réseau de collecte, type de tri, mode de transformation…). L’acceptabilité sociale des scénarios envisagés doit 
cependant être soigneusement considérée. Enfin l’analyse tout juste esquissée dans le paragraphe précédent 
montre que la mobilisation de nouvelles ressources organiques pour accroitre le retour au sol et le stockage de C 
a plusieurs conséquences susceptibles d’impacter le bilan gaz à effet de serre global des scénarios envisagées 
(émissions liées à la collecte et au transport des matières, effets de substitution par éventuelle production d’énergie, 
modification des apports d’engrais minéraux et des émissions associées, etc.). En termes d’atténuation du 
changement climatique le chiffrage du stockage additionnel de carbone lié à la mobilisation de ces nouvelles 
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ressources organiques doit donc être complété par des informations sur les autres postes du bilan gaz à effet de 
serre global.  
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3.8.6. Autres pratiques : fertilisation minérale, irrigation, chaulage 

Auteur : Jérôme Balesdent 

Principaux enseignements de cette section : 

• La fertilisation azotée des systèmes limités en azote conduit à un faible stockage additionnel de carbone, 
et ce uniquement si les résidus aériens sont restitués. Cependant une surfertilisation conduit à un 
déstockage. 

• En France, la fertilisation azotée des grandes cultures est généralement excédentaire. Il n’y a pas de 
marge de manœuvre pour une augmentation des stocks de C par augmentation de la fertilisation. 

• Le chaulage des sols acides tend à augmenter légèrement les stocks de carbone, notamment via 
l'augmentation de la production primaire. Il y a cependant un risque d'important déstockage de carbone 
par chaulage de certains types pédologiques naturellement riches en matières organiques en raison de 
leurs phases minérales (Acrisols, Umbrisols), y compris en profondeur.  

• L’irrigation influence la dynamique du carbone du sol via deux processus ayant un effet opposé sur le 
stockage : l’augmentation de la production primaire, et donc des restitutions de C au sol, et 
l’augmentation de la vitesse de minéralisation. 

• L'irrigation des systèmes très déficitaires en eau conduit à un stockage additionnel de carbone.  

Fertilisation, irrigation et chaulage ont été décrits comme affectant significativement le stockage de carbone. Il ne 
s'agit pas de pratiques binaires (présence/absence), mais d'intensité variable, correspondant à des quantités 
variables d'intrants dans les itinéraires techniques. 

Ces trois pratiques affectent le stockage par plusieurs processus agissant dans des directions opposées, 
typiquement en augmentant la production primaire et donc les restitutions au sol, mais aussi en affectant la 
minéralisation des matières organiques. Il en résulte que l'effet dépend des doses et des conditions. Il n’est donc 
pas possible de fournir des valeurs de stockage moyen associé. Le fait que la littérature mentionne des effets dans 
les deux directions ne doit pas amener à conclure que le stockage moyen est nul ou négligeable. Il peut y avoir 
stockage dans certaines conditions et déstockage dans d'autres. 

3.8.6.1. Fertilisation minérale azotée 

On considère ici uniquement le cas de la fertilisation minérale. La fertilisation organique est traitée dans le cadre 
de la section précédente (section 3.8.5). En plus d’un apport d’azote, et d’autres éléments minéraux, la fertilisation 
organique a un effet direct de stockage par apport conjoint de carbone (section 3.8.5). 

Processus  

Plusieurs processus ayant un effet « stockant » ou « déstockant » peuvent être influencés par l’apport d’azote minéral : 

• Une augmentation de la production primaire restituée au sol (effet stockant), modérée par une diminution 
relative de l'enracinement et de la rhizodéposition, (Kuzyakov et Domanski, 2000 ; Kuzyakov et 
Schneckenberger, 2004 ; Lu et al., 2011).  

• Une légère accélération de la vitesse de biodégradation des résidus (effet déstockant, négligeable sur le 
long terme) 

• Une diminution de la biomasse microbienne (Lu et al., 2011), une accélération de la minéralisation des 
matières organiques par les microorganismes (Li et al., 2017; Zang et al., 2016), éventuellement 
l'acidification du sol associée à la nitrification d'apport sous forme de sels l'ammonium ou d'urée ont été 
décrits comme ayant un effet déstockant  

• Une stabilisation à long terme des composés azotés des matières organiques, notamment en présence 
d'argiles (Bol et al., 2009 ; Kleber et al., 2007) (effet stockant). 

La fertilisation globale des écosystèmes naturels par les dépôts azotés atmosphériques (la pollution azotée globale) 
contribue au stockage actuel de carbone dans les écosystèmes de la planète, y compris les sols (Tipping et al., 
2017).  
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Quantification 

Le Tableau 3.8.6-1 résume les résultats de cinq méta-analyses. La fertilisation, comparée à l'absence de 
fertilisation, tend à stocker du carbone, mais faiblement (plus quelques % relatifs en 10 à 30 ans) et moins qu'en 
proportion des augmentations de rendement. Alvarez (2005) rapporte que le gain de la fertilisation est nul dans les 
traitements sans restitution des résidus.  

Par ailleurs, l'essai de très longue durée des Morrow Plots aux USA (Khan et al., 2007) montre clairement une 
perte de carbone due à une surfertilisation de +37 kgN.ha-1an-1, y compris en dessous de 30 cm. 

Ainsi plusieurs titres d'articles rapportent que les stocks de carbone augmentent peu avec la fertilisation et 
diminuent avec la surfertilisation :  
- "The myth of Nitrogen fertilization for soil carbon Sequestration" (Khan et al., 2007). 
- "Minor stimulation of soil carbon storage by nitrogen addition: A meta-analysis" (Lu et al., 2011) 
- “Synthetic nitrogen fertilizers deplete soil nitrogen: A global dilemma for sustainable cereal production,” (Mulvaney 
et al., 2009) 
- "Decadal Nitrogen Fertilization Decreases Mineral-Associated and Subsoil Carbon" (Shahbaz et al., 2017) 
- "The net effect of N fertilizer on SOC is positive when N fertilizer is not applied in large excess" (Russell et al., 
2009; David et al., 2010; Powlson et al., 2010) 
 
Tableau 3.8.6-1. Effet net de la fertilisation azotée sur le stockage de carbone en cultures annuelles : moyenne et dispersion 

de méta-analyses d'essais de longue durée en conditions contrôlées. Valeurs moyennes suivies de la dispersion.  

SD = écart-type. CI95 = Intervalle de confiance à 95% de la moyenne. "nd" = non disponible. 

Source 
Nb de 

couples 
Région/Climat 

Profondeur 
(cm) 

Durée 
(an) 

Contrôle 
(kg N/ha) 

Fertili- 
sation 

(kg N /ha) 

∆C = 
Cfertilisé – 
Ccontrole 
(tC/ha) 

∆C/Ccontrole 

(%) 
∆C/t 

(tC/ha/an) 

D'après les données 
de Alvarez, 2005 

112 
Canada USA 
MAT 8,5 ± 4,4 °C 
Pann 658 ±216 mm 

27,5 
± 4,8 (SD) 

14 
± 10 (SD) 

0 
 

105 
± 71 

+2,6 
± 4,4 (SD) 

nd 
 

+0,19 
± 0,56 (SD) 

D'après les données 
de Lu et al., 2011 

189 
Monde 
Latitudes 40 à 60° 

nd; 
(Co-variable) 

nd 
0 
 

nd nd 
+4,3% 
±8,4% (SD) 

 

D'après les données 
de Lu et al., 2011 

151 
Monde 
Latitudes 0 à 40° 

nd; 
(Co-variable) 

nd 
0 
 

nd 
 

nd 
 

+2,8% 
±10,8% (SD) 

 

D'après les données 
de Khan et al., 2007 

11 
Tempéré 
US, UK, Canada 

0-30 
27  
± 17 (SD) 

76  
±15 (SD) 

157 ± 38 
(SD) 

 
+2,3% 
±4,9% (SD) 

 

Zhao et al., 2015 78 Chine 0-30 
25  
± 12 (SD) 

0 
nd 
(NPK) 

+2,1  
± 0,5 (CI95) 

 +0,08 

 
En résumé, la fertilisation azotée des systèmes limités en azote conduit à un faible stockage additionnel de 
carbone, et ce uniquement si les résidus aériens sont restitués. Le stockage additionnel de carbone est moindre 
que ce qui pourrait être attendu compte tenu de l'augmentation des restitutions de carbone. La surfertilisation 
déstocke du carbone organique. La synthèse des méta-analyses tend à indiquer un optimum de stockage de 
carbone à un niveau de fertilisation sous-optimal pour le rendement, comme cela a été décrit pour les prairies. 

Modélisation 

Les modèles courants prennent en compte l'effet de la fertilisation sur les restitutions de résidus de récolte, mais 
tendent à surévaluer le stockage, car ils ne prennent pas toujours en compte l'impact du niveau de fertilité azotée 
sur la répartition du carbone entre parties aériennes et racinaires, ni les effets sur les microorganismes. 

Assiette et freins à l’adoption de pratiques stockantes par modification de la fertilisation azotée 

En France, la fertilisation azotée des grandes cultures est généralement excédentaire. Il n’y a pas de marge de 
manœuvre pour une augmentation des stocks de C par augmentation de la fertilisation. Le frein principal à la 
diminution de la surfertilisation est le risque de perte de rendement. Ce frein a été largement étudié pour d'autres 
problématiques. L'absence de données chiffrées scientifiquement bien établies sur la relation triple entre dose, 
rendement et stockage de carbone dans le sol est un frein supplémentaire à l'utilisation de ce levier dans le but de 
stocker du carbone. 
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3.8.6.2. Chaulage des sols acides 

Le chaulage est une pratique d'amendement, souvent à base de chaux, de calcaire ou de dolomite, destinée à 
augmenter le pH du sol et à apporter les éléments Ca ou Mg. On distingue généralement deux types de pratiques : 

- Le "chaulage d'entretien", qui consiste à prévenir la tendance naturelle à l'acidification des sols alcalins, neutres 
ou faiblement acides (typiquement dont le taux de saturation de la capacité d'échange cationique est >80%). Ces 
catégories représentent 98% des terres cultivées en France métropolitaines (GisSol 2011, "L'état des sols en 
France"). Il n'est pas attendu que le chaulage d’entretien modifie les stocks de carbone des sols. 

- Le "chaulage de correction des sols acides", qui consiste à remonter le pH des sols dont le taux de saturation 
est <80%. Deux pour cent des terres actuellement cultivées en France sont potentiellement concernées. 
Cependant, dans le cas de changement d'usage des terres, la majorité des sols forestiers ou de prairies 
permanentes convertis en cultures est potentiellement concernée. 

Processus 

La pratique du chaulage a un effet « stockant » ou « déstockant » par deux processus principaux : 

- l'augmentation de la production primaire et donc des restitutions de carbone au sol. Les mécanismes sont 
multiples: augmentation de la disponibilité en Ca, Mg, P ; amélioration des états physiques du sol ; levée de la 
toxicité aluminique ou métallique de certains sols acides ;  

- la modification des temps de résidence du carbone. Ici aussi les mécanismes sont multiples et peuvent jouer dans 
les deux sens. Plus que le rôle direct du pH sur les microorganismes, qui n'est pas univoque, on note la modification 
de l'état physique et de la protection, l'augmentation du calcium et de la sorption des matières organiques, ou 
inversement la déstabilisation des minéraux alumineux ou mal cristallisés fixant le carbone (Paradelo et al., 2015; 
Rasmussen et al., 2018). Le chaulage des sols acides (pH < 5) peut par ailleurs modifier très significativement la 
répartition verticale des matières organiques au sein des 30 ou 40 premiers cm, en permettant la colonisation 
éventuelle par les vers de terre.  

Quantification 

Le chaulage est une pratique modifiant le sol durablement, de façon lentement réversible (amendement): il n'est 
donc pas à considérer comme ayant un effet annuel, mais sur plusieurs années. L'étude de Paradelo et al. (2015) 
a fait la synthèse et la méta-analyse des effets nets résultant sur le carbone de nombreuses expérimentations en 
sols cultivés, prairiaux et forestiers. Le Tableau 3.8.6-2 résume le sous-ensemble des sols sous culture. 

Tableau 3.8.6-2. Effet du chaulage sur le stockage de carbone en cultures annuelles : moyenne et dispersion  
de méta-analyses de 13 essais. Valeurs moyennes suivies de la dispersion. SD = écart-type. 

source 
Nb de 

couples 
Région/ 
Climat 

Prof 
moyenne 

(cm) 

Durée 
moyenne 

(an) 

pH 
contrôle 

∆pH 
(chaulé 

- contrôle) 

∆C/Ccontrole 

(%) 
∆C/t 

(%/an) 

D'après les données de 
Paradelo et al., 2015 

12 variés 
17 
±3 (SD) 

26 
(7 à 125) 

4,8 
±0,6 (SD) 

+ 1,0 
±0,6 (SD) 

+ 4,1% 
±10,2% (SD) 

-0,008%(*) 
±0,77% (SD) 

(*) Les tendances différentes entre moyenne du changement de stock (∆C) et moyenne du stockage annuel (∆C/t) correspondent à un déstockage 
à court terme (essais courts < 10 ans) et un stockage à long terme (essais longs > 15 ans). 

L'effet global du chaulage peut être résumé ainsi.  
Le chaulage des sols acides tend à augmenter légèrement les stocks de carbone, notamment via l'augmentation 
de la production primaire. Il y a cependant un risque d'important déstockage de carbone par chaulage de certains 
types pédologiques naturellement riches en matières organiques en raison de leurs phases minérales: Acrisols, 
Umbrisols, y compris en profondeur (Bonnard, 2013 ; Rasmussen et al., 2018). 

Modélisation 

Les modèles courants ne prennent pas en compte l'effet du chaulage sur le carbone organique. 

Assiette et freins à l’adoption de pratiques stockantes par chaulage 

En France les surfaces redevables d’un chaulage de correction ne représentent qu’environ 2% des sols cultivés. Il 
n’y a pas de frein majeur à la mise en œuvre de cette pratique qui, en plus d’autres intérêts agronomiques, favorise 
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un stockage additionnel de C. A noter qu’un chaulage de correction peut concerner 50% des transitions d'usages 
depuis la forêt ou les prairies permanentes vers la culture. Lors des changements d'usage des terres (conversion 
de prairies permanentes en cultures ou fourrages annuels, déforestation), le poids du chaulage sur la perte de 
carbone, qui peut être très importante, mériterait des études complémentaires. 

3.8.6.3. Irrigation 

En France la surface irrigable (équipée pour l’irrigation) représente de l’ordre de 2,7 millions d’hectares. Cette 
pratique recouvre une grande diversité de modalités de mise en œuvre, à la fois en terme d’équipement utilisé 
(asperseur, rampe, goutte à goutte…), de dose et de calendrier d’apports.  

Processus 

En situation de déficit hydrique, l’apport d’eau par irrigation influence la dynamique du carbone via deux processus 
majeurs ayant un effet opposé sur le stockage : 
- l’augmentation de la production primaire, et donc des restitutions de C au sol par les racines et les résidus de 
culture, du fait du meilleur statut hydrique de la culture (mais, ici encore, il est attendu que l'augmentation relative 
des apports au sol par les racines soit inférieure à celle des rendements) 
- l’augmentation de la vitesse de minéralisation du carbone organique. Les effets de l'humidité étant multiplicatifs 
avec ceux de la température, l'humidité estivale est un déterminant majeur des temps de résidence du carbone. 
Les dessiccations et réhumectations ont des effets additionnels complexes. 

Quantification 

L’effet résultant de l’irrigation sur le stockage de carbone (Tableau 3.8.6-3) dépend de l’importance relative de ces 
deux effets. Zhou et al. (2016) rapportent globalement un bilan légèrement positif de l’irrigation sur le stockage de 
carbone dans le sol et l'interprète comme une compensation presque parfaite entre augmentation de la production 
primaire et l’augmentation de la vitesse de minéralisation. Le nombre d'essais en sols agricoles reste cependant 
faible. Il est certain qu'une irrigation sans augmentation notable de la production végétale déstocke du carbone. 
Dans le cadre du changement climatique, l'impact de la pluviométrie et des sécheresses sur le cycle du carbone 
est à l'origine d'un nombre croissant d'études aux échelles globales, mais reste mal compris et représenté 
(Carvalhais, 2014, Mathieu et al., 2015, Sierra et al., 2015). 

Tableau 3.8.6-3. Effet net résultant de l'irrigation sur le stockage de carbone: méta-analyse.  
Valeurs moyennes suivies de la dispersion. SD = écart-type. 

source 
Nb de 

couples 
Région/Climat 

Prof 
(cm) 

Durée 
(an) 

∆C = 
Cfrrigué – Ccontrole 

(tC/ha) 

∆C/Ccontrole 

(%) 
∆C/t 

(%/an) 

Zhou et al., 2016 30 Tous écosystèmes na 
5 
(1 à 35) 

na 
+ 1,27% 
±15% (CI95) 

na 

Zhou et al., 2016 3 croplands na Na na 
+10% 
±5% (CI95) 

na 

L'effet global d'irrigation peut être résumé ainsi : 
L'irrigation des systèmes très déficitaires en eau conduit à un stockage additionnel de carbone. Le stockage de 
carbone est cependant moindre que ce qui peut être attendu compte tenu de l'augmentation des rendements et 
restitutions de carbone. Il est attendu des différents processus en jeu qu'il y ait un optimum de stockage de carbone 
à un niveau d'irrigation sous-optimal pour le rendement. 

Modélisation  

Les modèles courants prennent en compte l'effet de l'irrigation sur la production primaire et sur la minéralisation 
des matières organiques, mais risquent de surestimer l'apport de carbone souterrain par les racines. Les modèles 
simulant la dynamique du carbone du sol ont tous une paramétrisation de l'effet de l'humidité du sol sur la 
décomposition. En utilisant le modèle RothC, il a été montré que la compensation du déficit hydrique moyen naturel 
d'Ile-de-France, pendant 1 mois (juin), deux mois (juin-juillet) ou trois mois (juin juillet août) augmentait la vitesse 
annuelle de minéralisation de +5%, +18%, +32%, respectivement, ce qui, à flux de carbone entrant identique, 
tendrait à terme à réduire les stocks organiques d'autant. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  197 

Assiette et freins à l’adoption de pratiques favorisant le stockage de C par irrigation  

Les freins à l’extension de l’irrigation sont le coût et la compétition croissante pour les usages de l'eau, en particulier 
en contexte de raréfaction de la ressource du fait du changement climatique.  

3.8.6.4. Synthèse, et pistes pour des leviers à plus long terme 

Au total l’analyse qui précède ne permet pas d’identifier d’autres pratiques agricoles ayant un effet avéré et majeur 
sur le stockage de C dans les sols et susceptibles d’être mises en œuvre sur des surfaces importantes en grande 
culture en France. La fertilisation azotée est en général excédentaire, ce qui ne permet pas d’envisager un stockage 
additionnel de C par augmentation de la production primaire et des retours au sol de C. L’augmentation du pH dans 
les sols acides aurait un effet bénéfique sur la production et donc sur le stockage de C mais les surfaces concernées 
en France sont faibles (2% des surfaces en grande culture). Enfin l’irrigation semble avoir un effet légèrement 
positif sur le stockage, mais les possibilités d’extension de cette pratique sont fortement contraintes par les 
disponibilités en eau. Quelques études récentes sur l’effet de pratiques agricoles non conventionnelles sur le 
carbone du sol suggèrent que d’autres leviers pourraient être mobilisés à l’avenir, en particulier dans un contexte 
de réduction voire d’abandon des pesticides. Dans le cadre d’une méta-analyse sur l'effet de l’agriculture biologique 
sur le stockage de C dans les sols, Gattinger et al. (2012) ont montré un stockage additionnel de C en agriculture 
biologique par rapport à l’agriculture conventionnelle non explicable par des apports additionnels de matières 
organiques. En France Autret et al. (2016) observent aussi dans le cadre d’un "essai système", un stockage de 
3 tC/ha en 16 ans en agriculture biologique sans apports de matières organiques par rapport à l'agriculture 
conventionnelle. Ces observations suggèrent un temps de résidence plus long du carbone du sol dans les systèmes 
biologiques. Plusieurs mécanismes sont suspectés, comme l’effet de la disponibilité en azote sur les 
décomposeurs, la présence de légumineuses, les apports racinaires (Chirinda, 2012), la faune du sol. Les biocides 
(fongicides, insecticides) pourraient aussi augmenter la minéralisation des matières organiques en dérégulant les 
interactions entre champignons et bactéries, en réduisant la prédation des bactéries par les organismes supérieurs 
(protozoaires, nématodes) ou en réduisant l'association organo-minérale générée par les invertébrés du sol. Il est 
actuellement prématuré d’en déduire qu’une agriculture sans pesticides permettrait d’accroitre le stockage de C 
dans les sols mais dans un contexte de réduction de l’emploi des produits phytosanitaires l’étude des interactions 
entre les pratiques de maîtrise des bioagresseurs, la biodiversité tellurique et le stockage de C mérite un effort de 
recherche plus important. 
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3.9. L’agroforesterie, les haies, les bords de champs 

Auteurs : Rémi Cardinael, Delphine Mézière 

Principaux enseignements de cette section :  

• La plantation de 75 arbres/ha sur des terres arables entraîne un stockage additionnel de carbone   
organique du sol à un taux de 0,25 tC ha-1 an-1 

• Les arbres plantés sur des prairies permanentes productives ne modifient pas significativement le stock 
de carbone organique du sol 

• Les haies plantées en bordures de parcelles agricoles permettent de stocker du carbone organique à 
un taux de 0,75 tC an-1 par ha de surface de haie 

• Les bandes enherbées semées en bords de champs s’apparentent à des prairies et stockent pendant 
les premières années de l’ordre de 0,70 tC an-1 par ha de surface enherbée 

3.9.1. Définitions 

L’agroforesterie est un terme générique qui inclut un ensemble de pratiques agricoles où des arbres sont 
délibérément associés à des cultures ou à des pâturages, de façon spatiale ou temporelle (Nair, 1985). 
L’agroforesterie est pratiquée sous diverses formes à travers le monde. En zone tropicale humide, les systèmes 
les plus courants sont les agroforêts cultivées, les systèmes multi-étages et les homegardens. Dans les zones les 
plus arides, on retrouve les jachères et les parcs, notamment à Faidherbia albida. Dans les zones tempérées et 
méditerranéennes, les pratiques agroforestières ont été progressivement abandonnées au cours du 20e siècle, 
notamment pour des raisons liées à la mécanisation. En Europe, seuls quelques systèmes traditionnels où les 
arbres sont intégrés au sein même de la parcelle subsistent, comme la dehesa en Espagne, ou encore les pré-
vergers en France. Des systèmes agroforestiers adaptés à la mécanisation ont cependant vu le jour et se 
développent en France. Il s’agit d’alignements d’arbres à faibles densités (30 à 200 arbres/ha), au sein de parcelles 
agricoles (système sylvo-arable) ou de prairies, souvent pâturées (système sylvo-pastoral). Seules ces deux 
pratiques agroforestières seront étudiées dans le cadre de cette étude. 

Les haies consistent en des alignements d’arbres et d’arbustes à la périphérie des parcelles agricoles, et sont 
reconnues pour fournir des nombreux services écosystémiques (Van Vooren et al., 2017). 

Les bandes enherbées sont des couverts herbacés semés en bords des champs, notamment à proximité des 
cours d’eau afin de prévenir la fuite de nutriments et de pesticides dans les cours d’eau. 

3.9.2. Taux de stockage de carbone organique dans le sol 

En agroforesterie, mais également pour les haies, la quasi-totalité des données existantes sur le stockage de 
carbone organique du sol (COS) provient d’études « synchroniques », c’est-à-dire qui comparent les stocks de 
carbone entre une parcelle agroforestière et une parcelle agricole adjacente, qualifiée de parcelle témoin ou de 
référence. Très peu d’études ont quantifié l’évolution des stocks de carbone du sol sur une même parcelle depuis 
la plantation des arbres (approche diachronique). 

Plusieurs synthèses et méta-analyses récentes démontrent de façon générale, que les systèmes agroforestiers 
mis en place sur des parcelles agricoles, permettent d’augmenter les stocks de COS (Lorenz et Lal, 2014 ; Kim et 
al., 2016 ; De Stefano et Jacobson, 2017 ; Feliciano et al., 2018 ; Cardinael et al., 2018 ; Chatterjee et al., 2018 ; 
Shi et al., 2018). 

Nous avons ici recensé les études publiées sur l’effet des systèmes sylvo-arables, sylvo-pastoraux, des haies et 
des bandes enherbées sur le stockage de carbone dans les sols (Tableaux 3.9-1 à 3.9-4, en Annexe), pour des 
systèmes et climats relativement comparables à ceux observés en France, c’est-à-dire en Europe et en Amérique 
du Nord (Figure 3.9-1). Les études retenues doivent permettre d’estimer des taux de stockage de carbone, et ne 
doivent pas simplement présenter des stocks de carbone en agroforesterie et dans le témoin, il faut donc que l’âge 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  200 

du système soit connu. C’est souvent une difficulté, notamment dans le cas des haies bocagères, où l’âge de mise 
en place est rarement connu (Walter et al., 2003 ; Follain et al., 2007). 

 

Figure 3.9-1. Localisation géographique des études publiées et retenues pour cette étude, sur l’effet  
des systèmes sylvo-arables, sylvo-pastoraux, et des haies sur le carbone organique du sol.  

Les sites correspondent aux données des Tableaux 3.9-1 à 3.9-3. 

La synthèse du Tableau 3.9-1 montre un taux moyen de stockage de COS de 0,25 tC ha-1 an-1 pour les systèmes 
sylvo-arables, pour une profondeur moyenne de 36,4 cm, une densité moyenne de 182 arbres/ha, et pour un âge 
moyen de 15,8 ans (Figure 3.9-2). Cette valeur est donc très proche, et valide celle considérée lors de la dernière 
expertise INRA portant sur la réduction des gaz à effet de serre en agriculture, puisque ce rapport avait estimé un 
taux moyen de 0,30 (0,03-0,41) tC ha-1 an-1 à partir des quelques publications disponibles à l’époque (Chenu et al., 
2014). 

 

Figure 3.9-2. Taux de stockage de carbone organique du sol estimés à partir des données issues des Tableaux 3.9-1 à 3.9-3.  

Sont présentées les valeurs moyennes et l’intervalle de confiance à 95% pour chacun des systèmes considérés. Les croix représentent la 
valeur moyenne. * Pour les haies, les taux de stockage de carbone sont présentés par hectare de haie, et pas par hectare de SAU comme 
pour les autres systèmes. 

Une étude récente menée en France sur cinq parcelles sylvo-arables a montré un taux moyen de stockage de 
COS de 0,24 (min 0,09 - max 0,46) tC ha-1 an-1 sur une profondeur de 0-30 cm (Cardinael et al., 2017), avec une 
densité moyenne de 75 arbres/ha, et un âge moyen de 17,8 ans. Un stockage de carbone additionnel peut 
également être observé dans les horizons plus profonds, jusqu’à un mètre de profondeur (Cardinael et al., 2015a; 
Shi et al., 2018). 

Pour les systèmes sylvo-pastoraux, aucun effet significatif de la plantation d’arbres sur des prairies 
permanentes n’a été observé pour le COS. En effet, le taux de stockage moyen est estimé à 0,05 tC ha-1 an-1 mais 
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avec un intervalle de confiance compris entre -0,20 et 0,29 tC ha-1 an-1. Ces chiffres correspondent à une 
profondeur moyenne de 42,9 cm, une densité moyenne de 272 arbres/ha, et à un âge moyen de 25,3 ans (Figure 
3.9-2, Tableau 3.9-2). En revanche, cette absence de stockage de carbone additionnel dans les systèmes 
sylvopastoraux, est très loin de l’estimation qui avait été faite lors de cette précédente expertise INRA, où les 
auteurs, en l’absence de données publiées, avaient fait l’hypothèse d’un stockage additionnel équivalent à celui 
observé dans les systèmes sylvo-arables (0,30 tC ha-1 an-1) (Chenu et al., 2014). Certains auteurs ont cependant 
observé un stockage de carbone plus en profondeur dans ces systèmes sylvo-pastoraux (Cardinael et al., 2017). 

Dans le cas des haies, le taux de stockage de COS est exprimé par hectare de haies, et non pas par hectare de 
SAU (Figure 3.9-2). Ce taux doit ensuite être pondéré par la surface effectivement occupée par les haies, dans le 
cas de parcelles agricoles ou de prairies. Celui-ci atteint 0,75 tC ha-1 an-1 pour les études retenues, avec un 
intervalle de confiance compris entre 0,49 et 1,02 tC ha-1 an-1. Ces chiffres correspondent à une profondeur 
moyenne de 38,8 cm, une densité moyenne de 739 arbres/km, et à un âge moyen de 26,6 ans (Figure 3.9-2, 
Tableau 3.9-3). 

Dans le Nord et l’Ouest de la France, on peut trouver des « haies » assez particulières, puisqu’il s’agit de 
plantations de peupliers ou de saules très espacés en bords de champs, donc les branches sont régulièrement 
recepées pour faire du bois de chauffage (« arbres têtards » ou « trognes »). Une étude récente, menée en 
Belgique, montre un taux de stockage de COS de 0,27 ± 0,10 tC ha-1 an-1 (sur 0-23 cm, et un âge moyen de 25,5 
ans) dans ces systèmes où les arbres sont plantés tous les 8 m, c’est-à-dire des taux de stockage proches de ceux 
observés dans les systèmes sylvo-arables (Pardon et al., 2017). 

Seulement deux études se sont spécifiquement intéressées à l’impact des bandes enherbées sur le carbone du 
sol (Tableau 3.9-4). Le potentiel de ces systèmes en termes de stockage de COS a néanmoins déjà été estimé à 
l’échelle d’un territoire (en Grande-Bretagne), en utilisant des estimations à dires d’experts (Falloon et al., 2004). 
Cependant, l’implantation de bandes enherbées en bordure de champ s’apparente à l’implantation de prairie, nous 
renvoyons les lecteurs à la section traitant de cette thématique. 

3.9.3. Dynamique du carbone organique sur le court et long-terme 

Dans les systèmes sylvo-arables tempérés, les arbres sont plantés en alignements permettant le passage de 
machines agricoles. Dans la majorité des cas, l’espace entre les arbres sur les lignes d’arbres, est occupé par de 
la végétation herbacée, spontanée ou semée, constituant des bandes enherbées. Ce linéaire sous-arboré joue un 
rôle majeur dans le stockage de COS dans ces systèmes, notamment dans les parcelles jeunes (Cardinael et al., 
2017). Les premières années suivant la plantation des arbres, l’impact de ceux-ci sur les stocks de COS est très 
limité du fait de leur taille et de leur faible densité par hectare. En revanche, la végétation herbacée sous arborée 
permet rapidement d’augmenter les stocks de carbone du sol (Cardinael et al., 2017). Les alignements d’arbres 
induisent donc directement (apport de matières organiques issues des arbres) et indirectement (végétation 
herbacée sous-arborée) une distribution hétérogène du carbone dans la parcelle. Les stocks de COS les plus 
importants sont ainsi observés à proximité des arbres plutôt qu’au milieu de l’inter-rang cultivé (Cardinael et al., 
2015). La gestion de la végétation sous-arborée des systèmes sylvo-arables (semis ou couverture spontanée, 
fauche ou non, etc.) semble cruciale pour le stockage de COS, mais elle l’est également pour d’autres aspects 
dont le salissement des parcelles ou le maintien des auxiliaires de culture notamment. Ces problématiques 
rejoignent celles de la gestion des bandes enherbées ou d’autres habitats semi-naturels jouxtant les espaces 
cultivés. 

La croissance des arbres agroforestiers est généralement plus rapide qu’en forêt du fait de la faible compétition 
intra-spécifique et des intrants agricoles (Balandier et Dupraz, 1999). Leur contribution individuelle au stockage de 
COS est d’autant plus rapide. Les systèmes sylvo-arables mis en place sur des parcelles agricoles devraient 
permettre de stocker du COS durant toute la croissance des arbres (50 ans pour du noyer par exemple) car les 
stocks de COS des parcelles agricoles sont généralement bas et loin de leur saturation (Figure 3.9-3). La question 
se pose lors de la coupe des arbres. Il est certain que le carbone stocké sera déstocké si la parcelle est de nouveau 
convertie en parcelle agricole classique. Même si le sol a atteint un nouvel équilibre et que les stocks de COS 
n’augmentent plus, la conservation des stocks de COS acquis nécessite le maintien d’une pratique stockante 
équivalente sur la parcelle. Ceci est d’autant plus vrai qu’une étude récente en France a montré que la majorité du 
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carbone récent stocké en système sylvo-arable l’est sous forme de matières organiques particulaires, c’est-à-dire 
de matières organiques de petites tailles et en cours de décomposition, mais sans stabilisation particulière avec 
les minéraux du sol (Cardinael et al., 2015). 

Faute d’élagage naturel comme en forêt, du fait de la faible densité d’arbres en agroforesterie, ceux-ci doivent être 
élagués, notamment pour former du bois d’œuvre, mais aussi pour limiter la compétition avec les cultures et faciliter 
le passage des machines agricoles. La gestion des résidus de tailles peut également être un levier permettant 
d’augmenter le stockage de COS, notamment si ceux-ci sont broyés et apportés au sol sous forme de bois raméal 
fragmenté. 

 

3.9.4. Processus sous-jacents 

Différents processus permettent d’expliquer l’impact positif des systèmes sylvo-arables sur le stockage de COS. 
Ces systèmes sont généralement très productifs, et optimisent de manière plus efficace que les monocultures les 
différentes ressources du milieu, notamment l’eau, les nutriments et l’énergie lumineuse. Il en résulte une 
production de biomasse accrue. Les surfaces équivalentes d’assolement (SEA) sont très souvent supérieures à 1, 
ces systèmes produisent donc plus de biomasse par hectare qu’un assolement séparant les arbres et les cultures. 
Une partie de cette biomasse produite va retourner au sol (chute des feuilles, renouvellement des racines) et 

Figure 3.9-3. Taux de stockage de carbone 

organique du sol en fonction de l’âge du système, 

de la densité d’arbres, et du stock de carbone initial. 
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enrichir son statut organique. Cette augmentation des entrées de matières organiques au sol, notamment 
racinaires, est le principal facteur permettant d’expliquer le stockage de COS dans ces systèmes (Cardinael et al., 
2018), mais ce processus est également valable pour les haies et les bandes enherbées. Il faut cependant noter 
que les données de SEA en agroforesterie sont extrêmement rares dans la littérature scientifique, car il est 
nécessaire d’attendre la coupe des arbres pour pouvoir l’estimer sur l’ensemble de la durée du cycle. 

Les alignements d’arbres dans les systèmes sylvo-arables peuvent permettre de réduire le ruissellement de l’eau 
et améliorer son infiltration (Anderson et al., 2009), ce qui peut avoir un effet bénéfique sur l’érosion des sols en 
limitant les pertes de matières. Dans ce cas, il s’agit d’un stockage de COS apparent à l’échelle de la parcelle, mais 
ce processus n’influence pas les stocks totaux de COS à l’échelle du paysage, il agit sur leur distribution spatiale. 
Dans le cas de parcelles sujettes à l’érosion, il faut donc veiller à bien quantifier et à dissocier le stockage apparent 
du stockage vrai. Cet effet anti-érosif est également observé pour les haies (Follain et al., 2007) et les bandes 
enherbées. 

Différents processus biologiques et écologiques ont également un rôle important sur la dynamique des matières 
organiques des sols (MOS) en agroforesterie, mais leur impact respectif sur le stockage de COS reste à quantifier. 
Plusieurs études ont notamment montré une stabilité accrue des agrégats du sol en agroforesterie (Udawatta et 
al., 2008), mais également dans les haies ou les bandes enherbées, ce qui devrait permettre une meilleure 
stabilisation et protection du carbone. L’abondance et la diversité des vers de terre sont également plus élevées 
en agroforesterie que dans les parcelles agricoles (Hauser, 1993 ; Price et Gordon, 1999 ; Cardinael et al., 2019), 
or cette macrofaune joue un rôle crucial dans le cycle des nutriments et des MOS. Pour les systèmes sylvo-
arables, la compétition induite par les cultures associées provoque un enracinement en profondeur des arbres 
(Cardinael et al., 2015). Du carbone est donc injecté en profondeur par l’exsudation et la mortalité des racines 
(Germon et al., 2016 ; Cardinael et al., 2018). De nombreuses questions se posent quant à son devenir. Les 
conditions sont théoriquement plus propices à la stabilisation du carbone, les surfaces des argiles sont moins 
saturées en carbone, l’oxygène est moins présent et les microorganismes moins abondants. En revanche, l’apport 
de matières organiques fraîches via les racines peut stimuler l’activité microbienne et entraîner une co-dégradation 
des matières organiques anciennes, un processus nommé « priming effect ». Ce processus peut potentiellement 
limiter la capacité des systèmes agroforestiers à stocker du carbone en profondeur (Cardinael et al., 2018). 

En ce qui concerne les systèmes sylvo-pastoraux tempérés, la plantation d’arbres à faible densité sur des prairies 
permanentes ne semble par fortement influencer les stocks de carbone du sol. Les sols sous prairies sont déjà très 
riches en matières organiques, et probablement proches de leur capacité maximale de stockage. La situation est 
probablement différente s’il s’agît de prairies ou de pâturages dégradés, mais l’on considère ici que la majorité des 
prairies en France sont productives et en bon état. Cela ne veut pas dire qu’il n’est pas intéressant de planter des 
arbres dans des prairies dans un but d’atténuation du changement climatique, car du carbone est néanmoins 
stockés dans les biomasses aériennes et souterraines des arbres. 

3.9.5. Modélisation de la dynamique du COS en agroforesterie 

La modélisation de la dynamique des matières organiques des sols dans les systèmes sylvo-arables, sylvo-
pastoraux, et les haies est complexe, notamment du fait de l’hétérogénéité spatiale de ces systèmes, des 
interactions arbres/cultures, de la diversité des litières produites, du microclimat induit par les arbres, etc. Le modèle 
CENTURY a été utilisé sur des parcelles agroforestières aux Canada et Costa Rica, mais avec des hypothèses 
très simplifiées, et sur l’horizon superficiel du sol (Oelbermann et Voroney, 2011). Très récemment, le modèle 
RothC a été intégré au modèle Yield-SAFE, permettant de modéliser la production de biomasse aérienne de façon 
simplifiée dans les systèmes agroforestiers (Palma et al., 2017). Le modèle RothC a également récemment été 
couplé au modèle Landsoil afin de modéliser la redistribution du carbone notamment par érosion à l’échelle d’un 
paysage, ici de type bocage (Lacoste et al., 2016). Le modèle CARBOSAF a aussi été proposé pour prendre en 
compte les horizons profonds des sols impactés par l’agroforesterie, ainsi que la distance aux arbres (Cardinael et 
al., 2018). Dans le modèle Hi-SAFE, le modèle STICS a quant à lui été couplé à un module arbres, permettant de 
simuler les systèmes sylvo-arables. Enfin, l’intégration des plantes pérennes dans les modèles de cultures comme 
APSIM est en cours, et devrait permettre de simuler les interactions arbres/cultures/sols dans un futur proche 
(Luedeling et al., 2016). Ces modèles pourraient à la fois être utilisés pour l’agroforesterie, mais également pour 
les haies.  
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3.9.6. Conclusion : adoption et potentialité de développement en France 

Les modèles retenus dans le cadre de cette étude, à savoir STICS pour les cultures annuelles, et PASIM pour les 
prairies, ne permettent pas encore de modéliser le stockage de carbone dans les systèmes intégrant des plantes 
pérennes ligneuses. Ainsi, pour estimer les potentialités de stockage de COS liés à la plantation d’arbres dans des 
parcelles agricoles ou des prairies, nous proposons les valeurs moyennes suivantes, en se basant sur la présente 
étude bibliographique : 

- Systèmes sylvo-arables : 0,25 tC ha-1 an-1 (par hectare de SAU) 
- Systèmes sylvo-pastoraux : 0 tC ha-1 an-1 (par hectare de SAU) 
- Haies : 0,75 tC ha-1 an-1 (par hectare de haie) 

L’agroforesterie bénéficie d’un engouement certain depuis quelques années. Si le ministère de l’Agriculture 
encourage cette dynamique, avec notamment un Plan de développement de l’Agroforesterie lancé en 2015, 
l’adoption de l’agroforesterie reste encore limitée. En 2014, une enquête menée auprès de l’Association Française 
d’Agroforesterie (AFAF), de l’Association Française Arbres Champêtres et Agroforesterie (Afac-Agroforesteries), 
et du bureau d’étude Agroof, faisait état de 3 000 à 3 500 hectares plantés entre 2007/2008 et 2012/2013. Cela 
correspond à 500 à 600 hectares plantés par an. En 2016, 5 200 ha d’agroforesterie intraparcellaire (toutes filières 
agricoles confondues) ont été déclarés à la PAC en France au titre de la mesure communautaire 222 d’aide à 
l’implantation de l’agroforesterie (MAA, communication personnelle). Les associations estiment cependant que la 
moitié seulement des surfaces plantées ont été subventionnées, ce qui porterait la surface totale de plantation 
agroforestière à 10 000 ha environ. En ce qui concerne les haies, le dernier inventaire forestier national comptait 
environ 503 300 ha (IFN 2010). Les experts estiment que la tendance serait à la régression (source : Solagro, Afac-
Agroforesteries). La création d’un Observatoire National du Bocage, porté par l’IGN et l’ONCFS, est en cours et 
devrait permettre prochainement d’obtenir par télédétection des chiffres plus fiables. 

Les modalités de reconnaissance (pilier 1) et de soutien (pilier 2) à l’agroforesterie de la PAC, peu incitatives à 
l’heure actuelle, pourraient évoluer prochainement en faveur de l’implantation d’arbres dans les parcelles, ce qui 
pourrait se traduire par une dynamique d’adoption plus élevée. De la même manière que pour l’agroforesterie, des 
modifications de la PAC (notamment des BCAE actuelles) pourraient inverser la tendance pour les haies.  

Dans le cadre de l’expertise INRA (Pellerin et al., 2013), l’AMT était estimée à 3,9 Mha pour les systèmes sylvo-
arables, et à 1,98 Mha pour les systèmes sylvo-pastoraux (Lorenz et Lal, 2014). Les surfaces potentiellement 
compatibles avec l’implantation de haies étaient estimées à 12,1 Mha (7,6 Mha en grandes cultures, et 4,5 en 
prairies). Pour l’agroforesterie, 2 scénarios de développement avaient été proposés : 4% et 10% de l’AMT en 2030 
(en partant de 2 000 ha en 2010). Dans le scénario le plus pessimiste, cela correspondrait à un taux de plantation 
de 11 700 ha an-1 pour l’agroforesterie, et dans le plus optimiste à 29 400 ha an-1, c’est-à-dire des taux 15 à 50 fois 
plus élevés qu’actuellement ! Une multiplication par 4 à 5 des taux d’adoption actuels ne permettrait d’atteindre 
que 1% de l’AMT pour l’agroforesterie. Il faudra donc des politiques publiques très incitatives pour faire décoller 
l’adoption à large échelle de l’agroforesterie. 

Le projet de recherche PotA-GE (2017-2020) actuellement mené par l’INRA et l’Université de Lorraine, et financé 
par l’ADEME devrait apporter des éléments nouveaux quant aux scénarios de développement de l’agroforesterie 
à l’échelle d’un territoire. 
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Annexe 

Tableau 3.9-1. Taux de stockage de carbone organique du sol dans les systèmes sylvo-arables sous climat tempérés ou méditerranéens.  

Sont présentées les moyennes ± erreurs-types. 

Type d’association Lieu 
Âge 
(ans) 

Profondeur  
du sol (cm) 

Densité 
d’arbres/ha 

Surface occupée 
par la ligne d’arbres 

(% de la surface 
totale) 

Stock de C du sol 
dans le contrôle 

(non AF)  
(MgC ha-1) 

Stock de C du sol 
en AF (MgC ha-1) 

Stockage de C 
(tC ha-1 an-1)   (‰ an-1) 

Référence 

Peuplier hydride/ Chêne rouge/ Cerisier noir  
× Avoine/Maïs 

Québec, Canada 4 0-30 347 - 66.3 ± 1.3 66.3 ± 10.7 0.15 ± 2.69 (2.26) Bambrick et al., (2010) 

Peuplier hydride/ Chêne rouge/ Frêne blanc  
× Sarrasin/ Colza 

Québec, Canada 4 0-30 417 
- 

80.1 ± 6.0 76.9 ± 2.0 -0.80 ± 1.58 (-9.99) Bambrick et al., (2010) 

Peuplier hydride/ Frêne blanc/ Noyer noir  
× Blé/ Soja 

Québec, Canada 8 0-30 312 
- 

43.5 ± 7.6 77.1 ± 3.9 4.20 ± 1.07 (96.55) Bambrick et al., (2010) 

Peuplier hybride × Maïs/Blé d’hiver/ Soja/ Orge Ontario, Canada 21 0-20 111 - 50.8 ± 1.8 57.0 ± 1.8 0.30 ± 0.12 (5.81) Bambrick et al., (2010) 

Épicéa commun × Maïs/Blé d’hiver/ Soja /Orge Ontario, Canada 21 0-20 111 - 50.8 ± 1.8 50.9 ± 1.4 0.00 ± 0.11 (0.09) Bambrick et al., (2010) 

Noyer noir/ Chêne rouge/ Frêne blanc/ Robinier Ontario, Canada 21 0-20 111 13 43.7 46.6 0.14 (3.16) Cardinael et al., (2012) 

Noyer hybride × Blé dur/ Colza/ Pois France 18 0-50 110 15 59.4 ± 0.2 64.4 ± 0.6 0.28 ± 0.04 (4.68) Cardinael et al., (2015) 

Noyer hybride × Blé d’hiver/ Colza France 6 0-30 34 8 40.1 ± 1.7 46.7 ± 1.0 0.28 ± 0.24 (6.30) Cardinael et al., (2017) 

Noyer hybride × Blé d’hiver/ Colza/ Tournesol France 6 0-30 35 7 42.1 ± 0.8 40.7 ± 0.9 0.10 ± 0.33 (2.49) Cardinael et al., (2017) 

Noyer noir × Blé d’hiver/ Orge/ Tournesol France 41 0-20 102 14 51.8 ± 2.5 60.9 ± 0.9 0.46 ± 0.03 (10.89) Cardinael et al., (2017) 

Noyer hybride  
× Blé d’hiver/ Colza/ Pomme de terre/ Ail 

France 18 0-40 100 18 51.8 ± 2.5 55.7 ± 1.0 0.22 ± 0.15 (4.18) Cardinael et al., (2017) 

Peuplier hybride × Blé d’hiver/ Soja/ Maïs Ontario, Canada 13 0-40 133 16 120.3 125.4 0.39         (3.28) 
Oelbermann et al., 

(2006) 

Peuplier hybride × Maïs/ Soja/ Orge Ontario, Canada 13 0-20 111 13 65.0 78.5 1.04        (15.98) Peichl et al., (2006) 

Épicéa commun × Maïs/ Soja/ Orge Ontario, Canada 13 0-20 111 13 65.0 66.0 0.08         (1.18) Peichl et al., (2006) 

Pommiers × Blé d’hiver/ Maïs/ Colza/ Fraises Suisse 7 0-40 99 22 101.25 ± 3.8 106.0 ± 3.9 0.67 ± 0.78 (6.66) Seitz et al., (2017) 

Peuplier hybride × Blé/ Lin/ Orge/ Pois Angleterre 19 0-150 156 20 216.4 225.1 0.46         (2.12) Upson et Burgess 2013 

Peuplier hybride/ Chêne rouge d’Amérique/ 
Cerisier noir × Avoine/ Sarrasin/ Seigle/ Fléole/ 

Luzerne/ Trèfle 
Québec, Canada 9 0-30 314 

- 
101.0 ± 4.6 85.7 ± 4.2 -1.70 ± 0.69    (-16.83) Winans et al., 2014 

Peuplier hybride/Chêne rouge d’Amérique/ 
Frêne blanc × Sarrasin/ Seigle/ Blé tendre/ 

Colza/ Fléole/ Luzerne 
Québec, Canada 9 0-30 500 

- 
113.2 ± 2.8 85.6 ± 4.3 -3.07 ± 0.57     (-27.09) Winans et al., 2014 
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Peuplier hybride/ Chêne rouge d’Amérique/ 
Cerisier noir × Avoine/ Sarrasin/ Seigle/ Fléole/ 

Luzerne/ Trèfle 
Québec, Canada 10 0-30 276 

- 
131.9 148.5 1.66         (12.59) Winans et al., 2016 

Peuplier hybride/Chêne rouge d’Amérique/ 
Frêne blanc × Sarrasin/ Seigle/ Blé tendre/ 

Colza/ Fléole/ Luzerne 
Québec, Canada 10 0-30 500 - 167.9 159.9 -0.80              (-4.76) Winans et al., 2016 

Peuplier × Soja/ Blé d’hiver/ Orge Ontario, Canada 25 0-40 111 13 71.1 86.4 0.61         (8.60) 
Wotherspoon et al., 

2014 

Chêne × Soja/ Blé d’hiver/ Orge Ontario, Canada 25 0-40 111 13 71.1 83.7 0.51         (7.14) 
Wotherspoon et al., 

2014 

Cèdre × Soja/ Blé d’hiver/ Orge Ontario, Canada 25 0-40 111 13 71.1 83.2 0.49         (6.84) 
Wotherspoon et al., 

2014 

Épicéa × Soja/ Blé d’hiver/ Orge Ontario, Canada 25 0-40 111 13 71.1 78.3 0.29         (4.08) 
Wotherspoon et al., 

2014 

Noyer × Soja/ Blé d’hiver/ Orge Ontario, Canada 25 0-40 111 13 71.1 76.8 0.23         (3.24) 
Wotherspoon et al., 

2014 

 

Tableau 3.9-2. Taux de stockage de carbone organique du sol dans les systèmes sylvo-pastoraux sous climat tempérés ou méditerranéens. 

Sont présentées les moyennes ± erreurs-types. AF : agroforesterie. 

Type d’association Lieu Âge (ans) 
Profondeur du 

sol (cm) 
Densité 

d’arbres/ha 

Stock de C du sol 
dans le contrôle 
(non AF) (MgC 

ha-1) 

Stock de C du sol 
en AF (MgC ha-1) 

Stockage de C 
(tC ha-1 an-1)       (‰ an-1) 

Référence 

Pin sylvestre × Ray-grass anglais Écosse 24 0-50 100 64.3 ± 5.7 71.1 ± 7.1 0.28 ± 0.38 (4.43) Beckert et al., (2016) 

Mélèze du Japon × Ray-grass anglais Écosse 24 0-50 200 64.3 ± 5.7 82.5 ± 11.7 0.76 ± 0.54 (11.84) Beckert et al., (2016) 

Érable sycomore × Ray-grass anglais Écosse 24 0-50 400 64.3 ± 5.7 71.9 ± 8.7 0.32 ± 0.43 (4.93) Beckert et al., (2016) 

Merisier × Ray-grass/ Fétuque France 26 0-40 200 138.2 ± 2.3 137.6 ± 6.5 -0.02 ± 0.26 (-0-17) Cardinael et al., (2017) 

Frêne élevé × Ray-grass Ireland 26 0-20 400 85.1 ± 0.4 78.1 ± 2.6 -0.27 ± 0.14 (-3.16) Fornara et al.,  (2017) 

Pin d’Elliott × Paspalum notatum Floride, États-Unis 8 0-30 - 7.1 7.9 0.10 (13.86) Haile et al., (2008) 

Pin d’Elliott × Paspalum notatum Floride, États-Unis 14 0-30 - 12.8 12.5 -0.02 (-1.71) Haile et al., (2008) 

Pin d’Elliott × Paspalum notatum Floride, États-Unis 12 0-30 - 7.2 14.9 0.64 (89.43) Haile et al., (2008) 

Pin d’Elliott × Paspalum notatum Floride, États-Unis 40 0-30 - 5.8 6.6 0.02 (3.53) Haile et al., (2008) 

Dehesa - Chêne-liège × prairie naturelle Espagne 80 0-100 35 26.3 ± 5.9 29.9 0.05 ± 0.07               (1.72) Howlett et al., (2011) 

Sapin de Douglas × trèfle souterrain Oregon, États-Unis 11 0-45 571 102.5 95.9 -0.60 (-5.88) Sharrow et Ismail 2004 

Frêne × prairie naturelle Angleterre 14 40 - 133.7 123.6 -0.72 (-5.38) Upson et al., 2016 
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Tableau 3.9-3. Taux de stockage de carbone organique du sol pour des haies plantées sur une parcelle agricole sous climat tempéré. 

Sont présentées les moyennes ± erreurs-types. Les taux de stockage sont exprimés par hectare de haies, et pas par hectare de SAU. 

Essences Lieu Âge (ans) 
Profondeur du 

sol (cm) 
Densité 

d’arbres/km 
Stockage de C  

(tC ha-1 an-1)          (‰ an-1) 
Référence 

Caraganier de Sibérie Saskatchewan, Canada 18.2 0-30 1301 0.32 ± 0.30                   (4.32) Dhillon et Van Rees 2017 

Frêne rouge Saskatchewan, Canada 19.6 0-30 487 0.78 ± 0.58                   (5.83) Dhillon et Van Rees 2017 

Pin sylvestre Saskatchewan, Canada 31.3 0-30 380 0.64 ± 0.31                   (6.08) Dhillon et Van Rees 2017 

Épinette blanche Saskatchewan, Canada 27.4 0-30 341 0.77 ± 0.40                   (8.51) Dhillon et Van Rees 2017 

Érable negundo Saskatchewan, Canada 21.7 0-30 369 0.53 ± 0.32                   (5.58) Dhillon et Van Rees 2017 

Peuplier Saskatchewan, Canada 30.6 0-30 397 1.24 ± 0.31                   (11.78) Dhillon et Van Rees 2017 

Peuplier  Missouri, États-Unis 9 0-20 1111 1.61 (45.09) Paudel et al., (2012) 

Genévrier de Virginie/ Pin sylvestre/ Peuplier Nebraska, États-Unis 35 0-15 1522 0.11 (2.93) Sauer et al., (2007) 

Thuya géant/ Érable rouge/ Érable de 
l’Oregon/ Aulne rouge/ Rosier de Nootka/ 

Cornouiller soyeux 

Colombie Britannique, 
Canada 

19 0-40 - 1.35 ± 0.39                 (16.74) Thiel et al., (2015) 

Peuplier noir/ Noyer commun/  
Chêne pédonculé 

Moldavie 60.7 0-30 - 0.92 ± 0.10                 (10.68) Wiesmeier et al., (2018) 

 

 

Tableau 3.9-4. Taux de stockage de carbone organique du sol pour des bandes enherbées semées sur une parcelle agricole sous climat tempéré. 

Sont présentées les moyennes ± erreurs-types. 

Espèces semées Lieu 
Âge 
(ans) 

Profondeur 
du sol (cm) 

Largeur de la bande 
enherbée (m) 

Stockage de C  
(tC ha-1 an-1)      (‰ an-1) 

Référence 

Fétuque élevée Italie 13 0-15 3 0.45 ± 0.05       (29.63) Cardinali et al., (2014) 

Fétuque élevée Missouri, États-Unis 10 0-20 - 1.38                   (38.70) Paudel et al., (2012) 



 

Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  211 

3.10. Synthèse sur les relations entre pratiques « stockantes » 
et processus / facteurs affectés  

Auteurs : Jérome Balesdent, Camille Launay, Claire Chenu, Julie Constantin, Isabelle Basile Doelsch  

Principaux enseignements de cette section :  

• Les pratiques agricoles jouent directement sur le stockage de carbone par modification des entrées de 
C, ou indirectement, par leurs effets sur le devenir de ce carbone dans le sol. 

• Une même pratique peut avoir des effets directs ou indirects.  

• L’interaction entre une pratique et les conditions pédoclimatiques est un facteur de grande variation du 
stockage effectif.  

• Aucun des modèles disponibles ne simule l’ensemble des effets directs ou indirects des pratiques et 
leur interaction avec toutes les conditions pédoclimatiques.  

3.10.1. Les principaux processus mis en jeu par les pratiques, et leur prise 
en charge dans les modèles de simulation 

Une pratique agricole peut avoir un effet direct sur le stockage de carbone par l'augmentation des apports de 
carbone au sol. C’est le cas des pratiques dont l’effet est d’augmenter la production primaire (ex : cultures 
intermédiaires, fertilisation… sections 3.8.3 ; 3.8.6), ou d’augmenter la part de cette production qui est restituée au 
sol, laquelle dépend de l’importance des restitutions obligatoires (biomasse racinaire), des modes d’exploitation 
(ex fauche ou pâturage des prairies, section 3.7) et des pratiques de gestion des résidus (section 3.8.2). C’est 
aussi le cas des apports de matières organiques exogènes (section 3.8.5). Mais la plupart des pratiques ont des 
effets indirects sur le devenir du carbone apporté, les conditions de la biodégradation ou de la stabilisation des 
matières organiques, et in fine le stockage. C’est le cas des pratiques dont l’effet est de modifier les conditions 
physico-chimiques et biologiques dans lesquelles les matières organiques du sol évoluent, comme le travail du sol 
(section 3.8.1). Ces effets modifient le temps moyen de transit (ou temps de turnover) du carbone organique dans 
le sol (section 3.2). Bien qu'il s'agisse de processus complexes en interaction les uns avec les autres, on peut 
répertorier pour chacune des pratiques a priori stockantes les grandes catégories d’effets mis en jeu (Tableau  
3.10-1). Les effets décrits sont établis d'après la littérature scientifique et correspondent à des tendances moyennes 
car les expérimentations de longue durée sur l’effet des pratiques ne permettent pas de séparer les effets des 
différents processus. 

La prise en compte des processus par les modèles mécanistes est inégale. Il est fait ici référence aux modèles 
opérationnels à base mécaniste comme Century, STICS, Pasim, RothC 26.3 dans leur version publique. La 
modélisation mécaniste de l’effet d'une pratique agricole sur le stockage de C requiert deux représentations : l'effet 
de la pratique sur une/plusieurs variables du système sol, et l'effet de ces variables sur le stockage de C. 

• Stockage par augmentation de la production primaire et/ou des retours au sol (cultures intermédiaires, 
fertilisation, irrigation, remplacement d’une fauche par un pâturage…). Cet effet est toujours pris en compte, 
par un stockage en première approximation proportionnel à l'apport de carbone. Cependant, dans le cas d’un 
modèle comme STICS, le stockage est réduit en cas de bilan azoté faible ou négatif en raison de la limitation 
par l’azote minéral de la décomposition et de l’humification. 

• Stockage par apports souterrains de carbone (racines et rhizodépôts). L'impact potentiel d'une pratique sur le 
stockage de C via la production primaire souterraine de la végétation est potentiellement important, eu égard 
au fort rendement de conversion des apports racinaires en matières organiques stabilisées (section 3.2). 
Cependant les productions souterraines sont généralement mal connues. Typiquement, le rapport entre la 
production primaire souterraine et la production primaire aérienne diminue quand les ressources en eau ou en 
éléments nutritifs augmentent. A priori toute pratique faisant varier la fertilisation, l’irrigation ou plus 
généralement le bilan hydrique de la culture peut affecter le carbone stocké par ce processus. Dans les modèles 
ces effets sont rarement considérés, car la production souterraine est souvent donnée par une proportion des 
parties aériennes (relation allométrique). Ce n’est pas le cas du modèle STICS. 
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Tableau 3.10-1. Analyse théorique des mécanismes contribuant à l'effet des pratiques  
sur le stockage/déstockage de carbone  

 

 

• Stockage par apports de carbone exogène (produits résiduaires organiques). Cet effet est toujours pris en 
compte dans les modèles, avec un stockage quasi proportionnel à la quantité de carbone apportée, mais 
variable selon le type PRO. Certains modèles (RothC, Century) considèrent que le taux d’humification du 
carbone dépend du taux de particules fines du sol (argile, limon fin), alors que d’autres simulent que l’effet 
texture s’applique seulement au taux de minéralisation (Saffih et Mary, 200818).  

• Effet sur le temps moyen de transit (temps de turnover) via la température du sol. Plusieurs pratiques (semis 
direct, non exportation des pailles, cultures intermédiaires…) modifient la température des horizons de surface 
du sol et de ce fait les conditions de biodégradation du carbone. Seuls quelques modèles comme STICS et 
Century modélisent la température du sol et donc l’impact de ces changements sur la vitesse de dégradation 
du carbone organique.  

• Effet sur le temps moyen de transit via l’humidité du sol. La plupart des pratiques modifient le régime hydrique 
des horizons de surface du sol, soit par leurs effets sur la croissance des couverts et l’évapotranspiration 
(cultures intermédiaires, agroforesterie), soit par l’effet du mulch (résidus en surface) limitant l'évaporation. 

                                                           
18 Saffih-Hdadi, K.; Mary, B., 2008. Modeling consequences of straw residues export on soil organic carbon. Soil Biology & Biochemistry, 40 
(3): 594-607. http://dx.doi.org/10.1016/j.soilbio.2007.08.022 
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Prise en compte du mécanisme dans les modèles:

   effet de la variable affectée sur le stockage de C OUI partielle OUI OUI OUI non partielle

   effet des pratiques sur la variable partielle partielle OUI partielle partielle non non

En Forêt

Apport de produits résiduaires organiques +/- +

Non récolte des houppiers + +/-

Régénération naturelle +

Fertilisation minérale + +/-

Amendement calco-magnésien + +/- +/-

En Prairies Permanentes

Remplacement d'une fauche par un pâturage + + +

Augmenter modérément la fertilisation minérale azotée + 0/- +/-

En Cultures

Semis direct (sans couvert végétal) +/- +/- 0/- + +

Retour au sol des résidus de culture + +/-

Cultures intermédiaires + +/0 +/0

Accroissement de la part des prairies temporaires +/- + +/- +/- +/- +

Apport de C exogène (produits résiduaires organiques) + +

Fertilisation minérale azotée + + 0/- -

Chaulage de correction des sols acides non alumineux. + +/- +

Irrigation + 0/- +/0 -

Agroforesterie et haies + + + +/- + +

Changement d'usage des terres

Culture -> prairie permanente +/- + + + +

Culture -> forêt +/- + + +

légende + tend à stocker

+/0 tend à stocker ou sans effet

+/- tend à stocker ou à déstocker

0/- tend à déstocker ou sans effet

- tend à déstocker

pas d'effet notable attesté

http://dx.doi.org/10.1016/j.soilbio.2007.08.022


 

Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  213 

L'effet de la transpiration sur l’humidité du sol est simulé par les modèles Pasim, Century, STICS, mais pas 
dans RothC. L'effet "mulch" sur l’évaporation est simulé par STICS. 

• Effet sur le temps moyen de transit via les organismes du sol. Certaines pratiques pourraient modifier certains 
paramètres de l'activité des micro-organismes décomposeurs, comme le rendement microbien d'utilisation du 
carbone, les co-métabolismes, le « priming effect », la prédation des bactéries, la mycorhization, les 
compétitions entre bactéries et champignons, les litières anti-microbiennes, etc. Ces effets, mal connus et peu 
quantifiés, ne sont pas considérés dans les modèles. 

• Effets via des interactions physiques ou physico-chimiques. Quelques pratiques affectent les relations entre 
matière organique et minéraux, soit par mélange physique entre matière organique et minéraux (protection 
physique, y compris le rôle des vers de terre), soit par association organo-minérale à échelle nanométrique, 
soit par changement du pH et du calcium. Ces effets sont rarement explicitement pris en compte dans les 
modèles, sauf paramétrisation empirique du temps moyen de transit (temps de turnover) dans le cas travail du 
sol réduit. STICS prend en compte l'effet de 4 paramètres physico-chimiques sur la vitesse de biodégradation 
des MO stabilisées : les teneurs en argile, calcaire, le rapport C/N et le pH du sol, a contrario des autres 
modèles. 

3.10.2. Conséquences sur la dépendance aux conditions de milieu du stockage 
additionnel lié à une pratique « stockante » 

Une variabilité régionale systématique 

Il résulte de l’analyse qui précède que le stockage additionnel attendu lié à la mise en œuvre d’une pratique 
« stockante » dépend fortement du contexte climatique et du type de sol. Le contexte pédoclimatique conditionne 
non seulement l’effet de la pratique sur la biomasse produite, et donc le retour au sol de carbone, mais aussi le 
devenir de ce carbone. Le temps moyen de transit est fortement affecté par l’humidité du sol, la température du sol 
et la teneur en argile. Ainsi, le stockage par unité de carbone apporté est plus élevé en zone froide et/ou sèche 
qu'en zone chaude et/ou humide. Il est aussi plus élevé en sol argileux. L'effet de ces trois variables sur la 
dynamique du carbone du sol est généralement pris en compte dans les modèles. Cependant, quelques types de 
sol ont un stockage mal décrit par les modélisations courantes : les podzols sableux (rencontrés dans les Landes 
de Gascogne), les andosols (sols développés en altitude sur verres volcaniques, rencontrés en Auvergne, dans 
les Antilles et à la Réunion), et les sols des zones humides. 

Un effet complexe et mal connu des pratiques modifiant le microclimat du sol  

Il est attendu une variabilité régionale du stockage par les pratiques qui affectent l'humidité du sol ou sa 
température. Cette variabilité se rencontre par exemple avec les pratiques conduisant à la présence d'un mulch 
(en semis direct, ou avec apports de certains produits organiques résiduaires par exemple). Un mulch peut favoriser 
l'évaporation de pluies de faible intensité en climat sec (humidité réduite, donc effet stockant), ou a contrario réduire 
l’évaporation de pluies de forte intensité et la perte d'eau par ruissellement (humidité accrue, donc effet déstockant). 

3.10.3. Conclusion : implications pour l'évaluation du potentiel de stockage 
par modélisation 

L'écart entre la connaissance académique des mécanismes du stockage de carbone et leur représentation en 
modélisation fait apparaître plusieurs limites de l'approche par modélisation, et verrous à lever. Schématiquement 
(Tableau 3.10-1), les modèles décrivant les effets de pratiques sur le stock de carbone auront tendance à : 

• simuler correctement le stockage additionnel de C dans le sol par augmentation de la production primaire (si le 
modèle utilisé simule cette production primaire, ce qui est le cas de modèles comme STICS ou PASIM), par 
augmentation de la part des résidus aériens restant au sol ou par apports de carbone exogène, car les entrées 
de C sont toujours prises en compte dans les modèles ;  

• mal estimer l’effet des pratiques qui modifient les apports de C souterrains via le rapport biomasse 
racinaire/biomasse aérienne et les rhizodépôts. Ainsi les modèles qui ne simulent pas la réduction du rapport 



 

Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  214 

biomasse racinaire/biomasse aérienne en milieu riche en N peuvent surestimer les effets de la fertilisation 
azotée sur le stockage par surestimation des entrées de C racinaire ; 

• mal estimer les effets des pratiques qui impactent fortement la température et l'humidité du sol, lorsque ces 
effets ne sont pas simulés ou mal simulés ;  

• mal estimer les effets biologiques, les protections physiques et physico-chimiques susceptibles d’être affectés 
par les pratiques agricoles 

Ce dernier point est d'autant plus regrettable que l'on pressent que ces effets sont source importante de variance 
du stockage, et sont donc potentiellement porteurs d'innovation. 
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3.11. Combinaisons de pratiques stockantes à l’échelle 
du système de culture, de l’exploitation et du territoire 

Auteur : Olivier Therond 

Principaux enseignements de cette section :  

• Les interactions entre conditions pédoclimatiques, séquences de couverts végétaux et pratiques de 
gestion des sols et de la biomasse déterminent les effets du système de culture sur le stockage de 
carbone ; 

• cependant, du fait de la multiplicité des facteurs en jeu et du très grand nombre de modalités de certains 
d’entre eux (ex. séquences de couverts) et in fine de systèmes de culture, il est difficile de monter en 
généralité sur ces interactions ; 

• l’effet potentiel des séquences de couverts végétaux sur le stockage de C dans le sol dépend avant tout 
de la quantité de biomasse entrant dans le sol et de son ratio C/N ;  

• le ratio biomasse aérienne/biomasse souterraine joue également un rôle clef sur le potentiel de stockage 
de C dans le sol ; 

• en raison des transferts de carbone entre parcelles, les performances des systèmes de culture et des 
modes de transformation des biomasses (ex. digestion animale, méthanisation) doivent être évaluées à 
l’échelle à laquelle ces transferts s’opèrent (ex. exploitation, territoire) ; 

• la modélisation des systèmes sol-plante(-animaux), des exploitations ou des territoires agricoles est une 
méthode adaptée pour appréhender et estimer les effets des interactions en jeu sur le stockage de C 
aux échelles correspondantes. 

3.11.1. Systèmes de culture : définition et diversité  

3.11.1.1. Définition  

Sous-ensemble du système de production, le système de culture est défini, pour une parcelle (ou un ensemble de 
parcelles conduites de la même manière) par la séquence de couverts végétaux et les itinéraires techniques qui 
leur sont appliqués (Sebillotte, 1990). La séquence de couverts végétaux inclut les cultures de rente, les prairies 
et les cultures intermédiaires et l’itinéraire technique se définit comme la combinaison des pratiques culturales (ou 
agricoles) mises en œuvre pour la conduite d’une culture (y compris intermédiaire) (Boiffin et al., 2001 ; Meynard 
et al., 2003). Les deux composantes de la définition du concept de système de culture amènent à distinguer 
(Therond et al., 2017a) : 

(i) les pratiques qui déterminent la nature et la structure spatiale et temporelle de la couverture végétale. Elles 
portent sur le choix de la séquence de couverts végétaux (espèces et variétés, en mélange ou pas), sur celui 
des dates et densités de semis (ou plantations) ainsi que sur la répartition des cultures dans le territoire agricole. 
Ces pratiques déterminent la nature et le niveau potentiel de production de biens agricoles (defining factors 
dans van Ittersum et Rabbinge, 1997) et de fourniture de services écosystémiques (Duru et al., 2015 ; Garbach 
et al., 2016), dont le stockage du carbone.  

(ii) les pratiques culturales mise en œuvre pour la conduite des différents couverts de la séquence. Trois 
catégories de pratiques peuvent être distinguées :  

○ Celles dont l’objectif est de réduire les stress abiotiques (eau et éléments minéraux) ou à améliorer les 
conditions de fonctionnement des racines (ex. chaulage, gypsage, travail du sol). Elles visent à réduire les 
facteurs dits « limitants » de la production agricole (limiting factors dans van Ittersum et Rabbinge, 1997).  

○ Celles dont l’objectif est de contrôler les dommages causés par les bioagresseurs (stress biotiques y c. 
liés aux adventices). Elles visent à maîtriser les facteurs réduisant le rendement (reducing factors dans van 
Ittersum et Rabbinge, 1997). 

○ Les pratiques de gestion de la biomasse en termes d’exportation de la parcelle et de modalités de 
restitution au sol (récolte et gestion des résidus). 
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Suivant leur nature et leur distribution spatiale et temporelle, ces trois sous-catégories de pratiques agricoles 
peuvent avoir un effet positif ou négatif, intentionnel ou non intentionnel, sur la dynamique d’évolution du stock de 
carbone du sol, considérée à l’échelle de la parcelle, de l’exploitation agricole ou du territoire agricole. Considérant 
un pédoclimat donné, ce sont les interactions entre ces différentes pratiques agricoles, qui déterminent le niveau 
de production agricole et la dynamique du carbone à court, moyen et long terme (Lal 2004a,b). 

3.11.1.2. Diversité des systèmes de culture 

Toute variation de séquences de couverts cultivés ou de pratiques agricoles associées conduit à l’émergence d’un 
nouveau système de culture. Il existe donc une grande diversité de systèmes de culture pour une situation 
pédoclimatique donnée ou au sein d’un territoire (Therond et al., 2017a). Alors que l’intensification de l’utilisation 
des intrants de synthèse et de la mécanisation a permis une profonde simplification et standardisation des 
systèmes de culture, il existe de nombreuses options pour réduire l’utilisation des intrants de synthèse. Deux grands 
types de stratégies peuvent être distingués : (i) l’optimisation de l’utilisation des intrants via les technologies de 
l’agriculture de précision, et (ii) le développement des services écosystémiques sous-tendant la production en vue 
de réduire fortement l’utilisation des intrants de synthèse et du travail du sol. Cette deuxième stratégie repose le 
plus souvent sur la diversification des couverts cultivés et la réduction des perturbations du cycle de vie des 
organismes « sauvages » (ou diversité associée) à l’origine de ces services écosystémiques (Duru et al. 2015 ; 
Therond et al. 2017a,b). La diversification des couverts végétaux peut s’opérer à l’échelle de l’espace cultivé et la 
saison culturale (ex. culture associée) ou de l’année (ex. couvert intermédiaire). Elle peut également s’opérer à 
l’échelle de la parcelle par l’introduction d’éléments paysagers, le plus souvent permanent (ex. bandes enherbées 
ou fleuries, haies, bosquets…). La réduction des perturbations de la biodiversité associée repose sur une réduction 
du travail du sol (ex. suppression du labour) et des perturbations chimiques liées aux apports de phytosanitaires 
(Duru et al. 2015 ; Gaba et al. 2014 ; Therond et al. 2017a,b).  

La combinaison de l’ensemble de ces leviers offre un espace de possible de systèmes de culture très important. 
La diversité des expérimentations systèmes, visant à évaluer les performances de systèmes de culture innovants, 
met bien en lumière cet espace des possibles (ex. Lechenet et al. 2016). L’enjeu pour l’agriculteur est alors de 
déterminer la combinaison couverts-pratiques permettant d’atteindre les objectifs fixés de production agricole voire 
de services écosystémiques (Therond et al. 2017a,b). 

Du point de vue du stockage de carbone, sans oublier les objectifs de production, l’enjeu est plus particulièrement 
de combiner de manière cohérente les pratiques a priori stockantes telles que identifiées dans cette étude : 
ainsi, en grandes cultures, la couverture du sol en interculture, la réduction du travail du sol (ex. non-labour), les 
apports de matières organiques et l’adaptation des rotations via, notamment, l’introduction ou allongement des 
prairies temporaires dans la rotation. Là encore, il existe une grande diversité de combinaison de pratiques, 
et donc de systèmes de culture, possibles. Ainsi par exemple, les travaux sur l’analyse des systèmes en agriculture 
de conservation en Europe montrent la grande diversité des options retenues par les agriculteurs, combinant plus 
ou moins, les trois leviers de ce type d’agriculture (couverture, réduction travail du sol, rotation diversifiée) de 
manière temporaire ou définitive (Scopel et al., 2013 ; Lahmar 2010). Alors que certaines pratiques ou 
combinaisons de celles-ci vont être considérées comme non possibles par une majorité d’agriculteurs, elles seront 
mises en œuvre par d’autres dans le même type de conditions pédoclimatiques. Par exemple, le non-labour sur 
les cultures de printemps (ex. tournesol et maïs), plus difficile à maîtriser que sur les cultures d’hiver, est pratiqué 
par un nombre plus réduit d’agriculteurs. Pour des raisons de risques de transmission de maladies fongiques (ex. 
sur le blé) ou de développement de ravageurs (ex : pyrale du maïs), l’agriculture de conservation est moins 
pratiquée en monoculture (Shaller 2013). La betterave et les pommes de terre sont également des cultures pour 
lesquelles le non-labour est très peu pratiqué (Labreuche et Wissocq, 2016). Enfin, la distribution des pratiques 
dépend des bassins de production (climat, pratiques locales…), des sols et des systèmes de culture présents dans 
ces sols et bassins (Labreuche et Wissocq, 2016 ; Shaller, 2013). 

Une combinaison cohérente de ces différentes pratiques détermine les performances des systèmes de 
culture. Ainsi, Pittelkow et al. (2014), dans leur méta-analyse des niveaux de production permis par les pratiques 
de réduction du travail du sol, de maintien d’une couverture du sol (couvert végétal mort ou vivant) et de 
diversification et allongement des rotations, identifient que seule la combinaison de ces trois piliers de l’agriculture 
de conservation, appliquée sur une période suffisamment longue, permet d’atteindre des niveaux de rendement 
équivalent à ceux de systèmes de culture comprenant des rotations simplifiées avec un labour régulier des sols. 
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Ils montrent aussi que lorsque le non-labour est mis en œuvre seul, bien que les résultats soient variables, il a en 
moyenne tendance à réduire le niveau de rendement. 

3.11.2. Systèmes de culture : effets sur le stockage de carbone 

Les trois sections suivantes analysent, successivement, les effets sur le stockage du carbone (i) de la configuration 
spatiotemporelle des couverts végétaux, (ii) de l’enchainement des pratiques de gestion des sols et de la biomasse 
et (iii) de leur combinaison au sein d’un système de culture. 

3.11.2.1. Effet de la configuration spatiotemporelle des cultures  

La nature, la densité, la durée et la fréquence des différents types de couverts végétaux au sein d’un système de 
culture déterminent les flux de carbone potentiels dans le sol que ce soit en termes de biomasse associée à la 
croissance et l’activité racinaire ou à celle de la biomasse aérienne restituée (Figure 3.11-1). 

 

Figure 3.11-1. L’architecture des plantes (ratio biomasse aérienne/biomasse souterraine) (a) et la distribution spatiale (b)  
et temporelle (c) des couverts végétaux déterminent le potentiel de stockage en carbone dans les sols  

(les figures b et c sont issues de Gaba et al., 2014) 

Tous les couverts végétaux n’ont pas le même potentiel de production de biomasse souterraine et 
aérienne, en quantité et qualité (ex. ratio C/N). Les niveaux de production de biomasse souterraine (racines, 
exsudats racinaires et autres rhizodépositions) et l’architecture en termes de ratio biomasse aérienne/souterraine 
varient entre cultures et entre cultures et prairies. Par exemple, les céréales allouent entre 20 et 30% du carbone 
assimilé dans les organes souterrains alors que les prairies en allouent entre 30 et 50% (Pausch et Kuzyakov, 
2016). Les variétés modernes de céréales présentent des ratios biomasses aérienne/souterraine plus élevés que 
les variétés anciennes et pourraient donc offrir un potentiel de stockage dû au système racinaire plus faible 
(Kuzyakov et Domanski, 2000 ; Pausch et Kuzyakov, 2016 ; Pérez-Jaramillo et al., 2016 ; Janzen, 2006 ; voir aussi 
Anglade, 2015 pour les légumineuses). Cet effet serait d’autant plus fort que le carbone issu des racines a un 
temps de résidence d’au moins 2,4 fois supérieur à celui issu des parties aériennes des espèces végétales (Rasse 
et al., 2005). Par ailleurs, du fait de leur plasticité phénotypique, les espèces sont en capacité d’adapter leur 
architecture aux conditions du milieu. Ainsi, la configuration spatiale (ex. densité) ou la fertilité du milieu peut 
déterminer leur architecture souterraine ou aérienne. Par exemple, le ratio biomasse aérienne/souterraine est 
corrélé positivement avec la fertilité du milieu, ce qui signifie que plus le milieu est fertile moins la plante investira 
dans sa biomasse racinaire relativement à sa biomasse aérienne (Kuzyakov et Domanski, 2000 ; Pausch et 
Kuzyakov, 2016). 

Dans la même logique, toutes les cultures de rente n’ont pas le même potentiel de production de biomasse 
aérienne (tiges, feuilles et grains). Ainsi par exemple, dans leur expérimentation de longue durée dans le sud-
ouest de la France, Plaza-Bonilla et al. (2016) montrent que les séquences de cultures comportant des 
légumineuses à graines 1 à 2 années sur trois (pois et soja) ont tendance à stocker moins de carbone que celles 
comportant plus fréquemment des céréales (blé dur ou sorgho en rotation avec du tournesol). Cet effet est lié à 
deux facteurs principaux : (i) une moindre restitution de biomasse par les résidus de culture, de l’ordre de 30% en 
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moins pour les légumineuses par rapport aux céréales, et (ii) en moyenne, un ratio C/N moyen des résidus plus 
faible. Le même type de résultat a été observé par West et Post (2002) et McDaniel et al. (2014) lors du passage 
d’une monoculture de maïs à une rotation maïs-soja. Plus récemment, cet effet dépressif des légumineuses à 
graines a aussi été constaté dans la méta-analyse de King et Blesh (2018). Ainsi, les rotations à base de céréales 
avec légumineuses à graines relativement aux rotations sans légumineuse, conduisent à une réduction du stock 
de carbone organique du sol de 5,3% en moyenne, du fait, entre autres, d’une diminution moyenne de 16% des 
entrées totales de carbone et de 12% des entrées de carbone liées aux systèmes racinaires. Cependant, Plaza-
Bonilla et al. (2016) montrent que l’effet « dépressif » sur le stock de carbone du sol des légumineuses peut être 
réduit ou compensé par l’introduction de couverts intermédiaires dans les rotations.  

Plus généralement, dans leur méta-analyse des effets des séquences de couverts végétaux sur le stockage de 
carbone McDaniel et al. (2014) et King et Blesh (2018) montrent que les effets les plus significatifs et les plus 
individualisés sont liés à l’introduction de couverts intermédiaires, voire de cultures pérennes, plus qu’à 
la diversification des cultures de rente. Dans la même logique, dans leur analyse des différences de dynamique 
de stockage de C dans les sols sous quatre types de systèmes de culture (conventionnel, à faible niveau d’intrant, 
agriculture de conservation et agriculture biologique) sur un site expérimental à Versailles, Autret et al. (2016) 
montrent que c’est avant tout le niveau des flux de carbone entrant et la nature des couverts végétaux et de leur 
enchaînement qui déterminent la dynamique de stockage. Ainsi, les systèmes en agriculture de conservation et en 
agriculture biologique, basés sur l’introduction de couverts intermédiaires ou d’une culture pérenne (Luzerne), sont 
les deux systèmes de culture qui présentent les plus hauts niveaux de stockage. Le même type d’analyse a été 
réalisé par Triberti et al. (2016), en Italie, pour des rotations à base de blé, maïs, betterave et luzerne, allant de la 
monoculture de blé ou maïs, de rotations courtes de deux ans (blé-maïs, et blé-betterave) à des rotations longues 
de 9 ans incluant blé, maïs et luzerne sur trois ans. Aussi, comme montré par King et Blesh (2018) dans leur 
récente méta-analyse, toutes les études analysées s’accordent à conclure que c’est donc avant tout le niveau 
des flux de carbone entrant dans le sol et la nature de celui-ci (C/N) qui déterminent l’effet d’une séquence 
de couverts végétaux sur le stockage du carbone.  

Par ailleurs, dans leur méta-analyse de l’effet des rotations sur la concentration en carbone et en azote des sols, 
McDaniel et al. (2014), ont constaté que les rotations de cultures plus diversifiées sont associées à des 
concentrations en carbone total et microbien du sol plus élevées que les systèmes en monoculture (respectivement 
en moyenne +3,6% et +20,7%). Ce type de résultat correspond à ceux obtenus par West et Post (2002). Il faut 
cependant considérer ces résultats avec précaution puisqu’ils sont très dépendants d’un effet composition de la 
monoculture de référence et des cultures introduites (McDaniel et al., 2014) et qu’il est difficile de distinguer l’effet 
rotation de l’effet des pratiques associées aux cultures (travail du sol et fertilisation) (Tiemann et al., 2015). Ainsi, 
alors que West et Post (2002) comparent l’effet de rotations comprenant, entre autres, des jachères (fallows), 
McDaniel et al. (2014) excluent ce type de rotations de leur méta-analyse, considérant qu’elles ont un 
comportement trop particulier. De leur côté, Haddaway et al. (2017) dans leur méta-analyse de l’effet du travail du 
sol sur le stockage du carbone mentionnent qu’il serait nécessaire de prendre en compte l’effet des rotations mais 
que, du fait de leur multiplicité, la classification de celles-ci en catégorie pertinente pour l’analyse reste un front de 
recherche pour conduire ce type d’analyse. En outre, considérant les résultats d’études antérieures convergentes, 
McDaniel et al. (2014) et Tiemann et al. (2015) associent l’effet potentiel de la diversification des rotations sur la 
biomasse microbienne à celui d’une plus grande diversité de composés carbonés restitués au sol, dont certains 
plus résistants à la décomposition. La modification de la structure des communautés microbiennes et de leur 
activité de décomposition et stabilisation des agrégats serait aussi un facteur explicatif. L’analyse de ces travaux 
laisse entendre qu’il est difficile de produire des résultats génériques sur les effets des rotations de cultures, 
du fait de la grande diversité de leur composition, au-delà de l’effet des couverts intermédiaires et des couverts 
pérennes, bien reconnu maintenant et présenté dans les sections 3.8.3 et 3.8.4. 

On peut cependant rappeler ici que la durée d’implantation d’un couvert intermédiaire ou de prairies 
temporaires détermine fortement le stockage de carbone associé (cf. sections 3.8.3 et 3.8.4). Dans le cas des 
prairies, ce serait avant tout le développement du système racinaire qui s’établit sur une période beaucoup plus 
longue que pour les cultures annuelles qui déterminerait le potentiel de stockage dans la rhizosphère (cf. section 
3.8.4).  

Enfin, il est important de noter que la couverture des sols, via son effet sur l’érosion et donc du transfert de carbone 
hors des parcelles, est un facteur clef de la rétention du carbone dans les sols (Lal, 2004a,b). 
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3.11.2.2. Effet des pratiques de gestion des sols et de la biomasse  

Comme analysé dans les sections dédiées, le travail du sol (section 3.8.1), la fertilisation (minérale ou organique), 
le chaulage et l’irrigation (3.8.6 et 3.8.5) ainsi que les modalités de gestion des résidus de culture (3.8.2) peuvent 
avoir un effet significatif toutes choses égales par ailleurs sur le stockage du carbone (Figure 3.11-2). Comme 
présenté dans ces sections et synthétisé dans la section 3.10, l’effet de ces pratiques est principalement lié 
soit à la modification des conditions de minéralisation de la matière organique (caractéristiques physico-
chimiques et biologiques des sols et distribution des résidus) soit à la modification des flux de biomasse, et 
donc de carbone, entrant dans le sol. Combinés au sein du système de cultures, leurs effets individuels sont 
possiblement en interaction, séquentiels, convergents ou divergents. En outre, le niveau de leurs effets dépend 
des conditions pédoclimatiques de la parcelle dans laquelle les pratiques sont mises en œuvre (Lal, 2004a,b). 
Considérant que l’effet individuel de ces différentes pratiques est présenté dans les sections dédiées et que les 
effets liés à leurs combinaisons au sein du système de culture sont traités dans la section suivante ci-dessous nous 
nous focalisons ici sur quelques points clefs. 

 

Figure 3.11-2. Les pratiques de gestion du sol et de la biomasse déterminent le stockage effectif de carbone dans les sols, 
pour un sol, un climat et une configuration spatiotemporelle des couverts végétaux donnés 

La disponibilité en éléments minéraux et la disponibilité en eau sont les deux facteurs limitants majeurs de la 
production de biomasse et, in fine, du stockage du carbone dans les sols (van Groenigen et al., 2017 ; Lal, 2004a,b ; 
Zomer et al., 2017 ; Smith et al., 2008). Cependant, augmenter la production de biomasse pour augmenter les 
quantités de C stockées via un recours accru à la fertilisation ou à l’irrigation peut être fortement 
questionné par la disponibilité des intrants concernés. Il semble évident que de telles stratégies vont à 
l’encontre des enjeux de durabilité associés, à l’échelle locale (ex. état des ressources en eau, pollution) ou globale 
(ex. énergie et gaz à effet de serre de la production d’azote minéral ; van Groenigen et al., 2017). 

Les modalités d’exportation de la biomasse déterminent la quantité de biomasse aérienne restituée au sol. 
Par exemple, l’exportation des tiges (paille ou cannes de maïs) réduit fortement la quantité de biomasse restituée 
au sol. Ainsi, Saffih-Hdadia et Mary (2008) analysent l’effet d’une exportation de 60% des pailles de céréales une 
année sur deux sur le stockage de C dans le sol en utilisant le modèle AMG (cf. section 3.3) et l’analyse de données 
de différentes expérimentations de longue durée dans différents sites de France et d’Europe. Ils montrent que 
comparativement à une restitution systématique des pailles, cette pratique d’exportation conduirait à une réduction 
moyenne du carbone organique du sol de 3,6 à 4% sur 20 ans et de 5,3 à 7,3% sur 50 ans. Les différences entre 
sites expérimentaux sont essentiellement expliquées par la nature du sol et du climat. Pour les prairies, la fréquence 
et l’intensité (hauteur d’herbe résiduelle) des fauches et des pâturages déterminent la quantité de biomasse 
restituée par les animaux et le matériel végétal sénescent (cf. section 3.7). 

L’estimation des effets des pratiques de gestion du sol et de la biomasse sur le bilan de gaz à effet de serre 
(GES) complet, y c. le (dé)stockage de carbone, nécessite de prendre en compte les effets indirects de ces 
pratiques (« hidden costs », in Lal, 2004a,b ; Powlson et al., 2011 ; Smith et al., 2008) en termes d’émissions de 
GES liées au cycle de vie des intrants (émissions lors de leur fabrication et transport), aux émissions associées à 
leur apport dans la parcelle (ex. émissions de NO2 liées aux apports de fertilisants minéraux et organiques), à leur 
stockage dans l’exploitation (ex. émissions de CH4 liées au stockage des effluents organiques) et à l’utilisation des 
machines et matériels pour les épandre ou les stocker. Aussi, afin d’estimer correctement leurs potentiels effets 

Climat

Biomasse
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sur le bilan complet de GES, il serait nécessaire d’estimer le bilan GES des pratiques actuelles et le potentiel de 
progrès d’optimisation de l’efficience de leur utilisation via la mise en œuvre de pratiques optimisées et de 
technologies adaptées (Lal, 2004a,b). Ainsi, concernant l’apport d’intrants, les pratiques devraient être conçues 
pour apporter le bon produit, à la bonne dose, au bon moment, au bon endroit, considérant les besoins des cultures 
et des animaux (Smith et al., 2008 ; Therond et al., 2017a,b). 

3.11.2.3. Interactions entre configuration spatiotemporelle des couverts végétaux, pratiques de 
gestion des sols et de la biomasse et conditions pédoclimatiques 

A l’échelle du système de culture, les effets des différents types de pratiques se combinent avec de 
possibles effets de compensation ou d’amplification. Par ailleurs, le même système de culture peut conduire 
à des résultats différents dans des climats ou des sols différents. Ainsi, le stock initial de carbone et le climat sont 
deux facteurs jouant fortement sur les effets des systèmes de culture puisqu’ils déterminent fortement le flux de 
carbone « sortant » par minéralisation et le niveau de carbone « entrant » nécessaire pour le compenser (Lal, 
2004a,b). Différents types d’interactions entre les pratiques, et entre les pratiques et les caractéristiques du sol 
existent. Nous en présentons ci-dessous quelques exemples. 

Dans leur revue des effets des rotations et du travail du sol sur le stockage du carbone, West et Lost (2002) 
observent que si l’on considère uniquement les situations en non travail du sol, l’effet positif du changement de 
rotation sur le stockage du carbone n’est plus observé. Dans la même logique, Halvorson et al. (2002) observent 
une interaction entre effet du travail du sol (CT, RT, NT) et de la rotation (blé de printemps-blé d’hiver – tournesol 
vs. blé de printemps – jachère) sur une expérimentation dans le Dakota (USA) : l’effet positif de la réduction de 
l’intensité du travail du sol sur la rotation blé-blé-tournesol n’est plus observé sur la rotation blé-jachère. En outre, 
alors que beaucoup d’études constatent un effet positif de la fertilisation sur le stockage du carbone, principalement 
via l’augmentation de la biomasse restituée au sol (cf. section 3.8.6), ces auteurs ne constatent pas d’effet vraiment 
marqué de la fertilisation, quelles que soient les combinaisons travail du sol-rotation analysées. 

Ce type d’interactions entre les pratiques agricoles au sein d’un système de culture peut conduire à des 
biais d’analyse importants. Ainsi, alors que dans leur méta-analyse, Gattinger et al. (2012) concluent à un effet 
positif des systèmes de culture en agriculture biologique (AB) sur le stockage du carbone, Leifeld et al. (2013), en 
réponse à cet article, identifient des biais d’analyse majeurs : les systèmes en AB reçoivent en moyenne plus de 4 
fois plus de carbone exogène par apport de fumiers, lisier ou compost et les prairies incluses dans ces systèmes 
sont conduites de manière plus extensive. Leifeld et al. (2013) concluent alors que plus qu’une différence entre 
systèmes en AB vs. conventionnels, c’est une différence de conduite des systèmes de culture qui est à l’origine 
des résultats observés par Gattinger et al. (2012). Antérieurement, Leifeld et Fuhrer (2010), dans leur revue de 
l’effet des systèmes en AB sur le stockage du carbone, identifiaient déjà le problème de ce type d’analyse 
comparative en pointant le fait que dans la littérature scientifique les différences de rotations, de fertilisation, de 
stock initial de carbone ou de méthode d’estimation du stock de carbone (sans prise en compte de la densité 
apparente) rendent très difficile toute généralisation des conclusions. En outre, quand ces auteurs analysent les 
effets de systèmes de culture comparables en termes de rotation et de niveau de fertilisation organique ils 
n’observent pas d’effet significatif d’un type de système ou d’un autre sur le stockage du carbone. 

L’utilisation de modèles de simulation dynamique du cycle du carbone dans le système sol-plante(-
animaux) en milieu cultivé est une méthode de plus en plus utilisée pour estimer les effets des interactions 
entre systèmes de culture et conditions pédoclimatiques. Suivant les modèles, les formalismes permettent de 
simuler plus ou moins finement, au pas de temps annuel ou journalier, les effets de ces interactions sur une période 
d’analyse donnée ; souvent plusieurs années à dizaines d’années. Ils permettent aussi d’évaluer la dynamique de 
stockage de court, moyen voire long terme et ainsi appréhender, pour les systèmes de cultures stockants, le ralen-
tissement de la vitesse de stockage au fur et à mesure de l’accumulation de carbone dans le sol (cf. section 3.3).  

3.11.3. Pratiques stockantes à l’échelle de l’exploitation et du territoire agricole 

Pour un bilan complet des transferts de carbone à l’échelle de l’exploitation ou, plus largement, d’un 
territoire agricole, il faut aussi tenir compte des espaces qui ne portent pas de culture, au sein des parcelles 
ou entre celles-ci. Ces espaces constituent les « Infrastructures agroécologiques ». En effet, c’est l’ensemble des 
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couverts végétaux et des pratiques de gestion associées qui détermine, sur un espace, les flux de carbone vers 
les sols. D’un point de vue spatial, cette configuration est liée à la distribution et à la part de surface dédiée aux 
habitats semis-naturels (ex. haies, bosquets), aux autres surfaces non productives (ex. bandes enherbées ou 
fleuries), aux cultures de rente (mono-spécifique ou associées, y c. l’agroforesterie) et/ou aux prairies plus ou moins 
diversifiées. La configuration temporelle est liée à la séquence d’enchaînement des couverts végétaux (ex. types 
de cultures, prairies temporaires, couverts intermédiaires, couverts relais). 

Cette configuration spatiotemporelle dépend des objectifs biotechniques (ex. gestion des bioagresseurs, maintien 
de la fertilité des sols) et socio-économiques (ex. revenu, quantité et qualité du travail) de l’agriculteur, de la 
structure de l’exploitation (ex. parcellaire, matériel) et de l’environnement sociotechnique dans lequel elle s’inscrit 
(ex. systèmes alimentaires, économie circulaire) (Duru et al., 2015 ; Therond et al., 2017b). Pour l’agriculteur, 
l’objectif de conservation ou d’augmentation du stock de carbone dans les sols peut être explicite (l’objectif est 
d’augmenter la teneur en carbone) ou implicite (l’objectif est le maintien de la fertilité). Ainsi, Hijbeek et al. (2018), 
via une enquête auprès de 435 agriculteurs hollandais, montrent que pour 90% d’entre eux c’est un objectif 
important, majoritairement associé à celui de l’amélioration de la structure des sols, et qui se traduit, le plus souvent, 
par l’apport de matières organiques exogènes dans les parcelles.  

Que ce soit à l’échelle de l’exploitation ou à celle du territoire, les pratiques mises en œuvre dans chacune des 
parcelles peuvent conduire à ce que certaines d’entre elles stockent du carbone alors que d’autres 
déstockent du carbone (Grillot et al., 2018 ; Zomer et al., 2017). Ce type d’hétérogénéité parcellaire, peut tout 
particulièrement être observé, lorsque les apports de matières organiques génèrent des transferts de fertilité et 
de carbone entre zones de production de biomasse primaire et zone de réception de biomasse « transformée », 
comme par exemple entre des parcelles de production de biomasse pour la méthanisation et des parcelles sur 
lesquelles les résidus de méthanisation (digestats) sont épandus. Dans tous les cas, des pertes de carbone ont 
lieu entre l’étape d’exportation de biomasse primaire et la restitution au sol d’une biomasse transformée 
(secondaire). Aussi, les performances de pratiques agricoles en matière de stockage du carbone devraient 
être instruites à l’échelle permettant d’analyser ces transferts (Figure 3.11-3 ; ex. exploitation ou territoire). 
Dans cette logique, Powlson et al. (2011) et Minasny et al. (2017) insistent sur le fait que le stockage lié aux apports 
de produits résiduaires organiques PRO correspond à un transfert de carbone d’une zone à une autre, et donc, 
qu’il faut bien identifier l’origine des matières organiques et les alternatives d’utilisation (ex. incinération vs. apport 
au sol) pour pouvoir estimer dans quelle mesure cette pratique représente un potentiel de stockage additionnel. 
Nous discutons ci-après deux types de situations largement analysées dans la littérature et qui peuvent, plus 
particulièrement, conduire à ce type de transferts de carbone, et plus généralement, de fertilité : la méthanisation 
et les systèmes intégrant culture et élevage. 

 

Figure 3.11-3. La configuration spatiotemporelle des espaces cultivés et non cultivés et des activités  
au sein de l’exploitation ou du territoire (ex. élevage, méthanisation) déterminent les flux de C au sein  

et entre les parcelles et donc le stockage de carbone dans les sols correspondants 

Comme mentionné par Houot et al. (2014), et dans la section 3.8.5, le développement de la méthanisation a 
conduit à des travaux visant à analyser les effets de la transformation par digestion anaérobie sur les flux 
de carbone dans les sols. Ainsi, Thomsen et al., (2013) comparent la part de C stocké dans les sols lorsque le 
fourrage est directement appliqué sur le sol (restitution directe), digéré dans un méthaniseur, digéré par des 
animaux ou digéré par des animaux puis digéré dans un méthaniseur. Dans cette approche, la biodégradabilité 
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des différents types de biomasse restitués au sol est prise en compte et l’on considère que la biomasse exportée 
d’une parcelle est, après transformation, restituée à cette même parcelle. Au final la part de C stocké dans le sol 
est similaire dans tous les scénarios et correspond à 12 à 14% du C initial des végétaux (cf. Tableau 3.11-1). Ces 
résultats sont convergents avec ceux présentés par Cardinael et al. (2015) sur les essais longue durée à Grignon 
(France), dans lesquels des apports de paille fraîche ou de compost (même quantité de paille avant compostage) 
sur jachère nue ont généré la même dynamique de stockage de carbone entre 1959 et 2007. Enfin, ces résultats 
sont confortés par ceux de Wentzel et al. (2015) qui ont testés les effets comparés des apports de fumier humide 
(raw slurry) et du même fumier digéré dans un méthaniseur (biogas slurry) sur le stockage de carbone dans des 
parcelles d’exploitations en agriculture biologique dans 5 sites en Baden Württemberg (Allemagne). Ils constatent 
que ces deux types d’apport, pendant 15 à 25 ans suivant les situations, ont le même effet sur le stockage du 
carbone et d’azote organique. Ces derniers auteurs constatent cependant que l’apport de fumier digéré dans un 
méthaniseur a une tendance à réduire la quantité de carbone de la biomasse microbienne relativement à la quantité 
de carbone organique du sol du fait d’une moindre biodisponibilité du carbone pour l’activité microbienne. Par 
contre, ils n’ont pas observé d’effets significatifs sur le ratio champignon/bactérie. Ils concluent sur le besoin de 
développer des analyses sur un plus large échantillon de situations afin de mieux appréhender les effets sur les 
communautés microbiennes. Dans cette logique, nous pouvons noter par ailleurs, qu’il serait nécessaire d’analyser 
les effets de ces différents PRO sur la structure et l’activité des autres composantes de la vie du sol, sur les 
propriétés physiques du sol associés, et sur la fourniture de nutriments (ex. azote) par le sol. 

Tableau 3.11-1. Bilan estimé du C de végétaux retenu par le sol selon 4 scénarios : fourrage apporté directement au sol, 
passé au méthaniseur, effluent d’élevage, effluent passé au méthaniseur (Thomsen et al., 2013) 

Matière organique 
C total avant d’être 

méthanisé ou donné 
aux animaux 

C restant après 
digestion par les 

animaux 

C restant après 
digestion anaérobie 

Proportion du C 
dégradé dans le sol 

Bilan du C 

 % C initial % C initial % C initial % C apporté au sol % C initial 

Fourrage 100   86 14 

Fourrage digéré 100  20 42 12 

Effluent 100 30*  52 14 

Effluent digéré 100 30 16 24 12 

*Hypothèse de perte de 70% pendant la digestion 

Dans sa revue des effets de la digestion anaérobie (méthanisation) sur le cycle du carbone, de l’azote et la fertilité 
biologique des sols, Möller (2015) conforte ces analyses en insistant sur le fait que les enjeux majeurs liés au 
développement de la méthanisation ne concernent pas les effets directs sur le cycle du carbone et les 
impacts environnementaux mais sont avant tout relatifs aux effets indirects sur les changements 
d’assolement. Ainsi, le développement des surfaces en maïs pour alimenter les méthaniseurs, observé en 
Allemagne, a eu pour conséquences un fort bilan négatif des stocks de MO dans les sols concernés (Möller et al., 
2011). Cependant, à un niveau plus local et dans des systèmes excédentaires en MO, la digestion anaérobie 
combinée à la séparation de phase, permet de dissocier les cycles du C et du N, en utilisant les digestats solides 
pour amender les cultures fixant l’azote et les digestats liquides pour fertiliser les autres cultures, conduisant ainsi 
à un meilleur équilibre des bilans élémentaires au niveau du système de culture (Möller, 2009). 

Les systèmes intégrés culture-élevage sont souvent considérés comme des systèmes permettant de développer 
des modes de production de biens végétaux plus durables. Dans ces systèmes, l’enjeu est de développer les 
interactions spatiotemporelles entre les prairies, les grandes cultures et les animaux, de manière à 
favoriser le bouclage des cycles des éléments minéraux, le recyclage des matières organiques et les 
services écosystémiques (Bonaudo et al., 2014 ; Dumont et al., 2016 ; Moraine et al., 2017a ; Martin et al., 2016). 
Ces systèmes intégrés culture-élevage peuvent être développés à l’échelle du système de production, de collectifs 
d’agriculteurs ou du territoire (Moraine et al., 2016, 2017b ; Ryschawy et al., 2017 ; Martin et al., 2017). Dans ces 
deux derniers cas, l’organisation d’échanges de matières (grains, fourrages, effluents) voire d’animaux, entre des 
exploitations spécialisées en grande culture et en élevage peut permettre de diversifier les assolements et 
séquences de cultures des exploitations en grande culture (ex. intégration de légumineuses à graines, de luzerne 
ou d’autres prairies temporaires) et d’y développer les apports d’effluents d’élevage en excédent. Ce type 
d’organisation peut également permettre une extension ou extensification des surfaces en herbe dans les 
exploitations d’élevage sur les surfaces libérées des objectifs de production transférés aux exploitations de grande 
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culture (ex. production de céréales) (Martin et al., 2016 ; Moraine et al., 2016, 2017b ; Dumont et al., 2016). Ces 
différentes modifications de l’utilisation des sols peuvent conduire à une augmentation du stockage du carbone 
dans les parcelles concernées par l’introduction de surface en herbe ou de luzerne dans une rotation de cultures 
annuelles, l’apport d’effluents organiques ou l’extensification de prairies conduites de manière très intensive. Elles 
peuvent aussi conduire à des pratiques défavorables au stockage du carbone telles que le remplacement d’une 
production de maïs grain par du maïs ensilage vendu aux éleveurs. Elles peuvent également offrir des opportunités 
d’intensification de systèmes d’élevage déjà très intensifs via la possibilité d’épandre les effluents en excès sur de 
nouvelles surfaces d’autres exploitations (Regan et al., 2015). 

Aussi, pour les deux situations analysées ci-dessus, c’est avant tout les changements d’utilisation des sols et 
leur distribution dans les exploitations et les territoires qui déterminent les performances en matière de 
stockage de carbone dans les sols à ces échelles. 

3.11.4. Modélisation du cycle du carbone à l’échelle de l’exploitation et du territoire 
agricole 

Comme pour l’analyse des effets de changements à l’échelle du système de culture, la modélisation est une 
méthode qui permet de prendre en compte les multiples facteurs déterminant le cycle du carbone dans les 
sols à l’échelle de l’exploitation et du territoire. Il existe différents modèles représentant les flux de carbone (et 
d’azote) au sein des exploitations ou de groupes d’exploitations dont la revue ne relève pas du champ de cette 
étude. Ce type de modèle a beaucoup été utilisé pour analyser les transferts de fertilité dans les exploitations et 
les communautés (villages) en Afrique (voir exemples dans Grillot et al., 2018). On peut noter que suivant les 
modèles, ils représentent plus ou moins finement le fonctionnement du système sol-plante-animaux et les flux de 
carbone et de biomasse ayant lieu à l’échelle de l’exploitation ou du groupe d’exploitations.  

A l’échelle du territoire, les approches mobilisent souvent des modèles du système sol-plante(-animaux) 
(cf. section 3.3) appliqués sur un ensemble de parcelles indépendantes sans représentation explicite des 
flux de biomasse entre parcelles liés au fonctionnement des filières de transformation et de recyclage de la 
biomasse. Dans cette approche, le territoire est représenté comme une collection de parcelles pour lesquelles les 
effets des systèmes de culture sur les flux de carbone sont simulés indépendamment. Cette approche de 
modélisation nécessite de disposer de bases de données sur les sols, le climat, la distribution spatiale des 
systèmes de culture voire également une phase de calibration du modèle sol-plante(-animaux) sur la gamme des 
situations de production simulées. Ce type d’approche a, par exemple, été utilisé par Liu et al. (2011) pour estimer 
la dynamique du carbone dans les principales situations de production de l’Iowa entre 1972 et 2007 considérant 
les changements d’utilisation du sol observés durant cette période. Ils ont montré que la dynamique du carbone 
dans la large gamme de situations observées dépend principalement du stock initial de carbone (en 1972) puis du 
système de culture en place, tout particulièrement des changements de rotations et pratiques associées. Les 
pratiques a priori stockantes (réduction du travail du sol et gestion des résidus adaptées) ne permettant que de 
réduire ces dynamiques sous-tendues par le stock de carbone initial. Dans le cadre de l’étude INRA EFESE-
Écosystèmes Agricoles, Therond et al. (2017a) ont également adopté ce type d’approche pour évaluer les services 
écosystémiques fournis par les écosystèmes agricoles en France (y c. régulation du climat par stockage de 
carbone). Comme analysé par Liu et al. (2011), Therond et al. (2017a) constatent que les situations présentant un 
faible stock initial de carbone dans le sol ont tendance à stocker du carbone alors que celles présentant un stock 
initial fort ont tendance à déstocker.  

Un autre type d’approche de modélisation se focalise sur la modélisation et la simulation du fonctionnement 
des filières de biomasse considérant explicitement les contraintes logistiques. Ainsi, le modèle multi-agent 
UPUTUC développé par le CIRAD, dans le cadre du projet GIROVAR à la Réunion, permet de simuler les 
contraintes logistiques des filières de produits résiduaires organiques (PRO) en représentant les interactions entre 
les Unités de Production (UP), Unités de Transformation (UT) qui réceptionnent des matières en provenance des 
UP et les transforment, et les Unités de Consommation (UC) qui réceptionnent des matières en provenance des 
UP et/ou des UT et les « consomment » via un retour au sol. Cependant, dans ce type d’approche de modélisation 
les effets biophysiques des apports de PRO sur la dynamique des systèmes sol-plantes ne sont pas représentés.  

A notre connaissance, il n’existe que très peu de modèles en mesure de représenter les interactions, au sein 
du territoire, entre (i) les dynamiques biophysiques en œuvre dans les parcelles considérant leurs conditions 
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pédoclimatiques et les systèmes de culture et (ii) le fonctionnement des filières de biomasse et, in fine, (iii) les 
transferts de fertilité et de carbone au sein de ce territoire (voir par ex. Grillot et al. (2018) pour un exemple en 
Afrique de l’Ouest à l’échelle du territoire d’un « village »). Le projet PROTERR (2017-2021), financé par l’ADEME 
et coordonné par l’INRA (UMR ECOSYS), vise à développer ce type de modèles en vue d’analyser à l’échelle du 
territoire les effets de changements dans les filières de gestion de la biomasse et les systèmes de cultures sur le 
cycle du carbone, la qualité des sols et la durabilité des exploitations agricoles. Basé sur l’amplification des 
fonctionnalités de la plateforme MAELIA (Therond et al., 2014), le modèle devrait permettre d’évaluer les effets 
combinés de la création de nouvelles modalités de transformation la biomasse (ex. méthaniseur, compostage 
combinés de PRO), de la valorisation de nouvelles ressources de PRO (ex. biodéchets), et de nouvelles modalités 
de valorisation de ces PRO dans les systèmes de culture actuels ou alternatifs, sur le stockage du carbone et les 
transferts de fertilité de l’ensemble des parcelles d’un territoire en prenant en compte les logiques et contraintes de 
fonctionnement des exploitations et des filières. 
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3.12. Méthodes d’évaluation des coûts de mise en œuvre 
de pratiques stockantes 

Auteurs : Elodie Letort et Claire Mosnier 

Principaux enseignements de cette section : 

• Le coût d’adoption d’une nouvelle pratique par les agriculteurs recouvre à la fois des coûts directs 
engendrés par les actions nécessaires à la séquestration du carbone, comme l’achat d’un nouveau 
matériel ou une augmentation du nombre d’heures travaillées, mais aussi un manque à gagner dû au 
renoncement d’une production plus rémunératrice. 

• Plusieurs méthodes d’évaluation de ces coûts de mise en œuvre de pratiques agricoles existent, 
cependant il n’y a pas de consensus sur la meilleure méthode. Le choix d’une approche dépend de la 
question étudiée et des moyens disponibles pour y répondre.  

• Les modèles économétriques ne sont pas adaptés pour l’étude simultanée de nombreuses pratiques 
agricoles, contrairement aux modèles de programmation mathématique et aux modèles ingénieurs. Les 
modèles ingénieurs, plus simples à construire et moins coûteux en temps, peuvent permettre de décrire 
précisément les pratiques agricoles en termes de coûts, alors que les modèles de programmation 
mathématique permettent d’obtenir directement les pratiques les moins coûteuses selon un contexte et 
des contraintes données. 

• Les coûts des pratiques stockant du carbone estimés dans la littérature sont difficilement comparables. 
En effet, ceux-ci reflètent les caractéristiques spécifiques des sites étudiés (conditions pédoclimatiques 
et potentiels techniques de séquestration de carbone dans les sols) et dépendent de l’objectif visé de 
séquestration du carbone et des hypothèses posées pour évaluer ces coûts. La réduction du travail du 
sol apparaît néanmoins dans la littérature comme une pratique attractive pour un faible objectif de 
stockage de carbone, et l’afforestation semble dominer pour un fort objectif de stockage.  

3.12.1. Définition des coûts de mise en œuvre de pratiques stockantes en carbone 

3.12.1.1. Les différents types de coûts  

En modifiant leurs pratiques agricoles, les agriculteurs font face à des coûts supplémentaires par rapport à leur 
pratique initiale (Tableau 3.12-1). Ces coûts correspondent aux coûts directs engendrés par les actions nécessaires 
à la séquestration du carbone dans les sols. Ils peuvent être ponctuels, comme l’achat d’un nouveau matériel, ou 
récurrents, comme une augmentation du nombre d’heures travaillées ou d’autres facteurs de production. Les 
agriculteurs peuvent être également amenés à renoncer à une production plus rémunératrice. Les économistes 
parlent alors de coûts d’opportunité, ce qui permet de prendre en compte une éventuelle réallocation des 
ressources au sein d’une exploitation, telle qu’une modification des assolements et/ou des effectifs d’animaux. Le 
coût d’opportunité d’une pratique agricole varie d’une exploitation à une autre, et même d’une parcelle à une autre. 
Le coût d’opportunité pour la conversion de cultures annuelles en prairies sera par exemple plus élevé si les terres 
sont fertiles ou si la culture initiale est très rémunératrice (cultures sous contrat, vigne, etc.).  

Parallèlement à ces coûts privés pour l’agriculteur, l’évolution des pratiques de stockage de carbone peuvent 
générer des coûts supplémentaires pour la société. Les pratiques de stockage de carbone peuvent avoir de 
nombreux effets indirects sur l’environnement car elles modifient par exemple la biodiversité, la régulation les flux 
d’eau et de matières dans les sols ou encore la valeur récréative des paysages. Cependant, l’analyse de coût 
« classique » ne prend en compte que les interactions marchandes entre les agents économiques. Les autres 
services rendus par les pratiques visant à accroître le stock de carbone dans les sols ne sont donc généralement 
pas inclus. De même, la mise en place des politiques pour inciter les agriculteurs à adopter ces pratiques peut 
générer d’importants coûts supplémentaires pour l’Etat, nommés coûts de transactions, tels que les coûts 
d’information et de vérification, coût de négociation, etc. 
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Les coûts diffèrent selon les hypothèses temporelles considérées. Dans les approches statiques, seuls les coûts 
pour une année donnée ou pour une année moyenne sont considérés. Sur le court terme, on considère souvent 
que le système étudié ne peut pas mobiliser plus de capital (bâtiments, machines en propriétés, travailleurs) que 
l’existant et que les coûts associés à ce capital resteront inchangés même s’il est moins utilisé. Les approches 
dynamiques prennent explicitement en compte l’évolution du système dans le temps. Le coût d’une pratique peut 
être évalué sur plusieurs années, par exemple sur toute la durée pendant laquelle la pratique aura un effet sur le 
stock de carbone du sol. Il est possible de considérer le délai nécessaire à la mise en œuvre de la pratique en 
fonction des besoins de renouvellement des équipements de l’exploitation et de sa capacité d’investissement. Des 
préférences temporelles peuvent également être intégrées, via un taux d’actualisation qui représente la préférence 
pour le présent : un « tien » vaut mieux qu’un certain nombre de « tu l’auras ». Ce taux d’actualisation se traduit 
par une pénalisation plus forte des coûts présents par rapport aux coûts futurs ou par une pénalisation du carbone 
stocké dans le futur par rapport au stockage actuel. 

Tableau 3.12-1. Les coûts potentiels liés à l’adoption de nouvelles pratiques  

Coût privé 
(agriculteur) 

Coûts ponctuels - Achat matériel 

Coûts récurrents 
- Hausse du temps de travail 
- Modification de l’itinéraire technique et/ou de la conduite d’élevage 
(fertilisation, semences, herbicides, alimentation animale…)  

Coûts d’opportunité 
- Changement d’usage des sols (perte de revenu liés à la vente de 
cultures…) 

Coût social 
Coûts externes - Autres impacts environnementaux 

Coûts de transaction - Coût administratifs, d’information, de contrôle …  

3.12.1.2. Courbe de coût marginal 

Le potentiel technique de séquestration du carbone correspond au niveau de stockage de carbone qu’il est 
potentiellement possible d’atteindre à partir des actions techniquement réalisables sur les surfaces éligibles d’un 
territoire. Le potentiel économique de séquestration du carbone inclut le stockage de carbone permis par les actions 
techniques et le coût associé à la mise en œuvre de ces actions. La question n’est pas juste de savoir « quelle 
quantité additionnelle de carbone peut-on stocker dans les sols français ? », mais « quelle est la combinaison 
d’actions permettant d’atteindre un objectif donné de stockage de carbone dans les sols au coût total le plus 
faible ? ». 

La notion de coût marginal d’abattement ou d’atténuation est utile pour répondre à cette question. Cette notion est 
couramment utilisée pour évaluer le coût d’une réduction des émissions de gaz à effets de serre. Dans le cas d’un 
objectif d’augmentation du stockage de carbone dans les sols, le coût marginal correspond au coût le plus faible 
auquel on peut augmenter le stockage de carbone d’une unité supplémentaire. La courbe de coût marginal (MACC 
en anglais) décrit la relation entre les quantités additionnelles de carbone stockées et le coût associé au stockage 
de la dernière unité de carbone (Figure 3.12-1). Le potentiel d’augmentation du stock de carbone cumulé est 
représenté sur l’axe des abscisses et les coûts par unité de carbone additionnel stocké sur l’axe des ordonnées. 
Cette relation est non décroissante, puisque les actions de stockage les moins coûteuses sont entreprises en 
priorité. Pour atteindre un objectif de stockage donné, des options de plus en plus coûteuses et/ou un nombre plus 
important d’agriculteurs vont devoir participer à l’effort de stockage. Les actions qui ont un coût marginal supérieur 
au seuil de coût correspondant à l’objectif de stockage ne seront pas mises en place. De même, les agriculteurs 
qui ont des coûts marginaux supérieurs à ce seuil ne seront pas sollicités pour participer à l’effort total de stockage 
de carbone.  
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Figure 3.12-1. Illustration d’une courbe de coût marginal de séquestration du carbone 

3.12.2. Méthodes d’évaluation des coûts de mise en œuvre de pratiques agricoles 

Il existe trois grandes catégories d’approches pour construire des courbes de coût marginal de réduction des 
émissions de gaz à effet de serre : les modèles d’offres qui simulent la production à partir notamment de modèles 
économétriques ou de modèles de programmation mathématique, les modèles d’équilibre, partiel ou général, qui 
représentent à la fois l’offre et la demande, et les approches de type « ingénieur » qui s’appuient davantage sur 
une approche comptable. 

3.12.2.1. Les modèles d’offre 

Les modèles décrivant le comportement d’offre des agriculteurs (assolement et conduite des cultures, effectifs 
d’animaux et conduite d’élevage) reposent sur l’hypothèse centrale que les choix faits par les agriculteurs sont les 
choix « optimaux » : les agriculteurs sont supposés économiquement rationnels c’est-à-dire qu’ils maximisent leur 
profit, ou minimisent leurs coûts, dans un contexte économique et politique donné et sous un certain nombre de 
contraintes techniques. Toute modification de pratique ou d’assolement par rapport à cet optimum est considérée 
comme coûteuse pour les agriculteurs. Dès lors, ils ne modifieront leurs pratiques que si, en contrepartie, ils 
reçoivent une compensation financière égale à leur perte de revenu ou si la règlementation les y oblige.  

Ce type de modèles nécessite de donner une valeur monétaire au carbone stocké. Ce « prix » associé à une unité 
de carbone stocké supplémentaire représente le bénéfice auquel l’agriculteur peut prétendre en augmentant son 
stockage de carbone d’une unité. En d’autres termes, il correspond au montant de l’incitation financière fournie par 
l’Etat par unité de carbone stocké additionnel. Face à cette incitation, chaque agriculteur va ajuster ses choix de 
production jusqu’à ce que la dernière unité de carbone stockée soit obtenue à un coût égal à ce prix du stockage. 
En faisant varier le prix du stockage et en le mettant en regard des quantités de carbone stocké, on décrit la courbe 
de coût marginal de séquestration du carbone.  

Concrètement, les modèles économétriques et les modèles de programmation mathématique sont représentés par 
des équations mathématiques. Les pratiques agricoles sont intégrées sous forme de fonctions de production, qui 
exprime la relation entre les quantités de facteurs de production et les quantités produites. Les choix de production 
comme par exemple l’assolement ou le niveau d’intensification sont expliqués par les marges associées aux 
différentes productions possibles. Les paramètres de ces modèles sont soit calibrés à partir de dire d’experts, soit 
estimés empiriquement à partir de données réelles historiques. L’analyse peut se faire à l’échelle des exploitations 
agricoles, ou à l’échelle d’un territoire en considérant une ou quelques exploitations-types. Chacun de ces modèles, 
économétrique ou de programmation mathématique, a ses avantages et ses inconvénients.  

Le principal avantage des modèles économétriques est que leurs paramètres sont estimés directement à partir de 
méthodes d’inférence statistique, en utilisant des informations passées observées sur les décisions de production 
des agriculteurs. Cela permet, d’une part, de valider statistiquement les résultats d’estimation et de simulation, et 
d’autre part, de tenir compte de l’hétérogénéité des exploitations agricoles. D’un autre côté, puisque les résultats 
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obtenus reposent sur les comportements passés observés des agriculteurs, il est difficile d’analyser à partir de ces 
modèles de nouvelles pratiques agricoles qui ne sont pas utilisées par les agriculteurs, à moins d’avoir des données 
expérimentales. De plus, l’utilisation de l’inférence statistique n’est possible que parce que les processus de choix 
de production sont modélisés de manière très simplifiée, ce qui peut poser problème lorsque les interactions sont 
importantes entre les intrants ou entre les productions, ou lorsqu’il existe de nombreuses contraintes techniques. 
Cette approche est utilisée notamment par Antle et al. (2001, 2003, 2007) qui combinent un modèle de production 
économétrique avec un modèle de simulation biophysique pour évaluer le potentiel économique de séquestration 
du carbone dans les sols dans quelques pays américains. Contrairement à l’approche économétrique, la 
programmation mathématique ne permet pas cette validation statistique des résultats. La programmation 
mathématique permet en revanche de rentrer plus finement dans le processus de production. Elle reconstitue en 
effet le fonctionnement du système de production en s’appuyant sur des processus et des coûts de production 
définis par ailleurs. La modélisation des processus de choix de production peut être plus détaillée, cela permet 
d’introduire plus facilement des contraintes de ressources (ex : surface et main d’œuvre disponibles), de 
technologie (ex : pratiques agricoles) ou de politique (ex : subvention). Plusieurs modèles de programmation 
mathématique ont été utilisés dans cette optique, comme le modèle MIDAS (Kragt et al., 2012), le modèle AROPAj 
(De Cara et al., 2006), le modèle ORFEE (Mosnier et al., 2017).   

3.12.2.2. Les modèles d’équilibres 

Le principe et le fonctionnement des modèles d’équilibre (partiel ou général) sont proches des modèles de 
programmation mathématique qui se focalisent sur l’offre. La principale différence est qu’ils traitent simultanément 
de l’offre et de la demande, sur un ou plusieurs secteurs de l’économie. Ces modèles incluent une description de 
la demande de produits agricoles et décrivent explicitement la formation des prix à l’équilibre des marchés. 
Contrairement aux modèles d’offre, les prix sont endogènes et répondent aux variations de l’offre et/ou de la 
demande dues à la mise en œuvre de politiques d’atténuation. Cette approche permet donc de rendre compte des 
effets indirects induits par l’ajustement des prix à l’équilibre des marchés. Par exemple, des politiques visant à 
augmenter le stockage de carbone peuvent avoir des répercussions sur les marchés en modifiant les volumes 
(production, consommation, importation, exportation) ou en augmentant leurs coûts de production. Cela entraîne 
une modification des prix et par voie de conséquence une modification des coûts d’opportunité des pratiques. De 
plus, bien que la couverture géographique de ce type d’approche soit généralement plus large (souvent mondiale), 
la résolution spatiale est généralement plus faible (échelle des pays) et le contenu technique est moins détaillé que 
celui des modèles d’offre. Les courbes de coût marginal issues de ces modèles d’équilibre ne sont pas directement 
comparables avec celles obtenues avec les modèles d’offre, puisqu’ils tiennent compte des effets induits d’une 
politique sur les marchés et sur les prix. Dans ce sens, ils sont mieux équipés pour fournir une évaluation de 
l’ensemble des effets des politiques d’atténuation (Schneider et McCarl 2006).  

3.12.2.3. Les approches de type « ingénieur » 

L’approche de type ingénieur se rapproche plus d’une logique comptable que d’une logique d’optimisation 
économique. Elle va chercher à évaluer, de manière très détaillée, les coûts associés à chaque option envisagée 
pour augmenter le stockage de carbone. Le coût moyen associé à chaque action considérée est calculé comme le 
rapport entre son coût total et son potentiel de stockage. Pour chaque type d’action, le coût marginal correspond 
au coût moyen de l’action, car il ne dépend pas des quantités de carbone stocké, d’où la forme en escalier de la 
courbe de coût marginal (Figure 3.12-2).  

Contrairement aux autres approches, l’approche de type ingénieur ne nécessite pas explicitement d’hypothèses 
de rationalité des agents économiques. Cela peut aboutir à des mesures caractérisées par un « coût négatif » qui 
permettent à la fois d’augmenter le stockage de carbone et d’améliorer le revenu des agriculteurs. D’un point de 
vue économique, l’existence de pratiques rentables non utilisées par les agriculteurs est expliquée par les 
imperfections de marché (problèmes d’information, de diffusion, etc.) et n’est pas considérée dans les autres types 
d’approches qui supposent un marché concurrentiel sans imperfections (Bamière et al., 2014). Si l’approche 
d’ingénieur accepte l’existence de ces mesures à coûts négatifs, il faut cependant noter que corriger ces 
imperfections, c’est-à-dire faire en sorte que ces mesures soient adoptées par les agriculteurs, nécessite des coûts 
de transactions supplémentaires, ce qui réduit le potentiel économique de ces actions (Jaffe et Stavins, 1994).  
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Cette approche est souvent utilisée pour l’évaluation de politiques environnementales dans les prospectives 
(Afterres, 2016 ; Agrimonde Terra (Le Mouël et al., 2018)), et notamment pour chiffrer le coût d’une réduction des 
émissions de gaz à effets de serre (Pellerin et al.,2017). Par ailleurs, elle est souvent la première pierre des modèles 
de programmation mathématique, qui permettent de choisir la combinaison optimale de pratiques ou de 
productions pour un prix du carbone donné et en respectant un certain nombre de contraintes (Bamière et al., 
2017).  

 
Figure 3.12-2. Exemple de courbe de coût marginal d’abattement des émissions des GES construite dans le cadre de 

l’expertise INRA sur la réduction des émissions de gaz à effet de serre en agriculture (Pellerin et al., 2013) 

3.12.2.4. Synthèse sur les méthodes d’évaluation des coûts de mise en œuvre des pratiques 

Chacune de ces approches présente des avantages et inconvénients, et repose sur un certain nombre 
d’hypothèses bien spécifiques. Vermont et De Cara (2010) ont conduit une méta-analyse à partir de 21 études 
dans le but de comparer les approches d’évaluation des potentiels et coûts d’atténuation des émissions de gaz à 
effets de serre. Bien que leur analyse statistique concerne les émissions de gaz à effets de serre, elle a permis 
d’identifier des différences importantes entre les résultats des différentes approches identifiées ci-dessus. 
Globalement, le choix d’une approche résulte d’un arbitrage entre la recherche de la fiabilité économique et 
statistique des résultats, et la simplicité de construction et d’utilisation du modèle, ce qui dépend de la question 
étudiée et des moyens disponibles pour y répondre (en termes de temps de travail et de données disponibles 
notamment). Au regard de l’objectif de cette étude, nous retenons de cette section les trois points suivants :  

(1) Les résultats issus des modèles micro-économétriques sont fiables statistiquement, mais ceux-ci dépendent 
fortement de la qualité et de la quantité des données disponibles sur le comportement de production des 
exploitations agricoles. De plus, la complexité de résolution de ce type de modèle contraint généralement les 
économistes à se focaliser sur une, voire deux pratiques stockantes en carbone.  

(2) Les modèles de programmation mathématique sont construits à partir d’une représentation explicite et précise 
des comportements des exploitations et des contraintes agronomiques. L’utilisation des modèles existants, par 
exemple le modèle ORFEE (Mosnier et al., 2017), nécessiterait un travail important d’adaptation, afin de couvrir 
l’ensemble des territoires et des productions retenus dans le cadre de cette étude. 

(3) Les modèles d’équilibre ont l’avantage de tenir compte des effets indirects qu’une politique sur le stockage de 
carbone aurait sur les marchés, sur les prix et donc sur les coûts des nouvelles pratiques. Bien que l’importance 
de ces effets induits sur les résultats doive être discutée, cela ne justifie pas l’utilisation de ce type de modèles qui 
couvre généralement les marchés mondiaux sur un ou plusieurs secteurs, et sort du cadre de cette étude.  
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(4) Les approches d’ingénieur sont, a priori, plus simples à construire et à utiliser que les modèles précédents. 
Cependant, si cette approche permet de décrire les pratiques agricoles stockantes en carbone en termes de coûts, 
elle ne permet pas de conclure directement sur les pratiques les moins coûteuses selon un contexte économique 
et des contraintes donnés.  

3.12.3. Coûts de pratiques stockantes en carbone estimés dans la littérature 

La littérature sur l’évaluation des coûts associés à la séquestration du carbone dans les sols, ou plus largement à 
la réduction des émissions de gaz à effets de serre, est assez dense. Généralement seuls les coûts privés des 
agriculteurs sont pris en compte. Quelques coûts issus de la littérature sont détaillés dans les sections suivantes 
et résumés dans le Tableau 3.12-2.  

3.12.3.1. Les coûts liés aux changements d’usage des sols  

Les coûts de séquestration du carbone dans les sols associés à la conversion de terres agricoles en forêts ont été 
largement évalués dans la littérature, principalement aux Etats-Unis. Newell et Stavins (2000), Plantinga et al. 
(1999), Stavins (1999), Lubowsky et al. (2006) modélisent les différents choix d’usages des sols, sols agricoles, 
sols urbains et forêts, à partir de modèles économétriques. Des simulations de politiques publiques en faveur d’un 
boisement des terres agricoles leur permettent d’évaluer les coûts associés à des changements d’utilisation des 
sols. Au plus fort niveau de séquestration du carbone, correspondant à la conversion d’environ 25% des terres 
agricoles en forêt, et sur un horizon de 60 ans, Plantinga et al. (1999) estiment des coûts marginaux compris entre 
95 et 120 $ par tonne de carbone dans le Maine, 75 et 95 $ par tonne dans le Wisconsin, et 45 et 55 $ en Caroline 
du Sud. A l’échelle des Etats-Unis et sur un horizon de 250 ans, Lubowski et al. (2006) estiment que, pour une 
quantité de carbone séquestrée supplémentaire comprise entre 600 et 700 millions de tonnes par an, le coût 
marginal de la séquestration du carbone au moyen des forêts est estimé à 100 $ par tonne. 

Les autres changements d’usage des sols, comme par exemple la conversion de terres arables en prairies, ont été 
également étudiés dans la littérature. Kragt et al. (2012) utilisent le modèle bioéconomique d’exploitation MIDAS 
pour simuler l’effet de rotations avec plus ou moins de prairie et plus ou moins de résidus enfouis, sur le stockage 
de carbone dans le sol et sur les résultats d’une l’exploitation type de l’ouest de l’Australie. Une augmentation de 
la part de prairie de 30% à 80% induit une augmentation du stockage de carbone à l’hectare de 54 kg C/an pendant 
30 ans pour une perte de profit de 2 $/ha/an, soit un coût marginal d’environ 60 $/tCO2 pour chaque tonne 
additionnelle de CO2 équivalent stockée dans le sol. Ils ont ensuite estimé le coût marginal de stockage de carbone 
pour une part croissante de la prairie dans la rotation afin de construire une courbe de coût marginal d’abattement. 
Ils estiment ainsi entre 40-130 $/ t CO2eq / an pour 10 kg C ha/ an et 90-250 $/ t CO2eq /an pour 40 kg C ha/ an 
le coût des mesures (les intervalles correspondent aux différentes hypothèses de prix retenues). 

L’étude menée par Mosnier et al. (2017) compare l’impact de différents scénarios prospectifs sur les systèmes de 
production, sur les émissions de GES et sur le stockage de carbone associé à la production de bovins. Les auteurs 
utilisent pour cela le modèle ORFEE qui est appliqué à plusieurs fermes bovines types françaises. Les scénarios 
testés mettent en évidence que le développement de certaines technologies (ex : intégration de prairies 
temporaires et luzerne dans les rotations culturales) et certaines politiques publiques ne visant pas directement les 
gaz à effet de serre, permettent simultanément d’augmenter le stockage de carbone, de réduire les émissions de 
gaz à effet de serre et d’augmenter le profit. Cependant, le nombre important de facteurs testés simultanément 
rend difficile l’évaluation économique des coûts induits par l’adoption de technologies qui stockent davantage de 
carbone. 

3.12.3.2. Les coûts liés aux changements de pratiques agricoles  

La réduction du travail du sol est la pratique favorable au stockage de carbone la plus étudiée dans la littérature, 
quelle que soit la méthode utilisée (Pautsch et al. 2001 ; Feng et al. 2000, 2002, 2006 ; Kurkalova et al., 2006, De 
Cara et al. 2006 ; Pellerin et al., 2013 ; Pellerin et al., 2017). Antle et ses co-auteurs (2001, 2007) utilisent une 
approche basée sur le couplage d’un modèle économique de simulation, dont les paramètres sont calibrés par les 
résultats d’un modèle économétrique de production agricole, et d’un modèle biophysique représentant la 
dynamique du carbone dans les sols (Century). Ils comparent différentes pratiques stockantes en carbone sur un  
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Tableau 3.12-2. Récapitulatif des coûts marginaux d’opportunité estimés dans la littérature19 

Auteurs 
Etendue du 
bilan GES20 

Approche21 Zone d’étude Pratiques Coût en €/t de carbone22 
Quantité de carbone 
stockée en Mt/an23 

Frank et al., 2015 Sol EP Europe 27 Non-labour ou travail du sol minimum  10 – 100 2 - 10 

McCarl et al., 2001 Sol EP US 

Adoption de pratiques stockantes en carbone (travail du sol, 
rotation, fertilisation) 

12 60 

Afforestation 46 200 

Kragt et al., 2012 Sol PM Ouest Australie Introduction de prairie dans les rotations 5 – 132 0,01 – 0,04 

De Cara et al., 2006 GES PM Europe 17 Non-labour ou travail du sol minimum 25 – 125 2 - 7 

Antle et al., 2001 Sol ME 

Montana zone 1 
Conversion terres arables en prairies 80 – 415 0,15 – 1,35 

Système de cultures continu (sans jachère) 20 – 105 1,86 – 4,32 

Montana zone 2 
Conversion terres arables en prairies 85 – 440 0,46 – 0,75 

Système de cultures continu (sans jachère) 25 – 115 0,88 – 2,15 

Antle et al., 2007 Sol ME Centre US 

Pratiques de conservation du sol (système blé) 0 – 170 0 – 0,5 

Pratiques de conservation du sol (système maïs-soja) 0 – 170 0 – 0,7 

Réduction des jachères 0 – 170 0 – 0,9 

Feng et al., 2006 Sol ME Iowa 
Pratiques de conservation du sol 0 – 170 0 – 5 

Retrait des terres de la production agricole 0 – 170 0 – 20 

Paustch et al., 2001 Sol ME Iowa Pratiques de conservation du sol 0 – 515 0 – 2 

Plantinga et al., 1999 Sol ME 

Maine Afforestation 0 – 95 0 – 5 

Caroline du Sud Afforestation 0 – 40 0 – 16 

Wisconsin Afforestation 0 – 65 0 – 60 

Lubowski et al., 2006 Sol ME US Afforestation 0 – 105 0 – 750 

Pellerin et al., 2013 GES ING France 

Non-labour 2 1 

Introduction de cultures intermédiaires 43 0,3 

Agroforesterie et haies 4 0,4 

Allongement de la durée des prairies temporaires 60 0,4 
 

                                                           
19 Certains coûts étaient exprimés en dollar et/ou en tonne de CO2. La conversion en € par tonne de carbone a été faite à partir du taux de change de septembre 2018 et en multipliant la tonne de CO2 par 0,27. 
20 Carbone sol seul, carbone biogénique (carbone fixé par la plante suite à la photosynthèse à partir du CO2 de l’air) ou bilan GES complet.   
21 Méthodologie basée sur un modèle de programmation mathématique (PM), sur un modèle économétrique (ME), modèle d’équilibre partiel/général (EP, EG), modèle type « ingénieur » (ING). Ces approches peuvent 
être couplées ou non avec d’autres types de modèles (biophysiques, de simulation…).  
22 En euro par tonne de carbone (sauf mention entre parenthèses). Les intervalles correspondent aux coûts associés aux différents niveaux de carbone séquestré présentés dans la colonne suivante. Ces coûts sont 
calculés par rapport à une situation de référence dans laquelle les pratiques sont inchangées.  
23 En million de tonnes de carbone par an (sauf mention entre parenthèses). Il s’agit de la quantité supplémentaire de carbone séquestré sur la zone étudiée par rapport au scénario de référence. 



 

Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  234 

horizon de 20 ans : le passage d’un système alternant cultures et jachères à un système de culture sans jachère24, 
des pratiques de conservation du sol dans des systèmes de monoculture de blé et des pratiques de conservation 
du sol dans des systèmes maïs-soja dans les régions centrales des Etats-Unis. Les pratiques de conservation du 
sol incluent principalement les pratiques de gestion de la fertilisation et du travail du sol. Dans leur étude de 2001, 
le coût marginal estimé est compris entre 24 et 500 $ par tonne par an pour une quantité de carbone séquestrée 
comprise entre 1,86 à 4,32 millions de tonnes par an. Pour séquestrer 0,75 million de tonnes supplémentaires de 
carbone dans les sols, le coût marginal associé à la conversion de terres arables en prairies est compris entre 150 
et 500 $ par tonne de carbone. En supprimant les jachères dans les systèmes de cultures, le coût marginal est 
inférieur à 50 $ par tonne de carbone, même dans les zones les moins productives. Dans leur étude de 2007, pour 
un prix du carbone de 200 $/tonne sur 20 ans, le potentiel économique de séquestration du carbone dans les sols 
est de 6,2 millions de tonnes par an en adoptant des pratiques de conservation du sol dans les systèmes maïs-
soja, de 0,5 million de tonnes par an en adoptant ces mêmes pratiques dans les systèmes blé, et de 0,9 million de 
tonnes par an en réduisant les jachères.   

Feng et al. (2006) comparent les impacts de deux pratiques agricoles en compétition pour les mêmes parcelles sur 
un horizon de 30 ans, le retrait de la parcelle de la production agricole ou une réduction du travail du sol. A partir 
d’un modèle économétrique simple d’adoption de différentes pratiques agricoles à l’échelle des exploitations, 
associé à un modèle biophysique (modèle EPIC) représentant les changements de niveaux de carbone dans les 
sols, ils estiment que pour un coût marginal de 100 $/tonne, la quantité additionnelle de carbone séquestrée dans 
l’Iowa est de 5 millions de tonnes pour la réduction du travail du sol et de 15 millions de tonnes pour le retrait des 
terres. Ils concluent que pour des faibles niveaux de stockage (en dessous de 5 millions de tonnes), la diminution 
du travail du sol reste l’option la plus économique.  

De Cara et al. (2006) ont utilisé le modèle d’offre AROPAj pour simuler l’impact d’une taxe carbone variant de 0 à 
100 €/tCO2eq sur l’adoption de pratiques de non-labour ou de labour simplifié en Europe. Il en ressort que pour 
une taxe de 100 €/tCO2eqt, le stockage supplémentaire de carbone pourrait atteindre 27 MtCO2eq par an pour 
l’Europe (15 pays).  

Le modèle GLOBIOM - Europe a également été utilisé plus récemment pour quantifier le potentiel de stockage de 
carbone dans les sols européens (Frank et al., 2015). GLOBIOM est un modèle sectoriel qui simule la production 
agricole et l’utilisation des sols à l’échelle mondiale. Dans cette étude, le modèle biophysique EPIC a été utilisé 
pour estimer le stockage de carbone associé à différentes combinaisons de rotations et modalités de travail du sol 
dans les sols des grandes cultures et la conversion des prairies et autres végétations naturelles en cultures, sur un 
horizon de 50 ans. Ces résultats de stockage pour chaque combinaison simulée ont ensuite été intégrés dans 
GLOBIOM. Ils montrent que pour une taxe de 100 USD/tCO2eq, le stockage supplémentaire de carbone pourrait 
atteindre 38 MtCO2eq par an pour l’Europe (27 pays) en 2050 soit environ 10% des émissions de GES estimées 
en 2050. Dans le cas où l’Europe devrait maintenir les volumes produits, sans augmenter ses importations et sans 
diminuer sa consommation, la production devrait alors s’intensifier là où c’est possible afin de contrebalancer les 
baisses de production induites par les pratiques alternatives permettant de stocker plus de carbone. Les niveaux 
de stockage finaux seraient alors moins importants. 

McCarl et Schneider (2001) utilisent un modèle d’équilibre partiel décrivant le secteur agricole pour évaluer le 
potentiel technique et économique d’abattement des émissions de GES à l’échelle des Etats-Unis, à travers un 
ensemble de mesures : l’afforestation, la réduction du travail du sol, une meilleure gestion de l’irrigation, de la 
fertilisation minérale et organique, et de l’alimentation animale. Ils concluent que la séquestration du carbone dans 
les sols est la stratégie la moins coûteuse pour diminuer les émissions de gaz à effets de serre. Leur évaluation 
montre qu’il est possible d’atteindre 85% du potentiel technique pour un prix du carbone de 50 $/tC. 

L’étude menée par l’INRA (Pellerin et al., 2013 ; Pellerin et al., 2017) s’intéresse à 10 mesures qui pourraient 
réduire potentiellement les émissions de gaz à effet de serre en France. Des stratégies favorables au stockage de 
carbone dans le sol ont été étudiées, comme le non-labour, l’introduction de cultures intermédiaires, l’agroforesterie 
et une meilleure gestion des prairies. Parmi celles-ci, quelques pratiques impactent fortement les émissions de 
GES : l’allongement de la durée de vie des prairies temporaires par exemple, permettrait de réduire les émissions 
à coût négatifs (-184 €/tCO2e), ce qui veut dire que cette pratique améliorerait le revenu des agriculteurs tout en 

                                                           
24 La jachère nue induit un déstockage de carbone important. Elle n’a d'ailleurs été autorisée par la PAC que durant deux campagnes (de 
1993 à 1995). 
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réduisant les émissions, ou encore l’agroforesterie ou la réduction des fréquences des labours (1 an sur 5), qui ont 
des coûts relativement faibles (<15 €/tCO2eq).  

Bamière et al. (2017) proposent de compléter cette étude à partir du modèle BANCO. Ce modèle est considéré 
comme hybride, à l’intersection des approches de programmation mathématique et des approches type ingénieur25. 
Sans mobiliser de fonction objectif visant à exprimer l’objectif d’un agriculteur ni un jeu de contraintes de 
fonctionnement d’une exploitation (assolement fixe ou presque et pas de modélisation du troupeau), il permet de 
déterminer la répartition « optimale » des actions d’atténuation par région, dans le sens où cette répartition estimée 
permet de minimiser le coût total des mesures pour la France. Comme dans l’étude Pellerin et al. (2013), les 
émissions et le stockage sont simultanément pris en compte. Mais cette approche va plus loin en tenant compte 
des interactions d’assiette entre pratiques et de l’hétérogénéité entre les régions. Elle a permis de montrer que 
certaines mesures ou pratiques restent à « coûts négatifs », c’est-à-dire qu’elles permettraient de réduire les 
émissions de GES du secteur agricole tout en améliorant la rentabilité économique des exploitations, ce qui 
implique l’existence de freins à l’adoption autres que les coûts techniques. Par contre, l’hétérogénéité des résultats 
entre les régions rend la synthèse des résultats difficile à l’échelle de la France. Par exemple, une pratique comme 
le semis direct peut avoir un coût positif dans une région et un coût négatif dans une autre.  

3.12.3.3. Synthèse sur les coûts estimés dans la littérature  

Outre le rôle de l’approche utilisée dans l’évaluation des coûts, les coûts estimés dans la littérature économique 
sont difficilement comparables, et ce pour deux raisons principales, (1) les coûts marginaux estimés reflètent les 
caractéristiques spécifiques des situations étudiées, c’est-à-dire les conditions pédoclimatiques et les potentiels 
techniques de séquestration de carbone dans les sols, (2) les coûts marginaux estimés dépendent des niveaux 
simulés de carbone séquestré.  

Malgré ces limites, l‘étude de la bibliographie nous a permis d’identifier trois points importants : (1) les pratiques de 
conservation du sol, basées notamment sur une réduction du travail du sol et une meilleure gestion des rotations, 
paraissent attractives pour un faible niveau de stockage de carbone, (2) des changements drastiques d’usage des 
sols (retrait des terres ou afforestation) dominent pour un niveau de stockage plus important, et enfin (3) une 
intervention publique est nécessaire pour inciter les agriculteurs à séquestrer davantage de carbone dans les sols. 
Différents instruments de politiques publiques existent et sont discutés dans la section 3.13.  
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3.13. Les outils incitatifs, les politiques existantes, les leviers 
et les freins à l’adoption de pratiques stockantes 

Auteurs : Valentin Bellassen, Philippe Delacote 

Principaux enseignements de cette section : 

• Les outils de régulation environnementale sont de trois types : « informationnels » (documents 
d’orientation, labels environnementaux…), « normes » (liste de produits autorisés, quantité maximale de 
rejet autorisée…) et « instruments économiques » (taxes, marchés de permis…).  

• Dans la conception de ces outils, plusieurs études mettent en avant l’importance du ciblage ou 
différentiation des paiements dans l’efficacité de la politique.  

• Les agriculteurs sont sensibles au signal-prix, et donc aux instruments économiques, ce qui est moins 
évident pour les gestionnaires forestiers.  

• Il n’y a pas de politique de séquestration de carbone à proprement parler en France, mais plusieurs 
mesures y concourent indirectement : soutien aux bandes enherbées, au maintien des haies, à 
l’agriculture biologique, lutte contre le retournement des prairies et contre l’artificialisation. 

• Ailleurs dans le monde, les politiques de séquestration ne sont guère plus développées, sauf en Australie 
au travers de l’Emissions Reduction Fund (ERF). 

3.13.1. Les outils de régulation environnementale 

3.13.1.1. Quelques éléments théoriques 

Du point de vue de l’analyse économique, si un service, tel que la séquestration du carbone, n'a pas de prix de 
marché, alors l'agriculteur ou le gestionnaire forestier ne considérera pas la fourniture de ce service de la même 
manière que celle d’un produit dont il peut tirer un revenu. Bien sûr, l'agent en question peut tenir compte de ce 
service dans la gestion de son exploitation, mais il ne tiendra pas compte des bénéfices pour le reste de la société. 
C’est la tragédie des biens communs (Hardin, 1968). En d’autres mots, la nature publique de la séquestration du 
carbone implique que les intérêts privés ne concordent pas nécessairement avec ceux de la société, ce qui justifie 
une intervention publique. 

Les instruments de politique environnementale peuvent être classés selon qu’ils sont informationnels, normatifs ou 
économiques (Tableau 3.13-1). Tous reposent sur l’intervention d’une institution garante de l’intérêt général. 

Tableau 3.13-1. Classification des instruments de politique environnementale 
Source : auteurs d’après Grolleau et al. (2004), Xepapadeas (1998), Weitzman (1974) et Nordhaus (2005) 

Réglementaires Informationnels 

Instruments économiques Normes  
 
 

Documents d’orientation ou 
de planification indicatifs, 
labels environnementaux, 
campagnes de formation ou 
d’information, nudges… 

Prix Quantité  
 

Normes de performance 
Normes de rejets de polluants 
pour les voitures ou les 
usines, bonnes conditions 
agricoles ou 
environnementales… 
 
Listes technologiques 
Listes de produits 
phytosanitaires autorisés… 

Taxes 
Taxe carbone, redevance 
pour pollution diffuse, taxe sur 
l’énergie… 
 
Subventions 
Tarifs de rachats, aides aux 
protéagineux ou à l’agriculture 
biologique, mesures agri-
environnementales et 
climatiques 

Permis échangeables 
Marché carbone européen, 
certificat de production 
d’énergie renouvelables… 
 
Crédits de compensation 
Compensation carbone, 
compensation biodiversité, 
certificats d’économie 
d’énergie, certificats 
d’économie de produits 
phytosanitaires… 
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Les instruments informationnels reposent sur la bonne volonté des agents. D’une certaine manière, ils visent 
principalement des défaillances de marché différentes de la tragédie des biens communs telles que l’information 
imparfaite. Parmi les instruments réglementaires, on peut distinguer les normes et les instruments économiques. 
Les premiers obligent tous les agents à se conformer à une norme ou limite sous peine pénalités. Ces mesures 
ont tendance à être mises en place de manière uniforme, même si des exceptions et modulations peuvent être 
envisagées selon les types d’agents concernés. L’avantage est que leur mise en œuvre engendre des coûts 
administratifs et de contrôle relativement faibles. On peut prendre ici pour exemple la mise en place de normes, de 
règles, de quotas ou de lois. 

Les instruments économiques ont pour objectif d’inclure les coûts et bénéfices environnementaux dans les 
décisions privées. Ces instruments visent à modifier les comportements des agents de manière incitative. On parle 
d'internalisation d'externalités. Parmi ceux-ci, on distingue les instruments basés sur les prix, taxes ou subventions 
(Pigou, 1920), des instruments basés sur les quantités, permis ou crédits échangeables (Dales, 1968). En théorie, 
les taxes et les subventions sont susceptibles d'obtenir le même impact en termes d'incitations à la séquestration 
du carbone. En revanche, une rapide analyse en terme d'économie politique souligne que : (1) les taxes permettent 
de lever des fonds potentiellement utilisés pour l'accompagnement des comportements vertueux, mais peuvent 
être plus difficiles à faire accepter politiquement ; alors que (2) les subventions disposent d'une plus grande 
acceptabilité politique, mais à un coût potentiellement important. Il existe d’autres instruments économiques 
reposant davantage sur une approche volontaire où seule une catégorie d’agents subit la contrainte réglementaire 
– les grandes usines énergivores dans le cas du marché carbone européen. Ces agents se conforment à la 
réglementation soit en réduisant eux-mêmes leur pollution, soit en finançant des réductions de pollutions chez 
d’autres agents, contraints ou non. Ce type d’approche permet donc de prendre en compte la diversité des agents 
et autorise une plus grande flexibilité. 

Les célèbres paiements pour services environnementaux (PSE) rentrent soit dans la catégorie des subventions, 
comme le programme européen Natura 2000 visant à maintenir la diversité biologique des milieux, soit dans la 
catégorie des crédits de compensation. Un PSE se définit comme une transaction volontaire dans laquelle un 
offreur de service écosystémique (ici la séquestration du carbone dans le sol) reçoit un paiement de la part d'un 
demandeur, en échange de la production additionnelle de ce service (Wunder et al., 2008). Une distinction 
importante à faire ici concerne la mise en place de paiement pour des mesures ou des résultats. Dans le premier 
cas, l'agent économique est rétribué pour mettre en place certaines pratiques ; dans le second, il sera rétribué si 
ses activités atteignent un niveau de services écosystémiques donné. Le choix entre paiement pour les mesures 
ou pour les résultats n'est pas neutre en terme de partage du risque (qui prendra le risque de mettre en place des 
mesures coûteuses et potentiellement inefficaces ?) ou en terme de partage informationnel (qui dispose de la 
meilleure information sur les bonnes pratiques à mettre en place ?). En pratique toutefois, on observe un continuum 
entre paiements pour pratiques et pour résultats : les résultats sont rarement mesurés directement et souvent 
estimés… notamment sur la base des pratiques mises en œuvre. Pirard et Lapeyre (2014) proposent une revue 
des instruments économiques existants basés sur le marché pour encourager la fourniture de services 
écosystémiques.  

Un certain nombre de questions se posent pour une mise en place efficace de ce type d'instrument incitatif. 
Premièrement, une bonne connaissance des coûts de mise en œuvre des nouvelles pratiques est nécessaire, afin 
que la calibration de la taxe ou de la rétribution soit (1) suffisamment incitative à la participation des acteurs 
concernés ; (2) suffisamment faible pour qu'elle ne crée pas de distorsion excessive des comportements, au-delà 
des objectifs initiaux de la politique. Cette connaissance des coûts peut s'avérer très complexe, car elle dépasse 
le cadre des coûts purement techniques tels que définis précédemment. Par exemple, si l'on considère la mise en 
place de mesures dont le rendement s'avère risqué et que l'on admet que certains agents concernés craignent le 
risque, alors une simple rétribution sur la base des coûts techniques risque d'être insuffisante pour susciter la 
participation de ces acteurs.  

 
Du point de vue de l’économiste, les politiques incitatives (instruments économiques) sont généralement 
considérées comme plus efficaces, car elles permettent une meilleure adaptation des agents que les normes. 
L'avantage des incitations économiques est lié au problème d'hétérogénéité des coûts de séquestration du 
carbone. Cela concerne à la fois l'hétérogénéité des exploitations (en terme de taille ou de conditions agro-pédo-
climatiques) et celle des agriculteurs (en termes de préférences ou d'aversion au risque). Avec les incitations 
économiques, les actions ne sont modifiées que lorsque les coûts de réalisation sont inférieurs aux incitations 
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fournies. Lorsqu’il s’agit de comparer les instruments économiques basés sur les prix et sur les quantités, il n’y a 
plus de consensus. La régulation des quantités est légèrement préférable en situation d’incertitude forte (Weitzman, 
1974), mais le choix est avant tout politique : s’assurer d’un niveau de pollution à ne pas dépasser quel que soit le 
coût ou s’assurer du coût maximum de la politique sans garantie sur le niveau de pollution final. Bien entendu, la 
continuité de la politique dans le temps permet d’apprendre, et donc de réduire fortement l’incertitude ce qui rend 
les deux types d’instruments équivalents. 

3.13.1.2. Les outils dans la littérature 

Les résultats de la littérature montrent que les mesures incitatives sont plus efficaces lorsque les paiements 
compensatoires, perçus par les agriculteurs qui adoptent le contrat, sont définis directement par tonne de carbone 
séquestrée et non par hectare (Antle et al., 2003 ; Paustch et al., 2001 ; Parks et Hardie, 1995 ; Stavins, 1999). 
Cette différence s’accentue lorsque la région étudiée est caractérisée par une forte hétérogénéité spatiale. En 
contrepartie, ce type d’instrument avec un objectif par tonne de carbone séquestrée génère des coûts 
supplémentaires, ceux associés à la mesure de l’accumulation du carbone dans les sols. Antle et al. (2003) 
estiment, pour la région du Montana aux Etats-Unis, que ces coûts supplémentaires de mesure du carbone sont 
d’un ordre de grandeur inférieur à la perte d’efficacité associée aux contrats définis par hectare. Plus généralement, 
l’équilibre entre le degré d’exigence du suivi des agents et le coût de ce suivi dépend du secteur considéré et du 
type de politique mis en œuvre : dans le cas où tous les agents sont contraints, un suivi imprécis et rigide peut être 
adapté, mais on préfèrera souvent un suivi flexible et possiblement précis pour les politiques basées sur le 
volontariat (Bellassen et Shishlov, 2017). 

Pautsch et al. (2001) montrent que les coûts marginaux de séquestration du carbone diffèrent en fonction des outils 
politiques utilisés pour inciter les agriculteurs à changer de pratiques. Ils comparent deux types d’aides : un 
paiement unique pour tous les agriculteurs et un paiement individuel, basé sur la capacité des agriculteurs à 
séquestrer du carbone. Ils montrent que 1 million de tonnes de carbone séquestré peut être obtenu pour un coût 
de 190$/tC à partir du paiement individuel ou pour 270 $/tC à partir du paiement unique. 

Hermann et al. (2017) analysent l’impact de différentes politiques économiques incitatives à l’augmentation du 
stockage du carbone dans les sols sur le comportement des agriculteurs allemands. De telles mesures n’existant 
pas en Allemagne, les effets de ces politiques sur le comportement des agriculteurs allemands ne sont donc pas 
observés dans les données. Pour remédier à ce problème, ils ont mis en place des expérimentations pour évaluer 
le consentement des agriculteurs allemands. Ils comparent un système basé sur des subventions avec un paiement 
fixe, un système basé sur des quotas échangeables avec un paiement fixe, et un système basé sur des quotas 
échangeables avec un paiement incertain. Ils montrent que les agriculteurs sans incitation politique pour augmenter 
le stockage de carbone dans les sols ont tendance à diminuer leurs efforts dans le temps. Un système basé sur 
des paiements, subventions ou quotas, les incitent alors à renforcer leurs efforts. Un système basé sur des 
paiements à structure incertaine tend à augmenter les efforts des agriculteurs pour appliquer des pratiques 
stockantes en carbone. La pression générée par l’incertitude augmente les taux de participation aux contrats bien 
que la variance de l’effort augmente également significativement comparée au système basé sur des paiements 
fixes.  

Bangsund et al. (2008) font une revue de littérature des études économiques des politiques de séquestration dans 
les sols. Les auteurs qu'ils recensent soulignent que les conditions d'éligibilité sont déterminantes. En particulier, 
les incitations peuvent être allouées à tous les agents pratiquant une mesure ou uniquement focalisées sur les 
nouveaux adoptants. Le premier cas augmente le risque d'un effet d'aubaine : les agents qui ont déjà adopté les 
pratiques se font rétribuer sans changement de comportement, l'additionalité de la politique est donc questionnable 
et le coût risque d'en être élevé. Lorsque l'incitation se focalise sur les nouveaux adoptants, les auteurs mentionnent 
un risque d'aléa moral (mais n'en précisent pas la source…).   

Utilisant un modèle du secteur agricole des Etats-Unis, Lewandroswki et al. (2004) indiquent que le potentiel 
économique de séquestration est significativement plus petit que le potentiel technique, du fait en partie de la 
question de la permanence.  

Kurkalova et al. (2004) comparent une incitation sur la base de mesures mises en place à une incitation basée sur 
les résultats en termes de séquestration. Les auteurs affirment qu'une incitation basée sur les mesures permet 
d'atteindre une part importante du potentiel de séquestration. De plus, les auteurs se focalisent sur les co-bénéfices, 
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c'est-à-dire les effets induits par la politique de séquestration sur d'autres services écosystémiques. Ils en concluent 
une bonne complémentarité entre séquestration et co-bénéfices.  

Plus globalement, un certain nombre d'études affirment l'importance de prendre en compte les co-bénéfices des 
mesures de séquestration pour l'estimation de l'impact des politiques mises en place (Antle et al., 2003 ; Plantinga 
et Wu, 2003). 

3.13.1.3. Les freins à l’adoption 

Les agriculteurs se comportent pour la plupart en bons homo economici, réagissant aux signaux de marché et aux 
incitations monétaires. Notons que c’est beaucoup moins le cas pour leurs homologues forestiers français 
(Barkaoui, 2007). Pour ce qui est des agriculteurs, il en résulte que la rentabilité des pratiques – après intégration 
d’éventuels taxes ou paiements pour services écosystémiques – est sans doute le principal déterminant de 
l’adoption (Haile et al., 2016 ; Pérez Domingez et al., 2016 ; Wreford et al., 2017). Toutefois, de nombreux autres 
éléments peuvent jouer : par exemple, les agriculteurs plus jeunes, ayant un plus haut niveau d’études ou étant 
mieux informés sont plus enclins à s’enrôler dans les mesures agri-environnementales et climatiques (Lastra-Bravo 
et al., 2015) ou à se convertir à l’agriculture biologique (Aubert et Enjolras, 2016 ; Koesling et al., 2008). Dans une 
étude réalisée en Espagne, Sanchez et al. (2016) identifient les motivations et les freins à l’adoption de pratiques 
par les agriculteurs pour diminuer les émissions de gaz à effet de serre (GES). Les pratiques qui semblent les plus 
faciles à adopter par les agriculteurs espagnols sont l’amélioration des techniques de fertilisation et la couverture 
des sols. Ces auteurs mettent en avant également que les préoccupations environnementales, les incitations 
financières et l’accès à l’information sont les principaux facteurs d’adoption de « bonnes » pratiques agricoles 
considérés dans l’étude pour réduire les GES.  

Antle et al. (2003) estiment que les manques de recherches ou d'efforts de développement ne constituent pas une 
explication plausible à la non adoption de pratiques sur le long terme. En revanche, les auteurs notent qu'une des 
causes de non adoption de pratiques de conservation des sols provient d'incitations insuffisantes. En effet, c'est le 
cas lorsque les incitations économiques sous-estiment les taux d'actualisation des agents. La nature incertaine des 
rendements futurs apparait également comme un frein à l'adoption de ces mesures. D'autres freins à l'adoption 
sont plus présents dans des contextes de pays en développement : coûts de transport, insécurité des droits 
fonciers, ressources limitées. Une insuffisante connaissance de l'hétérogénéité entre agents est selon les auteurs 
également responsable de la non-adoption de pratiques vertueuses.  

Alors que les coûts de transaction sont parfois assimilés à des freins à l'adoption, van Kooten et al. (2002) 
recommandent la constitution de coopératives pour réduire ceux-ci.  

3.13.2. Les politiques existantes sur le stockage de carbone 

3.13.2.1. Les outils existants en France 

Un marché du carbone basé sur système d’échange de quotas d’émissions existe au sein de l’Union Européenne 
depuis 2005 pour réduire les émissions de gaz à effets de serre et lutter contre le changement climatique. Celui-ci 
permet de réglementer les émissions de GES de l’industrie et de la production d’énergie, mais les GES issus de 
l’agriculture et du transport ne sont pas concernés par ce marché.  

Dans une synthèse récente publiée dans le cadre du plan 4 pour 1000, le ministère français de l’agriculture ne 
recense quasiment aucune politique ou mesure ayant pour objectif principal l’augmentation du stockage de carbone 
dans les sols (MAA, 2017). Sur le plan symbolique toutefois, des documents de cadrage comme la Stratégie 
nationale bas-carbone (SNBC)26 de 2015 ou la Loi d’avenir pour l’agriculture, l’alimentation et la forêt de 2014 
mentionnent la séquestration de carbone par les écosystèmes. La SNBC fait de la séquestration de carbone l’un 
des objectifs du secteur agricole et la seconde attribue le caractère d’intérêt général à cette fonction. Sur le plan 
pratique, la Bonne condition agricole et environnementale (BCAE) 6 interdit le brûlage des résidus de culture, dans 
le but de maintenir le taux de matière organique des sols. 

                                                           
26 https://www.ecologique-solidaire.gouv.fr/sites/default/files/SNBC_résumé_20p_2015_FR.pdf 

https://www.ecologique-solidaire.gouv.fr/sites/default/files/SNBC_résumé_20p_2015_FR.pdf
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Toutefois, de nombreuses politiques conçues pour d’autres objectifs incitent à la séquestration de carbone dans 
les sols. 

• Les mesures visant à préserver la qualité des cours d’eau : bandes enherbées et couverts végétaux 
Pour limiter la contamination des cours d’eau par les nitrates et les produits phytosanitaires, le Politique agricole 
commune a imposé – via la BCAE 1 – la création de bandes enherbées ou bandes tampons le long des cours 
d’eau, permettant sur les terres arables une séquestration de carbone estimée à 1,8 tCO2e par hectare de bande 
enherbée et par an (Baudrier et al., 2015). Les bandes enherbées comptent aussi pour atteindre les 5% de Surface 
d’intérêt écologique (SIE) nécessaires à l’obtention du paiement vert (30% des aides du premier pilier). 

Dans le même objectif, la directive Nitrates de 1991 impose, pour les zones vulnérables – soit environ la moitié du 
territoire – le maintien d’un couvert végétal au cours des périodes pluvieuses. De manière plus ponctuelle, une 
Mesure agro-environnementale et climatique (MAEC) « sols » est à la disposition des régions pour favoriser 
notamment la réduction du travail du sol et la mise en place de couverts végétaux. De nombreux Groupements 
d’intérêt économique et environnemental (GIEE) mentionnent également la mise en place de couverts végétaux 
ou l’agriculture de conservation parmi leurs objectifs. 

• Les mesures visant à la préservation du paysage et de la biodiversité 
Le maintien des haies, des bosquets et des arbres isolés, initialement dans un but de préservation des paysages 
et de la biodiversité, a également un impact positif sur la séquestration de carbone dans les sols. La BCAE 7 
impose le maintien des particularités topographiques dont les haies et les bosquets font partie. Baudrier et al. 
(2015) estiment l’impact potentiel de cette BCAE à 0,55 tCO2e par hectare de terre arable (stockage dans la 
biomasse inclus) tout en constatant qu’elle n’a pas empêché l’arrachage des haies sur 2006-2012. Les 
particularités topographiques rentrent également dans le calcul de la SIE et plusieurs MAEC subventionnent leur 
entretien. 

• Les mesures de soutien à l’agriculture biologique 
Le second pilier de la PAC offre des aides à la conversion et au maintien de l’agriculture biologique qui sont 
efficaces (Chabé-Ferret et Subervie, 2013). Elles sont la pierre angulaire du Plan ambition bio 2017 qui compte 
également sur la part du bio dans les cantines scolaires. Si l’impact de l’agriculture biologique sur le carbone du 
sol fait débat (Gattinger et al., 2012 ; Ghabbour et al., 2017 ; Leifeld et Fuhrer, 2010), il semble être positif, 
notamment du fait de l’importance accrue des amendements organiques en agriculture biologique. 

• Les mesures visant à préserver les prairies 
Le maintien des prairies est un leitmotiv de la politique agricole depuis de nombreuses années. On peut notamment 
citer l’interdiction de retournement des prairies permanentes, les aides couplées aux légumineuses fourragères et 
aux animaux souvent associés aux prairies, certaines MAE systèmes et l’Indemnité Compensatoire de Handicap 
Naturel (ICHN) qui concerne des territoires dominés par les prairies. 

Ces mesures semblent toutefois peu efficaces, comme l’illustre l’inexorable baisse de la surface en prairie (Cattan 
et Ruas, 2014 ; Chabé-Ferret et Subervie, 2013). Par ailleurs, si le stock de carbone du sol d’une prairie est 
incontestablement supérieur à celui d’une terre arable (Poeplau et Don, 2013), on peut s’interroger sur les 
bénéfices carbone des mesures visant au maintien des prairies. D’une part, si ce maintien se fait aux dépens d’un 
enfrichement, le gain carbone sur le sol est nul et le gain carbone dans la biomasse est négatif (IPCC, 2006 ; 
Poeplau et Don, 2013). D’autre part, si ce maintien passe par le maintien d’un cheptel, les émissions du cheptel 
excèdent les émissions liées à une conversion en culture (Baudrier et al., 2015). 

• Lutte contre l’artificialisation des terres 
Plusieurs politiques visent à contenir l’artificialisation des terres agricoles et forestières, principalement dans un 
objectif de préservation du patrimoine et de sécurité alimentaire : les différents documents de planification de 
l’occupation des sols, les Zones agricoles protégées, la protection et mise en valeur des espaces agricoles et 
naturels périurbains (PAEN), les commissions départementales de préservation des espaces naturels, agricoles et 
forestiers (CDPENAF) et la loi d'avenir pour l'agriculture, l'alimentation et la forêt (LAAAF) qui introduit la notion de 
compensation agricole collective. Là encore, l’efficacité de ces politiques semble limitée. 

• Autres mesures 
D’autres politiques et mesures ont pu avoir un impact positif sur la séquestration de carbone dans les sols. Citons 
notamment la BCAE 5 visant à lutter contre l’érosion, le Plan de développement de l’agroforesterie, et le plan 
Energie méthanisation autonomie azote (MAA, 2017). Plus indirectement, les mesures du second pilier qui 
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soutiennent le conseil agricole ou les programmes CASDAR qui orientent les travaux des instituts techniques 
peuvent améliorer l’information ou les connaissances sur le stockage de carbone dans les sols agricoles. 

• Forêt 
Hormis le boisement et la reconstitution de peuplements ayant subi des perturbations, aucune pratique de gestion 
forestière autre que celles aujourd’hui majoritairement pratiquées en France n’est aujourd’hui reconnue comme 
permettant d’augmenter la teneur en carbone des sols forestiers (cf. section 3.6). Par conséquent, il est impossible 
de dresser l’inventaire des outils existants pour favoriser le 4 pour mille en forêt. En ce qui concerne le boisement 
toutefois, des subventions européennes, nationales ou régionales sont disponibles (Baron et al., 2013). De manière 
conjoncturelle et notamment après des tempêtes, des aides à la reconstitution de peuplement sont souvent 
proposées aux sylviculteurs même si le ministère de l’Agriculture cherche à favoriser les contrats d’assurance : 
seuls les propriétaires assurés sont éligibles aux déductions fiscales permises par le compte d’investissement 
forestier et d’assurance (MAA, 2015).  

3.13.2.2. Les outils existants dans le monde 

Comme dans l’Union Européenne, il n’existe pas, aux Etats-Unis, de politiques ciblées sur l’augmentation du 
stockage de carbone dans les sols. Les mesures incitatives mises en place concernent l’adoption de bonnes 
pratiques agricoles: les agriculteurs américains adoptent volontairement des contrats pour modifier leurs pratiques 
agricoles en échange de paiements compensatoires. Une cinquantaine de projets de loi concernant directement 
ou indirectement la séquestration du carbone dans les sols ont été introduites depuis les années 2000 par le 
congrès américain sans aboutir réellement à des lois concrètes.  

L’Australie semble être en avance sur la gestion du carbone dans le secteur agricole. Les agriculteurs australiens 
ont ainsi la possibilité de gagner des crédits carbone en adoptant des techniques qui réduisent les émissions nettes 
de GES, en prenant en compte les pertes de carbone dans le sol et la séquestration du carbone. Initialement 
adossée à un projet de marché de quotas similaire au marché carbone européen (voir section 3.13.1), la Carbon 
Farming Initiative a été remplacée en juillet 2014 par le Fonds de réduction d’émissions (Emissions Reduction Fund 
ou ERF en anglais) afin de participer aux engagements climatiques de l’Australie pour 2020. L’ERF est un fonds 
destiné à financer des projets de réduction d’émissions et fonctionne par enchère inversée : les porteurs de projet 
proposant des projets de réduction des émissions ou de séquestration carbone à un coût d’abattement inférieur au 
montant fixé par l‘Etat australien remportent les enchères. La sixième enchère s’est réalisée en décembre 2017 et 
s’est soldée par l’achat de 7,95 MtCO2eq issus de 26 projets pour un montant de 67 millions d’euros. Au total, le 
gouvernement Australien aura investi près de 2 milliards d’euros dans l’ERF d’ici fin 2018 (I4CE, 2018). 
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3.14. Synthèse et conclusion de l’analyse bibliographique 

Le carbone organique du sol a d’abord été un objet d’étude pour les spécialistes de sciences du sol et les 

agronomes, du fait de ses effets sur les propriétés physiques et la fertilité chimique des sols, rappelés dans la 

section 3.4. Depuis l’émergence de l’enjeu climatique dans les années 90, il fait l’objet d’un effort renouvelé de 

recherches en tant que compartiment clé du cycle global du carbone. Grâce aux connaissances accumulées, 

beaucoup de questions adressées aux experts scientifiques en charge de cette étude ont donné lieu à des 

réponses partielles ou complètes dans les sections qui précèdent (e.g. quels sont les principaux mécanismes à 

l’origine du stockage ou du déstockage de C dans les sols ? quel est l’état de l’art en matière de modélisation ? 

quel est l’état actuel des stocks en France et quelles sont les tendances d’évolution ? quelles sont les pratiques 

susceptibles d’accroitre les stocks et quels sont les freins à leur mise en œuvre ?…). Il subsiste cependant des 

manques de connaissances, dont l’analyse sera faite en fin de ce rapport, un déficit fréquent de quantification, et 

dans quelques cas des controverses, parfois vives, comme sur l’effet du non travail du sol ou sur les ordres de 

grandeur du stockage annuel en prairie permanente. Une partie non négligeable de ces controverses provient 

d’ambiguïtés sur les termes utilisés (e.g. stockage versus stockage additionnel, saturation versus équilibre…), d’un 

manque d’informations sur le système étudié et les méthodes utilisées (e.g. profondeur de sol considérée, 

historique de la parcelle, méthodes mises en œuvre pour mesurer les variations de stocks…), d’extrapolations 

abusives (e.g. prolongation linéaire sur plusieurs décennies de valeurs de stockage observées sur quelques 

années après un changement d’occupation du sol ou de pratique), voire de calculs erronés (non prise en compte 

des variations de densité apparente dans les calculs de bilan de C entre deux dates) ou d’unités non précisées 

(e.g. C versus CO2). Pour cette raison la première section de cette synthèse (3.1) a été consacré à la définition des 

termes utilisés et aux modes de présentation des résultats. On retiendra de cette analyse le choix argumenté de 

privilégier dans la partie suivante de ce rapport la quantification du stockage additionnel de carbone d’une pratique 

par rapport à une pratique de référence, définie comme la pratique actuelle. 

Les processus par lesquels le carbone entre dans les sols, y est stabilisé pour un temps plus ou moins long et 

repart vers l’atmosphère après minéralisation sous forme de CO2 sont bien connus (section 3.2). Une avancée 

importante de ces dernières années a été la remise en cause de la vision selon laquelle le carbone était 

majoritairement stabilisé par complexification croissante des molécules organiques (processus dit 

« d’humification »). Il apparait aujourd’hui que la plus grande partie du carbone stable est constitué de petites 

molécules d’origine microbienne. Parmi les trois processus de stabilisation du carbone du sol généralement 

évoqués dans la littérature, à savoir la récalcitrance chimique, les interactions organo-minérales et la protection 

physique au sein des agrégats, il apparait de plus en plus que le deuxième processus joue un rôle prééminent. La 

stabilisation du carbone résulte donc d’interactions entre des processus biologiques de biodégradation et de 

biosynthèse d’une part et physico-chimiques d’interaction avec la matrice minérale du sol d’autre part. Il en résulte 

que les stocks à l’équilibre dépendent non seulement des entrées de C, mais aussi d’un ensemble de variables qui 

conditionnent son devenir via les processus précédents comme la température, la teneur en eau, la teneur en 

oxygène pour les processus biologiques et la teneur en argiles, la présence de certains minéraux, le pH du sol 

pour les processus physico-chimiques. L’effort de compréhension de ces mécanismes et des facteurs qui les 

contrôlent s’est accompagné d’un effort conjoint de mise au point de modèles prédictifs de l’évolution des teneurs 

ou des stocks de C dans les sols (section 3.3). La plupart des modèles couramment utilisés sont fondés sur la 

notion de compartiments cinétiques, caractérisés chacun par un temps moyen de résidence. Bien que les avancées 

des connaissances (section 3.2) remettent en partie en cause les fondements conceptuels de ces modèles, ceux-

ci ont fait l’objet d’un effort important de paramétrage et d’évaluation qui les rendent robustes et utilisables pour 

des travaux de simulation de grande ampleur comme cela a été fait dans le cadre de cette étude (chapitre 4). 

Beaucoup de ces modèles rendent compte de l’effet de facteurs ayant un effet important sur la dynamique du 

carbone comme la température du sol, sa teneur en eau, la teneur en argile… Les modèles d’évolution du stock 

de carbone du sol insérés dans le cadre d’un modèle simulant le fonctionnement de la végétation, comme certains 

modèles de culture ou de fonctionnement de l’écosystème prairial, présentent l’avantage considérable de simuler 

non seulement le devenir du carbone dans le sol mais aussi la production de biomasse et donc l’entrée de carbone 
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dans le sol, qui est une variable de première importance pour simuler correctement l’évolution des stocks. Des 

modèles basés sur une représentation plus complète des processus (e.g. représentation explicite du compartiment 

microbien) sont en cours de développement mais ne sont pas encore mobilisables actuellement pour un travail de 

modélisation à une échelle spatiale large. 

L’occupation du sol est une variable d’ordre 1 conditionnant les stocks de C organique, en interaction avec le 

pédoclimat (section 3.5). A l’échelle du territoire métropolitain, les valeurs moyennes des stocks dans l’horizon  

0-30 cm sont de 51.6 t de C ha-1 sous grande culture, 84.6 t de C ha-1 sous prairie permanente et de 81.0 t de C 

ha-1 sous forêt. Compte tenu des surfaces associées à chacun de ces modes d’occupation des sols, un peu plus 

importantes en grande culture qu’en prairie et qu’en forêt, les stocks spatialisés sont assez proches entre grande 

culture et prairies, un peu plus élevés en forêt. En lien avec l’importance du mode d’occupation du sol sur les 

stocks, les changements d’occupation des sols (ex retournement de prairie, afforestation…) sont à l’origine 

d’importantes variations de stocks qui s’étalent sur plusieurs années voire plusieurs décennies avant atteinte d’un 

nouvel équilibre. Les évolutions tendancielles des stocks, pour chacun des trois grands modes d’occupation du sol, 

révèlent une légère tendance au déstockage dans le cas des grandes cultures, une très légère tendance au 

stockage dans le cas des prairies permanentes et une tendance à un stockage plus marqué dans le cas des forêts. 

Ces chiffres suggèrent que beaucoup de sols français ne sont pas actuellement à l’équilibre, avec un déstockage 

dans le cas des sols de grande culture qui pourrait être dû un effet persistant de déstockage suite à des 

retournements d’anciennes prairies et à l’inverse un stockage dans le cas des sols forestiers dû à l’afforestation 

d’anciennes terres agricoles. Ces tendances doivent cependant être manipulés avec beaucoup de précaution car 

faute d’informations sur l’historique des parcelles il est souvent difficile de savoir si les stocks et stockages mesurés 

sont attribuables au mode d’occupation actuel de la parcelle et/ou à un changement d’occupation du sol. La 

deuxième campagne de prélèvement du Réseau de Mesure et de la Qualité des Sols (RMQS) fournira des 

informations précieuses sur les évolutions tendancielles de stock à usage des sols constant. 

La recherche, pour chacun des trois grands modes d’occupation du sol, de pratiques agricoles ou sylvicoles 

susceptibles de favoriser le stockage est par construction difficile car compte tenu des multiples interactions 

dont dépendent les entrées, les transformations et les sorties de C du sol (cf. section 3.2) rien ne garantit qu’une 

pratique soit systématiquement « stockante » ou « déstockante » car cela dépend du contexte pédoclimatique et 

agronomique dans lequel elle est mise en œuvre. L’analyse bibliographique des sections 3.6 à 3.9 a cependant 

permis d’identifier des pratiques « candidates », car donnant souvent lieu à un stockage additionnel d’après la 

littérature. Leur effet sera ensuite testé dans la diversité des contextes pédoclimatiques et agronomiques du 

territoire métropolitain grâce au travail de modélisation présenté dans le chapitre 4.  

Les écosystèmes forestiers sont caractérisés par des stocks actuellement élevés (quoique très variables), et une 

tendance à la hausse des stocks (+170 kg C ha-1 an-1 pour les forêts anciennes), probablement en partie explicable 

par le fait qu’une partie non négligeable des surfaces forestières résultent d’afforestations récentes et n’ont pas 

encore atteint un état d’équilibre. Compte tenu de ces stocks élevés, de la tendance à la hausse des stocks actuels, 

en particulier dans les forêts jeunes, et plus généralement de la contribution majeure des forêts à l’atténuation du 

changement climatique via d’autres processus (stockage dans la biomasse, effet de substitution matériau et 

énergie) la protection voire l’extension des surfaces forestières et la mise en œuvre de pratiques sylvicoles 

permettant d’entretenir ces stocks est un enjeu majeur d’aménagement du territoire et pour les politiques 

climatiques. Cependant l’analyse des effets des pratiques sylvicoles sur les stocks n’a pas permis d’identifier une 

ou plusieurs pratiques différentes de celles mises en œuvre actuellement, dont les effets sur l’augmentation des 

stocks soient suffisamment avérés et quantifiables, pour faire l’objet d’un effort de quantification plus approfondi. A 

l’inverse l’analyse a plutôt pointé des évolutions de pratiques, encore marginales, mais qui pourraient être 

susceptibles de diminuer les stocks (récolte des houppiers par ex).  

Les écosystèmes prairiaux de longue durée (prairies permanentes) sont également caractérisés par des stocks 

élevés (84.6 t de C ha-1 sur l’horizon 0-30cm), et une tendance à un léger stockage (+110kg C ha-1 an-1). L’analyse 

de la littérature a permis d’identifier trois leviers ayant un effet presque toujours positif sur le stockage : (i) une 

légère intensification des prairies extensives, par apport de fertilisants et/ou augmentation des légumineuses, 

associé à une augmentation des prélèvements d’herbe. Malgré l’augmentation des prélèvements (par des fauches 
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ou pâtures supplémentaires) la production additionnelle de biomasse augmente le retour au sol de litière et accroit 

le stockage ; (ii) l’exploitation de l’herbe par pâturage plutôt que par fauche, qui a aussi pour effet d’augmenter 

le retour au sol de litière du fait de la moindre exploitation de l’herbe (refus par les animaux, etc.); et (iii) 

l’extensification des prairies les plus intensives, par réduction des apports de fertilisants et de l’exploitation de 

l’herbe. Compte tenu de leurs impacts potentiels sur l’alimentation du troupeau (e.g. pâturage versus constitution 

de réserves hivernales dans le cas de la fauche), et sur la localisation des retours au sol de C par les effluents 

d’élevage (e.g. sur place dans le cas du pâturage versus potentiellement dans d’autres parcelles dans le cas de la 

fauche) l’assiette de ces pratiques et leur conséquence sur le bilan gaz à effet de serre (au-delà du seul stockage 

de C dans la parcelle concernée) devront cependant être analysées avec soin. 

Les écosystèmes de grande culture sont caractérisés par des stocks plus faibles (51.6 t de C ha-1), et une 

tendance à la baisse (-170 kg C ha-1 an-1). Plusieurs pratiques ont été identifiées dans la littérature comme 

susceptibles d’apporter un stockage additionnel de C : (i) le passage au semis direct (section 3.8.1). Bien qu’il 

s’agisse d’un sujet encore controversé, les méta-analyses les plus récentes concluent à un stockage additionnel 

dans l’horizon de surface perceptible au bout d’une dizaine d’années, plus marqué en climat sec. Ce sur quoi 

s’accordent les auteurs c’est que ce stockage additionnel est de toute façon moindre que ce qui avait été mis en 

avant il y a quelques années sur la base d’interprétation trop rapides des résultats d’essais (non prise en compte 

des variations de densité apparente notamment). Le passage au semis direct n’est cependant pas possible dans 

certains sols et sur certaines espèces. Par ailleurs l’existence d’un stockage additionnel reste controversée quand 

on considère la totalité du profil de sol ; (ii) la mise en place de couverts intermédiaires et intercalaires (section 

3.8.3). Le stockage additionnel confirmé par l’analyse de la littérature est cohérent avec les progrès des 

connaissances selon lesquelles des apports de biomasse rapidement biodégradable (ce qui est le cas des couverts 

intermédiaires) peuvent conduire à un stockage additionnel par production de composés microbiens stabilisés à 

long terme (section 3.2). La mise en place de couverts intermédiaires est déjà largement pratiquée, en particulier 

pour des raisons réglementaires en zone vulnérable nitrate, mais des possibilités d’extension existent. A l’effet 

positif attendu par stockage additionnel de C s’ajoute un effet favorable sur le climat via des effets biophysiques; 

(iii) l’accroissement de la part des prairies temporaires dans les successions, par insertion de prairies 

temporaires dans des successions n’en contenant pas ou par allongement de la durée de ces prairies dans des 

successions en contenant déjà (section 3.8.4). L’analyse bibliographique a en effet mis en exergue l’importance de 

la durée relative de la prairie dans la succession sur le stockage additionnel observé. Comme dans le cas des 

pratiques stockantes identifiées en prairies permanentes l’assiette de ce levier doit être définie avec précaution car 

elle doit tenir compte des possibilités de valorisation de l’herbe produite (présence d’animaux) ; (iv) la mobilisation 

et l’apport au sol de matières organiques exogènes (section 3.8.5). Les effluents d’élevage et pour partie d’autres 

produits résiduaires organiques sont déjà apportés au sol, mais il existe d’autres gisements mobilisables de PRO 

actuellement incinérés ou mis en décharge qui pourraient être collectés et épandus sur des parcelles agricoles, 

sous réserve de leur innocuité. A l’inverse la possibilité d’accroitre les stocks de C du sol via la gestion des résidus 

de culture est apparue très faible dans le contexte de l’agriculture métropolitaine puisque leur brulage est interdit 

et que la quasi-totalité des résidus de culture retournent déjà au sol soit directement, après un éventuel broyage 

(cas d’une partie des pailles de céréales, des cannes de maïs, etc.), soit sous forme de fumier après utilisation 

comme litière (reste des pailles). Le développement de la bioéconomie pourrait, au contraire, réduire ce retour au 

sol si une partie croissante des résidus de culture était utilisée à des fins de valorisation énergétique (production 

de chaleur par brulage ou production de biogaz par digestion anaérobie). Comme dans le cas de la tendance à 

l’augmentation du prélèvement de biomasse en forêt (houppiers…), la question qui se pose, hors du champ de la 

présente étude, est celle de l’intérêt comparé de ces différentes stratégies de valorisation de la biomasse (retour 

au sol pour accroitre les stocks de C versus valorisation énergétique suivi d’un retour au sol des cendres ou 

digestats) sur le bilan gaz à effet de serre global. Enfin l’exploration d’autres pratiques potentiellement stockantes 

en grandes cultures n’a pas permis d’identifier d’autres leviers mobilisables soit parce que ces pratiques sont déjà 

largement mises en œuvre dans le contexte français (fertilisation minérale), soit parce que l’assiette est réduite 

(chaulage des sols très acides), soit parce que leur mise en œuvre se heurterait à des contraintes fortes (extension 

de l’irrigation) (section 3.8.6). 
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Enfin, à la fois dans le cas des écosystèmes prairiaux et de grande culture, l’agroforesterie et l’implantation de 

haies, permettent un stockage additionnel de C dans les sols (section 3.9). Plus précisément, dans le cas de 

l’agroforesterie, un stockage additionnel n’est observé que pour les sytèmes sylvo-arables (arbres implantées en 

parcelles de grande culture). A l’inverse, pour les systèmes sylvo-pastoraux (arbres implantés en prairie) il n’est 

pas systématiquement observé de stockage additionnel de C. Cette différence s’explique par l’écart de stock initial, 

plus faible en grande culture (voir section 3.5).  

L’analyse, dans le cadre de la section 3.10, des relations entre les pratiques « stockantes » (sections 3.6 à 3.9), 

les processus impliqués (section 3.2) et de la capacité des modèles à en rendre compte (section 3.3), montre 

que la plupart des pratiques agricoles influence l’évolution du stock de C organique du sol à la fois via des effets 

directs (e.g. via la quantité de C entrant dans le sol) et des effets indirects (e.g. via une modification de la teneur 

en eau du sol, de sa température, de la disponibilité en azote…) qui conditionnent le devenir du C entrant. Parmi 

les pratiques stockantes candidates identifiées, la plupart ont un effet direct sur les entrées de C (e.g. cultures 

intermédiaires, prairies temporaires, apports de C exogène, substitution fauche-pâture…). Les modèles d’évolution 

du stock de C inclus dans un modèle plus global de fonctionnement du système sol-plante (e.g. STICS, PaSim) 

sont à même de rendre compte de ces effets, voire même dans quelques cas de l’effet de pratiques modulant le 

rapport biomasse racinaire/biomasse aérienne. Plusieurs de ces pratiques ont aussi un effet indirect sur le devenir 

du carbone via la modification du bilan hydrique et thermique du sol (semis direct, cultures intermédiaires) et du 

cycle des éléments minéraux (apport de matières organiques exogènes, cultures intermédiaires…). Là encore 

plusieurs modèles d’évolution du stock de C inclus dans des modèles plus globaux de fonctionnement du système 

sol-plante incluant des modules hydriques, thermiques et minéraux sont à même de rendre compte de ces effets. 

Par contre l’effet de certaines pratiques susceptibles d’affecter l’évolution du stock de C via des processus 

biologiques (e.g. effet du non-labour sur les populations de lombrics) n’est pas pris en compte dans les modèles 

existants. Enfin, pour certaines pratiques stockantes candidates on ne dispose pas de modèle suffisamment 

robuste pour être utilisé (cas de l’agroforesterie et des haies). Par contre, les nombreux effets d’interaction entre 

pratiques stockantes quand on les met en œuvre simultanément sur une parcelle (quand c’est possible) renforce 

l’intérêt d’une approche par modélisation à même de rendre compte de ces interactions (section 3.11). 

La demande faite aux auteurs de cette étude incluait une évaluation du cout du stockage additionnel de 

carbone, ainsi qu’une analyse des leviers et freins à l’adoption des pratiques stockantes. Une analyse 

bibliographique a donc également été faite relativement à ces aspects (sections 3.12 et 3.13). Plusieurs méthodes 

de calcul de cout existent et la méthode la plus appropriée dépend de la question posée et du contexte. Dans le 

cadre de la présente étude, l’analyse suggère que le calcul du cout technique des pratiques stockantes par une 

approche de type ingénieur est la plus adaptée et la plus simple à mettre en œuvre. Bien que les couts calculés 

disponibles dans la littérature soient difficilement comparables, ils suggèrent par exemple que la réduction du travail 

du sol apparait souvent comme une mesure peu couteuse. Au-delà de leur cout de mise en œuvre, il existe de 

nombreux freins à l’adoption des pratiques stockantes, qui peuvent être de nature technique, organisationnelle, 

réglementaire, psychologique et sociale. En France il n’existe pas de politique publique spécifiquement dédiée au 

stockage de carbone dans les sols. Par contre de nombreuses politiques conçues pour d’autres enjeux interfèrent 

avec cet objectif (politiques de préservation de la qualité de l’eau, de protection de la biodiversité…). De nombreux 

instruments incitatifs seraient mobilisables pour inciter à l’adoption de pratiques stockantes et quelques rares pays 

comme l’Australie ont mis en place des politiques pionnières en la matière sur lesquelles un retour d’expérience 

est déjà possible. 
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Focus 3-1. La génétique, un levier d’action pour l’amélioration 
du stockage de carbone  

Auteur : Isabelle Litrico 

La génétique et l’amélioration des plantes, conduisant à l’innovation variétale, constituent un levier essentiel et 
complémentaire du levier agronomique pour l’amélioration de la productivité des cultures. Alors que la productivité 
reste un objectif majeur, les services écosystémiques, dont le stockage de carbone, sont des produits attendus de 
l’agriculture de demain. Le levier agronomique est un levier incontournable pour améliorer le stockage de carbone 
mais le levier génétique peut augmenter son efficacité. En effet, l’application des pratiques stockantes (voir sections 
3.6 à 3.11) peut être conditionnée par la disponibilité de matériel végétal adapté à ces pratiques, c’est-à-dire ayant 
les capacités de fournir le service attendu dans les conditions générées par ces pratiques. De plus, dans un contexte 
de changement climatique, certaines espèces peuvent ne plus assurer correctement la fourniture de certains 
services, y compris celui du stockage de carbone, et le levier génétique a un rôle important à jouer dans l’adaptation 
de ces espèces. Ainsi, le choix des espèces semées est crucial pour améliorer le stockage de carbone, mais le choix 
de la composition génétique de ou des espèces choisies (c’est-à-dire les génotypes de plantes composant cette 
espèce) n’en est pas moins important. A titre d’exemples :  

 la réduction du travail du sol (section 3.8.1), quand elle est accompagnée d’un semis direct sous couvert pour 
l’installation de la culture de rente, peut gagner en efficacité si les caractéristiques génétiques de l’espèce 
installée sous couvert lui permettent de s’établir correctement dans ces conditions ; 

 l’agroforesterie (section 3.9) qui met la culture en interaction directe avec des arbres, nécessite de 
sélectionner/créer des génotypes des espèces de cultures capables de produire dans ces conditions 
particulières de compétition pour certaines ressources ; 

 les espèces des prairies temporaires (section 3.8.4) qui nécessitent la sélection/création de génotypes ayant 
une pérennité plus importante et qui soient adaptés à des fauches moins fréquentes ; 

 l’introduction de cultures intermédiaires dans les rotations (section 3.8.3) nécessite de modifier les objectifs de 
sélection, c’est-à-dire les caractéristiques des variétés, par rapport à des variétés destinées à la production. Ce 
type de cultures, qui constitue un levier majeur pour le stockage de C, nécessite donc un matériel génétique « 
dédié ». 

Il y a donc certains caractères des espèces qui devront être étudiés afin de développer des variétés plus adaptées 
aux pratiques stockantes dans un contexte de changement climatique.  

L’adaptation des variétés aux pratiques n’est pas le seul champ d’action de la génétique. Un effet direct des plantes 
sur le stockage du carbone existe. En effet, certains mécanismes de stockage du carbone (section 3.2) peuvent être 
influencés voire conditionnés par les caractéristiques génétiques des plantes. Par exemple, la production primaire 
souterraine contribue au stockage du carbone et cette production est sous la dépendance directe du ratio 
aérien/souterrain des plantes qui composent le couvert. Le taux de décomposition et de renouvellement des racines, 
la composition chimique des tissus racinaires et aériens, la quantité et la composition des exsudats racinaires sont 
autant de caractéristiques pouvant avoir une action directe ou indirecte (via les interactions avec les 
microorganismes du sol) sur le stockage de carbone.  

Au-delà d’ouvrir un large champ d’investigation, l’étude de ces caractères des plantes, l’exploitation de la variabilité 
génétique de ces caractères chez les espèces cultivées et les compromis à trouver entre amélioration du stockage 
de carbone et objectif de production en sélection, constituent de vraies perspectives d’amélioration génétique. La 
création de variétés adaptées aux pratiques stockantes et/ou de variétés sélectionnées pour le stockage de carbone 
est une réalité des futurs marchés. Les évolutions actuelles au niveau du CTPS27, notamment avec la commission 
d’Inter-Sections Plantes de service28, vont dans le sens de la prise en compte de services environnementaux dans 
l’évaluation et l’inscription des variétés au catalogue français. Cette évolution de l’offre variétale et la marge 
potentielle de progrès génétique du stockage de carbone devra être une composante à considérer dans la 
modélisation des scénarii agro-économiques d’évolution et de maintien du stock de carbone dans les 
agroécosystèmes.  

                                                           
27 Comité Technique Permanent de la Sélection (https://www.geves.fr/qui-sommes-nous/ctps/) 
28 https://www.geves.fr/expertises-varietes-semences/plantes-de-services/inscription-varietes-catalogue/ 

https://www.geves.fr/qui-sommes-nous/ctps/
https://www.geves.fr/expertises-varietes-semences/plantes-de-services/inscription-varietes-catalogue/
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Focus 3-2. Stocks et stockage de carbone : le cas des sols des Antilles  

Auteur : Jorge Sierra 

Le pédoclimat : clé de voute du stockage de C dans les sols antillais 

Les Antilles présentent une forte pédodiversité (ferralsols, vertisols, nitisols, andosols, calcisols, fluvisols) qui 

représente environ 30% des sols tropicaux. Cette diversité résulte de la variation des roches mères (volcanique, 

calcaire, alluvions marines), du gradient pluviométrique (de 0,8 à 12 m/an) et de la durée de la pédogenèse (de 103 

à 107 années) (Cabidoche et al., 2004). De ce fait, ces sols ont développé une large gamme de minéraux secondaires 

fins dont la teneur dépasse 70% (argiles au sens large), cristallisés ou amorphes, caractérisés par une grande et 

contrastée capacité de stabilisation de la matière organique. Ces traits sont à l'origine d'une forte variabilité spatiale 

des stocks de C à l'échelle de quelques kilomètres : pour la couche 0-0,25 m des sols agricoles, 90-120 t C/ha pour 

les andosols (allophanes, climat perhumide), 60-75 t C/ha pour les vertisols (smectites, climat subhumide), 50-

65 t C/ha pour les ferralsols (oxy-hydroxydes de Fe et d'Al, climat humide), et 40-55 t C/ha pour les nitisols 

(halloysite, climat humide) et les calcisols (smectites, climat subhumide) (Sierra et al., 2015). Le pédoclimat est donc 

le principal facteur explicatif des stocks de C dans les sols antillais (Sierra et Causeret, 2018). Il est intéressant de 

souligner que, à égalité de climat, ces stocks sont en général 1.5-2 fois supérieurs à ceux observés dans d'autres 

régions tropicales d'Afrique, d'Asie et d'Amérique du Sud. Ce constat implique que l'on ne peut pas parler strictement 

de la capacité de stockage de C des "sols tropicaux" sans tenir compte de leur genèse et minéralogie. 

Effet des modes d’occupation du sol et des pratiques culturales 

L'agriculture antillaise est traditionnellement basée sur les cultures d'exportation de type pluriannuel (par ex., la 

banane et la canne à sucre représentent ensemble environ 50% de la SAU en Martinique et Guadeloupe). Ce type 

de culture a trois caractéristiques qui favorisent le maintien des stocks de C (Sierra et al., 2015) : i- un recouvrement 

rapide et complet, ce qui réduit la température du sol et modère le taux de minéralisation, ii- une restitution de C 

relativement élevée (4,5 t C/ha/an pour la banane et 7,5 t C/ha/an pour la canne), et iii- un travail du sol peu intensif 

qui limite la minéralisation (tous les 5-6 ans à la replantation). Ainsi, certains sols canniers en Martinique (Blanchart 

et al., 2004) et sous banane en Guadeloupe (Clermont-Dauphin et al., 2004) ont des stocks carbonés qui excédent 

ceux de la forêt primaire. 

Les stocks de C des sols sous monoculture d'exportation et prairie (savanes naturelles non gérées) varient peu dans 

le temps (±2-3% sur les deux dernières décennies), et se placent couramment dans la tranche supérieure de la 

gamme des valeurs citées pour chaque type de sol (Sierra et al., 2015). Ces stocks déclinent rapidement sous 

maraîchage et cultures vivrières (cultures dites de diversification) ; p. ex., –0,5%/an en monoculture maraîchère sur 

andosol et vertisol (Venkatapen, 2012; Sierra et al., 2017). Ces systèmes de culture sont de type annuel, peu 

couvrants, avec une faible restitution carbonée (1,0-2,5 t C/ha/an) et avec un travail du sol très intensif (jusqu'à 8 

labours/an). Le système de culture est ainsi le deuxième facteur en importance affectant les stocks de C. 

Certaines pratiques appliquées par les agriculteurs peuvent contribuer à conserver voire augmenter le stock carboné 

des sols sous culture de diversification (+0,2-0,4%/an), et cela concerne notamment la réduction du travail du sol, 

l'utilisation des jachères améliorées et l'application d'amendements organiques (≥10 t compost/ha/an). Cette gestion 

du sol n'est pourtant pas généralisée et elle est à présent restreinte aux petites exploitations de <1 ha (Sierra et al., 

2017). 

L'application du 4 pour mille est-il envisageable aux Antilles ? 

Les sols antillais sont relativement riches en matière organique et les taux annuels de minéralisation varient entre 

2,5% et 4,5% en fonction du pédoclimat et du système de culture considérés (Sierra et al., 2015), ce qui confère au 

C des sols antillais une dynamique plus rapide que sous climat tempéré. Dans ce contexte, alors que le maintien 

des stocks carbonés est possible sous les cultures d'exportation et sous prairie mais problématique sous les cultures 

annuelles et dans les sols les plus riches (andosols et vertisols), une séquestration de C au niveau du 4 pour mille 

serait difficile à atteindre au niveau du territoire ou de la région pédoclimatique. Néanmoins, le 4 pour mille pourrait 



 

Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020 251 

être envisagé dans des situations particulières ou moyennant le changement des pratiques et des systèmes de 

culture. Dans ce sens, des simulations réalisées en Guadeloupe avec le modèle MorGwanik (Sierra et al., 2015), en 

considérant l'impact du changement climatique pour la période 2015-2045 et sans modification de la distribution des 

cultures et des pratiques actuelles, ont indiqué que le 4 pour mille serait atteint sur 18% de la SAU. La fraction de la 

SAU concernée par le 4 pour mille serait de 21% si la surface amendée s'accroît de 50% (17% de la SAU est 

actuellement amendée) et de 24% sous un scénario de réduction du travail du sol (J. Sierra, non publié). Dans tous 

les cas le 4 pour mille serait atteint sous la canne à sucre et les cultures de diversification cultivées sur les ferralsols, 

les nitisols et les calcisols ayant les teneurs les plus faibles en C (<20 g C/kg). 

Une étude récente a montré que la mise en place de ces changements de pratiques serait abordable pour une 

grande partie des agriculteurs antillais (Paul et al., 2017). En revanche, l'évolution de l'agriculture antillaise vers des 

systèmes de culture plus stockants de C est soumise à des contraintes socio-économiques difficiles à contourner à 

l'heure actuelle (Chopin et al., 2016). Ainsi, bien que l'agroforesterie ait un grand potentiel de séquestration de C 

aux Antilles (~1 t C/ha/an sur ferralsol et vertisol; Sierra et Nygren, 2005) son adoption par les agriculteurs est 

négligeable à cause des coûts d'installation et de gestion. Concernant les prairies, elles occupent un tiers de la SAU 

mais leur contribution à la séquestration de C apparait à présent limitée. En effet, il s'agit de savanes anciennes de 

faible valeur fourragère qui ne sont ni fertilisées ni améliorées et, comme il a été mentionné auparavant, elles sont 

à l'équilibre en termes des stocks carbonés du sol. Néanmoins, une étude réalisée en Guadeloupe sur un vertisol 

sous savane a mis en évidence que la fertilisation organique à des doses modérées (3 t compost/ha/an) induit une 

amélioration rapide de la production et de la qualité du fourrage et permet d'atteindre le 4 pour mille (+0,5%/an du 

stock carboné initial ; Boval et al., 2013). De toute évidence, l'adoption par les agriculteurs de systèmes de culture 

plus stockants de C nécessiterait des mesures incitatives de long terme destinées à réduire les coûts de transition, 

lesquels sont particulièrement élevés aux Antilles (Blazy et al., 2015). 
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Annexes externes 

De la section 3.5.3.2. (stockage tendanciel de carbone dans les sols de prairies permanentes) : 

Annexe 3.5.3.2-1. (références et données, fichier excel) 

De la section 3.8.5. (effet des apports de PRO sur le stockage de carbone dans les sols) : 

Annexe 3.8.5-1. (références bibliographiques, fichier pdf) 

Annexe 3.8.5-2. (données, fichier excel) 
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Annexe 3-1. Corpus bibliographique de l’étude : méthode d’élaboration 

 

1. Constitution du corpus préliminaire pour l’étude 4 pour 1000 

1.1. Principes d’élaboration de la requête de base  

La construction d’une requête sur le principe général « (carbone du sol OU matière organique du sol) ET 
séquestration29 » conduit à un très grand nombre de résultats. L’examen rapide des articles montre que beaucoup 
ne sont pas pertinents car les mots clés du registre « séquestration » et ceux du registre « carbone » ne sont pas 
forcément associés : beaucoup d’articles ne traitent pas de séquestration de carbone. 

Une stratégie de recherche alternative a donc été élaborée, sur un autre principe général : ((séquestration PROCHE 
DE carbone) OU (séquestration PROCHE DE matière organique)) ET sol. 

La requête ((soil* AND carbon) OR (soil* AND "organic matter")) AND (sequestration…) a ainsi été transformée en 
utilisant les options de proximité (NEAR) pour restreindre aux expressions du type (« sequestration of carbon », 
« carbon sequestration »…) et éliminer ainsi les références où la « séquestration » ne concerne pas le carbone. Le 
même raisonnement s’applique à la « matière organique » et aux autres mots clés sémantiquement proches du 
registre de la séquestration (storage, stabilization, etc.). Cette méthodologie alternative a permis de réduire de plus 
d’un tiers le corpus. Par ailleurs, la requête a été limitée aux mots du titre (TI) et non pas sur toute la notice (titre, 
résumé, mots-clés = TS), sauf dans le cas où l’on obtenait un trop faible nombre de références. 

Le périmètre initial du Web of Science (WoS) dans lequel on a effectué les recherches comprend les sciences de la 
vie et les SHS, sur la période 1956-2017. 

 

1.2. Résultats des équations de recherche de base 

Les mots clés « CARBON » et « ORGANIC MATTER » associés aux mots clés du registre de la séquestration et du 
stockage ont permis de délimiter un corpus de 3 647 références (Tableau A3.1-1). Il était légitime de se baser sur 
ce corpus de 3 647 références pour élaborer tous les sous-corpus thématiques, car dans tous les cas, c’est bien des 
pratiques permettant un stockage de carbone dans les sols qu’il s’agit d’inventorier 
 

Tableau A3.1-1. Equation de recherche de base du corpus de l’étude.  
Cette requête (#3) est nommée « reket 1 » dans la suite du texte 

# 1 TI=(carbon NEAR/2 Sequestration) OR TI=(carbon NEAR/2 storage) OR TI 

=(carbon NEAR/2 stabili*ation) OR TI =(carbon NEAR/2 turnover) OR TI 

=(carbon NEAR/2 turn-over) OR TI =(carbon NEAR/2 "residence time") OR TI 

=(carbon NEAR/2 minerali*ation) (6787 réfs) 

AND TS=Soil 3018 refs 

# 2 TI=(organic NEAR/3 Sequestration) OR TI =(organic NEAR/3 storage) OR TI 

=(organic NEAR/3 stabili*ation) OR TI =(organic NEAR/3 turnover) OR TI 

=(organic NEAR/3 turn-over) OR TI =(organic NEAR/3 residence) OR TI 

=(organic NEAR/3 minerali*ation) (1930 refs) 

AND  TS=Soil 1017 refs 

# 3 #1 OR #2 3647 refs 

 

1.3. Sous-corpus thématiques 

L’objectif final du travail d’élaboration du corpus préliminaire est de le répartir entre les experts, sous forme de 12 
sous-corpus de volume raisonnable pouvant leur servir de base à un travail préalable. Ces 12 sous-corpus sont 
classés en 7 thématiques principales (Tableau A3.1-2). 
 

                                                           
29 On inclut dans « séquestration » tous les mots clés concernant la dynamique du C dans le sol : Sequestration, storage, stabilization, 
mineralization, turnover, residence time… 
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Tableau A3.1-2. Méthode d’élaboration des sous-corpus : sur la base des thématiques (colonne 1) et des sous-thèmes (colonne 2) sont élaborées les équations de recherche (colonne 3)  
qui sont appliquées au corpus principal de l’étude (reket 1) de 3 467 références pour obtenir les sous-corpus (colonne 4). Ceux-ci sont livrés à des groupes d’experts (colonne 6)  

avec des critères de lecture pour sélectionner les articles pertinents (colonne 5). 

Thématique Sous-thème Equations de recherche 
Nombre de 
références 

Critère de lecture (titre et résumé des articles) 

Experts concernés 
(en gras, animateur 

proposé) 

1. Processus  Les 3647 références sont potentiellement utiles, mais le volume étant 
excessif, le choix a été de restreindre le corpus aux seules « reviews » 

142 

(Reviews) 

 

Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Compartiment de SOC concerné (stable/labile, profond/superficiel, etc.) 
Processus bio-physico-chimiques étudiés 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Implications pour la gestion des sols ? 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article  

Denis Angers 
Jérôme Balesdent 
Claire Chenu 
Isabelle Basile-Doelsch 

2. Pratiques 
« stockantes » 
en grandes 
cultures 

2.1.Travail du sol TI=(till* OR plough* OR plow* OR "conservation agriculture") 157 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiés (TCS, non-labour, etc.) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Jean Roger-Estrade 

 
2.2.- 2.3.Cultures 
intermédiaires/ 
intercalaires et 
résidus de culture 

TI=("undersown crop*" OR "cover crop*" OR covercrop OR intercrop* OR 
"catch crop*" OR catchcrop OR "green manur*" or fallow) OR 
TI=(permanent NEAR/2 cover*)  

OR 

TI=(crop residue* or litter or straw or "maize stover" or mulch* or stubble) 

166 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiée (espèce de CI, type de résidu, ITK) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Eric Ceschia 
Safya Menasseri 

 
2.4.Apports 
produits 
organiques 
exogènes 

TI=(manure or slurry or sludge* or compost*) 137 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiée (type de résidu, mode d’épandage) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Sabine Houot 
Thierry Morvan 

 
2.5.Agroforesterie / 
Bords de champs 

TI=(agroforestry or hedge* or "buffer strip*" or "grass strip*" or riparian or 
grove* or copse* or tree*) 

157 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiée (système de culture) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Rémi Cardinéal 
Delphine Mézière 
Valérie Viaud 

 
2.6.Autres 
pratiques 

TI=(fertiliz* or fertilis* or liming or "ph correction*") 154 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiée (amendement, engrais) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Jérôme Balesdent 

 2.7.Combinaison 
de pratiques et 
succession de 
culture 

TI=("Cropping system*" or rotation* or practice* or "agricultural system*" 
or management) 

305 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la combinaison étudiée (système de culture) 
Effet de la combinaison (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Olivier Thérond 
Potentiellement tous 
les experts du champ 
« pratiques 
stockantes » 



 

Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020 255 

3. Pratiques 
« stockantes » 
en sols 
forestiers 

 TS="forest management*" OR TS="clear cut*" OR (TS=forest AND 
TS="age effect*") OR TS=deforestation OR (TS=forest AND 
TS=fertili?ation") OR TS="forest type" OR (TS=forest AND 

TS="plantation densit*) OR (TS=forest AND TS="species effect*") OR 
TS="thinning intensit*" 

213 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiée (espèces forestière, ITK) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Laurent St André 
Laurent Augusto 
Lauric Cecillon 

4. Pratiques 
« stockantes » 
en sols prairiaux 

 TI=(Grassland* or pasture* or meadow* or peatland*) 241 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Description de la pratique étudiée (espèces prairiales, ITK) 
Effet de la pratique (stockage - déstockage- les 2) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

François Gastal 
Katja Klumpp 
Anne-Isabelle Graux 

5. Modélisation 
agronomique 

 TS=(Model* or simul*) 43 

(reviews) 

Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Méthode utilisée : 
Modèle cité : 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Bertrand Guenet 
Julie Constantin 

6. Spatialisation  TI=(Spatiali?ation or map* or inventor* or "spatial variabilit*" or 
toposequence* or scal* or landscape* or regional) 

126 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Variables étudiés (dont carbone du sol) 
Evolution du stock (-/+) 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Valérie Viaud 
Manuel Martin 

7. Economie  Voir équations de recherche spécifiques Tableaux 3, 4 et 5 224 
Si rejet de l’article : pourquoi (hors sujet, redonnant, etc.) 
Pratique « stockante » / combinaison étudiée 
Instrument d’incitation étudié 
Méthode / Modèle économique utilisé 
Echelles spatiale et temporelle concernées 
Commentaire global sur l’intérêt de l’article 

Philippe Delacote 
Elodie Letort 
Claire Mosmier 
Nathalie Delame 
Valentin Bellassen 
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Le corpus thématique « Economie » a été constitué à partir de trois requêtes complémentaires. Il se base sur 
l’identification par les pilotes scientifiques et les experts économistes de l’étude de trois champs de la discipline 
économique dont la mobilisation est pertinente vis-à-vis de la thématique de la séquestration du carbone dans les 
sols : les politiques publiques et incitations, les analyses de coûts et enfin la modélisation. Ces trois champs ont 
été croisés avec celui de la séquestration du carbone dans le sol, pour obtenir des corpus de 223, 204 et 30 articles, 
respectivement, totalisant 224 références. 

Les trois équations de recherche utilisées pour la constitution du corpus thématique « Economie » sont détaillées 
ci-dessous (Tableaux A3.1-3, A3.1-4 et A3.1-5). 

Les résultats des trois interrogations (#4 (223 réfs) OR #7 (204) OR #9 (30 réfs) ont été combinés pour constituer 
un corpus « Economie » de 224 références. 

Une recherche complémentaire a été réalisée dans la base Econlit. Elle a fourni 181 références dont 143 articles 
dans des revues scientifiques. 

 

2. Réduction et enrichissement du corpus préliminaire 

Les 12 sous-corpus thématiques (totalisant 1 630 références, soit près de 45% des 3 647 références sélectionnées 
avant de réaliser ce découpage thématique) constituent donc le corpus de base de l’étude. Ils ont été transmis aux 
experts en amont de la plénière du 15/09/2017 avec des critères de lecture (cf. Tableau A3.1-2) afin qu’ils en 
éliminent les articles non pertinents et identifient d’éventuelles lacunes. L’enrichissement du corpus s’est poursuivi 
tout au long du travail de rédaction des contributions des experts, dans la mesure où de nouvelles publications 
pertinentes, non référencées au moment de la requête initiale, sont venues s’ajouter. Le corpus final de l’étude est 
de 951 références, dont 113 avaient été identifiées dans la requête initiale et 838 (dont 7 issues de la veille 
bibliographique) sont venues s’ajouter au cours du travail d’enrichissement du corpus. 

 

Tableau A3.1-3. Incitations à l'adoption de pratiques stockantes 
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Tableau A3.1-4. Evaluation des coûts des pratiques stockantes  

 
 

Tableau A3.1-5. Modélisation des changements de pratiques et des systèmes de production  
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Les objectifs de cette partie de l’étude sont (i) de proposer des pratiques permettant d’accroitre le stockage de 
carbone organique dans les sols métropolitains français, (ii) de quantifier le potentiel de stockage additionnel 
associé et de le cartographier, (iii) d’évaluer le coût de mise en œuvre des pratiques stockantes retenues, (iv) de 
proposer une allocation coût-efficace de l’effort de stockage aux échelles nationales et régionales, (v) d’évaluer les 
conséquences des pratiques stockantes vis-à-vis d’autres enjeux (qualité de l’air, de l’eau, bilan gaz à effet de 
serre complet…) et (vi) d’identifier les freins à l’adoption et les instruments incitatifs à même de favoriser la mise 
en œuvre des pratiques identifiées.  

 

4.1. Approche globale mise en œuvre pour l’analyse conjointe 
du potentiel de stockage additionnel et du coût 

Auteurs : Sylvain Pellerin, Laure Bamière, Nathalie Delame, Michele Schiavo, Camille Launay, 
Olivier Thérond, Olivier Réchauchère 

La démarche globale est résumée dans la figure 4.1-1 et détaillée dans les paragraphes suivants. Cette partie 
présente de manière détaillée la méthodologie appliquée à l’instruction des pratiques. Le périmètre d’analyse des 
pratiques y est précisé (éléments pris en compte dans les calculs de stockage du carbone et de coûts). La situation 
de référence (i.e. ligne de base, par rapport à laquelle les pratiques sont comparées) y est définie. Les méthodes 
de calcul et de simulation mises en œuvre sont explicitées (estimation du stockage de carbone, du coût, et de 
l’assiette de chaque pratique aux échelles régionales et nationale, assemblage des résultats et estimation du 
potentiel de stockage pour un prix du carbone donné). Enfin la nature et la source des différentes données 
mobilisées pour réaliser ces simulations et calculs sont présentées. 

L’approche a été mise en œuvre pour les systèmes de grandes cultures (incluant les prairies temporaires) et les 
systèmes de prairies permanentes. Les écosystèmes forestiers n’ont pas donné lieu à ce travail de calcul et de 
simulation puisque l’analyse bibliographique n’a pas permis d‘identifier de pratiques sylvicoles plus stockantes que 
celles mises en œuvre actuellement (voir section 3.6). 

 
Figure 4.1-1. Démarche mise en œuvre pour l’évaluation technico-économique du potentiel de stockage additionnel  

de carbone dans les sols métropolitain français (GC : grande culture) 
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4.1.1. Etapes de la démarche et variables calculées 

Le potentiel de stockage additionnel de carbone et le coût associés aux pratiques proposées ont été calculés ou 
simulés en distinguant plusieurs étapes (figure 4.1-1) : 

1- Description des pratiques actuelles (pour simulation de la ligne de base) et des pratiques stockantes (objectif et 
périmètre de la pratique, dont coûts de mise en œuvre pris en compte et critères d’assiette) ; 

2- Evaluation de l’assiette de la pratique, c'est-à-dire du nombre d’hectares potentiellement concernés par la 
pratique, au niveau régional et national (en ha) ; 

3- Evaluation du stockage additionnel de carbone lié à l’adoption de la pratique proposée, soit par calcul d’ordre 
de grandeur (agroforesterie intra-parcellaire, haies et enherbement des vignes), soit à l’échelle de l’unité 
pédoclimatique à l’aide des modèles de culture STICS et de prairie PaSim (en kgC/ha/an), et évaluation du coût 
technique unitaire de mise en œuvre de la pratique à l’échelle de la région (en €/ha/an) ; 

4- Agrégation du stockage additionnel de C induit par la pratique, de l’unité pédoclimatique à la région (en tC/ha/an) ;  

5- Combinaison des valeurs unitaires pour obtenir l’efficience unitaire de la pratique à l’échelle régionale (coût de 
la tonne additionnelle de C stockée, en €/tC) ; 

6- Combinaison des valeurs unitaires et de l'assiette pour obtenir une évaluation du potentiel "technique" et du coût 
total associé, à l'échelle du territoire national et sur un horizon de 30 ans (respectivement en tC/an et en €/an), 
pratique par pratique ; 

7- Utilisation du modèle d’allocation optimale de l’effort de stockage (BANCO), pour déterminer le potentiel 
"économique" de stockage (obtenu pour une cible donnée de stockage ou, ce qui est équivalent, pour un prix 
donné du carbone) à l'échelle du territoire national, et générer une courbe de coût marginal de stockage (ou 
courbe de coût d’abattement marginal, dite MACC en anglais).   

4.1.2. Situation de référence et ligne de base 

Le stockage additionnel de carbone lié à l’adoption d’une pratique dite stockante, ainsi que le coût associé, doivent 
être mesurés relativement à une situation de référence. L'objectif étant d'estimer le stockage de carbone potentiel 
à horizon de 30 ans, il convient de se référer à la situation que l’on aurait observée dans 30 ans si aucun 
changement de pratique n’était intervenu dans le secteur agricole. Cette situation de référence peut être statique 
(pas de changement de contexte, tel que le climat par exemple, sur tout l’horizon temporel) ou dynamique 
(changement de contexte au cours des 30 années). 

Concernant les stocks de carbone, deux éléments sont à distinguer : le choix du stock de carbone de référence 
(point de départ) et son évolution dans la ligne de base (évolution du stock sans mise en œuvre des pratiques 
stockantes additionnelles). Le stock de carbone de départ a été renseigné d’après les données produites par l’unité 
de service INRA InfoSol, à partir de différentes données du GIS Sol (Meersman et al., 2012). La ligne de base 
donne l’évolution de ce stock de C de référence sous l’effet des pratiques actuelles, pendant les 30 années de 
simulation. Le stockage additionnel de C lié à l’adoption d’une pratique, exprimé en tC/ha/an, est donc calculé par 
différence entre le stock à horizon de 30 ans simulé sous hypothèse d’adoption de la pratique stockante et le stock 
à horizon 30 ans simulé sous hypothèse de maintien de la pratique actuelle, divisé par le nombre d’années de 
simulation (cf. Figure 3.1-2, section 3.1).  

Les pratiques actuelles ont été renseignées en mobilisant toutes les références et bases de données statistiques 
disponibles (enquêtes "Pratiques culturales", Statistique agricole annuelle…). Les simulations ont été faites sous 
l’hypothèse d’une référence statique (systèmes de culture constants sur 30 ans), sous scénario climatique récent 
(1983-2013)1.  

Concernant les aspects économiques, le coût d'une pratique stockante, exprimé en € ha-1 an-1, est calculé par 
différence entre son coût de mise en œuvre et le coût de la pratique actuelle, incluant les gains et les pertes liés à 
la hausse ou à la baisse de la production agricole. La ligne de base est également une référence statique (années 
de référence 2009-2013, avec une moyenne quinquennale pour lisser la variabilité interannuelle). Le choix d’une 

                                                           
1 Des simulations sous un second scénario climatique (RCP 8.5 2030-2060) ont été réalisées postérieurement à cette étude ; elles font 
l’objet d’un rapport complémentaire, qui figure à la fin du document. 
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référence dynamique aurait en effet nécessité d’établir une projection à 30 ans des assolements, du cheptel, des 
prix des facteurs de production et des produits en s’appuyant sur des projections existantes ce qui n’était pas 
réalisable dans le temps imparti. 

4.1.3. Sources de données mobilisées 

L’évaluation du potentiel de stockage additionnel de carbone dans le sol nécessite de connaître les 
caractéristiques pédoclimatiques des unités de simulation ainsi que les pratiques culturales actuelles et modifiées 
(pratiques stockantes). Les calculs d’assiette requièrent des données sur les surfaces des différentes productions 
végétales et la proportion des surfaces cultivées ayant des caractéristiques compatibles avec les pratiques 
"stockantes" considérées. Les calculs de coût technique unitaire des pratiques stockantes nécessitent de 
connaître les prix des intrants et des productions agricoles, les coûts des opérations culturales, les rendements et 
les marges à l’hectare de certaines productions agricoles (différence entre les recettes et les dépenses pour un 
hectare de production donnée). 

Les sources de données doivent être disponibles (existence et accessibilité) à l’échelle de la France métropolitaine, 
avec une déclinaison au niveau régional a minima, pour la période de référence (2009-2013), et être homogènes 
entre les pratiques et cohérentes entre elles. 

Tableau 4.1-1. Les sources de données utilisées par type de calcul 

Type de calcul  Besoin en données  Sources de données utilisées 

Calculs  
de stockage de C 
et bilan de GES  

Données pédologiques  
Base de Données Géographique des Sols de France (BDGSF)  
à l’échelle du 1/1 000 000 (INRA Infosol) 

Données climatiques  
Données Météo-France SAFRAN, mailles 8x8 km, traitées par INRA 
Agroclim  

Séquences de cultures  Exploitation du Registre Parcellaire Graphique (INRA ODR)  

Pratiques culturales en grandes cultures 
(fertilisation, travail du sol…)  
Modes de gestion des prairies permanentes 

Enquête "Pratiques culturales" 2006 et 2011 (SSP), pour les 
grandes cultures (prairies temporaires comprises) 
Enquête (SSP) pour les prairies permanentes 

Equations et facteurs d’émission de GES  Inventaire national CITEPA (GIEC 2006)  

Emissions induites de GES amont/aval  Base Carbone (ADEME) 

Calcul de coûts  

Prix des productions végétales et animales  RICA (2009-2013 ; SSP) 

Rendements  RICA (2009-2013 ; SSP) 

Prix des intrants  Eurostat 

Coûts des opérations culturales  Barèmes CUMA pour prestation par des tiers (FNCUMA, APCA) 

Marges brutes des cultures  RICA (2009-2013 ; SSP) 

Calcul d'assiette  

Superficie des productions végétales  
Effectifs animaux  

Statistique Agricole Annuelle (2009-2013 ; SSP) 

Caractéristiques limitantes des sols  BDGSF (INRA Infosol) 

 

Les principales sources de données communes à toutes les pratiques sont issues du Service de la statistique et 
de la prospective du ministère de l'agriculture (SSP) : 

• la Statistique agricole annuelle (SAA), qui recense les superficies occupées par les principales cultures 

• les enquêtes "Pratiques Culturales", réalisées tous les 5 ans environ, qui enregistrent l'itinéraire technique 
détaillé mis en œuvre sur les parcelles pour les 8 cultures principales. La dernière enquête disponible date de 
2011 ; les résultats de celle de 2017 ne sont pas encore accessibles ; 

• le Réseau d’information comptable agricole (RICA), qui enregistre sur un échantillon représentatif des grandes 
et moyennes exploitations agricoles (couvrant 93% de la SAU et 97% du potentiel productif), de nombreuses 
informations économiques, par exemple sur les volumes produits en quantité et en valeur, et sur les coûts de 
production.  

Ont aussi été utilisés, plus ponctuellement : les barèmes CUMA pour prestation par des tiers pour les coûts des 
opérations culturales2 (labour, épandage d’engrais…), ou la base de données Eurostat pour le prix des engrais 

                                                           
2 Ces tarifs incluent l'amortissement du matériel, son entretien, la consommation de carburant et le travail. 
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azotés. Pour compléter les bilans de GES (émissions non simulées par les modèles utilisés et émissions induites 
par les pratiques en amont/aval de l’exploitation), ce sont les équations et facteurs d'émission de l’inventaire 
CITEPA et la Base Carbone qui ont été utilisés. 

4.1.4. Estimation du stockage additionnel de C lié à l’adoption d’une pratique 
« stockante » 

4.1.4.1. Données de stockage : modélisation et estimations d’après la littérature scientifique 

Pour les raisons invoquées à l’issue de la synthèse bibliographique (nécessité de rendre compte des nombreux 
processus contrôlant l’évolution des stocks de C du sol sous l’effet des pratiques, en interaction avec la variabilité 
du pédoclimat), l’approche choisie, pour toutes les pratiques pour lesquelles cela était techniquement possible, a 
été celle d’une modélisation spatialement explicite à une résolution spatiale fine (de l’ordre du km2) pour rendre 
compte de la très grande diversité des contextes agropédoclimatiques français. Les simulations ont été réalisées 
sur 30 ans pour tenir compte du temps de réponse du stockage de C aux pratiques mises en œuvre et de la 
variabilité climatique interannuelle. Dans chaque unité de simulation où une (ou plusieurs) pratiques stockantes 
pouvaient être mises en œuvre, le stock de C du sol a été calculé à l’horizon 30 ans avec les pratiques agricoles 
actuelles d’une part (ligne de base), et avec les pratiques plus « stockantes » sélectionnées d’autre part (voir 
tableau 4.2-1). Comme indiqué précédemment le stockage additionnel annuel permis par une pratique stockante 
a été calculé par différence entre le stock à 30 ans avec la pratique stockante et le stock à 30 ans avec la pratique 
actuelle, divisé par le nombre d’années. Une agrégation spatiale a ensuite été réalisée aux niveaux régional et 
national (calcul du potentiel « technique » de stockage).  

Les modèles utilisés pour estimer le stockage additionnel sont le modèle STICS3 pour les systèmes de grandes 
cultures et les prairies temporaires et le modèle PaSim4 pour les prairies permanentes. Ces modèles simulent le 
fonctionnement du système sol-végétation (incluant l’animal dans le cas du modèle PaSim) à l’échelle parcellaire 
et à un pas de temps journalier en fonction des caractéristiques du système (espèce cultivée…), du contexte 
pédoclimatique (température, rayonnement, pluviométrie, type de sol…) et des pratiques agricoles mises en œuvre 
(travail du sol, apports de fertilisants, irrigation, mode de valorisation de l’herbe…). L’utilisation couplée de ces 
deux modèles avec une représentation spatialement explicite du climat, du type de sol, des modes d’occupation 
du sol et des pratiques permet en partie de rendre compte des nombreux processus et de leurs interactions dont 
dépend l’évolution des stocks de carbone du sol. Malgré ses limites, liées au fait que les modèles choisis ne 
représentent qu’une partie des processus en jeu (voir sections 3.2, 3.3, 3.10), cette approche est de loin préférable 
à l’extrapolation sans précaution sur une grande surface de valeurs de stockage additionnel observées sur un ou 
au mieux quelques dispositifs expérimentaux, comme cela est souvent fait. 

L’intérêt d’utiliser les modèles STICS et PaSim est que le cycle du carbone dans le système sol-plante y fait l’objet 
d’une représentation explicite et que les principaux processus gouvernant l’évolution du stock de C y sont 
représentés, ainsi que l’effet de plusieurs facteurs majeurs contrôlant ces processus (température, teneur en eau, 
teneur en argile, teneur en CaCO3…). L’élaboration de biomasse étant explicitement simulée, en réponse aux 
variables du milieu et aux pratiques agricoles mises en œuvre, ces modèles sont à même de simuler l’effet de ces 
variables et de ces pratiques sur les entrées de C dans les sols, dont l’importance vis-à-vis de l’évolution du stock 
de C organique à moyen terme a été rappelée (section 3.2). Un autre avantage d’utiliser ce type de modèle est 
qu’ils simulent un ensemble d’autres processus et variables de sortie nécessaires à l’évaluation multicritère des 
pratiques stockantes proposées (rendement, drainage, émissions de N2O…). Enfin les deux modèles choisis ont 
été largement utilisés et évalués en France et dans des contextes agropédoclimatiques similaires, ce qui leur 
confère une certaine robustesse pour une utilisation à l’échelle nationale (Constantin et al., 2012 ; Coucheney et 
al., 2015 ; Ma et al., 2015 ; Clivot et al., 2019).  

Huit cultures (blé tendre, tournesol, colza, maïs grain, maïs fourrage, betterave sucrière, pois de printemps, pois 
d’hiver), deux types de prairies temporaires (luzerne, prairie de graminées) et deux types de prairies permanentes 
(prairie productive, landes et estives) ont été simulées. Les espèces de grandes cultures non simulées par STICS 
ont été appariées à des espèces simulées. Pour quelques pratiques stockantes sélectionnées (voir section 4.2) la 

                                                           
3 https://www6.paca.inra.fr/stics/Qui-sommes-nous/Presentation-du-modele-Stics 
4 https://www1.clermont.inra.fr/urep/modeles/pasim_FR.htm 
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quantification du stockage additionnel permis par leur mise en œuvre n’a pas pu être faite par modélisation faute 
de modèles adaptés. C’est le cas de l’agroforesterie, des haies, et dans une moindre mesure de l’enherbement 
des cultures en rang (cultures intercalaires). Pour ces pratiques le stockage additionnel « moyen » dans les 
conditions françaises a été estimé d’après la littérature. L’inconvénient de ce choix est d’introduire une 
hétérogénéité d’approche entre pratiques stockantes testées, avec un calcul à une résolution spatiale fine pour 
certaines et un calcul moyen à l’échelle France pour d’autres. En contrepartie il permettait d’explorer une gamme 
plus large de leviers. 

4.1.4.2. Sorties et présentation des résultats 

L’ensemble des variables de sortie d’intérêt pour caractériser les pratiques stockantes a été analysé : production 
de biomasse, rendement, quantité d’eau drainée, lixiviation de nitrate, émissions de N2O… La cohérence des 
résultats de simulation en termes d’ordres de grandeur a été vérifiée. Les (rares) simulations présentant des 
anomalies ont été écartées.  

Dans chaque unité de simulation, le stock de COS a été simulé après 30 ans de pratiques agricoles actuelles d’une 
part (ligne de base), et de pratiques a priori plus stockantes qui y sont applicables d’autre part. Le stockage 
additionnel annuel absolu permis par une pratique stockante est égal à la différence entre ces stocks à 30 ans avec 
la pratique stockante et ceux avec la pratique actuelle, divisée par le nombre d’années. Le stockage additionnel 
annuel relatif, exprimé en ‰ du stock initial de COS, est aussi calculé (stockage additionnel annuel absolu divisé 
par le stock initial). La distribution des valeurs de stockage additionnel a été représentée sous forme 
d’histogrammes, analysée et cartographiée. 

Pour les données issues des simulations STICS et PaSim, afin d’assurer la représentativité des résultats aux 
échelles régionales et nationales, ainsi que la cohérence entre les calculs de coûts, de potentiels et d’assiette, une 
procédure d’agrégation spatiale en trois étapes a été mise en œuvre. La nécessité de cette procédure est liée au 
fait que dans chaque unité de simulation les modèles STICS et PaSim ne simulent que les systèmes dominants : 

• Dans chaque unité de simulation, la surface des systèmes dominants est extrapolée à la surface agricole de 
l’unité de simulation. 

• Connaissant le poids de chaque unité de simulation dans la région, une agrégation est réalisée à l’échelle 
régionale (sur la base des surfaces en grandes cultures pour STICS et des surfaces en prairies permanentes 
pour PaSim).  

• Enfin, un facteur de correction est appliqué aux surfaces de la ligne de base pour retrouver les surfaces régionales 
de chaque culture issues de la Statistique agricole annuelle. 

Ces trois étapes sont résumées en un coefficient d’extrapolation / de pondération, qui permet d’agréger 
respectivement le stockage et le coût de chaque pratique au niveau régional, d’en calculer l’assiette, et d’alimenter 
le modèle d’allocation coût-efficace BANCO. 

Pour les pratiques qui n’ont pas fait l’objet d’une simulation sous STICS ou PaSim, (agroforesterie, haies et 
enherbement des cultures en rang), le stockage additionnel « moyen » dans les conditions françaises a été estimé 
d’après la littérature et a été appliqué à l’assiette maximale technique calculée. 

4.1.5. Estimation du coût des pratiques 

4.1.5.1. Le périmètre et la nature des coûts pris en compte 

L'estimation du coût de la mise en œuvre d'une pratique ne prend en compte que les coûts techniques pour 
l'agriculteur, c'est-à-dire les variations de dépenses et de recettes associées aux modifications induites par la 
pratique "stockante" par rapport aux pratiques actuelles. Ce coût peut représenter une perte (coût positif) ou un 
gain (coût négatif) pour l’agriculteur. L'évaluation n'intègre a priori pas les coûts supplémentaires pour la société : 
coûts des effets indirects sur l’environnement, coûts de transaction publics et privés (coûts d’information et de 
contrôle, coût de négociation…) sur lesquels on ne dispose pas d’informations fiables et complètes. Le coût 
technique de mise en œuvre d’une pratique est calculé à la résolution de la culture dans une région, avant d’être 
agrégé à l’échelle de la région.  
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4.1.5.2. Le mode de calcul des coûts unitaires 

Le coût technique de mise en œuvre est basé sur la description des modifications engendrées par une pratique 
stockante par rapport à la ligne de base, et donc par rapport aux pratiques actuelles. 

Ce calcul du coût technique unitaire de mise en œuvre de la pratique (CP), exprimé en euros par hectare et par 
an, prend en compte : 

- l'augmentation ou la diminution des charges variables (engrais, pesticides, aliments du bétail, temps de travail, 
prestations par des tiers…), 

- l'augmentation ou la diminution des rendements (cultures, prairies) et donc des revenus associés, 
- les pertes de revenu dues au changement d’activité (substitution de cultures par exemple), 
- la création éventuelle d’un nouveau revenu (vente de bois par exemple), 
- les investissements clairement identifiés (achat d'un matériel, implantation d’une haie…). 

Pour les pratiques nécessitant un investissement initial et ayant des coûts ou des revenus non réguliers ou différés 
dans le temps (l'agroforesterie intra-parcellaire et les haies), est calculé un coût unitaire constant qui, sur la durée 
de la pratique, serait équivalent pour l’agriculteur (annuité constante équivalente). Ce calcul nécessite l’utilisation 
d’un taux d’actualisation, pour lequel la valeur retenue est 4,5%5.  

Le calcul du coût inclut les subventions lorsqu'elles sont indissociables du prix payé ou reçu par l'agriculteur 
(défiscalisation du prix des carburants agricoles, prix de vente du compost ne reflétant pas son coût complet de 
production du fait des aides et redevances pour le traitement des déchets). Il ne prend pas en compte les aides 
PAC, ni les subventions optionnelles souvent d'origine locale. Lorsqu'une pratique stockante fait déjà l'objet d'une 
subvention qui modifie fortement les résultats, un calcul sans subvention est effectué pour permettre une 
comparaison des pratiques hors incitations. 

Enfin, pour pouvoir réaliser les calculs de coût y compris pour les espèces non simulées par STICS, la procédure 
suivante a été mise en œuvre : 

• Les cultures recensées dans la Statistique agricole annuelle (SAA) mais non simulées par STICS sont associées 
à une culture paramétrée dans STICS (par exemple, blé dur, orge, avoine, seigle et méteil sont associés au blé 
tendre, féverole et lupin sont associés au pois). 

• La variation du rendement d’une culture simulée par STICS (blé tendre par exemple) est appliquée (en %) à 
toutes les cultures qui lui sont associées. 

• Le même calcul est appliqué pour les variations d’intrants, en % ou valeur absolue, selon la pertinence. 

• Les modifications d’itinéraire technique non paramétrées dans STICS, ou concernant d’autres cultures, ont été 
renseignées par les experts. 

• Pour les pertes de marge résultant de changement d’usages des sols (emprise de l’agroforesterie intra-parcellaire 
par exemple), l’hypothèse est faite que dans chaque séquence, la culture simulée par STICS (blé tendre par 
exemple) est composée des cultures associées selon leurs proportions respectives dans l’assolement régional. 
Une marge composite de la culture STICS est ainsi calculée. 

4.1.6. Assemblage des résultats et allocation coût-efficace de l’effort de stockage 

4.1.6.1. Détermination de l'assiette de chaque pratique 

L'assiette d’une pratique correspond à la surface sur laquelle elle peut être mise en œuvre. Elle est estimée à 
l'échelle des anciennes régions administratives (découpage en 22 régions). On distingue :  

• L'assiette théorique (AT), qui correspond à l'assiette sur laquelle la pratique stockante peut être appliquée si l'on 
ne tient pas compte d'éventuels obstacles techniques. Par exemple, pour une pratique concernant les prairies 
permanentes, l'AT est la surface totale en prairie permanente de chaque région ; 

• L'assiette maximale technique (AMT), inférieure à l’AT, qui désigne la surface sur laquelle la pratique stockante 
peut être mise en œuvre sans contre-indication technique, ni effet secondaire défavorable, et dans des conditions 

                                                           
5 Le taux retenu de 4,5% est la valeur conseillée par le Centre d'analyse stratégique (devenu Commissariat général à la stratégie et à la 
prospective) et mentionnée par le Commissariat général au développement durable (CGDD). 
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techniquement acceptables pour l'agriculteur. Ces différentes restrictions conduisent par exemple à soustraire de 
l'assiette d'une pratique certaines cultures ou types de sol. Quand c’était nécessaire, ces calculs d’assiette et les 
modalités de mise en œuvre des pratiques stockantes testées ont tenu compte d’autres objectifs majeurs assignés 
à l’agriculture, tels que la réduction de l’usage du glyphosate, en interaction avec le développement du semis direct, 
ou la préservation de la qualité des sols, en interaction avec la mobilisation de nouvelles ressources organiques 
épandables ; 

• L'assiette effective (AE), inférieure ou égale à l’AMT, qui correspond aux surfaces sur lesquelles la pratique va 
effectivement être mise en œuvre pour atteindre une cible de stockage donnée, à horizon de 30 ans et au niveau 
national. Dans la présente étude, l'AE de chaque pratique est obtenue par allocation optimale de l’effort de stockage 
de carbone6, c’est-à-dire de manière à minimiser le coût total de stockage, pour une cible de stockage donnée. 
Cette optimisation est réalisée par le modèle BANCO. 

4.1.6.2. Calcul de l'efficience de chaque pratique 

L’efficience de chaque pratique est mesurée par le coût, pour l’agriculteur, de la tonne de C additionnelle stockée 
(en €/tC) via l’application de cette pratique. Pour chaque pratique, dans chaque région, ce coût est obtenu en 
divisant son coût technique unitaire (en €/ha/an) par son potentiel de stockage additionnel (en tC/ha/an). Le coût 
est ensuite calculé pour la France dans son ensemble, en pondérant les coûts unitaires et les potentiels de 
stockage additionnels régionaux par les AMT régionales.  

Ce coût de la tonne de C additionnelle stockée permet, en première approche, de comparer les pratiques entre 
elles mais également de les positionner sur le marché du carbone. Ce coût ne considère que le stockage de 
carbone et n’inclut pas le bilan de GES complet de la pratique ― qui sera fourni en complément à titre indicatif. Il 
ne tient pas compte de la concurrence entre pratiques pour des ressources limitées, notamment les surfaces 
agricoles. En revanche, la méthode d’optimisation économique globale mise en œuvre (modèle BANCO) tient 
compte de la compétition pour les surfaces.  

4.1.6.3. Détermination de l'allocation optimale de l’effort de stockage par le modèle BANCO  

Le potentiel technique de stockage de C correspond au niveau de stockage qu’il est potentiellement possible 
d’atteindre à partir des actions techniquement réalisables sur les surfaces éligibles d’un territoire. Le potentiel 
économique de stockage du C inclut le stockage permis par les actions techniques et le coût associé à la mise en 
œuvre de ces actions. La question n’est pas seulement de savoir "quelle quantité additionnelle de carbone peut-
on stocker dans les sols français ?", mais "quelle est la combinaison d’actions permettant d’atteindre un objectif 
donné de stockage de C au coût total le plus faible ?". 

Pour déterminer le niveau effectif de mise en œuvre des différentes pratiques envisagées, beaucoup de travaux 
procèdent par construction, à dire d'experts, de scénarios de diffusion de chaque pratique. Pour cette étude, le 
choix a été fait de recourir à la simulation économique pour déterminer l'assiette effective des pratiques par 
optimisation de l’effort pour atteindre l’objectif de stockage. 

Plusieurs approches de modélisation étaient envisageables (Encadré 4.1-1). Les types de modèles utilisables ont 
été comparés selon leur capacité à simuler les pratiques actuelles et stockantes, en cohérence avec les résultats 
fournis par les simulations agronomiques, le scénario de référence (la ligne de base) et l’horizon temporel retenus 
pour l'étude. Les approches de type "analyse coût-bénéfice", les modèles d’équilibre et les modèles d’offre 
économétriques ont été écartés, au profit d'une approche de type "programmation mathématique", qui permet 
d’intégrer plus facilement des contraintes agronomiques et des pratiques agricoles nouvelles. L'outil choisi pour 
effectuer cette allocation optimale de l’effort de stockage de carbone est le modèle BANCO. Ce modèle correspond 
à une approche hybride entre analyse coût-bénéfice et programmation mathématique. Il présente l'avantage de ne 

                                                           
6 Cette méthodologie diffère de celle de l’étude « Agriculture et gaz à effet de serre. Dix actions pour réduire les émissions »(Pellerin et al., 
2013), dans laquelle l’assiette effective était obtenue à dire d’expert, avec un pourcentage de l'AMT pouvant raisonnablement être atteint 
dans 30 ans et un scenario de diffusion intégrant les nombreux facteurs susceptibles de ralentir, limiter ou différer l'adoption de la pratique 
(un contexte économique défavorable, la réticence face à un engagement à long terme (agroforesterie), des difficultés organisationnelles 
induites par l'action sur l'exploitation, l’insuffisance de trésorerie limitant les investissements, des problèmes d'acceptabilité pour les citoyens 
ou les consommateurs…). 
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pas nécessiter un lourd travail d’adaptation, de paramétrage et de calibrage, incompatible avec le temps limité de 
l’étude et de permettre une évaluation homogène et commune à toutes les pratiques, transparente et reproductible. 

Le modèle d’optimisation mis en œuvre, utilisant les informations issues des simulations agronomiques et les 
calculs de coûts, permet, pour une cible de stockage donnée, de sélectionner les pratiques à mobiliser, et les 
régions où le faire, pour atteindre la cible de stockage fixée en minimisant le coût. C'est cette procédure qui 
détermine la part de l’assiette maximale technique sur laquelle une pratique favorable au stockage est 
effectivement mise en œuvre. 

Le modèle BANCO utilise les informations issues des simulations agronomiques et les calculs de coûts, et 
fonctionne de la manière suivante: pour une cible nationale de stockage donnée, le modèle sélectionne les 
pratiques à mettre en œuvre, et les régions où le faire, pour atteindre la cible fixée en minimisant le coût. Le 
processus d’optimisation tient compte d’un certain nombre de contraintes : le respect de l’objectif de stockage, le 
respect de l’AMT de chaque pratique dans chaque région, les interactions entre pratiques (concurrence entre 
pratiques pour l’usage des surfaces à l’échelle régionale) et les éventuelles incompatibilités entre pratiques.  

Les données d’entrée du modèle sont donc, pour chaque région : 

- le coût technique unitaire, le potentiel de stockage par hectare et l’AMT de chaque pratique ; 
- la matrice d’éligibilité des cultures aux différentes pratiques ; 
- la matrice de compatibilité entre pratiques, les changements d’usage des sols induits par certaines pratiques 

(surfaces soustraites à la culture par l'implantation d'arbres agroforestiers ou de haies, par exemple) ; 
- l’assolement de référence, c’est-à-dire la surface de chaque culture, issu de la Statistique agricole annuelle. 

En sortie, le modèle fournit, pour une cible de stockage donnée, l’assiette effective (AE) de chaque pratique dans 
chaque région, le coût de stockage de la dernière tonne de carbone stockée (c'est-à-dire le coût marginal) et le 
coût national total de stockage (annuel, que l’on peut transformer selon les besoins en coût total actualisé sur 30 
ans). A partir de ces résultats, et en faisant varier la cible de stockage de 0 au potentiel de stockage additionnel 
maximal, on peut dessiner une courbe de coût marginal de stockage qui est le pendant de la courbe de coût 
d’abattement marginal que l’on obtient lorsque l’on travaille non plus sur des pratiques stockantes mais sur des 
pratiques ou options de réduction des émissions de gaz à effet de serre. Cette courbe indique, pour une quantité 
additionnelle donnée de C stockée, combien il faudrait "acheter" au minimum la tonne de C stockée aux 
agriculteurs, et à l’inverse, pour un prix donné de la tonne de carbone, quelle quantité additionnelle de C stockée 
l’on pourrait atteindre. Afin de maximiser la pertinence des sorties du modèle dans un cadre d’atténuation du 
changement climatique, le modèle d’optimisation a été utilisé en considérant le stockage additionnel de C sur la 
totalité de la profondeur de sol. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4.1-2. Variables d’entrée et de sortie du modèle d’allocation coût-efficace de l’effort de stockage 

  

Coût technique (région, pratique) en €/ha/an 
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Encadré 4.1-1. Différentes approches possibles pour construire des MACC (Marginal Abatement Cost 
Curves, courbe de coût d’abattement marginal) et justification du choix du modèle BANCO 

1. Différentes approches possibles 

Il existe trois grandes catégories d’approches pour construire des MACC : les modèles d’offres, parmi lesquels se trouvent les 
modèles économétriques et les modèles de programmation mathématique, les modèles d’équilibre, partiel ou général, et les 
approches de type "analyse coût-bénéfice".  

• L’approche de type coût-bénéfice adopte une logique comptable. Dans le cas de notre étude, elle évaluerait, de manière 
très détaillée, les coûts associés à chaque pratique et calculerait, pour chaque pratique, le coût moyen pour une tonne de 
carbone stockée. Dans ce type d’approche, le coût marginal de chaque pratique correspond à son coût moyen, car il ne 
dépend pas des quantités de carbone stockées, d’où la forme en escalier de la MACC (c’est ce type d’approche qui avait 
été retenu pour l’étude "Agriculture et GES" de 2013).  

• Dans les modèles d’offre, les agriculteurs sont supposés maximiser leur profit, ou minimiser leurs coûts, dans un contexte 
économique et politique donné et sous un certain nombre de contraintes techniques. Par définition, toute modification de 
pratiques ou d’assolement par rapport à leurs choix de production optimaux est coûteuse pour les agriculteurs. Dès lors, 
ils ne modifieront leurs pratiques que si, en contrepartie, ils reçoivent une compensation financière égale à leur perte de 
revenu. Dans ce type de modèle, on construit la MACC en faisant varier la valeur monétaire du carbone stocké, qui 
correspond au gain auquel l’agriculteur peut prétendre en stockant une tonne supplémentaire de carbone. Ce gain potentiel 
incite l’agriculteur à modifier ses choix.  

• Les modèles d’équilibre reposent sur les mêmes principes que les modèles d’offre, mais ils intègrent en plus une 
description de la demande de produits agricoles et décrivent explicitement la formation des prix à l’équilibre des marchés. 
Contrairement aux modèles d’offre, les prix sont endogènes et répondent aux variations de l’offre et/ou de la demande 
dues à la mise en œuvre de politiques d’atténuation. Cette approche permet donc de rendre compte des effets indirects 
induits par l’ajustement des prix à l’équilibre des marchés. Les MACC issues de ces modèles d’équilibre ne sont pas 
directement comparables avec celles issues des modèles d’offre, puisqu’elles tiennent compte des effets induits d’une 
politique sur les marchés et sur les prix. 

2. Les raisons du choix du modèle BANCO 

Chacune des approches ci-dessus présente des avantages et inconvénients. Le choix d’une approche résulte d’un arbitrage 
entre la recherche de fiabilité des résultats et la simplicité de construction et d’utilisation du modèle. Ce choix dépend donc 
étroitement de la question étudiée et des moyens disponibles pour y répondre (en termes de temps de travail et de données 
notamment). 

• Les approches de type coût-bénéfice sont, a priori, plus simples à construire et à utiliser que les autres approches. Elles 
ne permettent pas néanmoins de conclure sur les combinaisons de pratiques les moins coûteuses pour une cible de 
stockage donnée. 

• Les modèles d’équilibre ont l’avantage de tenir compte des effets indirects qu’une politique sur le stockage de carbone 
aurait sur les marchés, sur les prix et donc sur les coûts des nouvelles pratiques. Si l’importance de ces effets induits sur 
les résultats doit être discutée, cela ne justifie pas le choix de ce type de modèles qui, le plus souvent, couvrent les marchés 
mondiaux et/ou l’ensemble de l’économie (pour les modèles d’équilibre général), ce qui dépasse le cadre de cette étude. 

Pour cette étude, un modèle d’offre semble donc plus approprié. Parmi ceux-ci, les modèles économétriques sont supposés 
produire des résultats fiables car leurs paramètres sont estimés par inférence statistique sur la base des décisions passées 
des agriculteurs. Toutefois, ces modèles peuvent difficilement rendre compte d’une pratique peu ou pas appliquée jusqu’à 
présent, et donc peu ou pas présente dans les données observées qui ont servi à estimer les paramètres du modèle. Par 
ailleurs, la complexité de résolution de ce type de modèle contraint généralement les économistes à se focaliser sur une, voire 
deux pratiques stockantes en carbone. 

Pour ces différentes raisons, le modèle choisi pour cette étude est un modèle de programmation mathématique souple et 
facilement adaptable tel que l’est le modèle BANCO. BANCO est un modèle d’optimisation : pour une cible de stockage 
donnée, le modèle sélectionne les pratiques à mettre en œuvre en fonction de leur coût et de leur potentiel de stockage dans 
chaque région, de façon à minimiser le coût global. 
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4.2. Pratiques stockantes retenues 

La liste des pratiques stockantes retenues est présentée dans le tableau 4.2-1. Le choix de ces pratiques s’appuie 
sur la synthèse bibliographique et sa conclusion, qui ont permis d’identifier des pratiques stockantes « candidates » 
(voir Chapitre 3, en particulier la section 3.14).  

En grande culture, quatre pratiques stockantes ont été identifiées, à la fois au titre d’un accroissement de stock par 
unité de surface avéré et d’une assiette de déploiement significative en France métropolitaine : (i) l’extension des 
cultures intermédiaires ; (ii) le passage au semis direct ; (iii) l’insertion de prairies temporaires dans les successions 
de grande culture ou l’allongement des prairies temporaires déjà existantes et (iv) la mobilisation de nouvelles 
ressources organiques auparavant non épandues sur des sols agricoles. A noter que le semis direct a été retenu, 
mais les simulations se sont a posteriori avérées fragiles du fait de difficultés du paramétrage du modèle en 
l’absence de données expérimentales suffisantes. Par ailleurs l’analyse bibliographique concluait à un stockage 
additionnel dans l’horizon de surface mais à l’absence de stockage additionnel quand on considère l’ensemble du 
profil de sol. Cette pratique a donc été exclue pour les calculs d’atténuation considérant l’ensemble du profil de sol.  

En prairie permanente l’analyse de la littérature a permis d’identifier trois leviers ayant un effet presque toujours 
positif sur le stockage : (i) l’exploitation de l’herbe par pâturage plutôt que par fauche ; (ii) une légère intensification 
des prairies extensives et (iii) l’extensification des prairies les plus intensives. Cette dernière pratique stockante par 
extensification n’a cependant pas été instruite car il s’est avéré que les prairies françaises les plus intensives étaient 
en général pâturées, ce qui correspondait à une situation déjà fortement « stockante ». L’intensification des prairies 
extensives n’a été appliquée qu’aux prairies productives, à l’exclusion des landes et estives compte tenu de la 
nécessité de préserver la biodiversité de ces écosystèmes (voir section 4.3.2).  

L’agroforesterie et les haies ont été également été sélectionnées pour un chiffrage approfondi du potentiel de 
stockage. 

En cultures pérennes, l’enherbement des inter rangs a été retenu. 

Par contre, en forêt, l’analyse bibliographique n’a pas permis d’identifier une ou plusieurs pratiques différentes de 
celles mises en œuvre actuellement dont les effets sur l’augmentation des stocks soient suffisamment avérés et 
quantifiables pour faire l’objet d’un effort de quantification plus approfondi.  

Comme indiqué dans la section 4.1, l’effet de ces pratiques sur le stockage additionnel de carbone a été estimé 
par simulation avec les modèles STICS et PaSim, en les considérant individuellement ou en combinaison quand 
c’était possible, ou en utilisant des ordres de grandeur issus de la littérature pour les pratiques pour lesquelles on 
ne disposait pas de modèle (agroforesterie, haie, enherbement). 

Tableau 4.2-1. Liste des pratiques « stockantes » retenues 

Intitulé Intitulé court 

Extension des cultures intermédiaires, en surface et en durée Cultures intermédiaires 

Passage au semis direct Semis direct 

Insertion de nouvelles prairies temporaires (en remplacement du maïs ensilage)  
et allongement de prairies temporaires déjà en place 

Prairies temporaires 

Mobilisation et épandage de nouvelles ressources organiques Nouvelles ressources organiques 

Substitution fauche-pâture en prairie permanente Substitution fauche-pâture 

Intensification modérée de prairies permanentes extensives Intensification modérée des prairies extensives 

Développement de l’agroforesterie Agroforesterie 

Développement des haies Haie 

Enherbement des cultures en rang Enherbement 
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4.3. Simulations réalisées pour l’estimation du stockage additionnel 

Auteurs : Sylvain Pellerin, Laure Bamière, Camille Launay, Raphaël Martin, Michele Schiavo, 
Olivier Réchauchère 

4.3.1. Modèles utilisés 

Pour simuler l’évolution des stocks de carbone des sols sur 30 ans, ainsi que d’autres variables nécessaires à 
l’évaluation multicritère des pratiques « stockantes » testées (comme les rendements, les pertes d’azote, la 
quantité d’eau drainée, etc.), le choix fait a été de recourir à des modèles de simulation dynamique du système sol-
plante-(animaux). Deux modèles développés par l'Inra ont été privilégiés, STICS7

 et PaSim8, qui simulent 
respectivement le fonctionnement des systèmes de culture (sol-grandes cultures / prairies temporaires) et celui 
des systèmes toujours en herbe (sol-prairies-animaux pâturant). Les arguments expliquant le recours à ces 
modèles ont été exposés dans la section 4.1. Les grands processus simulés par ces modèles sont la croissance 
et le développement du couvert, les composantes des bilans hydrique, azoté et carbone. Ces deux modèles ont 
fait l'objet d'évaluations antérieures et leur utilisation est maîtrisée par le collectif d'experts de l'étude. La version 
du modèle STICS utilisée a fait l’objet d’améliorations au niveau de la simulation du carbone racinaire et de la 
minéralisation du carbone du sol par rapport à la version officielle disponible au moment du début de l’étude (v8.5). 

 

4.3.2. Plan de simulation 

Maillage du territoire, série temporelle de données climatiques et caractérisation des pratiques agricoles 
actuelles 

Le stock, le taux de stockage de carbone et les autres variables observées ont été quantifiés à la résolution de 
mailles homogènes en termes de type de sol et de climat (SAU française découpée en 24 356 mailles). Ces Unités 
Pédo-Climatiques (UPC) correspondent à l’intersection spatiale entre les Unités Cartographiques de Sol (UCS) de 
la carte des sols au 1/1 000 000 (Base de Données Géographique des Sols de France - BDGSF) et les mailles 
SAFRAN 8 km x 8 km de description du climat. 23 149 UPC ayant au moins 100 ha de surface déclarée dans le 
Registre Parcellaire Graphique (RPG)9 ont été considérées dans l'étude. Ce découpage du territoire est celui qui 
a été élaboré dans le cadre de l’étude EFESE EA (Tibi, Thérond, 2017) et qui a été repris ici. 

Les paramètres d’entrées des modèles ont été définis pour ces UPC à l'aide de différentes bases de données 
(Figure 4.3-1) : 

- Le climat a été caractérisé grâce à la base de données SAFRAN de Météo France et classifié par Joly et 
al., 2010 (Figure 4.3-2) ; Les données utilisées correspondent au climat effectivement observé ces 30 
dernières années (1983-2013). Des simulations sous climat futur (projection sur 2030-2060 du scénario 
RCP8.5 du GIEC) ont été réalisées postérieurement à cette étude et font l’objet d’un rapport séparé.  

- Les caractéristiques et propriétés des sols ont été fournies par l’US Inra Infosol pour chaque UCS. Une UCS 
peut contenir plusieurs types de sol. Les sols ont été classés selon la typologie de l’INRA, 199810 (Figure 
4.3-3). Au sein d’une UCS, on trouve généralement plusieurs types de sol (ou UTS). Une à 3 UTS ont été 
sélectionnées par UCS afin de représenter au moins 70% de sa surface pour les simulations. 

- Les teneurs en azote et carbone organique initiales ont été recalculées à partir des données de stocks de 
carbone sur 0-30 cm (pour STICS) et sur 0-100 cm (pour PaSim) de Mulder et al. (2016). Etant donné la 
forte influence du stock initial de carbone sur son évolution, les simulations ont été réalisées avec une 
estimation minimale, médiane et maximale de ce stock initial. L’estimation médiane ainsi que l’intervalle de 
confiance de cette estimation ont été utilisés dans les simulations STICS afin de réaliser une analyse de 
sensibilité de la réponse du stockage de carbone à l’estimation du stock de carbone initial. 

                                                           
7 https://www6.paca.inra.fr/stics/Qui-sommes-nous/Presentation-du-modele-Stics 
8 https://www1.clermont.inra.fr/urep/modeles/pasim_FR.htm 
9 https://www.geoportail.gouv.fr/donnees/registre-parcellaire-graphique-rpg-2010 
10 Inra, Base de données Géographique des Sols de France à 1/1 000 000, 1998. 
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- Les séquences de culture et les types de prairies sont issus de la base de données développée et gérée 
par l’Inra (UMR AGIR et ODR à Toulouse) développée à partir de l’analyse des Registres parcellaires 
graphiques (RPG) des années 2006 à 2012 (Leenhardt et al., 2012). Au maximum 3 rotations de grandes 
cultures/ prairies temporaires et deux types de prairies permanentes ont été sélectionnés par UPC (Figure 
4.3-4), correspondant aux systèmes couvrant la plus grande surface de grandes cultures ou de prairies par 
UPC (systèmes "dominants"). 

- Les pratiques agricoles ont été caractérisées essentiellement à partir des données des enquêtes "Pratiques 
Culturales" 2006 et 201111 à la résolution de la région administrative, de l’enquête Prairies 1998 du SSP à 
la résolution de la région fourragère, et du Recensement Agricole 201012 (RA) à la résolution du canton ou 
de la petite région agricole. 

 

Figure 4.3-1. Synoptique simplifié du dispositif de simulation des systèmes de culture et de prairies en France 

                                                           
11 http://agreste.agriculture.gouv.fr/enquetes/pratiques-culturales/ 
12 http://agreste.agriculture.gouv.fr/recensement-agricole-2010/ 

 
1. Montagne ; 2. Semi-continental et marges montagnardes ;  

3. Océanique dégradé ; 4. Océanique altéré ; 5. Océanique franc ;  
6. Méditerranéen altéré ; 7. Bassin du Sud-Ouest ; 8. Méditerranéen franc 

Figure 4.3-2. Les 8 grands types de climat en France 
selon Joly et al. (2010). 

 

Figure 4.3-3. Les 5 classes de texture dominantes  
de l’horizon de surface des sols de France (Inra, 1998) 
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Figure 4.3-4. Type(s) de rotations simulées dans chaque UPC considérée dans l’étude pour les simulations sur le modèle 
STICS. Les rotations uniquement de grandes cultures (GC) sont différenciées des rotations incluant une prairie de luzerne 

(mixte GC/luzerne) et des rotations incluant une prairie de graminées (mixte GC/prairie graminées). 

Sous STICS, le croisement des différentes unités cartographiques (de sol, de climat et d'occupation du sol) et 

l'identification des systèmes de culture dominants aboutissent à la production de 62 557 Unités de simulation ; 

chacune est définie par son UPC, son UTS, sa séquence de cultures, son mode de fertilisation (organique ou 

minérale uniquement) et son mode d’exploitation de la prairie temporaire (Figure 4.3-5). Sous STICS, sont ainsi 

simulées les zones hors grisé, avec des UPC auxquelles sont affectées de 1 à 3 séquences de cultures comportant, 

ou non, des prairies temporaires, de luzerne ou de graminées (Figures 4.3-6). 

 

Figure 4.3-5. Maillage pédoclimatique et renseignement des séquences de cultures pour les simulations STICS 

◼ pas de simulation sur STICS 
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Figures 4.3-6. Nombre de séquences de cultures simulées par unité pédoclimatique (gauche)  
et types de séquences simulés (droite) 

 

La démarche est similaire pour les prairies permanentes simulées sous PaSim : les unités de simulation sont 

définies par le croisement des UPC, des îlots de prairies permanentes de types 1 (landes, estives) et 4 (prairies 

productives) du RPG, et des régions fourragères définies en 1998 et dont les modes d'exploitation les plus 

fréquents sont issus des données du dispositif ISOP (Information et suivi objectif des prairies), aboutissant à 32 847 

unités de simulation (Figure 4.3-7). 

 

   

 

 

Prairies permanentes peu productives (type 1) et productives (type 4) 

dans le Registre parcellaire graphique (RPG) 

Mode d'exploitation le plus fréquent 

par région fourragère (ISOP) 
 

Simulations des prairies permanentes  

sous PaSim 

Figure 4.3-7. Maillage pour les simulations des prairies permanentes sous PaSim 

 

Simulations réalisées pour l’estimation du stockage additionnel - Plan de simulation 

Pour tenir compte du temps de réponse du stockage de C aux pratiques mises en œuvre et de la variabilité 

climatique interannuelle les simulations ont été réalisées sur une période de 30 années (1983-2013), pendant 

laquelle sont enchaînées les rotations de culture ou couverts prairiaux simulés. Les années 1981 et 1982 ont 

également été utilisées pour simuler un état initial réaliste du stock d’eau et d’azote minéral du sol en 1983 sur 

STICS. La mise à l’équilibre du modèle PaSim se fait quant à elle sur 5 ans (1979 à 1983). 

Le dispositif de simulation ainsi élaboré a permis de simuler les "systèmes actuels", autrement dit les systèmes 
de cultures et de prairies conduits avec les pratiques dominantes actuelles, pour huit cultures (blé tendre, tournesol, 
colza, maïs grain, maïs fourrage, betterave sucrière, pois de printemps, pois d’hiver), deux types de prairies 
temporaires (luzerne, prairie de graminées) et deux types de prairies permanentes (prairie productive, landes et 
estives). Si un mode de fertilisation organique est recensé dans les enquêtes Pratiques culturales pour une culture 
ou un type de prairie dans une région donnée alors ce mode de fertilisation, complété par de l’azote minéral est 
simulé. Sinon, seul le mode de fertilisation 100% minérale est simulé. Les pratiques de fertilisation organique 
simulées ont été vérifiées par comparaison des quantités de fumier bovin épandues avec les quantités de fumier 
bovin produites (et estimées par l’IDELE à dire d’expert). Les pailles de céréales sont exportées en cohérence avec 
les pratiques de fertilisation et les quantités d’effluents simulées, les autres résidus sont laissés sur place, en 
surface ou enfouis. Le maïs, le blé et le tournesol sont irrigués dans les UPC où la majorité de leurs surfaces sont 
irriguées (information fournie par le RPG). L’irrigation est gérée automatiquement par STICS, elle est permise tout 
le long du cycle du maïs et seulement autour de la floraison du tournesol et du blé afin d’assurer une irrigation 

	

Types de séquences 
simulées par UPC 

Nombre de séquences 
simulées par UPC 
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d’appoint. Des couverts intermédiaires de moutarde et ray-grass d’Italie sont implantés en interculture d’hiver 
longue dans les séquences de culture des UPC situées en Zone Vulnérable selon la Directive Nitrate, sauf si des 
dérogations récolte tardive ou argile sont accordées. La préparation du sol se fait avec labour ou en techniques 
culturales simplifiées suivant les pratiques régionales. Les modes d’exploitation des prairies temporaires et des 
prairies permanentes sont décrits de la même façon : type (fauche, pâturage, les deux), nombre d’exploitations, 
fertilisation. Le (ou les deux) mode(s) d’exploitation dominants par région fourragère et type de prairie sont simulés. 
Le chargement animal instantané des prairies permanentes (nombre d’Unité Gros Bétail pâturant à un instant t par 
hectare) a été estimé sur la base des informations du RA 2010. 

A partir de ces « systèmes actuels », 6 scénarios de changements de pratiques ont été construits afin d’estimer 
le potentiel de stockage de carbone additionnel permis par des pratiques identifiées comme potentiellement 
stockantes (voir section 4.2). Les quatre premiers scénarios concernent les systèmes de grande culture tandis que 
deux scénarios impliquent les prairies permanentes productives. Aucun scénario n’a été simulé sur les landes et 
les estives, ces écosystèmes étant trop fragiles pour subir une intensification. Les modifications de pratiques 
simulées sont présentées, pour chaque pratique, dans les Annexes I à VI, et résumées ci-dessous : 

- Extension des cultures intermédiaires en termes de surface, en les étendant aux intercultures d’été et 
d’hiver courtes, en zone vulnérable (suppression des dérogations) et hors zone vulnérable (Figure 4.3-8), 
et en termes de durée, en les détruisant un mois avant le semis de la culture de printemps. La moutarde et 
le ray-grass d’Italie sont conservés en tant que couverts d’hiver principaux. La vesce est choisie comme 
couvert d’été et la féverole est implantée après maïs grain afin d’éviter la faim d’azote de la culture suivante 
(Figure 4.3-9). Si l’UPC est irrigable (c’est-à-dire que le maïs, le tournesol ou le blé sont irrigués) alors une 
irrigation de 30mm est autorisée au semis de la culture intermédiaire si nécessaire. 

- Passage au semis direct des systèmes de culture. Si la séquence de culture ne contient pas de culture 
incompatible d’un point de vue technique avec le semis direct (betterave, tournesol, monoculture de maïs 
grain) alors tout travail du sol est supprimé. Une exception est faite pour la destruction des couverts 
intermédiaires et des prairies temporaires afin d’éviter le recours à la destruction chimique, dans ce cas la 
destruction se fait par un travail superficiel. 

- Insertion et allongement des prairies temporaires de graminées. Afin de ne pas apporter de 
modification trop drastique à l’assolement, les prairies de graminées de moins de 3 ans sont allongées à 3 
ans tandis que les prairies de 3 à 4 ans sont allongées à 5 ans. D’après la littérature, 3 ans étant un âge à 
partir duquel l’effet de la prairie sur le stockage de carbone devient visible (Soussana et al., 2004), les 
prairies insérées dans les systèmes de cultures durent toutes 3 ans. Elles sont insérées à la place du maïs 
fourrage, celui-ci étant pris comme indicateur de la présence de systèmes d’élevage, et exploitées selon le 
mode d’exploitation dominant de la région fourragère. La fertilisation des cultures suivant les nouvelles 
prairies ou les prairies allongées est réduite. 

- Mobilisation de nouvelles ressources organiques. Les nouvelles ressources mobilisées correspondent 
à 50% du gisement de biodéchets et 35% du gisement de déchets verts. Pour les boues de station 
d’épuration les quantités mobilisées sont celles déjà épandues actuellement, correspondant à 70% du 
gisement total. La proportion de boues mobilisées n’a pas été augmentée pour tenir compte des risques de 
contamination des sols et des problèmes d’acceptabilité sociale. Ces différentes ressources sont 
compostées ou méthanisées selon la disponibilité des déchets verts pour le compostage. Ces ressources 
sont épandues sous forme de compost en fin d’été avant blé ou colza et sous forme de digestat brut au 
printemps avant maïs ou tournesol. Une dose moyenne de 15 t MB de compost/ ha et de 25 m3 MB de 
digestat/ ha a été déterminée afin de ne pas dépasser les réglementations dans les zones vulnérables. Ces 
nouvelles ressources ont été épandues dans le cadre de systèmes de cultures ne recevant aucune 
fertilisation organique actuellement. 

- Substitution fauche-pâture en prairie permanente. Si la prairie était fauchée deux fois par an alors la 
dernière fauche est remplacée par deux événements de pâturage. Si la prairie était fauchée quatre fois par 
an alors ce sont les deux dernières fauches qui sont remplacées par deux événements de pâturage. En 
même temps, la fertilisation est adaptée dans certains cas.  

- Intensification des prairies productives peu/pas fertilisées par un apport additionnel modéré de  
50 kgN/ha. Cet apport peut se faire sous forme organique selon les quantités d’effluent disponibles.  
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a. b. 

Figure 4.3-8. Fréquence des cultures intermédiaires dans les rotations (a) des « systèmes actuels »  
et (b) du scénario « Extension des cultures intermédiaires ».  

En blanc : aucun couvert intermédiaire dans la rotation. En gris : pas de simulation sur STICS 

 

a.  b. 

Figure 4.3-9. Fréquence (a) des intercultures d’hiver et (b) des intercultures d’été couvertes dans le scénario  
« Extension des cultures intermédiaires ». Les intercultures d’été sont exclusivement couvertes par de la vesce,  

tandis que les intercultures d’hiver peuvent être couvertes par de la moutarde, du ray-grass d’Italie et de la féverole. 

En blanc : pas de culture intermédiaire sur les intercultures d’hiver ou d’été. En gris : pas de simulation sur STICS 

 
La cohérence des résultats de simulation en termes d’ordres de grandeur des biomasses produites et exportées, 
des quantités d’azote lixiviées et émises, des quantités de carbone et d’azote restituées, a été vérifiée et les 
simulations ne passant pas ces tests ont été discriminées dans les analyses. Pour chaque variable de sortie du 
modèle, la valeur calculée à la résolution de l'UPC (permettant la réalisation des cartographies) correspond à une 
moyenne des valeurs obtenues pour chaque combinaison [type de sol X séquence X fertilisation X mode 
d’exploitation de la prairie] pondérée par le poids de chacun de ces quatre facteurs dans la surface de l'UPC. Les 
variables, sorties à la récolte de chaque culture ou sorties annuellement, sont ramenées à des moyennes annuelles 
sur 30 ans. L’évolution du stock de carbone du sol sous l’effet des pratiques actuelles et le stockage additionnel 
sous l’effet de l’adoption des pratiques stockantes ont été calculés et cartographiés. Une analyse des relations 
avec les principaux déterminants connus du stockage de C dans les sols a été effectuée (analyse de l’effet du 
stock initial, des entrées de C, du climat, de la texture du sol et de son pH…). A noter cependant que le plan de 
simulation n’étant pas un dispositif factoriel toutes choses égales par ailleurs ce type d’analyse peut être à l’origine 
de confusions d’effet. 
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4.3.3. Calculs des bilans de gaz à effet de serre des scénarios 

Le stockage additionnel de carbone quantifié par simulation (ou calculé d’après la littérature pour les pratiques 

n’ayant pas donné lieu à des simulations) a été complété par une analyse du bilan de GES complet tenant compte 

des modifications d’émissions de CO2, N2O et CH4 liées à l’adoption des pratiques stockantes. Ce calcul considère 

les modifications d’émissions directes intervenant sur la parcelle (émissions directes de N2O liées à d’éventuelles 

modifications des apports d’azote, émissions de CO2 liées aux passages d’engins, stockage de C dans la biomasse 

ligneuse…), les modifications d’émissions indirectes (émissions liées aux modifications des pertes par lixiviation 

de nitrate ou volatilisation ammoniacale), ainsi que les modifications de quelques postes majeurs d’émissions 

induites (CO2 émis pour la fabrication et le transport des engrais azotés, substitution d’énergie fossile par l’usage 

du bois), mais sans prétendre à une analyse complète et exhaustive des modifications de l’empreinte carbone 

associée au changement de pratique. Pour la pratique mobilisant de nouvelles ressources organiques épandues 

sur les parcelles, le stockage additionnel calculé par simulation a été corrigé pour tenir compte du stockage 

intervenant dans la ligne de base en dehors des parcelles agricoles simulées (cas des déchets verts mobilisés 

pour la fabrication de composts épandus sur parcelles agricoles dans la pratique stockante "Mobilisation de 

nouvelles ressources organiques" retournant déjà en grande partie au sol, mais hors parcelle agricole, dans la 

ligne de base). Les calculs de bilans de GES ont utilisé à la fois des sorties des modèles (émissions de N2O, 

lixiviation de nitrate, volatilisation ammoniacale…), et des ordres de grandeur issus de bases de données. Pour les 

pratiques simulées avec STICS et PaSim, un bilan GES « sol » tenant compte du stockage de C dans le sol et des 

émissions directes et indirectes de N2O est présenté dans la section 4.4. Un bilan plus complet tenant compte des 

autres postes d’émissions (consommation de carburant, émissions liées à la fabrication des engrais…) est présenté 

dans les Annexes I à VI.  

Calcul des émissions de N2O 

Pour les pratiques simulées par les modèles STICS et PASIM, les émissions directes de N2O sont calculées par le 
modèle. Les émissions indirectes ont été calculées d’après les quantités d’azote perdues par lixiviation et 
volatilisation, fournies par le modèle. Pour les pratiques non simulées et ayant fait l’objet de calculs d’ordres de 
grandeur (agroforesterie, haies, enherbement des vignobles), les émissions de N2O ont été calculées avec la même 
méthode que pour les inventaires nationaux réalisés par le CITEPA, sur la base des variations de quantité d’engrais 
estimées par les experts. Les équations utilisées pour calculer les émissions de N2O ont la forme suivante : 

E(N2O) = QN x Frac x FE x FCN-N2O x PRG 

avec : QN la quantité d’engrais azoté épandue (en tN), Frac la proportion d’émissions, FE le facteur d’émission (en tN2O–
N/tN), FCN-N2O le facteur de conversion de N en N2O (en tN2O / tN2O–N), PRG le Pouvoir de Réchauffement Global 
(conversion de N2O en CO2 équivalent, tCO2e/tN2O), et E(N2O) les émissions de N2O exprimées en tCO2e. 

La valeur des paramètres Frac et FE varie selon qu’il s’agit d’émissions directes ou indirectes, et de fertilisation 
minérale ou organique. Le tableau 4.3-1 récapitule les coefficients d’émission et autres paramètres utilisés.  

Tableau 4.3-1. Valeur et source des paramètres utilisés pour le calcul des émissions de N2O 

Paramètre Emissions directes 
Emissions indirectes 

volatilisation 
Emissions indirectes 

lixiviation 
Source 

Frac 
N minéral  1 0,1 0,3 IPCC 2006 

N organique 1 0,2 0,3 IPCC 2006 

FE 
N minéral  0,01 0,01 0,0075 IPCC 2006 

N organique 0,01 0,01 0,0075 IPCC 2006 

PRG N2O 298 IPCC 2006, AR4 

FCN-N2O 44/28  
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Calcul du stockage de carbone dans la biomasse 

Pour l’agroforesterie et les haies, le calcul du bilan GES complet tient compte du stockage de C dans la biomasse, 
en plus du stockage de C dans le sol. Les valeurs utilisées sont issues des analyses bibliographiques du rapport 
(section 3.9). 

Calcul des émissions de CO2 liées à la consommation d’énergie  

Pour toutes les pratiques, les émissions directes et induites de CO2 liées à la consommation d’énergie suite aux 
modifications des opérations culturales ont été calculées sur la base des consommations de carburant fournies par 
le barème CUMA (cf. Annexe 4.5-1) et sont calculées comme suit :  

ΔE_op = ΔNB_op x QDiesel_op x FE 
avec : ΔNB_op le nombre de passages en plus ou en moins pour une opération donnée (ex : labour, épandage d’engrais…), 

QDiesel_op la consommation de carburant par passage (en L/passage), et FE le facteur d’émission du carburant (en 
tCO2/L). 

Les modifications des opérations culturales entre la ligne de base et les scénarios stockant (passages 
supplémentaires, etc.) ont été renseignées en cohérence avec les modifications renseignées en entrées des 
modèles STICS et PASIM. Dans le cas des mesures non simulées ayant donné lieu à des calculs d’ordre de 
grandeur, elles proviennent de la description des modifications d’itinéraire technique induites par la mise en œuvre 
de ces pratiques stockantes, fournie par les experts. 

La variation des émissions de CO2 induites par la fabrication des engrais azotés minéraux a été calculée comme 
suit : 

ΔE_N = ΔQN x FE 
avec : ΔQN la quantité d’azote apportée en plus ou en moins par une pratique stockante (en uN), et FE le facteur d’émission 

induite lié à la fabrication de l’engrais azoté minéral (en tCO2/uN). 

Le tableau 4.3-2 récapitule les coefficients d’émission et autres paramètres utilisés : 

Tableau 4.3-2. Valeur et source des paramètres utilisés pour le calcul des émissions de CO2(e). 

Paramètre Valeur Source 

Facteur d’émissions directes carburant (kgCO2/L diesel) 2,51 
Base carbone Ademe (gazole B7 – données 
2015) 

Facteur d’émissions induites liées à la fabrication d’engrais 
(kgCO2e/uN)  

5,34 
Base carbone Ademe, engrais azoté moyen, 
PRG AR4 

Facteur d’émissions induites liées à la fabrication du carburant 
fuel (kgCO2/L diesel)  

0,66 
Base carbone Ademe (gazole B7 – données 
2015) 

Facteur de conversion du carbone en CO2 (kgCO2e /kgC)  44/12  
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4.4. Résultats relatifs au potentiel de stockage additionnel 

Auteurs : Camille Launay, Raphaël Martin, Julie Constantin, Katja Klumpp, Anne-Isabelle Graux, 
Olivier Thérond, Sylvain Pellerin  

Cette section présente les résultats relatifs au potentiel de stockage additionnel de carbone dans les sols pour les 
9 pratiques stockantes étudiées. Ces résultats sont issus de simulations réalisées avec le modèle STICS pour 4 
pratiques stockantes testées dans les systèmes de grande culture et prairies temporaires (section 4.4.1), et avec 
le modèle PaSim pour 2 pratiques stockantes testées en prairie permanente (section 4.4.2). En grande culture 
(section 4.4.1) et prairie permanente (section 4.4.2), l’analyse démarre par une caractérisation des stocks actuels 
de C sous chacun de ces modes d’occupation du sol et de son évolution sous l’effet des pratiques actuelles 
(sections 4.4.1.1 et 4.4.2.1). Les sections suivantes présentent le stockage additionnel simulé sur l’horizon 0-30 cm 
avec la mise en place des pratiques stockantes testées (sections 4.4.1.2 et 4.4.2.2). Les résultats sont complétés 
par un calcul du bilan gaz à effet de serre tenant compte des différents postes d’émission au niveau du sol (stockage 
carbone, émissions directes et indirectes de N2O). Un bilan GES plus complet intégrant d’autres postes d’émissions 
(carburants agricoles, stockage dans la biomasse ligneuse, fabrication des intrants…) est présenté dans les 
annexes relatives à chacune des pratiques. Pour les 3 pratiques pour lesquelles on ne disposait pas de modèle 
(agroforesterie, haies et enherbement des vignobles), les résultats de stockage additionnel sont issus de la 
bibliographie (section 4.4.3). Pour ces 3 pratiques seul le bilan GES complet est présenté. Pour les calculs 
d’atténuation relatifs à l’ensemble des 9 pratiques, le bilan GES a été calculé en considérant le stockage additionnel 
de C sur l’ensemble du profil de sol (section 4.4.4).  

4.4.1. Résultats en grande culture et prairie temporaire 

4.4.1.1. Stocks et évolutions de stocks sous l’effet des pratiques actuelles 

4.4.1.1.1. Stocks de carbone actuels sous grandes cultures et prairies temporaires 

La figure 4.4-1 représente le stock de C du sol (en t de C par ha pour l’horizon 0-0,3 m) initial des simulations dans 
les sols couverts par des grandes cultures et prairies temporaires à la résolution des unités pédoclimatiques.  

 
Figure 4.4-1. Stock de C du sol, en t C/ha sur l’horizon 0-0,3 m sous grandes cultures et prairies temporaires.  

Stocks de C adaptés de Mulder et al. (2016) et initialisés pendant 3 ans de simulations. 
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Les stocks les plus faibles sont observés dans les zones de plaine (Bassin Parisien, Bassin Aquitain, Couloir 
Rhodanien, Alsace). Des stocks élevés sont observés en Bretagne, Charente maritime, Landes et bordure Est du 
Bassin Parisien qui peuvent s’expliquer par l’historique d’occupation du sol (sols anciennement en prairie 
permanente en Bretagne et en Charentes), et/ou le type de sol et le climat (sol argileux du Marais Poitevin, sol 
argileux et climat froid sur la bordure Est du Bassin Parisien). 

En moyenne, le stock de C sous l’horizon 0-0,3 m est de 54 tC/ha sous grandes cultures et prairies temporaires. 
Cette valeur, obtenue sur les unités pédoclimatiques ayant donné lieu à des simulations, est proche de celle 
indiquée par Meersmans et al. (2012) (56,4 tC/ha sous grandes cultures) et de celle indiquée dans la section 3.5, 
obtenues avec un autre mode de calcul (51,6 tC/ha). 

4.4.1.1.2. Variation annuelle du stock de carbone sous l’effet des systèmes de cultures actuels 

Les figures 4.4-2 (a) et (b) représentent la variation annuelle moyenne sur 30 ans et sur l’horizon 0-0,3 m des 
stocks de carbone sous systèmes de grandes cultures et prairies temporaires simulés à l’échelle de l’unité 
pédoclimatique. La figure 4.4-3 représente l’histogramme de ces variations pour les 62 557 systèmes simulés. 95% 
des situations ont une variation moyenne annuelle comprise entre –351 kgC/ha/an et +710 kgC/ha/an, équivalent 
à un intervalle de -5,8‰/an et +13‰/an, avec une classe modale comprise entre 0 et -100 kgC/ha/an. En pondérant 
la valeur estimée pour chaque système de cultures ou et prairies temporaires par sa surface, on estime un stockage 
national moyen de +47 kgC/ha/an sur l’horizon 0-0,3 m pour les systèmes de grandes cultures et prairies 
temporaires (tableau 4.4-1). Il est important de noter que malgré ce stockage moyen positif, plus de la moitié de la 
surface simulée (55%) présente un déstockage (les autres surfaces présentent un niveau de stockage supérieur 
en valeur absolue à celui du déstockage). Considérant l’incertitude sur le stock de C initial de l’horizon 0-0,3 m, la 
variation de stock annuelle moyenne nationale est comprise entre -514 kgC/ha/an et +283 kgC/ha/an. Les 
systèmes incluant une prairie temporaire présentent en moyenne un stockage annuel de +259 kgC/ha/an alors que 
ceux qui n’en incluent pas présentent en moyenne un déstockage de -91 kgC/ha/an. Cet écart de stockage n’est 
pas dû à un effet stock initial étant donné que les stocks initiaux sont distribués quasiment de la même façon entre 
ces deux types de séquences. Il est donc lié à l’effet de l’insertion d’une prairie dans une rotation de grandes 
cultures et ce alors même que la plupart des prairies temporaires simulées sont situées dans le nord-ouest en 
climat océanique, plus favorable au déstockage. 

En Bretagne et Pays-de-la-Loire, on observe un stockage moyen positif malgré des stocks initiaux déjà élevés 
(Figure 4.4-2 et figure 4.4-1). Ce stockage élevé peut être expliqué par l’importante surface de prairies temporaires 
dans ces régions (Figure 4.3-4). On observe le même type de phénomène dans les zones de prairies temporaires 
du sud-ouest. A l’inverse, dans le croissant qui part de la Lorraine pour aller jusqu’au nord de la Bourgogne, ainsi 
qu’en Poitou-Charentes, les stocks initiaux élevés sont associés à un déstockage. Dans ces zones, les systèmes 
actuels de grandes cultures (très peu de prairies temporaires et très peu de cultures intermédiaires) ne permettent 
pas de maintenir le stock élevé hérité des systèmes de cultures et prairies passés.  

Dans le bassin Parisien, le nord et l’Alsace un faible stockage ou un faible déstockage traduisent des situations à 
l’équilibre associées à des stocks initiaux faibles et des systèmes de culture sans prairie temporaire, forte présence 
de cultures intermédiaires en interculture longue d’hiver, retour des pailles et des cannes de maïs grain.  

 

  

a. Stockage annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-3. Variation moyenne annuelle du stock de C (a) absolu (kg/ha/an) et (b) relatif au stock initial (‰/an)  
dans l’horizon 0-0,3 m pour les 62 557 systèmes de grandes cultures simulés sur 30 ans avec STICS 
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a. Stockage annuel absolu (kg/ha/an)  

 

 

b. Stockage annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-2. Carte du stockage de carbone annuel (a) absolu et (b) relativement au stock de C initial  
sur l’horizon 0-0,3 m pour les systèmes de grandes cultures et prairie temporaire simulés sur 30 ans avec STICS  
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Alors que les systèmes de culture avec luzerne sont réputés stockants (section 3.8.4), le bassin de production de 
luzerne de Champagne-Ardenne présente en moyenne un déstockage. Cependant, ces résultats de simulation 
sont à prendre avec beaucoup de précaution étant donné les importantes incertitudes associées à la simulation du 
cycle du carbone sous Luzerne avec le modèle STICS dont le paramétrage pour cette culture reste à finaliser. De 
ce fait, par la suite, seuls les résultats des prairies temporaires de graminées sont analysés. 

Tableau 4.4-1. Incertitude sur la variation annuelle du stock de C (moyenne nationale pondérée par la surface  
de chaque situation) considérant l’incertitude associée à l’estimation initiale du stock de C initial dans l’horizon 0-0,3 m.  

Les estimations minimales et maximales du stock de C initial représentent l’intervalle de confiance à 95%. 

 Estimation du stock 
initial médiane 

Estimation du stock 
initial minimale 

Estimation du stock 
initial maximale 

Variation moyenne annuelle absolue du stock de C 
(kg/ha/an) 

47 283 -514 

Variation moyenne annuelle relative du stock de C 
(‰/an) 

0.9 11 -4.1 

 

Influence du stock de C initial 

Les figures 4.4-4 (a) et (b) représentent la variation annuelle moyenne du stock de C en fonction du stock de C 
initial sur l’horizon 0-0,3 m. Comme attendu (section 3.2), en moyenne le stock de C initial a un impact visible sur 
le stock de C final : plus le stock initial est élevé, plus la fréquence des cas de déstockage augmente. Cet effet est 
dû aux pertes de C par minéralisation qui sont d’autant plus importantes que le stock de C du sol est élevé. Cette 
tendance est nettement moins visible sur les séquences avec prairie temporaire, d’autres facteurs de variation 
importants comme la durée de la prairie ou le niveau de fertilisation tendant à l’occulter.   

 

a. Séquences incluant une prairie temporaire          b. Séquences de grandes cultures sans prairie temporaire 

Figure 4.4-4. Variation annuelle du stock de C (kg/ha/an) en fonction du stock de C initial  
pour les 62 557 systèmes de grande culture (a) avec prairie temporaire et (b) sans prairie temporaire  

simulés sur 30 ans avec STICS (en t de C par ha pour l’horizon 0-0,3 m) 

Effets des caractéristiques des prairies temporaires dans la rotation 

La figure 4.4-5 montre que l’effet d’une prairie temporaire sur le stockage de C est d’autant plus fort que sa 
fréquence d’apparition dans la rotation est élevée. Plus précisément, cet effet est très fort lorsque le ratio nombre 
d’années de prairie sur nombre d’années de la rotation passe de 0 à presque un tiers. Ensuite, accroître ce ratio 
jusqu’à environ 60% augmente légèrement le stockage de C. Au-delà de cette valeur l’effet sur le stockage a 
tendance à se stabiliser. De la même façon, allonger la prairie dans la durée a tendance à augmenter le stockage 
de C (figure 4.4-6). Ces résultats sont conformes à ce que dit la bibliographie (section 3.8.4). 
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Alors que le mode d’exploitation des prairies, fauche, pâturage ou mixte, a un effet reconnu sur le stockage de C 
(section 3.7), cet effet n’est pas visible dans les résultats des simulations analysées ici (figure 4.4-7). Cet écart 
avec la bibliographie peut s’expliquer du fait de confusions d’effets. 

En revanche, l’effet positif de la fertilisation azotée des prairies temporaires sur le stockage de C apparaît très 
clairement sur la figure 4.4-8. L’augmentation de l’apport annuel de fertilisation azotée augmente le stockage de C 
annuel moyen à l’échelle de toute la rotation. Ceci s’explique directement par l’augmentation de la production de 
la prairie temporaire et des retours au sol avec l’augmentation de la fertilisation azotée (figure 4.4-9). 

 

  

Figure 4.4-5. Variation moyenne annuelle du stock de C  
dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des systèmes  

de grandes cultures simulés en fonction de la part  
de prairie temporaire dans la rotation 

Figure 4.4-6. Variation moyenne annuelle du stock de C 
 dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des systèmes  

de grandes cultures simulés en fonction de la durée  
de la prairie temporaire 

 
 

  

Figure 4.4-7. Variation moyenne annuelle du stock de C  
dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des séquences  

incluant des prairies temporaires de graminées en fonction  
du type d’exploitation (fauche uniquement, fauche et 

pâturage, pâturage uniquement). 

Figure 4.4-8. Variation annuelle du stock de C  
dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des séquences  
incluant des prairies temporaires de graminées  

en fonction de la quantité de fertilisation azotée (kg N/ha) 
apportée chaque année sur la prairie 
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Figure 4.4-9. Rendement des prairies de graminées (t/ha/an)  
en fonction de leur niveau de fertilisation azotée. 

Influence des entrées de carbone et d’azote 

La figure 4.4-10 représente la relation entre la variation moyenne annuelle du stock de C et la quantité de C 
retournant au sol annuellement pour les 62 557 systèmes de grandes cultures et prairies temporaires simulés. Bien 
qu’associée à une faible relation positive, on observe une forte dispersion de la relation entre le stockage de C et 
les entrées de C dans le système. Les entrées de C dans le système sont majoritairement plus élevées dans les 
séquences incluant des prairies temporaires, notamment via le système racinaire. La pente des deux régressions 
linéaires est presque parallèle, la pente des séquences avec prairie temporaire étant très légèrement plus forte. 
On attend une pente un peu plus forte sous prairie qui traduirait une humification plus élevée du C apporté par 
leurs racines (section 3.2), mais cet effet prairie est sans doute dilué dans le résultat global de la séquence. 

 

Figure 4.4-10. Variation annuelle du stock de C dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des séquences de grandes cultures  
sans prairie temporaire (GC) et des séquences de grandes cultures incluant des prairies temporaires (mixte)  

en fonction de la quantité de C retournant au sol annuellement (kg/ha/an) 

La figure 4.4-11 représente la relation entre la variation moyenne annuelle du stock de C et la quantité d’N 
organique et minéral retournant au sol uniquement pour les systèmes de grandes cultures n’incluant pas de prairie 
temporaire. La dispersion est très forte. La relation entre le stockage de C moyen annuel des séquences mixtes et 
l’apport d’N minéral sur les prairies temporaires a été vue juste au-dessus (figure 4.4-9). Ajouter les retours d’azote 
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organique sur la prairie et les apports d’N des autres cultures dans l’équation a seulement pour effet d’augmenter 
la dispersion autour de la relation linéaire (figure 4.4-12). 
 

  
Figure 4.4-11. Variation annuelle du stock de C  
dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des séquences  

de grandes cultures sans prairie temporaire en fonction  
de la quantité d’N entrant dans le sol annuellement (kg/ha/an) 

Figure 4.4-12. Variation annuelle du stock de C  
dans l’horizon 0-0,3 m (kg/ha/an) des séquences  

de grandes cultures avec prairie temporaire en fonction  
de la quantité d’N entrant dans le sol annuellement (kg/ha/an) 

 

Influence de la texture et du pH du sol 

En accord avec ce que l’on sait des facteurs qui contrôlent la dynamique du C du sol (cf. section 3.2), le stockage 
de C est plus élevé en sol argileux qu’en sol sableux (Figure 4.4-13). Le stockage de C est également plus élevé 
en sol acide qu’en sol basique (Figure 4.4-14). L’effet du pH apparaît comme plus marqué que celui de la texture 
du sol. Ces résultats sont cohérents avec la nouvelle équation de minéralisation de l’humus de STICS qui intègre 
un facteur pH et un facteur teneur en argile (Clivot et al., 2017). 
 

Codage sol (pour la carte, voir 
Figure 4.3-3) : 
1. <18% argile et >65% sable ; 
2. 18%<argile<35% et sable>15%  
   ou argile<18% et 
15%<sable<65% ; 
3. argile<35% et sable<15% ; 
4. 35%<argile<60% ; 
5. argile>60%. 

   

Figure 4.4-13. Effet du type de sol sur le stockage de C  
(kg/ha/an) 

Figure 4.4-14. Effet du pH sur le stockage de C 
(kg/ha/an) 

 

Influence du climat 

Les figures 4.4-15 a et b représentent le stockage en fonction du type de climat. Les climats montagnards (types 1 
et 2) et méditerranéen franc (8) sont caractérisés par des valeurs de stockage plus faibles. A l’inverse, les climats 
toulousain (type 7) et océaniques (types 3, 4 et 5) sont caractérisés par des stockages plus élevés, surtout sur les 
séquences contenant des prairies temporaires. Ces effets peuvent être la conséquence d’une moindre production 
de biomasse et donc de moindres retours de C au sol en climat froid ou sec. A l’inverse des températures basses 
ou des séquences de sécheresse ont pour effet de ralentir la minéralisation (section 3.2). Les effets observés du 
climat traduisent probablement surtout des interactions avec les systèmes de culture pratiqués. 
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Codage climat (pour la carte, voir Figure 4.3-2) : 1. Montagne ; 2. Semi-continental et marges montagnardes ; 3. Océanique dégradé ;  
4. Océanique altéré ; 5. Océanique franc ; 6. Méditerranéen altéré ; 7. Bassin du Sud-Ouest ; 8. Méditerranéen franc 

a. Stockage des séquences mixtes   b. Stockage des séquences de grandes cultures pures 

Figure 4.4-15. Effet du climat sur le stockage de C (kg/ha/an) (a) des séquences mixtes  
et (b) des séquences ne contenant pas de prairie temporaire 

 

4.4.1.2. Scénarios mettant en jeu une pratique stockante 

4.4.1.2.1. Insérer et allonger les cultures intermédiaires 

Stockage de C additionnel permis par le scénario insertion et allongement des cultures 
intermédiaires 

Les figures 4.4-16 a et b présentent les gains de C par ha et par an acquis en modifiant les pratiques actuelles 
selon les hypothèses du scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires » (voir section 4.3). La 
distribution des valeurs de stockage additionnel est présentée dans la Figure 4.4-17. Quasiment toute la surface 
de grandes cultures de la France est concernée par ce scénario, soit par l’implantation de cultures intermédiaires 
là où elles n’existent pas actuellement, soit par l’augmentation de la fréquence1 des couverts intermédiaires dans 
la rotation, soit par l’allongement des couverts intermédiaires déjà en place.  

En moyenne, le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires » permet un stockage additionnel 
par rapport à la situation actuelle de +126 kgC/ha/an soit +2,3‰/an par rapport aux pratiques actuelles sur les 
surfaces où il est mis en place. Ce niveau est inférieur à celui donné par la littérature (+313 kgC/ha/an, voir section 
3.8.3), ce qui s’explique par le fait que la littérature compare des situations avec et sans cultures intermédiaires 
alors que nos simulations comparent une situation dans laquelle on a maximisé la présence de cultures 
intermédiaires avec une situation dans laquelle elles sont déjà présentes, mais dans une moindre proportion (figure 
4.3-8). Sur les seules séquences dans lesquelles les cultures intermédiaires sont introduites alors qu’il n’y en avait 
pas auparavant, le niveau de stockage additionnel est de +174 kgC/ha/an. Ce chiffre, quoique plus élevé, reste 
inférieur à celui indiqué par la bibliographie. Cela peut s’expliquer par le fait que les situations où ont été introduites 
des cultures intermédiaires alors qu’il n’y en avait pas dans la ligne de base correspondent à des situations moins 
favorables que celles considérées dans les expérimentations relatées par la bibliographie (intercultures courtes 
notamment). 

                                                           
1 Des couverts peuvent être implantés sur les intercultures d’été qui sont laissées nues dans les systèmes actuels, sur les intercultures 
d’hiver des séquences hors zone vulnérable et sur les intercultures d’hiver qui faisaient l’objet de dérogation en zone vulnérable. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  288 

 
a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) 

 
b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-16. Carte du stockage additionnel par rapport à la situation actuelle de carbone annuel (a) absolu (kg/ha/an)  
et (b) relativement au stock de C initial (‰/an) sur l’horizon 0-0,3 m produit par le scénario « Insertion et allongement  

des cultures intermédiaires » pour les systèmes de grandes cultures et prairie temporaire simulés sur 30 ans avec STICS 
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a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-17. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu (kg/ha/an) et (b) relatif au stock initial (‰/an)  
dans l’horizon 0-0,3 m permis par le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires »  

par rapport aux pratiques actuelles dans les systèmes simulés par STICS. 

 
La Bretagne, les Pays-de-la-Loire et l’extrême Nord de la France se démarquent par un stockage additionnel plus 
faible qu’ailleurs (moins de 50 kgC/ha/an). Dans ces régions très concernées par la réglementation nitrate, donc 
déjà bien couvertes par les cultures intermédiaires, peu d’intercultures sont libres pour l’insertion de nouvelles 
cultures intermédiaires. Les cultures intermédiaires déjà en place sont allongées de 2 semaines / 1 mois dans le 
Nord-Ouest et de 4 mois dans le Nord (Figure 4.3-8). C’est encore plus vrai en Bretagne et Pays-de-la-Loire où les 
prairies temporaires occupent également le sol en hiver et en fin d’été (Figure 4.3-4). Dans le nord du Bassin 
Parisien et en Poitou-Charentes également concernés par la réglementation nitrate, beaucoup d’intercultures d’été 
sont disponibles pour l’insertion de cultures intermédiaires d’où le stockage plus important. Ailleurs, dans les 
régions hors zone vulnérable nitrate, ce sont principalement des couverts de féverole en Alsace et dans le Sud-
Ouest qui ont été insérés dans des systèmes très axés sur le maïs grain, et des couverts de vesce entre cultures 
d’hiver dans le centre, l’est du Bassin Parisien et le Sud-Est de la France. 

On peut remarquer quelques points avec un stockage additionnel négatif, principalement situés en Bretagne et 
Pays-de-la-Loire. Ce résultat est inattendu puisqu’il traduit le fait que l’insertion et/ou l’allongement de cultures 
intermédiaires conduit à un stockage moindre que dans la ligne de base. Ce moindre stockage serait lié à i) un 
décalage de l’apport d’effluent au semis de la culture intermédiaire du fait de sa destruction tardive, provoquant 
une moindre disponibilité en azote sur la culture de printemps suivante et ii) à un léger effet dépressif du retard de 
la destruction de la culture intermédiaire (décalage de 2 semaines à un mois) sur le rendement de la culture 
suivante. Ce léger déstockage est en moyenne de -11,3 kgC/ha/an par unité pédoclimatique avec un maximum de 
-73,4 kgC/ha/an. 

Influence de la fréquence d’insertion des cultures intermédiaires 

Plus le nombre de périodes d’interculture couvertes par une culture intermédiaire augmente, plus le gain de 
stockage de C est important (Figure 4.4-18). Quand aucune culture intermédiaire n’est ajoutée mais que la durée 
des couverts déjà en place est allongée, le gain de stockage est en moyenne +16 kgC/ha/an. Ce très faible effet 
est lié à la faible augmentation des entrées de carbone permise par ce scénario, en moyenne de +745 kgC/ha/a 
soit 17% de la moyenne des entrées de C de la situation actuelle.    

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4.4-18. Stockage additionnel moyen 
annuel (kg/ha/an) en fonction du nombre 

d’années supplémentaires sur 30 ans  
de simulation couvertes par une culture 

intermédiaire 
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Influence de la texture du sol 

La texture du sol a un faible effet sur le gain de stockage de C du scénario « insertion et allongement des cultures 
intermédiaires ». La tendance est quand même à l’augmentation du gain de stockage avec l’augmentation du taux 
d’argile (Figure 4.4-19). 

 

 

 

 

Codage sol :  
1. <18% argile et >65% sable  
2. 18%<argile<35% et sable>15%  
ou argile<18% et 15%<sable<65%  
3. argile<35% et sable<15%  
4. 35%<argile<60%  
5. argile>60%) 

 

 

Figure 4.4-19. Stockage additionnel moyen annuel (kg/ha/an) lié au scénario insertion  
et allongement des cultures intermédiaires en fonction de la texture du sol  

Influence du climat 

Le stockage de C additionnel lié aux cultures intermédiaires est moins important dans les climats océaniques 
(Figure 4.4-20). Cela peut s’expliquer par les conditions climatiques plus favorables à la minéralisation du carbone 
additionnel apporté au sol. 
 

 
Codage climat :  
1. Montagne  
2. Semi-continental et 

marges montagnardes 
3. Océanique dégradé 
4. Océanique altéré 
5. Océanique franc 
6. Méditerranéen altéré 
7. Bassin du Sud-Ouest 
8. Méditerranéen franc 
 

   
 a. Stockage des séquences mixtes b. Stockage des séquences de grandes cultures pures 

Figure 4.4-20. Stockage additionnel annuel moyen (kg/ha/an) en fonction du type de climat  
sur (a) les séquences mixtes et (b) les séquences de grandes cultures pures 

 

Bilan gaz à effet de serre parcellaire du scénario insertion et allongement des cultures 
intermédiaires 

Le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires » améliore le bilan GES global par rapport aux 
pratiques actuelles principalement grâce au stockage additionnel de grâce au stockage de C dans le sol (Tableau 
4.4-2). Les émissions de N2O directes et indirectes sont légèrement augmentées. En augmentant la couverture du 
sol, ce scénario diminue le drainage (Figure 4.4-21) et augmente l’absorption d’N par les plantes, et donc diminue 
la lixiviation (Tableau 4.4-2). La légère augmentation des émissions indirectes est liée à une augmentation relative 
moyenne de la volatilisation dans les systèmes avec fertilisation organique (Figure 4.4-22). Dans ces systèmes, 
l’apport organique qui se faisait au printemps est décalé au semis de la culture intermédiaire. Dans certains cas, 
les conditions de volatilisation sont plus favorables à cette période. Du fait de cette augmentation des pertes par 
volatilisation ammoniacale, et donc des émissions indirectes de N2O, le bilan GES global du scénario « Insertion 
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et allongement des cultures intermédiaires » est légèrement moins favorable que le bilan calculé sur le seul 
stockage additionnel de C. 

Tableau 4.4-2. Décomposition du bilan Gaz à Effet de Serre du scénario « Insertion et allongement des cultures 
intermédiaires » (CI). Ce bilan « sol » ne tient pas compte des émissions de CO2 par les engins agricoles et des émissions 

induites liées à la fabrication des engrais. Un bilan plus complet incluant ces postes est présenté dans l'Annexe I.  

Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement  
et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké 0-0,3 
m 

Bilan 

 kg N-N2O/ha/an kg N-NH3/ha/an kg N-NO3
-/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an 

Différence entre le 
scénario CI et les 
pratiques actuelles 

+0.10 +0.10 -3.70 +34 -463 -429 

 

 

Figure 4.4-21. Drainage moyen annuel dans les simulations de la ligne de base (LB)  
en comparaison au scénario cultures intermédiaires (CI) 

 

 

a. Fertilisation minérale + organique     b. Fertilisation minérale 

Figure 4.4-22. Comparaison de la volatilisation des systèmes avec pratiques actuelles (LB) et des mêmes systèmes  
avec les modifications du scénario « insertion et allongement des cultures intermédiaires » (CI),  

(a) sur les systèmes avec fertilisation organique et (b) sur les mêmes systèmes sans fertilisation organique.  
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4.4.1.2.2. Développer le semis direct 

Les résultats des simulations relatives au semis direct sont présentés mais, comme cela a été annoncé dans la 
section 4.2, ces simulations se sont avérées plus fragiles que celles relatives aux autres pratiques stockantes du 
fait d’un manque de données expérimentales pour paramétrer le modèle. Ces résultats sont donc à considérer 
avec beaucoup de précaution. 

Stockage de C additionnel permis par le scénario semis direct 

Les figures 4.4-23 a et b représentent le gain de stockage de C par ha et par an sur l’horizon 0-0,3 m permis par 
le scénario « semis direct ». De manière générale, le gain de stockage existe mais il reste faible : en moyenne de 
+60 kg C/ha/an soit +1,1‰/an sur les surfaces où il est mis en place. La figure 4.4-24 représente la distribution du 
gain de stockage de C entre les différentes simulations. 

Quelques rares situations déstockent jusqu’à -59,2 kgC/ha/an avec une moyenne à -11,6 kgC/ha/an. On peut 
l’expliquer par une légère baisse du rendement du blé et des restitutions de résidus de culture associées (-4%). 

La Bretagne est la région qui présente le moins de gain de stockage de C avec le passage au scénario « Semis 
direct ». Ceci s’explique à la fois par son climat favorable à la minéralisation et par la forte présence de prairies 
temporaires (figure 4.3-4). De manière générale, les séquences contenant une prairie temporaire gagnent 10 kg 
C/ha/an de moins que les séquences de grandes cultures pures (figure 4.4-25). La présence de prairie dans la 
séquence réduit la possibilité de réduction du travail du sol puisque déjà aucun travail n’est effectué durant toute 
la durée de la prairie. 

Sur une grande partie du Sud-Ouest et en Alsace, la pratique du semis direct continu ne peut pas être mise en 
place à cause des systèmes maïs grains dominants (voir section 4.3 et Annexe II). Dans la partie nord de la France, 
c’est à cause de la betterave sucrière que le semis direct est exclu (section 4.3 et Annexe II). Globalement, presque 
2/3 des surfaces de grandes cultures en France sont concernées par ce scénario semis direct. Cependant, par 
manque de données adaptées, les sols hydromorphes non drainés n’ont pas été exclus des simulations alors qu’ils 
peuvent rendre difficile la mise en œuvre de cette pratique.  

 

  

a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-24. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial dans l’horizon 0-0,3 m  
permis par le scénario « Semis direct » par rapport aux pratiques actuelles dans les systèmes simulés par STICS. 

 

  

a. Stockage additionnel absolu des séquences  
de grandes cultures pures 

b. Stockage additionnel absolu des séquences mixtes 
grandes cultures-prairies temporaires 

Figure 4.4-25. Stockage de C additionnel moyen (kg/ha/an) dans l’horizon 0-0,3 m permis par le scénario « Semis direct »  
(a) des séquences contenant uniquement des grandes cultures  

et (b) des séquences mixant grandes cultures et prairies temporaires. 
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a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) 

 

b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4.23. Carte du stockage additionnel de carbone annuel (a) absolu (kg/ha/an) et (b) relativement  
au stock de C initial (‰/an) sur l’horizon 0-0,3 m produit par le scénario « Semis direct »  

pour les systèmes de grandes cultures et prairie temporaire simulés sur 30 ans avec STICS 
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Etant donné que les entrées moyenne de C ne varient pas lors du passage des pratiques actuelles au semis direct 
(figure 4.4-26), le stockage additionnel de C s’expliquerait par une légère réduction de la minéralisation due à une 
modification des conditions de minéralisation de surface. 

 

Figure 4.4-21. Comparaison des entrées de C (QCapp en kg C/ha/an)  
entre la ligne de base et le scénario semis direct. 

Influence du pédo-climat 

En accord avec la littérature (section 3.8.1), on observe un effet climat sur le stockage additionnel de C du semis 
direct (Figure 4.4-27). D’un côté, le climat océanique franc favorable à la minéralisation réduit le bénéfice du semis 
direct sur le stockage de C, d’un autre côté, les climats sec du Sud-ouest et Méditerranéens, défavorables à la 
minéralisation des résidus de surface, augmentent le bénéfice du semis direct (>100 kgC/ha/an en climat 
méditerranéen franc). Sur les séquences comportant des prairies, l’effet climat n’est pas visible.  

On n’observe pas d’effet de la texture du sol ou du pH sur le stockage additionnel de C lié au passage au semis 
direct. 

 

 

 

 
Codage climat :  
1. Montagne 
2. Semi-continental  

et marges montagnardes 
3. Océanique dégradé 
4. Océanique altéré 
5. Océanique franc 
6. Méditerranéen altéré 
7. Bassin du Sud-Ouest 
8. Méditerranéen franc 
 
 

Figure 4.4-27. Stockage additionnel annuel moyen (kg/ha/an) lié au passage au semis direct  
en fonction du type de climat sur les séquences de grandes cultures pures 
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Bilan gaz à effet de serre parcellaire du scénario passage au semis direct 

Par rapport aux pratiques actuelles, le bilan gaz à effet de serre du scénario « semis direct » est plus favorable que 
le bilan GES des pratiques actuelles avec 186 kgCO2e/ha/an supplémentaires extraits de l’atmosphère (Tableau 
4.4-3). Ce bilan favorable s’explique principalement par le stockage additionnel de C. La lixiviation d’azote est 
diminuée mais globalement les émissions directes et indirectes de N2O sont légèrement augmentées du fait de 
pertes par volatilisation qui augmentent lors des apports d’effluents organiques car ceux-ci ne sont plus enfouis. 

Tableau 4.4-3. Décomposition du bilan Gaz à Effet de Serre du scénario « Semis direct » (SD). Ce bilan « sol » ne tient pas 
compte des émissions de CO2 par les engins agricoles et des émissions induites liées à la fabrication des engrais.  

Un bilan plus complet incluant ces postes est présenté dans l'Annexe II. Par convention, les émissions vers l’atmosphère 
sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké 0-0,3m Bilan 

 kg N-N2O/ha/an kg N-NH3/ha/an kg N-NO3
-/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an 

Différence entre le 
scénario SD et les 
pratiques actuelles 

+0.10 +0.40 -4.60 +32 -219 -186 

 

4.4.1.2.3. Allonger et insérer des prairies temporaires dans les successions de grande culture 

Stockage de C additionnel permis par le scénario insertion et allongement des prairies temporaires 

Les figures 4.4-28 et 4.4-29 représentent le stockage additionnel par rapport aux pratiques actuelles fourni par les 
scénarios « allongement des prairies » et « insertion de prairies temporaires ». Les figures 4.4-30 et 4.4-31 
représentent la distribution du stockage additionnel dans les simulations. Le scénario « allongement des prairies » 
se limitant aux surfaces déjà couvertes par des prairies temporaires, l’assiette est réduite au quart Nord-Ouest de 
la France et aux zones d’élevage du sud de la France (Figures 4.3-4 et 4.4-28). L’assiette du scénario « insertion 
de prairies temporaires » est encore plus réduite car ces nouvelles prairies temporaires ont été introduites en 
remplacement du maïs fourrage (voir section 4.3). L’assiette est donc limitée aux unités pédoclimatiques où du 
maïs fourrage est cultivé. 89% des surfaces simulées de séquences mixtes grandes cultures-prairies temporaires 
sont éligibles à l’allongement des prairies temporaires tandis que seulement 8% des surfaces simulées de 
séquences de grandes cultures pures sont éligibles à l’insertion de prairie temporaire en remplacement du maïs 
fourrage. 

A l’échelle de la France entière, l’allongement des prairies temporaires a un effet modeste sur le stockage 
additionnel de C. En moyenne, il permet un gain de +28 kgC/ha/an soit +0,5‰/an avec un écart allant de -185 à 
+276 kgC/ha/an. Les situations avec un stockage additionnel négatif correspondent à des cas où l’allongement de 
la durée des prairies temporaires conduit à un moindre retour au sol de carbone (Figure 4.4-32). Alors que l’insertion 
de nouvelles prairies temporaires en remplacement du maïs fourrage se traduit toujours par une augmentation des 
apports de C au sol, ce n’est pas toujours le cas pour l’allongement des prairies temporaires déjà en place. 
Plusieurs explications sont avancées : i) allonger la prairie réduit la fréquence des autres cultures dont le maïs 
grain et le blé dont les cannes et pailles retournent au sol, ii) la prairie peut prendre la place de cultures 
intermédiaires dont toute la biomasse retournait au sol et iii) la construction de ce scénario a inséré un biais sur la 
fertilisation organique, les quantités d’effluents épandues n’étant pas totalement conservées (perte de 2,6% de 
matière sèche). 

Remplacer des surfaces de maïs fourrage par des prairies temporaires a un effet très positif sur le stockage de C 
avec un gain moyen de +466 kgC/ha/an soit +7,2‰/an. Cet effet est d’autant plus fort que le maïs fourrage est 
l’une des cultures retournant le moins de C au sol, toute sa biomasse aérienne étant exportée et ne laissant que 
les chaumes et les racines, d’où une différence dans les retours de C moyens annuels très marquée (Figure  
4.4-32). 
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a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) 

 
b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-28. Carte du stockage additionnel de carbone annuel (a) absolu (kg/ha/an) et (b) relativement  
au stock de C initial (‰/an) sur l’horizon 0-0,3 m produit par le scénario « Allongement des prairies temporaires »  

pour les systèmes de grandes cultures et prairie temporaire simulés sur 30 ans avec STICS 
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a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) 

 

b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-29. Carte du stockage additionnel de carbone annuel (a) absolu et (b) relativement au stock de C initial  
sur l’horizon 0-0,3 m produit par le scénario « Insertion de prairies temporaires »  

pour les systèmes de grandes cultures et prairie temporaire simulés sur 30 ans avec STICS 
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a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-30. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial  dans l’horizon 0-0,3 m  
permis par le scénario « Allongement des prairies temporaires » par rapport aux pratiques actuelles  

dans les systèmes simulés par STICS. 

 

  

a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-31. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial dans l’horizon 0-0,3 m  
permis par le scénario « Insertion de prairies temporaires » par rapport aux pratiques actuelles  

dans les systèmes simulés par STICS. 

 

 

Figure 4.4-32. Comparaison des entrées de C au sol pour les pratiques actuelles (axe des abscisses) et pour les scénarios 
« allongement des prairies » (allongement) et « insertion de prairies » (insertion) (axe des ordonnées). 

Influence du climat 

Étant donné que la grande majorité des simulations du scénario « insertion de prairie temporaire » sont situées en 
climat océanique le facteur climat n’a pas pu être étudié. Il en est de même pour le volet « allongement des 
prairies » du fait d’une trop forte confusion d’effets. 
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Influence du type de sol 

La texture du sol n’a pas d’influence sur le stockage additionnel de C lié à l’insertion et l’allongement de prairies 
temporaires. Il apparait par contre un effet du pH sur le stockage additionnel du scénario « insertion de prairies 
temporaires » (Figure 4.4-33). Plus le pH est acide, moins les conditions sont favorables à la minéralisation, plus 
le gain de stockage est important. 

 

Figure 4.4-33. Effet du pH sur le stockage de C additionnel (kgC/ha/an) du scénario « insertion de prairie » 

Bilan gaz à effet de serre parcellaire des scénarios allongement et insertion de prairies 
temporaires  

Ces deux pratiques réduisent les émissions directes et indirectes de N2O (Tableau 4.4-4). Les prairies temporaires 
étant en général moins fertilisées que les grandes cultures, leur insertion réduit la quantité d’engrais minéraux 
apportés et donc les émissions directes de N2O. Leur insertion réduit également les pertes par volatilisation et par 
lixiviation. En plus d’un effet plus marqué sur la réduction des pertes d’azote, le scénario « insertion de prairies 
temporaires » est plus efficace que le scénario « allongement de prairies temporaires existantes » pour le stockage 
de C. Ainsi, le scénario « allongement des prairies » réduit les émissions de GES vers l’atmosphère de 177 
kgCO2eq/ha/an tandis que le scénario « insertion de prairies » les réduit de 1 882 kgCO2eq/ha/an. 
 

Tableau 4.4-4. Décomposition du bilan Gaz à Effet de Serre des scénarios (a) « Allongement de prairies temporaires 
existantes » et (b) « Insertion de nouvelles prairies temporaires en remplacement du maïs fourrage ».  

Ce bilan « sol » sur 0-30 cm ne tient pas compte des émissions de CO2 par les engins agricoles et des émissions induites liées  
à la fabrication des engrais. Un bilan plus complet incluant ces postes est présenté dans l'Annexe III. Par convention les émissions  

vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

a. Scénario « Allongement des prairies temporaires existantes » 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké (0-
30cm) 

Bilan 

 kg N-N2O/ha/an kg N-NH3/ha/an kg N-NO3-/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an 

Différence entre le 
scénario "Allongement"  
et les pratiques actuelles 

-0.10 -0.30 -7.20 -73 -104 -177 

b. Scénario « Insertion de prairies temporaires en remplacement du maïs fourrage » 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké (0-
30cm) 

Bilan 

 kg N-N2O/ha/an kg N-NH3/ha/an kg N-NO3-/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an 

Différence entre le 
scénario "Insertion"  
et les pratiques actuelles 

-0.30 -1.30 -8.30 -175 -1 707 -1 882 
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4.4.1.2.4. Mobiliser de nouvelles ressources organiques 

Les figures 4.4-34 a et b représentent le stockage additionnel par rapport aux pratiques actuelles fourni par le 
scénario « mobilisation de nouvelles ressources organiques ». La figure 4.4-35 présente la distribution des valeurs 
de stockage additionnel. Avec les hypothèses faites sur la quantité de ressources disponibles (voir section 4.3 et 
Annexe IV), les surfaces épandables et les doses d’apport, ce scénario concerne seulement 7% de la surface en 
grandes cultures et prairie temporaire simulée. 

Le gain de stockage permis par ce scenario atteint en moyenne +233 kgC/ha/an soit +4,5‰/an, avec un écart 

allant de -21 à +565 kgC/ha/an. Dans de rares cas ce scenario induit une très légère perte de stockage de C  
(-3 kgC/ha/an en moyenne). Ceci résulte des règles appliquées pour réajuster la fertilisation minérale en cas 
d’apport supplémentaires de fertilisants organiques. C’est le cas lorsque le premier apport d’azote minéral d’une 
culture de printemps est entièrement remplacé par un apport d’azote organique épandu à l’automne, au semis d’un 
couvert intermédiaire, provoquant une limitation de la croissance à la levée. Conserver un engrais starter aurait été 
préférable afin d’éviter cet effet dépressif sur la croissance de la plante. 

Les entrées de C annuelles sont augmentées à hauteur de 27% en moyenne par rapport aux entrées de C des 
pratiques actuelles dans les systèmes concernés. 

A noter que la valeur moyenne de +233 kgC/ha/an correspond au stockage additionnel de C sur la parcelle 
recevant les nouvelles ressources organiques mobilisées. Cette valeur a été indiquée ici car elle est homogène 
avec celles calculées pour les autres pratiques stockantes (cultures intermédiaires, semis direct…). Plus loin dans 
le rapport cette valeur a cependant été corrigée pour tenir compte du fait qu’une partie du carbone nouvellement 
mobilisé revenait déjà au sol dans la ligne de base, mais hors parcelle agricole. C’est le cas notamment des déchets 
verts. L’effet d’atténuation des émissions de gaz à effet de serre est donc moindre que le stockage additionnel 
calculé par le modèle sur les parcelles agricoles recevant les nouvelles ressources organiques, puisque pour une 
partie d’entre elles il s’agit simplement d’un déplacement de sols non agricoles vers des sols agricoles. L’explication 
de la correction réalisée est indiquée dans l'Annexe IV. Après correction, le stockage additionnel n’est plus de  
+233 kgC/ha/an mais de +57 kgC/ha/an.  

 

  

a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage additionnel annuel relatif (‰/an) 

Figure 4.4-35. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial  
dans l’horizon 0-0,3 m permis par le scénario « Mobilisation de nouvelles ressources organiques »  

par rapport aux pratiques actuelles dans les systèmes simulés par STICS. 
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a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) 

 

b. Stockage additionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-34. Carte du stockage additionnel de carbone annuel (a) absolu et (b) relativement au stock de C initial 
 sur l’horizon 0-0,3 m produit par le scénario « Mobilisation de nouvelles ressources organiques »  

pour les systèmes de grandes cultures et prairies temporaires simulés sur 30 ans avec STICS 
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Influence du type de sol et du climat 

La texture du sol influence le gain de stockage de C du scénario « mobilisation de nouvelles ressources 
organiques » en modifiant les conditions de minéralisation. Plus le sol est argileux, plus la matière organique 
additionnelle se minéralise lentement et donc plus le gain de stockage est important (figure 4.4-36). Par contre on 
n’observe pas d’effet apparent du climat sur le stockage additionnel de C par rapport aux pratiques actuelles. 

 

 

 

Codage sol : 
1. <18% argile et >65% sable ; 
2. 18%<argile<35% et sable>15%  

ou argile<18% et 15%<sable<65% ; 
3. argile<35% et sable<15% ; 
4. 35%<argile<60% ; 
5. argile>60%. 

 

 

 

Figure 4.4-36. Stockage additionnel moyen annuel du scénario « Mobilisation de nouvelles ressources organiques » 
(kg/ha/an) en fonction du type de sol 

 

Bilan gaz à effet de serre parcellaire du scénario mobilisation de nouvelles ressources organiques 

Les apports supplémentaires d’azote liés à l’épandage de nouvelles ressources organiques conduisent à une 
augmentation des émissions directes de N2O, ainsi que des pertes par volatilisation et surtout par lixiviation, ceci 
alors que la fertilisation azotée minérale a été ajustée à la baisse pour tenir compte de ces nouveaux apports. Cela 
peut s’expliquer par des modalités et dates d’apport plus contraintes et une dynamique de l’azote moins facilement 
ajustée aux besoins des plantes. Le bilan GES parcellaire reste tout de même plus favorable que celui des pratiques 
actuelles du fait du stockage additionnel de C (Tableau 4.4-5). 

Tableau 4.4-5. Décomposition du bilan Gaz à Effet de Serre du scénario  
« Mobilisation de nouvelles ressources organiques » (NRO).  

Ce bilan « sol » sur l’horizon 0-30 cm ne tient pas compte des émissions de CO2 par les engins agricoles et des émissions induites liées  
à la fabrication des engrais. Il ne tient pas compte de la correction expliquée dans le paragraphe précédent afin d’être homogène  

avec celui calculé pour les autres pratiques. Un bilan plus complet incluant ces postes est présenté dans l'Annexe IV. Par convention  
les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké Bilan 

 kg N-N2O/ha/an kg N-NH3/ha/an kg N-NO3
-/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an 

Différence entre le 
scénario NRO et les 
pratiques actuelles 

+0.20 +0.70 +20 +165 -855 -690 

 

 

4.4.2. Résultats en prairie permanente 

4.4.2.1. Stocks et variation de stocks sous l’effet des pratiques actuelles 

4.4.2.1.1. Stocks de carbone actuels  

La figure 4.4-37 représente le stock de C du sol (en t de C par ha pour l’horizon 0-0,3 m) initial des simulations 
dans les sols couverts par des prairies permanentes à la résolution des unités pédoclimatiques. Les stocks sont 
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plus élevés en zones montagneuses (Alpes, Pyrénées, Massif-Central, Jura, Vosges) du fait de l’effet du climat 
montagnard (température faible et pluviométrie élevée avec périodes d’anoxie peu favorables à la minéralisation 
du carbone du sol). 

En moyenne, le stock de C dans l’horizon 0-30 cm des UPC simulées est de 69 tC/ha sous prairie permanente. 
Cette valeur est inférieure à celle rapportée dans la section 3.5 pour l’ensemble des sols de prairies permanentes 
(84,6 tC/ha). Cet écart provient probablement du fait que les UPC majoritairement agricoles ayant donné lieu à des 
simulations n’intègrent pas certaines prairies à stocks élevés. Par ailleurs, il existe une incertitude sur ces valeurs 
de stocks qui peuvent influer sur les évolutions tendancielles de stocks ; c’est pourquoi les simulations ont aussi 
été réalisées avec les valeurs minimales et maximales de stocks de C sur chaque UPC, afin de s’assurer de la 
robustesse des résultats. 

 

Figure 4.4-37. Stocks de C du sol, en tC/ha sur l’horizon 0-30 cm, sous prairies permanentes dans les UPC simulées. 
Stocks de C adaptés des données InfoSol (légende voir figure 4.4-1) 

4.4.2.1.2. Variation annuelle du stock de carbone sous l’effet des pratiques actuelles 

Les figures 4.4-38 a et b représentent la variation annuelle moyenne sur 30 ans et sur l’horizon 0-0,3 m des stocks 
de carbone sous prairies permanentes productives (type 4, voir section 4.3) et prairies peu productives type landes 
et parcours (type 1) simulées à l’échelle de l’unité pédoclimatique. La figure 4.4-39 représente l’histogramme de 
ces variations pour les 32 847 systèmes simulés. La gamme de résultats est très large puisque le taux de variation 
annuelle du stock de C s’étend de -1 549 kgC/ha/an à +1 204 kgC/ha/an, équivalent à un intervalle de -13,58‰/an 
à +16,56‰/an, avec une classe modale comprise entre 0 et +100 kgC/ha/an.  
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a. Stockage annuel absolu (kgC/ha/an) 

 

 

b. Stockage annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-38. Carte du stockage de carbone annuel (a) absolu et (b) relativement au stock de C initial  
sur l’horizon 0-0,3 m pour les prairies permanentes simulées sur 30 ans avec PaSim 
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En pondérant la valeur estimée pour chaque prairie permanente par sa surface, on estime un stockage national 
moyen de +212 kgC/ha/an sur l’horizon 0-0,3 m, soit + 2,9‰/an. On peut distinguer les deux types de prairies 
simulées : les prairies permanentes productives stockent +189 kgC/ha/an en moyenne avec un écart-type de  
348 kgC/ha/an, tandis que les prairies peu productives (landes, parcours…) stockent +396 kgC/ha/an avec un 
écart-type de 424 kgC/ha/an (tableau 4.4-6). Le stockage est plus fort sur les prairies peu productives (landes, 
parcours…) grâce au mode d’exploitation en pâturage très extensif, ce qui est cohérent avec la bibliographie (voir 
section 3.7). 

Plusieurs zones sont en situation de déstockage : les Vosges, la Charente-Maritime, les hauteurs des Pyrénées, 
une partie des Alpes et du Massif-Central. A l’inverse, le stockage est important sur la côte de la Manche et sur 
une partie du Massif-Central. Le déstockage dans les Vosges, les Alpes et la Charente-Maritime semble être 
indépendant du mode d’exploitation et plutôt déterminé par un stock initial très élevé (voir section 3.5). 

  

a. Stockage annuel absolu (kg C/ha/an) b. Stockage annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-39. Variation moyenne annuelle du stock de C (a) absolu et (b) relatif au stock initial  
dans l’horizon 0-0,3 m pour les 32 847 prairies permanentes simulées sur 30 ans avec PaSim 

 
Tableau 4.4-6. Variation moyenne annuelle du stock de C (moyenne nationale pondérée par la surface de chaque situation) 

sur l’horizon 0-0,3 m et sur la profondeur de sol pour les prairies permanentes productives (type 4) et peu productives (type 1) 

 Sur l’horizon 0-0,3 m Sur la profondeur du sol 

Types 1 et 4 Type 1 Type 4 Types 1 et 4 Type 1 Type 4 

Variation moyenne annuelle absolue  
du stock de C (kg/ha/an) 

+ 212  
(± 353) 

+ 396 
(± 424) 

+ 189 
(± 348) 

+ 292 
(± 528) 

+ 455 
(± 596) 

+ 272 
(± 525) 

Variation moyenne annuelle relative  
du stock de C (‰/an) 

2.9 4.6 2.6 2.7 4.3 2.5 

 

Comme observé pour les grandes cultures et prairies temporaires (voir section 4.4.1.1.2), lorsque le stock de C 
initial est élevé la tendance va au déstockage de C sur les prairies permanentes productives de type 4 (Figure  
4.4-40). Cette tendance n’est pas visible sur les prairies permanentes peu productives de type 1. 

 
a. Horizon 0-0,3 m     b. Profondeur du sol 

 Figure 4.4-40. Variation annuelle du stock de C (en kg C/ha/an) sous prairie permanente productive (type 1)  
en fonction du stock de C initial (a) sur l’horizon 0-0,3 m et (b) sur la profondeur du sol. 
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Influence de la texture du sol et du pH 

On observe peu d’effet de la texture du sol et du pH sur le stockage de C (figures 4.4-41 et 4.4-42). 

 

Codage sol : 1. <18% argile et >65% sable ; 2. 18%<argile<35% et sable>15% ou argile<18% et 15%<sable<65% ;  
3. argile<35% et sable<15% ; 4. 35%<argile<60% ; 5. argile>60% 

a. Prairies permanentes productives   b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-41. Effet du type de sol sur le stockage de C (kg/ha/an) des prairies permanentes  
(a) productives et (b) peu productives 

 

  
a. Prairies permanentes productives b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-42. Effet du pH sur le stockage de C (kg/ha/an) des prairies permanentes (a) productives et (b) peu productives 

 
 

Influence du climat 

Les climats extrêmes (type 1 montagneux et type 8 méditerranéen franc) semblent avoir un effet négatif sur le 
stockage de C sous prairie permanente productive (Figure 4.4-43). L’hypothèse la plus probable est que la 
production de biomasse est impactée par ces climats limitant le retour de C au sol. Les prairies permanentes non 
productives semblent moins sensibles à l’effet du climat. 
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Codage climat : 1. Montagne ; 2. Semi-continental et marges montagnardes ; 3. Océanique dégradé ;  
4. Océanique altéré ; 5. Océanique franc ; 6. Méditerranéen altéré ; 7. Bassin du Sud-Ouest ; 8. Méditerranéen franc 

a. Prairies permanentes productives   b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-43. Variation moyenne annuelle absolue du stock de C (kgC/ha/an) dans l’horizon 0-30 cm 
 des prairies permanentes (a) productives et (b) peu productives en fonction du type de climat 

Influence de la production de biomasse 

L’analyse des relations entre la productivité primaire nette (NPP : Net Primary Production) et la variation du stock 
de C du sol révèle une relation lâche entre ces deux variables (Figure 4.4-44). L’interprétation proposée est que la 
variation du stock de C du sol dépend de la production de biomasse végétale, celle-ci étant la plus grosse source 
d’entrée de C dans le sol, mais que ce stockage dépend aussi de nombreux autres facteurs comme la fertilisation 
organique qui viennent flouter la relation. 
 

  
a. Prairies permanentes productives b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-44. Variation moyenne annuelle absolue du stock de C (kgC/ha/an) des prairies permanentes  
(a) productives (type 4) et (b) peu productives (type 1) en fonction de la production primaire nette (kg C/ha/an). 

 

Influence du mode d’exploitation 

La figure 4.4-45 présente le stockage de C annuel par mode d’exploitation des prairies permanentes productives 
(type 4). Les taux de stockage les plus élevés sont observés pour les modes d’exploitation en pâturage uniquement 
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(15 à 18 et 21 à 30 ; 544 kgC/ha/an ± 285). Cet effet positif du pâturage est lié à la moindre exploitation de l’herbe 
qu’en système avec fauche et aux restitutions animales (fécès et urines) qui conduisent à un important retour de 
carbone et de nutriments au sol (cf. section 3.7). 

Le niveau moyen de stockage des trois modes d’exploitation a une fauche (n°1 à 3), de 46, 229 et 347 kgC/ha/an 
respectivement, est directement en relation avec la quantité d’azote apportée (de 0, 50 et 100 uN/ha/an 
respectivement). 

Le niveau moyen de déstockage ou stockage des itinéraires mixtes fauche(s)-pâtures (n°4 à 14) est déterminé par 
l’équilibre entre nombre de fauches et niveau de fertilisation azotée. Pour les modes d’exploitation mixtes avec une 
fauche, alors que le mode sans fertilisation (n°4) déstocke, les modes d’exploitation avec une fertilisation de 50 à 
100 uN/ha/an (n°5 à 7) ont un niveau de stockage directement lié au niveau de fertilisation. Les trois modes 
d’exploitation mixtes avec deux fauches (n° 8 à 10) sont déstockants. Le niveau de déstockage de ces derniers 
n’est significativement réduit que si un apport de 100 uN/ha/an est réalisé (n°10). 

Le niveau moyen de stockage des modes d’exploitations uniquement basés sur le pâturage est déterminé par 
l’équilibre entre nombre de pâturages (de 4 à 9/an) et le niveau de fertilisation. Que ce soit pour les modes à 4 
pâturages par an (n°15 à 18), ou pour ceux à 6, 8 et 9 pâturages par an (n°21 à 30), un premier apport de  
50 kgN/ha/an a un effet significatif sur le stockage (environ +100 kgC/ha/an). En moyenne, l’apport de 50 kgN/ha/an 
supplémentaire ne semble pas avoir d’effet significatif. Par ailleurs, les niveaux de stockage absolu de ces différents 
modes d’exploitation sont relativement homogènes (autour 400 à 500 kgC/ha/an). Par contre, le niveau de stockage 
relatif est beaucoup plus variable (de 4 à 9‰/an). Il est, par construction, dépendant du stock initial moyen présent 
dans les prairies concernées par ces différents modes d’exploitation. Globalement ces résultats de simulation sont 
cohérents avec la bibliographie qui montre un fort effet du mode d’exploitation (fauche ou pâture) et du niveau de 
fertilisation sur le stockage de C en prairie (section 3.7). 

  

Modex 1, 2, 3, 19, 20 : Fauche exclusivement ; Modex 4 à 14 : Mixte ; Modex 15 à 18 et 21 à 30 : Pâturage exclusivement 

a. Stockage annuel absolu    b. Stockage annuel relatif au stock initial 

Figure 4.4-45. Variation annuelle du stock de C (a) absolu (kg C/ha/an) et (b) relative au stock initial (‰/an)  
sur l’horizon 0-0,3 m en fonction du mode d’exploitation (modex) des prairies permanentes productives de type 4.  

Pour le détail des modes d’exploitation, voir la Figure 1 de l'Annexe V.  

Les figures 4.4-46 et 4.4-47 présentent l’évolution du stockage de C annuel et de la production de biomasse (NPP) 
avec le nombre de périodes de pâturage annuelles. La production de biomasse augmente dans un premier temps 
avec le nombre d’événements de pâturage, puis à partir de trois événements de pâturage annuels, elle atteint un 
plateau. Le stockage de C étant fortement lié à la production primaire nette, il suit la même tendance. 
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a. Prairies permanentes productives   b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-46. Variation moyenne annuelle absolue du stock de C (kgC/ha/an) des prairies permanentes (a) productives de 
type 4 et (b) peu productives de type 1 conduites uniquement en pâturage en fonction du nombre de périodes de pâturage. 

 

 

a. Prairies permanentes productives   b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-47. Productivité primaire nette (kgC/ha/an) des prairies permanentes (a) productives de type 4  
et (b) peu productives de type 1 conduites uniquement en pâturage en fonction du nombre de périodes de pâturage. 

En lien avec le nombre de pâturages, le chargement animal annuel influe également sur le stockage de C (Figure 
4.4-48). Sur les prairies permanentes productives de type 4, il semble exister un chargement optimum autour de 
0,45 UGB par jour par hectare. 

Pour les modes d’exploitation conduits uniquement en fauche, il est plus difficile de déterminer une tendance en 
fonction du nombre de fauches étant donné qu’il n’existe qu’un mode d’exploitation présentant plus d’une fauche 
sur les prairies permanentes productives et qu’il est très peu représenté dans les systèmes dominants. 
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a. Prairies permanentes productives   b. Prairies permanentes peu productives 

Figure 4.4-48. Variation moyenne annuelle absolue du stock de C (kgC/ha/an) des prairies permanentes  
(a) productives de type 4 et (b) peu productives de type 1 conduites uniquement en pâturage  

en fonction du chargement animal annuel (nombre d’animaux par jour et par ha). 

 

L’apport de fertilisation azotée, qu’elle soit minérale ou organique, augmente le stockage de C (Figure 4.4-49), en 
cohérence avec la bibliographie (section 3.7). C’est la conséquence de l’augmentation de la production de 
biomasse avec la fertilisation (Figure 4.4-50) aboutissant à un retour de C plus conséquent au sol. Cependant, au-
delà de 100 kgN/ha/an, la production de biomasse plafonne et par conséquent le stockage de C n’augmente plus. 
A ce niveau-là, la production n’est plus limitée par l’azote. 

 

  
Figure 4.4-49. Variation moyenne annuelle absolue  

du stock de C (kgC/ha/an) dans l’horizon 0-0,3 m  
des prairies permanentes productives (type 4) tous modes 

d’exploitation confondus en fonction de la quantité  
de fertilisation azotée annuelle. 

Figure 4.4-50. Production primaire nette (kgC/ha/an)  
des prairies permanentes productives en fonction  

de la quantité de fertilisation azotée annuelle  
tous modes d’exploitation confondus. 
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4.4.2.2. Scénario mettant en jeu une pratique stockante 

4.4.2.2.1. Substituer du pâturage à de la fauche 

La figure 4.4-51 présente le gain de stockage de C annuel sur l’horizon 0-0,3 m permis par le scénario « Substitution 
fauche-pâture ». La figure 4.4-52 représente la distribution des gains de stockage de C pour les différentes 
simulations de ce scénario réalisées sur PaSim. Pour mémoire ce scénario consiste à remplacer 5 modes de 
conduite actuellement pratiqués en prairie incluant une ou plusieurs fauches par 5 modes de conduite proches 
mais pour lesquels 1 ou 2 fauches ont été remplacées par du pâturage (voir annexe V,  figure 1). Compte tenu des 
faibles surfaces concernées par les modes de conduite modifiés par ce scénario, renforcé par les choix mis en 
œuvre pour la modélisation (simulation des systèmes dominants), ce scénario n’est applicable que sur 1% de la 
surface en prairies permanentes productives simulée. Il s’applique sur des prairies du Languedoc-Roussillon, du 
Massif-Central et de la Basse-Normandie. Le gain de stockage de C permis par ce scénario est positif dans toutes 
les situations simulées avec une moyenne de +265 kgC/ha/an soit +3,3‰/an. Ce résultat, cohérent avec la 
bibliographie (voir section 3.7), s’explique probablement par un accroissement des retours de C au sol, à la fois dû 
à une moindre exploitation de l’herbe par les animaux et au retour des fèces. A noter que les prairies concernées 
par ce scénario sont en situation de déstockage sous les pratiques actuelles (-411 kgC/ha/an). La substitution 
fauche-pâture réduit ce déstockage (-146 kgC/ha/an au lieu de -411 kgC/ha/an) mais ne fait pas passer ces prairies 
en situation de stockage. Compte tenu de la très faible assiette de ce scénario, l’analyse de l’effet des facteurs 
pédoclimatiques sur le stockage additionnel de carbone n’a pas été réalisée.  

 

  

a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage addtionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4.52. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial  
dans l’horizon 0-0,3 m permis par le scénario « Substitution fauche-pâture »  

par rapport aux pratiques actuelles sur les prairies permanentes simulées par PASIM. 

 
Le tableau 4.4-7 présente le bilan gaz à effet de serre parcellaire du scénario « substitution fauche-pâture ». Ce 
scénario induit des émissions supplémentaires d’azote sous forme de N2O et sous forme de NH3. Il induit également 
un peu de lixiviation supplémentaire de nitrates. Ces émissions accrues sont en partie explicables par les apports 
supplémentaires d’azote liés aux animaux au pâturage. Il en résulte des émissions de N2O directes et indirectes 
supplémentaires par rapport à la ligne de base (+442 kgCO2e/ha/an). Le gain de stockage de C dans le sol  
(+265 kgC/ha/an soit 973 kgCO2/ha/an extraits de l’atmosphère) permet quand même un bilan GES parcellaire 
amélioré au final (531 kgCO2/ha/an supplémentaires extraits de l’atmosphère par rapport aux pratiques actuelles). 

A noter que ce bilan parcellaire, calculé de façon homogène avec celui des autres pratiques stockante, ne tient pas 
compte du fait que certaines émissions intervenant sur la parcelle de prairie dans le scénario « substitution fauche-
pâture » intervenait en bâtiment dans le scénario de base. Une correction de ce bilan est donc nécessaire car ce 
scénario de réduction des fauches au profit du pâturage déplace des émissions de GES depuis les bâtiments 
d’élevage (stockage et épandage d’effluents) vers les parcelles de prairies. En faisant une hypothèse sur les 
émissions en bâtiment, le bilan GES calculé du remplacement fauche-pâture est amélioré et passe de -531 à  
- 684 kgCO2e/ha/an. Ce facteur de correction est très approximatif. Il impacte le bilan GES de la pratique mais très 
peu les résultats agrégés au niveau France entière compte tenu de la très faible assiette de cette pratique. 
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a. Stockage annuel absolu (kgC/ha/an) 

 

b. Stockage annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-51. Carte du stockage additionnel de carbone (a) absolu et (b) relatif au stock initial dans l’horizon 0-0,3 m 
produit par le scénario « Substitution fauche-pâture » pour les prairies permanentes simulées sur 30 ans avec STICS. 
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Tableau 4.4-7. Décomposition du bilan Gaz à Effet de Serre du scénario « Substitution fauche-pâture ».  

Ce bilan « sol » ne tient pas compte des émissions de CO2 par les engins agricoles et des émissions induites liées à la fabrication  
des engrais. Un bilan plus complet incluant ces postes est présenté dans l'Annexe V. Par convention, les émissions vers l’atmosphère  

sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké Bilan 

 kg N-N2O/ha/an kg N-NH3/ha/an kg N-NO3
-/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an kg CO2eq/ha/an 

Différence entre  
le scénario et les 
pratiques actuelles 

0.91 1.04 3.70 

442 (sans 
correction) 
289 (avec 
correction) 

-973 

-531 (sans 
correction) 
-684 (avec 
correction) 

4.4.2.2.2. Augmenter modérément la fertilisation minérale azotée des prairies permanentes (hors 
landes/estives correspondant aux prairies de type 1) 

Les figures 4.4-54 présentent le gain de stockage de C annuel permis par le scénario « Intensification modérée 
des prairies par un apport supplémentaire d’azote » par rapport aux pratiques actuelles sur l’horizon 0-0,3 m. La 
figure 4.4-55 représente la distribution du gain de stockage de C pour les différentes simulations de ce scénario 
réalisées sur PaSim. Pour mémoire, ce scénario consiste à apporter 50 kg d’azote supplémentaire sur des prairies 
n’en recevant pas ou en recevant peu (voir Figure 1 de l'Annexe VI). La surface concernée par ce scénario est 
importante puisqu’il concerne 58% de la surface en prairies permanentes de type 4 (prairies permanentes dites 
« productives »). Le gain de stockage moyen permis par ce scénario est de +176 kgC/ha/an soit +2,1‰/an. Ce 
résultat est cohérent avec la bibliographie, qui relate un stockage additionnel de 0 à +300 kgC/ha/an entre une 
prairie permanente non fertilisée et une prairie fertilisée (Poepleau et al., 2018, voir section 3.7). Le gain de 
stockage de C entre les prairies non fertilisées et légèrement fertilisées a aussi été observé lors de l’analyse de la 
variabilité des valeurs de stockage dans la ligne de base (Figures 4.4-50). Ce stockage additionnel s’expliquerait 
par un accroissement de la production de biomasse et des retours de C au sol (section 3.7).  

 

  

a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage addtionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-55. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial dans l’horizon 0-0,3 m  
permis par le scénario « Intensification des prairies par un apport supplémentaire d’azote »  

par rapport aux pratiques actuelles sur les prairies permanentes simulées par PASIM. 

 
Le tableau 4.4-8 présente le bilan gaz à effet de serre de ce scénario. L’apport supplémentaire d’azote se traduit 
par une augmentation des émissions directes de N2O, ainsi que des pertes par volatilisation ammoniacale et par 
lixiviation de nitrates. En conséquence les émissions directes et indirectes de N2O sont fortement augmentées 
(+557 kgCO2e/ha/an), ce qui contrebalance une part importante du stockage additionnel de carbone dans le sol.  
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a. Stockage annuel absolu (kgC/ha/an) 

 

b. Stockage annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4.4-54. Stockage de C additionnel annuel (a) absolu et (b) relatif au stock initial dans l’horizon 0-0,3 m  
permis par le scénario « Intensification des prairies par un apport supplémentaire d’azote »  

par rapport aux pratiques actuelles sur les prairies permanentes simulées par PaSim. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  315 

Tableau 4.4-8. Décomposition du bilan Gaz à Effet de Serre du scénario « Intensification des praires  
par un apport supplémentaire d’azote ».  

Ce bilan « sol » ne tient pas compte des émissions de CO2 par les engins agricoles et des émissions induites liées à la fabrication  
des engrais. Un bilan plus complet incluant ces postes est présenté dans l'Annexe VI. Par convention les émissions vers l’atmosphère  

sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

 
Emissions N2O 

directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

C stocké Bilan 

 kgN-N2O/ha/an kgN-NH3/ha/an kgN-NO3
-/ha/an kgCO2eq/ha/an kgCO2eq/ha/an kgCO2eq/ha/an 

Différence entre  
le scénario et les 
pratiques actuelles 

1.16 1.28 2.80 557 -646 -89 

 

4.4.3. Résultats pour les pratiques stockantes pour lesquelles le stockage 
additionnel de carbone a été estimé d’après la bibliographie 

4.4.3.1. Développer l’agroforesterie dans les parcelles cultivées 

Pour estimer les potentialités de stockage de carbone liées à la plantation d’arbres dans des parcelles agricoles, 
nous proposons de se baser sur la valeur de Cardinael et al. (2017) d’un stockage de 250 kgC/ha/an (par hectare 
de SAU) pour la plantation de 75 arbres/ha sur des parcelles cultivées, sur une rotation sans prairie temporaire. 

Ce stockage se décompose entre 840 kgC/ha/an sous la ligne d’arbres et d’herbacées, et 170 kgC/ha/an dans 
l’inter-rang. Elle correspond aux options techniques retenues. Elle ne montre pas d’inflexion sur les 30 premières 
années, même si, à l’instar de toutes les pratiques stockantes, un nouvel équilibre est probable à plus long terme. 

Pour les rotations qui comportent des prairies temporaires, on retranche aux valeurs susmentionnées le stockage 
lié à l’implantation de prairies temporaires dans des rotations de cultures pures, estimé à 440 kgC/ha/an dans cette 
étude. Cette approximation aboutit pour ces rotations à un stockage additionnel nul dans l’inter-rang, et à un 
stockage de 400 kgC/ha/an sous la ligne d’arbres, soit 50 kgC/ha/an par hectare de SAU où l’agroforesterie est 
mise en œuvre. Le stockage sous la ligne d’arbres est plus faible que sur des rotations sans prairies temporaire, 
car le stock initial y est plus élevé alors que le stock final est le même. 

La part des grandes cultures en rotation avec des prairies temporaires est estimée à partir des surfaces des 
rotations dominantes dans chaque UPC pour la ligne de base (voir figure 4.3-4). 

En prenant en compte le stockage additionnel moindre dans les rotations avec prairie temporaire, la moyenne 
nationale de stockage pour l’agroforesterie intra-parcellaire est estimée à 207 kgC/ha/an. 

Le tableau 4.4-9 présente le bilan gaz à effet de serre complet du scénario « Développement de l’agroforesterie ». 
La mise en œuvre de cette pratique donne lieu, en plus du stockage additionnel de C dans le sol, à un stockage 
de C dans la biomasse ligneuse, à une réduction des émissions liées au moindre usage d’intrants sous la rangée 
d’arbre et à un effet de substitution (énergie et matériau) lié à l’utilisation du bois d’éclaircie et de récolte finale. Le 
détail des postes d’émission considérés est présenté dans l'Annexe VII. La prise en compte de ces autres postes 
améliore considérablement le bilan GES de cette pratique (759 kgCO2e/ha/an extraits de l’atmosphère si on 
considère seulement le stockage additionnel de carbone dans le sol ; 4 633 kgCO2e/ha/an extraits de l’atmosphère 
si on considère l’ensemble des postes). 

Tableau 4.4-9. Bilan Gaz à Effet de Serre du scénario « Développement de l’agroforesterie intra-parcellaire ».  

Le stockage de C considéré est celui sur 0-30 cm. Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement  
et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. Ce bilan GES est calculé sur un périmètre différent  

de celui considéré pour les pratiques stockantes ayant donné lieu à des simulations (tableaux 4.4-2 à 4.4-5 et 4.4-7 à 4.4-8) 

Emissions N2O 
directes et indirectes 

Emissions CO2 
directes 

Emissions CO2 
induites 

Stockage C  
dans la biomasse 

Stockage C  
dans le sol 

Bilan 

(kgCO2eq/ha/an) 

-118 -6 -450 -3 300 -759 -4 633 
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4.4.3.2. Implanter des haies en périphérie de parcelles cultivées 

En grande culture pure, la valeur de stockage de C dans le sol sous la haie est de +750 [intervalle de confiance 
490-1 020] kgC/ha de haie/an pour des haies implantées sur des parcelles cultivées en grandes cultures (cf. section 
3.9). On applique cette valeur aux 2 mètres d’emprise directe de la haie au sol. La valeur de stockage de C des 3 
mètres de bande enherbée est approximée à une conversion culture-prairie, soit 590 kgC/ha de bande enherbée/an 
(voir section 3.5).  

La valeur de stockage est ainsi de 650 kgC/ha de haie/an soit en moyenne 20 kgC/ha/an, variable suivant la région. 

Pour les rotations qui comportent des prairies temporaires, on retranche aux valeurs susmentionnées le stockage 
lié à l’implantation de prairies temporaires dans des rotations de cultures pures, estimé à 440 kgC/ha/an. Cette 
approximation aboutit à un stockage de 220 kgC/ha de haie/an, soit 6 kgC/ha/an par hectare de SAU où les haies 
sont implantées. 

La part des grandes cultures en rotation avec des prairies temporaires est estimée à partir des surfaces des 
rotations dominantes dans chaque UPC pour la ligne de base (voir figure 4.3-4). 

En prenant en compte le stockage additionnel moindre dans les rotations avec prairie temporaire, la moyenne 
nationale de stockage de C dans le sol lié à l’implantation de haies est estimée à 17 kgC/ha/an. 

Le tableau 4.4-10 présente le bilan gaz à effet de serre complet du scénario « Implantation de haies ». Comme 
dans le cas de l’agroforesterie intra-parcellaire, le bilan de GES global est nettement amélioré du fait du stockage 
de C dans la biomasse et de sa valorisation partielle sous forme de bois énergie, conduisant à une réduction des 
émissions induites par effet de substitution aux énergies fossiles. 

Tableau 4.4-10. Bilan Gaz à Effet de Serre du scénario « Implantation de haies ».  

Le stockage de C considéré est celui sur 0-30 cm. Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement  
et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. Ce bilan GES est calculé sur un périmètre différent  

de celui considéré pour les pratiques stockantes ayant donné lieu à des simulations (tableaux 4.4-2 à 4.4-5 et 4.4-7 à 4.4-8) 

Emissions N2O 
directes et indirectes 

Emissions CO2 
directes 

Emissions CO2 
induites 

Stockage C  
dans la biomasse 

Stockage C  
dans le sol 

Bilan 

(kgCO2eq/ha/an) 

-28 -8 -191 -893 -61 -1 182 

4.4.3.3. Enherber les vignobles 

Par manque d’information sur la valeur de stockage de l’enherbement en vigne, nous avons utilisé la valeur estimée 
dans l’Expertise INRA 2002 pour le stockage de la prairie sur terre cultivable. Le flux de stockage a été évalué à 
490 kgC/ha/an à l’échelle nationale. Cette valeur est aussi cohérente avec les 500 kgC/ha/an proposés dans la 
partie bibliographique de cette étude et qui représentent le stockage de C des 10 premières années suivant 
l’implantation d’une prairie temporaire (voir section 3.8.4). 

Si dans la ligne de base la vigne ne présente aucun enherbement ou un enherbement hivernal, on applique cette 
valeur de stockage à 2/3 de la surface de la vigne. Si dans la situation initiale la vigne présente un enherbement 
un rang sur deux, alors on applique la valeur de stockage à seulement 1/3 de la surface disponible. 

La valeur du stockage de C de l’enherbement hivernal est déterminée sur la base de l’Étude INRA 2012 sur les 
cultures intermédiaires, en cohérence avec ce qui avait été fait dans l’étude INRA 2013 sur l’atténuation des 
émissions de gaz à effet de serre. Cette valeur de 159 kgC/ha est appliquée à 2/3 de la surface de la vigne (Figure 
4.4-56). 

Calculés sur ces bases, le stockage additionnel permis par l'enherbement permanent est de 246 kgC/ha en 
moyenne (variable selon la situation initiale des parcelles, et donc les régions), et celui induit par l'enherbement 
hivernal de 159 kgC/ha (sans différenciation régionale). 
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Figure 4.4-56. Modalités de calcul du stockage additionnel de carbone lié à l’enherbement du vignoble en fonction  
de la situation de départ (ligne de base) et de la modalité stockante choisie (enherbement permanent ou hivernal) 

Le tableau 4.4-11 présente le bilan gaz à effet de serre complet du scénario « enherbement des vignes » pour les 
deux options (enherbement permanent et enherbement hivernal). Faute de données disponibles concernant le 
territoire français, l'effet de l’enherbement des vignes sur les émissions de N2O n’a pas été pris en compte. Ne sont 
donc comptabilisés que le stockage de C et les émissions de GES liées aux changements de pratiques culturales 
et à la fabrication des engrais. Le stockage de C représente le poste le plus important pour les deux options 
d'enherbement. Les émissions liées à l’apport et la fabrication d’engrais azoté et au fioul consommé lors des 
travaux agricoles dégradent légèrement le bilan de GES de l’enherbement permanent ; l'effet est minime pour 
l’enherbement hivernal. 

Tableau 4.4-11. Effets des deux options du scénario "Enherbement des vignobles" sur le bilan de GES   
(différence avec les pratiques actuelles).  

Le stockage de C considéré est celui sur 0-30 cm. Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement  
et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. Ce bilan GES est calculé sur un périmètre différent  

de celui considéré pour les pratiques stockantes ayant donné lieu à des simulations (tableaux 4.4-2 à 4.4-5 et 4.4-7 à 4.4-8)  

 Emissions N2O 
directes et indirectes 

Emissions CO2 
directes 

Emissions CO2 
induites 

Stockage C Bilan 

 (kgCO2eq/ha/an) 

Enherbement permanent  95 -7 80 -903 -737 

Enherbement hivernal - 10 3 -583 -570 

 

4.4.4. Analyse transversale et agrégée du potentiel de stockage et des bilans gaz à effet de serre 

4.4.4.1. Stockage additionnel lié à l’adoption de pratiques stockantes 

Le Tableau 4.4-12 indique, par grand mode d’occupation du sol, le stockage additionnel calculé sur l’horizon  
0-30 cm pour chaque pratique stockante étudiée (exprimé en kg de carbone par hectare sur lequel la pratique est 
mise en œuvre et par an), l’assiette correspondante (en Mha) et le stockage additionnel calculé pour la France 
entière (en MtC/an). Le stockage additionnel relatif (exprimé en ‰ par an) est calculé pour chaque mode 
d’occupation du sol et globalement en utilisant les valeurs de stocks indiquées dans la Figure 3.5-2. La Figure  
4.4-57 présente le potentiel de stockage par région, pour l’ensemble des pratiques stockantes mises en œuvre sur 
la totalité de leur assiette maximale technique.  
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Tableau 4.4-12. Stockage additionnel par pratique (horizon 0-30 cm) 

 

Stockage 
additionnel  

par ha d’assiette 
Horizon 0-30 cm 

Assiette 

Stockage 
additionnel  

France entière 
Horizon 0-30 cm 

Stockage additionnel, 
rapporté au stock  

du mode d’occupation  
du sol correspondant 

 kgC/ha/an Mha MtC/an ‰/an 

En grandes cultures et prairies temporaires     

Extension des cultures intermédiaires +126 16,03 +2,019  

Semis direct +60 11,29 +0,677  

Nouvelles ressources organiques +57 1,46 +0,084  

Insertion et allongement de prairies temporaires +127 6,63 +0,840  

Agroforesterie intraparcellaire +207 5,33 +1,103  

Haies +17 8,83 +0,150  

Total grandes cultures   
+4,8732 
(85,6%) 

+5,1 

En prairie permanente     

Intensification modérée +176 3,94 +0,694  

Remplacement fauche-pâture +265 0,09 +0,023  

Total prairies permanentes   
+0,717 
(12,6%) 

+0,9 

En vignoble     

Enherbement +182 0,56 +0,103  

Total vignoble   
+0,103 
(1,8%) 

+3,7 

En forêt     

Pas de pratique plus stockante que les 
pratiques actuelles identifiée 

- - - - 

Total forêt   - - 

Total France  
(hors surfaces artificialisées et divers) 

  
5,693 

(100%) 
+1,8 

 

Sur l’ensemble des surfaces agricoles et forestières considérées dans l’étude, le stockage additionnel de carbone 
sur l’horizon 0-30 cm permis par l’adoption des neuf pratiques stockantes retenues est de 5,693 MtC/an, soit un 
stockage additionnel par rapport à la ligne de base de +1,8‰ par an pour l’ensemble des surfaces agricoles 
et forestières (+3,2‰ pour les surfaces agricoles seules, +5,1‰ pour les surfaces en grandes cultures 
seules).  

Le potentiel de stockage additionnel par adoption de pratiques stockantes se trouve très majoritairement 
dans les systèmes de grandes cultures, qui représentent à eux seuls 85,6% du potentiel total. Pour les 
grandes cultures considérées isolément, le stockage additionnel permis en supposant la mise en œuvre de 
l’ensemble des pratiques stockantes simultanément est de +5,1‰. Ce chiffre relativement élevé est facilité par le 
fait que les stocks initiaux sont bas. L’extension des cultures intermédiaires est le levier contribuant le plus à ce 
potentiel (2,02 MtC/an, soit 35% du potentiel total), du fait à la fois d’un stockage additionnel unitaire élevé  
(+126 kgC/ha/an) et d’une assiette importante (16 Mha). Viennent ensuite l’agroforesterie intra-parcellaire  
(1,1 MtC/an), et les prairies temporaires (0,84 MtC/an). Les possibilités de stockage additionnel par adoption de 
pratiques stockantes sont beaucoup plus faibles en prairie permanente (12,6% du total), du fait de stocks initiaux 
plus élevés, et d’une assiette modeste pour les pratiques stockantes étudiées, en particulier pour le remplacement 
de fauches par des pâturages, dont la mise en œuvre est limitée par la nécessité de constituer des réserves 

                                                           
2 Cette valeur correspond à la somme des valeurs indiquées dans les lignes précédentes. Elle ne tient pas compte des interactions entre 
pratiques sur une même surface. Une simulation ayant combiné les quatre premières pratiques en grandes cultures a montré que ces 
interactions étaient faibles, ce qui fait que l’hypothèse d’additivité du stockage en cas de mise en œuvre simultanée des pratiques sur une 
même surface est acceptable. A ce stade de l’analyse, ce calcul ne tient pas non plus compte des interactions d’assiette, qui concernent 
principalement l’agroforesterie intra-parcellaire et les haies, pratiques qui réduisent la surface cultivable, ce qui limite d’autant le stockage 
obtenu grâce aux autres pratiques stockantes en grande culture. Dans l’étape ultérieure d’allocation coût-efficace de l’effort de stockage, 
ces incompatibilités d’assiette sont en revanche prises en compte.  
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fourragères hivernales. Le potentiel de stockage additionnel unitaire 
par enherbement est significatif en vignoble (+182 kgC/ha/an) mais 
faible à l’échelle de la France entière du fait des faibles surfaces 
concernées. Hors forêt, le stockage additionnel pour l’ensemble 
des surfaces agricoles (grandes cultures, prairies permanentes 
et vignobles) est de +3,2‰. La cartographie du potentiel de 
stockage par région (Figure 4.4-57) confirme que celui-ci est élevé 
dans les régions de grandes cultures, intermédiaire dans les régions 
de polyculture-élevage, faible dans les régions très herbagères 
(Limousin) ou viticoles (Languedoc-Roussillon). Enfin, rappelons que 
l’analyse bibliographique n’a pas permis d’identifier de pratiques plus 
stockantes que les pratiques actuelles en forêts.  
 

4.4.4.2. Evolutions tendancielles de stock et stockage additionnel 

Le Tableau 4.4-13 récapitule, par grand mode d’occupation du sol, les surfaces et stocks de carbone du sol 
correspondants, les évolutions tendancielles de stocks en valeur absolue et relative, le stockage additionnel permis 
par l’adoption de pratiques stockantes, et la somme des deux. Comme indiqué dans les sections 4.1 et 4.3, la 
connaissance des évolutions tendancielles de stock est très incertaine, avec des divergences entre les valeurs 
issues de la littérature et celles simulées par les modèles, qui s’expliquent en partie par le fait que les résultats 
issus de la littérature intègrent l’arrière-effet de changements d’occupation du sol (retournements de prairies par 
exemple, qui contribuent au déstockage rapporté pour les systèmes de grandes cultures), alors que les simulations 
faites dans le cadre de cette étude sont réalisées sous hypothèse d’un maintien pendant 30 ans des pratiques 
actuelles, sans changement d’occupation du sol. La mise en regard de l’évolution tendancielle de stock et du 
stockage additionnel lié à l’adoption de pratiques stockantes permet cependant de comparer la contribution des 
grands types d’écosystèmes à ces deux composantes. Compte tenu de l’incertitude sur l’évolution tendancielle de 
stock, une fourchette est indiquée utilisant deux valeurs, celle issue de l’analyse bibliographique et celle issue des 
simulations. Pour les vignes, faute de références, l’hypothèse a été faite d’un stockage tendanciel nul. Pour les 
forêts, pour lesquelles il n’y a pas eu de simulations, les deux valeurs sont des estimations basse et haute issues 
de la littérature. 

Tableau 4.4-13. Stockage tendanciel et additionnel par catégorie d’occupation du sol 

 Surfaces 

Stock agrégé 
France entière 

Horizon  
0-30 cm 

Stockage tendanciel 

Valeur littérature 
Valeur simulations 

Stockage tendanciel 

Valeur littérature 
Valeur simulations* 

Stockage additionnel 
relatif permis  

par l’adoption de 
pratiques stockantes 

Stockage total 
(tendanciel + additionnel) 

en relatif 

Valeur littérature 
Valeur simulations 

 (Mha) (MtC) (kgC/ha/an) (‰/an) (‰/an) (‰/an) 

Grandes cultures et 
prairies temporaires 

18,4 950 
-170 
+47 

-3,3 
+0,9 

+5,1 
+1,8 
+6,0 

Prairies permanentes 9,3 790 
+110 
+212 

+1,3 
+2,5 

+0,9 
+2,2 
+3,4 

Vignes 0,8 27 0 0,00 +3,7 +3,7 

Forêts * 16,9 1370 
+130 
+420 

+1,6 
+5,2 

- 
+1,6 
+5,2 

Total ** 45,4 3 137  
0,0 
+3,2 

+1,8 
1,8 
5,0 

* Pour les forêts, pour lesquelles il n’y a pas eu de simulations, les deux valeurs sont des estimations basse et haute issues de la littérature. 
** Les valeurs de surfaces et de stocks agrégés au niveau France entière sont inférieures à celles indiquées dans la Figure 3.5-2 car elles n’incluent 
pas la catégorie "Divers". 

Tous modes d’occupation du sol confondus, l’évolution tendancielle de stock se situe entre 0,0‰ (estimation basse) 
et +3,2‰ par an (estimation haute). La fourchette calculée est négative à légèrement positive pour les systèmes 
de grandes cultures et prairies temporaires, positive pour les prairies permanentes et les forêts. En ajoutant 
l’évolution tendancielle et le stockage additionnel permis par l’adoption de pratiques stockantes, le stockage relatif 
total se situe entre +1,8‰ (estimation basse) et +5‰ par an (estimation haute) pour l’ensemble des surfaces 

Figure 4.4-57. Potentiel de stockage additionnel  
par région (MtC/haSAU/an) 
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agricoles et forestières. Il se situe entre +2,0‰ (estimation basse) et +4,8‰ (estimation haute) pour les surfaces 
agricoles hors forêt. Le stockage total positif calculé sur l’ensemble des surfaces agricoles et forestières 
provient principalement du stockage tendanciel positif en prairie permanente et forêt et du stockage 
additionnel permis par l’adoption de pratiques stockantes en grandes cultures. Ces valeurs ont été calculées 
sous hypothèse d’un maintien de l’occupation actuelle des sols, et sous hypothèse d’adoption de l’ensemble des 
9 pratiques stockantes identifiées sur la totalité de leur assiette maximale technique, ce qui est extrêmement 
ambitieux. A contrario, ces ordres de grandeur montrent l’importance de préserver les écosystèmes prairiaux et 
forestiers caractérisés par des stocks importants et une variation tendancielle de stock incertaine mais positive, et 
dans le même temps de mettre en place des pratiques plus stockantes dans les systèmes de grandes cultures.  

4.4.4.3. Contribution à l’atténuation du changement climatique des pratiques stockantes  

Calculé sur l’horizon 0-30 cm, le stockage additionnel permis par l’adoption des 9 pratiques stockantes analysées 
représente 5,69 MtC par an. Calculé sur l’ensemble du profil de sol, moyennant un terme de passage et en excluant 
le semis direct, cela représente un stockage additionnel de 8,28 MtC par an. Le terme de passage entre le 
stockage additionnel sur 0-30 cm et le stockage additionnel sur l’ensemble du profil de sol a été calculé en faisant 
l’hypothèse que les pratiques stockantes mises en œuvre ne modifiaient pas la répartition verticale du carbone. Ce 
calcul surestime probablement le stockage en profondeur puisque 80% du carbone âgé de moins de 20 ans se 
situe dans les 30 premiers centimètres (cf. section 3.2). Dans le cas particulier du semis direct, et en accord avec 
la bibliographie (cf. section 3.8.1), on a considéré que le stockage additionnel sur l’ensemble du profil était nul, 
puisque la mise en œuvre de cette pratique aboutit principalement à une redistribution verticale du carbone. 

Exprimé en CO2 équivalent, le stockage additionnel calculé sur l’ensemble du profil représente 30,4 MtCO2e 
par an. Cela équivaut à 6,6% des émissions nationales (458 MtCO2e en 2016) et 39,6% des émissions 
agricoles (76,7 MtCO2e en 2016, hors usage énergie et changement d’usage des sols).  

Au-delà du stockage additionnel de carbone, les pratiques stockantes testées modifient d’autres postes 
d’émissions de GES, sur les parcelles où elles sont mises en œuvre, voire en amont quand elles sont associées à 
des modifications d’usage d’intrants. Les modifications des émissions de N2O sur les parcelles ont été calculées à 
l’étape de modélisation (cf. sections précédentes), et les chiffres ont été complétés pour les postes d’émissions 
non renseignés par les modèles (émissions de CO2 liées aux passages d’engins), permettant de calculer un bilan 
de GES parcellaire. Quelques postes majeurs d’émissions amont ou aval ont été également renseignés (émissions 
de CO2 liées à la fabrication des engrais azotés pour les pratiques entrainant des modifications des doses d’engrais 
azoté apportées), mais sans prétendre à une analyse exhaustive des modifications de l’empreinte carbone liées à 
l’adoption des nouvelles pratiques.  

Le Tableau 4.4-14 indique, pour chaque pratique stockante, le stockage additionnel de carbone sur l’ensemble du 
profil par hectare d’assiette (exprimé en kgC/ha/an, puis transformé en kg de CO2 extrait de l’atmosphère par ha 
et par an avec un changement de signe), puis complète cette information par la nature et le montant des émissions 
liées aux autres postes du bilan de GES modifiés par l’adoption de la pratique stockante. Les deux dernières 
colonnes indiquent les quantités de CO2e soustraites de l’atmosphère par la mise en œuvre des pratiques 
stockantes en ne considérant que le stockage de C dans le sol (avant-dernière colonne) ou le bilan de GES complet 
(dernière colonne). Le stockage de carbone dans le sol considéré pour le calcul du bilan de GES global est celui 
calculé sur l’ensemble du profil de sol. 

Les résultats montrent que pour plusieurs des pratiques stockantes analysées, la prise en compte des postes 
d’émissions autres que le stockage additionnel de C dans les sols modifie peu la quantité de CO2e soustraite de 
l’atmosphère, soit parce que l’effet stockage de C est dominant, soit parce que les autres postes d’émissions 
modifiés se compensent partiellement. C’est le cas de l’extension des cultures intermédiaires, de la mobilisation 
de nouvelles ressources organiques, de l’enherbement des vignes. Dans le cas des cultures intermédiaires par 
exemple, la baisse des émissions indirectes de N2O, liée à la réduction des pertes par lixiviation de nitrate, est en 
partie compensée par l’augmentation des émissions de CO2 liées aux carburants consommés pour les opérations 
de mise en place et de destruction du couvert.  

Pour trois pratiques, agroforesterie intra-parcellaire, haies et dans une moindre mesure insertion ou allongement 
de prairies temporaires, la prise en compte du bilan de GES complet vient substantiellement renforcer l’intérêt de 
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la pratique en termes d’atténuation. Dans le cas de l’agroforesterie intra-parcellaire et des haies, cela s’explique 
principalement par le stockage additionnel de C dans la biomasse ligneuse et sa valorisation sous forme de bois 
énergie. Dans le cas des prairies temporaires, cela s’explique par la réduction des émissions indirectes de N2O, 
liée à la réduction des apports d’azote (par rapport au maïs remplacé) et des pertes par lixiviation.  

Enfin, pour l’intensification modérée des prairies permanentes, la prise en considération du bilan de GES complet 
disqualifie l’intérêt de la pratique, puisque le stockage additionnel de C est annulé quand on prend en compte les 
émissions additionnelles de N2O liées aux apports d’azote et les émissions de CO2 nécessaires à leur fabrication. 

Tableau 4.4-14. Calcul du bilan de GES des pratiques stockantes (sur l’ensemble du profil de sol) 

Pratiques 
stockantes 

Stockage 
additionnel  
de C par ha 

d’assiette (sur 
tout le profil) 

CO2 soustrait 
de l’atmosphère  

par stockage 
additionnel de C 
(sur tout le profil) 

Principaux  
autres postes 
d’émissions 

modifiés 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère par 
les modifications 
des autres postes 

d’émissions 

CO2 soustrait  
de l’atmosphère 
tenant compte 

du bilan de GES 
complet 

Assiette 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère par 
séquestration de 
C France entière 

CO2e soustraits 
de l’atmosphère  

à l’échelle France 
entière en tenant 
compte du bilan 

de GES 

(kgC/ha/an) (kgCO2/ha/an)  (kgCO2e/ha/an) (kgCO2e/ha/an) (Mha) (MtCO2e/an) (MtCO2e/an) 

Extension  
des cultures 
intermédiaires 

-215 -788 
↗ CO2 carburants 
↘ N2O indirect 

52 -736 16,03 -12,63 -11,79 

Nouvelles 
ressources 
organiques* 

-98 -359 

↗ N2O indirect 
(volatilisation, 

lixiviation) 
↘ CO2 fabrication 

engrais N 

35 -324 1,46 -0,53 -0,47 

Insertion et 
allongement  
de prairies 
temporaires 

-192 -703 

↘ N2O indirect 
(volatilisation, 

lixiviation) 
↘ CO2 fabrication 

engrais N 

-201 -903 6,63 -4,66 -5,99 

Agroforesterie 
intraparcellaire 

-391 -1 432 
↗ Stockage C 

biomasse 
--3 874 -5 306 5,33 -7,63 -28,28 

Haies -31 -115 
↗ Stockage C 

biomasse 
-1 121 -1 236 8,83 -1,02 -10,91 

Intensification 
modérée  
des prairies 
permanentes 

-213 -781 

↗ N2O direct et 
indirect 

↗ CO2 fabrication 
engrais 

791 10 3,94 -3,08 0,04 

Remplacement 
fauche pâture 

-362 -1 328 ↗ N2O 343  -986  0,09 -0,12  -0,09  

Enherbement 
permanent  
des vignobles 

-464 -1 701  167 -1 534 0,15 -0,26 -0,23 

Enherbement 
hivernal  
des vignobles 

-300 -1 100  13 -1 087 0,41 -0,45 -0,45 

* Le bilan GES calculé pour la mobilisation de NRO tient compte du fait que les déchets verts mobilisés retournaient déjà au sol dans la ligne de base  
et que leur décomposition s’accompagnait d’un stockage de C et d’émissions de N2O hors parcelle agricole, d’où des différences avec les valeurs apparaissant 
dans le Tableau 4.4-5. 
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4.5. Calculs réalisés pour l’estimation du coût technique des pratiques 
et résultats  

Auteurs : Laure Bamière, Michele Schiavo, Nathalie Delame 

Cette section a deux objectifs : i) apporter des précisions sur le mode de calcul des coûts techniques, en 
complément à l’approche globale de l’étude décrite dans la section 4.1 ; ii) présenter et comparer les assiettes et 
coûts techniques des pratiques stockantes étudiées. Après avoir lu la section 4.1, le lecteur peut, s’il le 
souhaite, aller directement aux résultats dans la section 4.5.4. 

La section 4.5.1 rappelle les principes généraux du calcul du coût technique de mise en œuvre des pratiques 
stockantes. La section 4.5.2 explique en détail la méthode d’agrégation des coûts techniques, assiettes et 
potentiels de stockage à l’échelle régionale, selon que les pratiques font l’objet de simulations par le modèle STICS, 
le modèle PaSim, ou de calculs d’ordres de grandeur. La section 4.5.3 explique ensuite le mode d’estimation des 
marges brutes des cultures, utilisées pour calculer le coût des pratiques impliquant des substitutions de cultures 
ou des changements d’usages des sols, comme l’insertion de prairies temporaires, l’agroforesterie ou les haies. 
Enfin, les coûts techniques et les assiettes des pratiques sont analysés dans la section 4.5.4. 

4.5.1. Méthode générale de calcul du coût technique des pratiques stockantes 

L'estimation du coût de la mise en œuvre d'une pratique ne prend en compte que les coûts techniques pour 
l'agriculteur, c'est-à-dire les variations de dépenses et de recettes associées aux modifications induites par la 
pratique stockante par rapport aux pratiques actuelles. Tout comme nous avons calculé un stockage additionnel 
de carbone, il s’agit bien d’un coût additionnel par rapport au coût des pratiques actuelles. Ce coût peut représenter 
une perte (coût positif) ou un gain (coût négatif) pour l’agriculteur. Le coût technique de mise en œuvre d’une 
pratique est calculé à la résolution de la culture dans une région, avant d’être agrégé à l’échelle de la région.  

Ce calcul du coût technique unitaire de mise en œuvre de la pratique (CP), exprimé en euros par hectare et par 
an, prend en compte : 

- l'augmentation ou la diminution des charges variables (engrais, semences, aliments du bétail…), 
- la variation des opérations culturales (ex. main d’œuvre, amortissement du matériel, carburant) 
- l'augmentation ou la diminution des rendements (cultures, prairies) et donc des revenus associés, 
- les pertes de revenu dues au changement d’activité (substitution de cultures par exemple), 
- la création éventuelle d’un nouveau revenu (vente de bois produit en agroforesterie par exemple), 
- les investissements clairement identifiés (implantation d’une haie…). 

Le calcul du coût inclut les subventions lorsqu'elles sont indissociables du prix payé ou reçu par l'agriculteur 
(défiscalisation du prix des carburants agricoles, prix de vente du compost ne reflétant pas son coût complet de 
production du fait des aides et redevances pour le traitement des déchets). Il ne prend pas en compte les aides 
PAC, ni les subventions optionnelles souvent d'origine locale. L'évaluation du coût de mise en œuvre des pratiques 
n'intègre a priori pas les coûts supplémentaires pour la société : coûts des effets indirects sur l’environnement, 
coûts de transaction publics et privés (coûts d’information et de contrôle, coût de négociation…) sur lesquels on ne 
dispose pas d’informations fiables et complètes. 

D’une manière générale, pour évaluer les coûts et les gains éventuels associés à la mise en œuvre d’une pratique, 
les modifications (m) engendrées par celle-ci, par rapport à la pratique de référence, sont listées. Après avoir 
quantifié ces modifications en unités par hectare (Qm), un prix unitaire leur est associé (prixm, en €/unité de m) pour 
calculer le coût de la pratique (CP, en €/ha/an). Selon que la modification correspond à une dépense ou à un 
revenu, le prix indiqué est positif ou négatif. Ainsi, si CP est positif, la pratique stockante coûte de l’argent à 
l’agriculteur, tandis que si CP est négatif elle génère un revenu. 
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*  avec : ],0[ Mm  les modifications techniques engendrées par la pratique 
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Pour les pratiques nécessitant un investissement initial et ayant des coûts ou des revenus non réguliers ou différés 
dans le temps (l'agroforesterie intra-parcellaire et les haies), est calculé un coût unitaire constant qui, sur la durée 
de la pratique, serait équivalent pour l’agriculteur (annuité constante équivalente). Ce calcul nécessite l’utilisation 
d’un taux d’actualisation, pour lequel la valeur retenue est 4,5%1.  

Dans un premier temps est calculée la valeur actuelle nette associée à la pratique (VANP), ce qui permet d’obtenir 
l’annuité constante équivalente sur la durée de la pratique (ACEP), qu’il est possible de comparer aux coûts 
unitaires d’autres pratiques. 
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 ],0[ Tt   le temps et T la durée de la pratique (correspon-

dant par exemple au temps nécessaire pour pouvoir 
récolter le bois en agroforesterie) 

 ],0[ Mm  les modifications techniques engendrées 

par la pratique 

 i le taux d’actualisation 

 

Les calculs de coût sont effectués sous hypothèse d’un contexte technique et économique constant, correspondant 
à la période de référence allant de 2009 à 2013. Les assolements, taille du cheptel, rendements, prix des cultures 
et des intrants utilisés sont donc ceux correspondant à cette période. Pour lisser les effets interannuels, nous avons 
utilisé une moyenne quinquennale pour les calculs. Il s’agit d’une hypothèse forte, mais le choix d’une référence 
dynamique aurait nécessité d’établir une projection à 30 ans des assolements, du cheptel, des prix des facteurs 
de production et des produits en s’appuyant sur des projections existantes, ce qui n’était pas réalisable dans le 
temps imparti. 

Les calculs de coût technique unitaire des pratiques stockantes nécessitent de connaître les prix des intrants et 
des productions agricoles, les coûts des opérations culturales, les rendements et les marges à l’hectare de 
certaines productions agricoles (différence entre les recettes et les dépenses pour un hectare de production 
donnée). Nous avons mobilisé autant que possible les bases de données statistiques publiques. Ainsi les 
assolements de référence sont issus de la Statistique Agricole Annuelle (SAA), les rendements et prix de 
références proviennent essentiellement du Réseau d’Information Comptable Agricole (RICA) et les marges brutes 
des cultures ont été estimées à partir du RICA (cf. 4.5.3). Afin de valoriser le temps de travail de l’agriculteur, 
l’amortissement du matériel et les dépenses en carburant, nous avons défini un parc matériel type et utilisé le 
barème CUMA de prestation par des tiers pour renseigner le coût à l’hectare de chaque opération culturale (cf. 
Annexe 4.5-1). Les sources de données sont récapitulées dans le tableau 4.1-1. 

La quantification des modifications induites par la mise en œuvre des pratiques stockantes (Qm) pour une culture 
dans une région, comme par exemple les variations d’apport d’engrais azotés, de rendement des cultures ou de 
nombre de labours, provient des simulations STICS/PaSim et/ou de calculs des experts sur la base de la littérature, 
selon les pratiques et ce qui est renseigné par les modèles.  

Comme on l’a vu dans les sections 4.1 et 4.3, STICS ne simule pas toutes les cultures recensées dans la Statistique 

agricole annuelle (SAA), ce qui pose un problème pour le calcul des coûts de mise en œuvre, différents à priori 

d’une culture à l’autre, les cultures n’ayant pas les mêmes itinéraires techniques, les mêmes prix de vente ni les 

mêmes marges. Pour pouvoir extrapoler les modifications induites par les pratiques stockantes aux espèces non 

simulées par STICS, et réaliser les calculs de coût pour toutes les cultures, nous procédons comme suit : 

• Les cultures recensées dans la SAA mais non simulées par STICS sont associées à une culture paramétrée dans 
STICS quand c’est possible (par exemple, blé dur, orge, avoine, seigle et méteil sont associés au blé tendre, 
féverole et lupin sont associés au pois, cf. tableau 4.5-1). Les cultures qui ne peuvent pas être apparentées (ex. 
pomme de terre) sont écartées. 

                                                           

1 Le taux retenu de 4,5% est la valeur conseillée par le Centre d'analyse stratégique (devenu Commissariat général à la stratégie et à la 
prospective) et mentionnée par le Commissariat général au développement durable (CGDD). 
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• La variation du rendement d’une culture simulée par STICS (blé tendre (BT) par exemple) est appliquée (en %) 
à toutes les cultures qui lui sont associées (dans notre exemple : orge, avoine…). 

• Le même calcul est appliqué pour les variations d’intrants, en % ou valeur absolue, selon la pertinence. 

• Les modifications d’itinéraire technique non paramétrées dans STICS, ou concernant d’autres cultures, ont été 
renseignées par les experts. 

• Pour les pertes de marge résultant de changement d’usages des sols (extension des prairies temporaires, par 
exemple), l’hypothèse est faite que dans chaque séquence, la culture simulée par STICS (blé tendre (BT) par 
exemple) est composée des cultures associées selon leurs proportions respectives dans l’assolement régional. 
Une marge composite de la culture STICS est ainsi calculée (cf. section 4.5.3).  

Tableau 4.5-1. Cultures recensées dans la Statistique agricole annuelle (SAA)  
qui peuvent être associées aux cultures (ou agrégats) paramétrées dans STICS  

Agrégats/cultures STICS Cultures SAA 

BT 
Blé tendre, blé dur, orge et escourgeon, avoine, triticale, seigle  
et méteil, sorgo, autres céréales non mélangées  

BS Betteraves industrielles 

Co Colza et navette 

PP Féverole et fèves, lupin doux, pois protéagineux 

Lu Luzerne 

MG Maïs grain 

MF Maïs fourrage et ensilage 

PrT Prairie temporaire 

To Tournesol 

 

En plus d’avoir un cheptel constant, nous avons fait l’hypothèse que les rendements en lait et en viande ne variaient 
pas suite à la mise en œuvre d’une pratique stockante. Ainsi, lorsque les rendements ou la production de cultures 
fourragères (prairies temporaires et permanentes, maïs fourrage) varie dans une région du fait d’une pratique, nous 
avons choisi de valoriser la perte ou le gain sur la base d’une ration de substitution, à laquelle nous associons un 
prix. Pour plus de détails, se reporter à la fiche de la pratique "Substituer du pâturage à de la fauche" (Annexe V). 

4.5.2. Méthode d’agrégation des résultats à l’échelle régionale 

Dans le processus d’agrégation, les coefficients de pondération sont tous basés sur les surfaces. C’est pour cette 
raison que la méthode d’agrégation régionale, et donc le contenu de cette section, concerne aussi bien les assiettes 
maximales techniques des pratiques stockantes, que les variables de sortie des simulations STICS et PaSim 
(stockage de carbone, fertilisation azotée, niveaux de production, etc.) et les coûts des pratiques. 

4.5.2.1. Détermination des assiettes maximales techniques (AMT) destinées au modèle BANCO 

Dans le modèle BANCO, qui sera utilisé dans la section 4.6 pour l’allocation coût efficace de l’effort de stockage, 

l’AMT par (culture, pratique, région) correspond à la part de la surface régionale de cette culture (en ha), issue de 

la Statistique Agricole Annuelle (SAA), sur laquelle la pratique stockante peut techniquement être mise en œuvre. 

Comme nous l’avons vu, c’est la moyenne quinquennale 2009-2013 des surfaces SAA sert de base pour le calcul 

des AMT, afin de lisser les effets conjoncturels d’une année à l’autre.  

La détermination des assiettes maximales techniques régionales peut suivre deux types de méthode selon que la 

pratique fait l’objet de calculs d’ordre de grandeur (ex : agroforesterie, enherbement des vignoble) ou de simulations 

STICS/PaSim (ex : extension des cultures intermédiaires, remplacement fauche-pâturage). Dans le premier cas, 

les assiettes sont calculées par les experts. Les surfaces SAA des cultures éligibles à la pratique sont d’abord 

retenues. Ensuite, des critères techniques comme la profondeur du sol, la taille des parcelles ou le volume de la 

réserve utile sont introduits pour réduire les surfaces théoriquement éligibles aux surfaces dans lesquelles on peut 

techniquement mettre en œuvre la pratique stockante. Dans le deuxième cas, on applique les critères techniques 
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d’éligibilité aux unités de simulation des modèles, c’est-à-dire aux séquences dominantes des UPC. C’est ce qui 

permet de sélectionner les unités de simulation de la ligne de base qui sont éligibles à la pratique stockante, et 

pour lesquelles le potentiel de stockage additionnel sera ensuite simulé. Pour obtenir l’AMT régionale, nous devons 

appliquer un coefficient d’extrapolation. 

En effet, si on fait la somme des surfaces simulées d’une culture donnée sur toutes les unités de simulation de la 

ligne de base à l’échelle régionale, on a un décalage par rapport à l’assolement régional issu de la SAA. Ce 

problème de représentativité va mécaniquement se répercuter sur l’assiette des pratiques faisant l’objet de 

simulations STICS ou PaSim. Ce problème de représentativité joue également sur l‘agrégation des variables de 

sortie STICS et PaSim, qui concernent les modifications induites par les pratiques stockantes par rapport à la ligne 

de base, et pour le calcul du coût technique des pratiques, où il est important que les surfaces soient bien 

représentées. 

Afin d’assurer la représentativité des résultats aux échelles régionales et nationales, ainsi que la cohérence entre 
les calculs de coûts, de potentiels et d’assiette, une procédure d’agrégation spatiale en trois étapes a été mise en 
œuvre. La nécessité de cette procédure est liée au fait que dans chaque UPC les modèles STICS et PaSim ne 
simulent que les systèmes dominants : 

• Dans chaque UPC, la surface des systèmes dominants est extrapolée à la surface agricole de l’UPC (cf. section 
4.5.2.2). 

• Connaissant le poids de chaque UPC dans la région, une agrégation est réalisée à l’échelle régionale (sur la base 
des surfaces en grandes cultures pour STICS et des surfaces en prairies permanentes pour PaSim) (cf. annexe 
4.5-2).  

• Enfin, un facteur de correction est appliqué aux surfaces de la ligne de base pour retrouver les surfaces régionales 
de chaque culture issues de la Statistique agricole annuelle (cf. sections 4.5.2.2 et 4.5.2.3). 

Ces trois étapes sont résumées en un coefficient d’extrapolation/de pondération, qui permet d’agréger 
respectivement le stockage et le coût de chaque pratique au niveau régional, d’en calculer l’assiette, et d’alimenter 
le modèle d’allocation coût-efficace BANCO. 

4.5.2.2. Répartition des surfaces SAA au sein des séquences STICS 

Les surfaces simulées dans le plan de simulation STICS constituent un échantillon non représentatif de 

l’assolement français. Seules les séquences dominantes au sein d’une UPC sont choisies pour les simulations. 

D’un point de vue agronomique, ce choix a un impact mineur sur les sorties biophysiques des simulations (stockage 

de C, par exemple) puisqu’elles dépendent seulement partiellement du type de culture inséré dans les séquences. 

Au contraire, d’un point de vue économique, cela peut engendrer un biais sur le calcul du coût technique de mise 

en œuvre d’une pratique et sur son coût total. 

Par exemple une même variation de rendement, que ce soit en absolu (t/ha) ou en relatif (%), n’aura pas le même 

coût pour l’orge ou pour le blé en raison de la différence de prix. Ou encore, dans le cas des modifications d’usage 

des sols (agroforesterie ou insertion de prairies temporaires, par exemple), les marges brutes dégagées par les 

surfaces en blé ou en orge ne sont pas les mêmes. 

Pour faire face à ce problème de représentativité, il devient nécessaire d’utiliser les surfaces de la Statistique 

Agricole Annuelle (SAA) pour calculer le coût d’une pratique puis le coût total de l’effort de stockage. Afin de garder 

la cohérence avec les simulations agronomiques, à chaque séquence simulée par STICS doivent correspondre 

des surfaces SAA des cultures qui composent cette séquence.  

Pour cela nous procédons en deux étapes détaillées ci-dessous : d’abord en appliquant un coefficient de dilatation 

aux séquences dominantes dans les UPC, ensuite en appliquant un facteur de correction pour obtenir l’assolement 

régional issu de la SAA. 

• Dans une UPC, seule une part de la surface fait l’objet de simulations (puisque seules les séquences dominantes 

sont simulées). Pour résoudre ce premier problème, les surfaces des séquences dominantes sont « dilatées » afin 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  326 

qu’elles occupent la totalité de la surface agricole de l’UPC, en respectant leurs poids respectifs au sein de l’UPC 

(figure 4.5-1). A la fin de cette étape, la surface dilatée de chaque agrégat au sein de la séquence peut être calculée. 

 

Comme montré dans l’exemple ci-dessous (Figure 4.5-1), la surface de la séquence A (40 ha) et de la séquence 

B (30 ha) sont dilatées (114 ha et 86 ha) pour que la somme de leurs surfaces soit égale à la surface agricole de 

l’UPC (200 ha). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4.5-1. Illustration de la dilatation des séquences dominantes à toute la surface de l’UPC 

• Une fois la dilatation faite, il est possible de calculer la surface totale régionale de chaque agrégat2 STICS en 

sommant les surfaces (dilatées) de l’agrégat sur toutes les séquences simulées. Dans chaque séquence, les 

surfaces de l’agrégat sont calculées en multipliant la surface de la séquence par la proportion de l’agrégat dans 

cette séquence. Reste que la surface totale simulée d’un agrégat dans une région ne correspond pas à la somme 

des surfaces régionales SAA des cultures composant cet agrégat (voir tableau 4.5-2 ci-dessous avec les valeurs 

pour la France Métropolitaine). Il est donc nécessaire de modifier la surface totale simulée de l’agrégat pour la faire 

correspondre à la surface totale SAA en appliquant un facteur de correction (cf. ci-dessous) 

Tableau 4.5-2. Illustration à l’échelle nationale de l’écart entre les surfaces simulées dilatées des agrégats STICS  
et les surfaces des cultures correspondantes dans la SAA. 

Agrégats STICS 
Surface des agrégats 
après dilatation (ha) 

Surfaces SAA correspondantes  
(ha, moyenne 2009-2013) 

Différence entre surfaces 
simulées dilatées et SAA 

BS 524 292 384 917    36% 

BT 7 218 986  7 617 079 -5% 

Co 1 259 513    1 508 693    -17% 

Lu 139 461    77 743    79% 

MF 899 443    1 421 637    -37% 

MG 1 590 569    1 637 860    -3% 

PH 984    Culture non disponible dans la SAA 
 

PP 79 597    252 858    -69% 

PrT 1 758 846    3 134 955    -44% 

To 532 821    721 404    -26% 

                                                           

2 BS (Betteraves industrielles), BT (Blé tendre, Blé dur, Seigle et méteil, Orge et escourgeon, Avoine, Sorgho, Triticale, Autres céréales non 
mélangées, Co (Colza et navette), Lu (luzerne pour déshydratation), MF (Maïs fourrage et ensilage), MG (Maïs grain), PH (Pois d’hiver), PP 
(Féveroles et fèves, Pois protéagineux, Lupin doux), PrT (Prairie temporaire), To (Tournesol). 

Surface 
Séquence A 

dilatée 
(114 ha) 

SITUATION APRES DILATATION 

Surface Séquence A 
(40 ha) 

Surface Séquence B 
(30 ha) 

Surface Séquence B 
dilatée (86 ha) 

Surface agricole 
UPC (200 ha) 

SITUATION INTIALE 

Surface 
Séquences 

non simulées 
(130 ha) 

Surface dilatée de la séquence dominante 1 =  Surface séquence dominante 1 dans l’UPC    *   Surface agricole de l’UPC 
                                                                         Σ Surfaces séquences dominantes dans l’UPC 
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• Pour résoudre ce problème de représentativité, on calcule, à l’échelle de la région, le ratio entre la surface SAA 

totale des cultures qui composent l’agrégat d’une part et la surface totale simulée (et dilatée) de cet agrégat d’autre 

part (cf. encadré 4.5-1). On multiplie alors la surface simulée de l’agrégat dans une séquence brute après dilatation 

par ce ratio, pour obtenir une valeur corrigée de la surface de l’agrégat dans la séquence.  

 

 

 

 

 

 

Encadré 4.5-1. Mode de calcul du ratio de correction à appliquer aux surfaces simulées sous STICS et 

dilatées 

Prenons l’exemple fictif de l’agrégat STICS BT dans les différentes séquences brutes d’une région, et pour l’assiette 

d’une pratique stockante donnée (tableau 4.5-3). La surface simulée et dilatée de l’agrégat BT correspond à 395 

ha au total dans l’assiette de la pratique (colonne 3). En multipliant la surface simulée et dilatée de l’agrégat BT 

dans une séquence brute par le ratio de correction, on obtient la surface corrigée de BT dans cette séquence brute 

(colonne 4). Au niveau régional cela nous donne ainsi 418 ha de BT dans l’assiette de la pratique. Enfin, l’orge 

représentant 20% de la surface régionale SAA de l’agrégat BT, on en déduit la part de l’orge dans l’assiette 

régionale de la pratique, soit 84 ha dans notre exemple (colonne 6). Et on procède de même pour le blé (colonne 

5). Dans notre exemple fictif, les surfaces en blé tendre et en orge de la région ne sont pas toutes éligibles à la 

pratique stockante. C’est pourquoi l’assiette de la pratique pour le blé tendre (334 ha en colonne 5) est inférieure 

à la surface SAA du blé tendre (400 ha). 

Tableau 4.5-3. Exemple fictif de la correction de la surface de l’agrégat BT,  
pour l’assiette d’une pratique stockante dans une région donnée. 

Surface régionale SAA blé tendre = 400 ha (80% de « BT ») 
Surface régionale SAA orge = 100 ha (20% de « BT ») 
Surface régionale SAA blé tendre + orge (« BT ») = 500 ha 
Surface régionale simulée BT (ligne de base, après dilatation) = 473 ha  
Ratio de correction (Surface régionale SAA « BT » / Surface régionale simulée BT) = 500/473 

SEQUENCES FAISANT PARTIE D’UNE ASSIETTE STICS D’UNE PRATIQUE STOCKANTE 

1 2 3 4 5 6 

Séquences brutes  
de la région 

Agrégat 

Surface simulée 
de l’agrégat (BT) 
dans la séquence 

brute après 
dilatation 

Surface de l’agrégat (BT) 
dans la séquence après 
application du ratio de 
correction SAA/simulé 

Surface blé tendre 
dans la séquence 

après application du 
ratio de correction 

SAA/simulé 

Surface orge après 
application du ratio de 
correction SAA/simulé 

BT BT 110 ha 110 ha * (500/473) = 116 ha (116 ha * 80%) =93 ha (116 ha * 20%) = 23 ha 

BT-BS BT 87 ha 92 ha 74 ha 18 ha 

BT-BT-BS BT 22 ha 23 ha 19 ha 5 ha 

BT-BT-BS-BT-BS BT 36 ha 38 ha 30 ha 8 ha 

BT-BT-BS-BT-Co BT 20 ha 21 ha 17 ha 4 ha 

BT-BT-BS-BT-Co-BT-PP BT 57 ha 60 ha 48 ha 12 ha 

BT-BT-BS-BT-PP BT 35 ha 37 ha 30 ha 7 ha 

BT-BT-BS-BT-To BT 28 ha 30 ha 24 ha 6 ha 

Total  395 ha 418 ha 334 ha 84 ha 

 

  

Correction de la surface de chaque agrégat dans chaque séquence simulée : 

Ratio de correction : Surface régionale SAA de l’agrégat / Surface régionale simulée de l’agrégat dans la ligne 
de base après dilatation des surfaces 

Surface corrigée de l’agrégat dans la séquence = Surface simulée de l’agrégat dans la séquence après 
dilatation * Ratio de correction 
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4.5.2.3. Répartition des surfaces SAA au sein des séquences PaSim 

En cohérence avec la répartition des surfaces SAA au sein des séquences STICS, la surface SAA de la prairie 

permanente (Prairies naturelles ou semées depuis plus de 6 ans) est aussi distribuée au sein des séquences 

simulées par PaSim. 

La première étape consiste à dilater la surface des modes d’exploitation des séquences dominantes afin que leur 

surface occupe la totalité de la surface en prairie de type 4 de l’UPC. 

Ensuite, un ratio de correction est appliqué pour que la surface totale régionale des séquences simulées dans 

PaSim corresponde à la surface régionale SAA de la prairie permanente (cf. encadré 4.5-2). 

Application d’un ratio de correction aux surfaces de chaque mode d’exploitation au sein des séquences 
simulées : 

Ratio de correction : Surface régionale SAA Prairie Permanente / Surface régionale simulée de la Prairie 
Permanente dans la ligne de base après dilatation des surfaces 

Formule pour attribuer la surface à chaque mode d’exploitation pour une région donnée : 

Surface corrigée du mode d’exploitation = Surface simulée du mode d’exploitation dans la séquence après 
dilatation * Ratio de correction 

 

Encadré 4.5-2. Mode de calcul du ratio de correction à appliquer aux surfaces simulées et dilatées  

issues de PaSim 

Tableau 4.5-4. Exemple fictif de la correction de la surface des différents modes de gestion de la prairie permanente,  
dans une région donnée. 

Surface régionale SAA de la Prairie Permanente : 71 494 ha 

Surface régionale simulée PaSim (Tous les modes d’exploitations de la ligne de base, après dilatation) : 54 287 ha 

Ratio Surface régionale SAA Prairie Permanente / Surface régionale simulée PaSim = 71 494 ha / 54 287 ha 

Modes d’exploitation dans la région 

qui sont des points de départ  

d’une pratique stockante (ex. 1 → 2) 

Surface du mode d’exploitation  
après dilatation de la surface des modes 

d’exploitation sur toute la surface  
« prairie 4 » de l’UPC  

Surface de chaque mode d’exploitation  
dans la séquence après application du ratio  

de correction SAA/simulé = AMT BANCO 

1  13 891 ha 13 891 ha * (71 494 / 54 287) = 18 294 ha 

2  6 426 ha    8 463 ha 

4  12 872 ha    16 952 ha 

10  1 487 ha    1 959 ha 

11  1 702 ha    2 241 ha 

12  12 ha 16 ha 

Total 36 391 ha 47 296 ha 

 

4.5.3. Calcul des marges brutes régionales des cultures 

Nous avons vu dans la section 4.5.1 que, pour le calcul du coût technique des pratiques stockantes, nous tenons 
compte des pertes de revenu induites par les substitutions de cultures et les changements d’usage des sols. C’est 
le cas pour l’introduction et l’allongement des prairies temporaires au sein des séquences de grande culture, 
l’agroforesterie intraparcellaire et l’implantation de haies, qui impliquent une diminution des surfaces des autres 
cultures et par conséquent une perte de revenu associée à ces surfaces. Pour quantifier cette perte de revenu, 
nous utilisons la marge brute des cultures concernées.  
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Pour les haies et l’agroforesterie, les surfaces des cultures sont toutes réduites du même pourcentage au sein 
d’une région donnée. Nous estimons donc directement la marge brute de l’assolement régional (section 4.5.3.5). 
Dans le cas de l’extension des prairies temporaires, à la différence des haies et de l’agroforesterie, la perte de 
surface n’est pas uniforme pour l’ensemble des cultures de la région et l’information concernant les assolements 
modifiés provient des séquences simulées dans STICS. Nous avons donc besoin d’estimer la marge brute 
régionale des différentes cultures simulées dans STICS (cf. 4.5.3.2 et 4.5.3.3), ainsi qu’une marge brute 
« composite » pour l’agrégat BT qui tienne compte du poids de chacune des cultures apparentées (cf. 4.5.3.4).  

4.5.3.1. Méthode générale de calcul de marges par hectare  

La marge (Mi) par hectare d’une production i donnée se définit comme la différence entre les recettes (Ri) et les 
dépenses (CIi) pour un hectare de cette production. 

Mi = Ri – Cii 

Le Réseau d’information comptable agricole (RICA) collecte de nombreuses données au niveau de l’exploitation f. 
Pour chaque production i, on dispose du volume de production et de la superficie (dont on déduit un rendement 
Rdti), du produit des ventes en valeur et en volume (à l’aide desquels on calcule un prix Pi) ainsi qu’une recette par 
hectare (Ri). 

Ri = Pi * Rdti 

Estimation des dépenses affectées par culture 

Par contre, les dépenses variables (CI), détaillées par nature [engrais (W), produits phytosanitaires (X), semences 
(Y) et carburants (Z)] restent globales au niveau de l’exploitation agricole f et ne sont pas réparties selon les 
différentes productions. Il est donc impossible de calculer une marge pour chaque production à partir des données 
observées. 

CIf = Wf + Xf + Yf + Zf 

Les dépenses variables ont été calculées en utilisant un modèle économétrique pour répartir chaque type de 
dépense entre les cultures. Le modèle retenu est simple : les dépenses d’engrais (Wf) d’une exploitation agricole f 
dépendent des cultures et du nombre d’hectares utilisés. En retenant une forme linéaire, on suppose que les terres 
d’un même agriculteur sont homogènes. L’hétérogénéité des terres entre les agriculteurs est captée par le terme 
d’erreur ef. 

Wf = a1 . S1f + … + ai . Sif + … + ef 

avec : Wf : dépense totale des engrais pour l’exploitation f  
ai : coût des engrais utilisés pour 1 ha de culture i 
Sif : surface en culture i dans l’exploitation f 
ef : terme d’erreur 

Les dépenses en engrais dans le RICA étant distinguées, au niveau de chaque exploitation f, entre charges 
affectées aux cultures non fourragères et charges affectées aux cultures fourragères, l’estimation est réalisée à 
partir de deux équations. La liste des cultures retenues pour chacune des deux équations est fournie dans le 
tableau 4.5-5: 

Tableau 4.5-5. Liste des cultures retenues pour le calcul des charges en engrais  
affectées aux cultures fourragères et non fourragères 

Charge affectée Liste de cultures retenues 

Engrais affectés aux cultures non 
fourragères 

blé tendre, blé dur, orge, maïs grain, avoine, triticale, autres céréales, pommes de terre, 
betteraves, pois et fèves, tournesol, colza, autres cultures 

Engrais affectés aux cultures fourragères maïs fourrage, luzerne, prairies temporaires, prairies permanentes et autres fourrages 
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Ces équations sont reprises successivement pour les différentes dépenses que l’on peut affecter aux cultures : 

les dépenses en produits phytosanitaires  Xf = b1 . S1f + … + bi . Sif + … + kf 

les dépenses en semences    Yf = c1 . S1f + … + ci . Sif + … + hf 

les dépenses en carburant    Zf = d1 . S1f + … + di . Sif + … + gf 

avec : bi, ci et di, le coût respectivement des produits phytosanitaires, semences et des carburants par hectare de culture i ;  
et kf, hf et gf les termes d’erreur associés à ces postes de dépense par exploitation. 

Pour chaque culture i, la somme des dépenses affectées (CIi) est donc obtenue comme suit après estimation des 
paramètres du modèle : CIi = ai + bi + ci + di. 

4.5.3.2. Marges régionales pour les cultures non fourragères 

Les cultures concernées sont les suivantes : blé tendre, blé dur, orge, maïs grain, avoine, triticale, autres céréales, 
pommes de terre, betteraves, pois et fèves, tournesol, colza.  

Pour chacune de ces cultures i, la marge par hectare pour chaque culture (Mi) est ainsi calculée de la façon 
suivante : 

Mi = Ri - CIi = Ri - ai - bi - ci – di 

Ce travail a été réalisé sur chacune des régions. Lorsque, pour une culture i, le nombre d’observations insuffisant 
(inférieur à 30) ne permet pas d’obtenir des estimations significatives ou bien renvoie à des valeurs négatives, la 
marge calculée de la région est remplacée soit par la marge de la culture i calculée au niveau national (cf. Tableau 
4.5-6), soit par la marge de la culture i d’une région proche. Les corrections sont détaillées et justifiées dans 
l’annexe 4.5-3.  

Tableau 4.5-6. Prix, rendements et marges nationaux de référence (moyenne 2009-2013) – cultures non fourragères.  
(MFR : France Métropolitaine) 

 Culture  Prix 
(€/ha) 

Rendement 
(q/ha) 

Marge corrigée 
(€/ha) 

MFR AUTRES_CEREALES ACER 39,18 71,69 1 962 

MFR AVOINE AVOI 43,56 14,86 502 

MFR BLE_DUR BLED 53,60 22,63 435 

MFR BLE_TENDRE BLET 72,89 17,51 723 

MFR BETTERAVE BS 3,07 897,60 1 087 

MFR COLZA Co 38,54 33,58 789 

MFR MAIS MG 16,30 91,54 786 

MFR ORGE ORGE 62,31 15,76 424 

MFR POMME_DE_TERRE POMT 419,52 15,23 4 165 

MFR POIS PP 21,81 38,56 674 

MFR TOURNESOL To 37,95 22,93 474 

MFR TRITICALE TRITICALE 49,63 16,01 538 

4.5.3.3. Marges régionales pour les cultures fourragères 

Pour les cultures fourragères, le RICA ne renseigne pas systématiquement les quantités produites, une grande 
partie de la production étant consommée sur l’exploitation, il n’y a pas d’écriture comptable. Pour la luzerne, le 
maïs fourrage, les prairies temporaires et les prairies permanentes, le rendement utilisé est donc celui de la 
Statistique Agricole Annuelle (SAA), publié par le service de statistiques du Ministère en charge de l’agriculture : 
moyenne du rendement Matière sèche entre 2009 et 2013.  

Les prix des cultures fourragères ont été calculés, à partir du RICA, sur la base des exploitations ayant vendu une 
partie de leur production.  

- Le prix de la luzerne pour déshydratation repose ainsi sur le prix moyen observé sur une centaine 
d’exploitations au niveau France.  
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- Un prix de l’herbe a été calculé en rapportant le produit brut valeur et le produit brut volume des productions 
de foin, de fourrage, et d’herbe ensilée pour les exploitations concernées par une vente de ces productions 
et une surface en prairies temporaires, prairies permanentes et autres fourrages artificiels.  

- Le prix du maïs fourrager (PxMF) a été évalué à partir du prix du maïs grain, en reprenant un calcul proposé 
par l’Association des producteurs de maïs (AGPM) pour la vente de maïs sur pied à certains éleveurs (cf. 
annexe 4.5-4). Le produit brut maïs grain (PxMG * RdtMG) est augmenté d’une plus-value pour l’enlèvement 
des pailles (estimé dans l’étude à 126 euros par hectare - selon AGPM : entre 120 et 140 euros par hectare 
en 2014) et diminué d’une économie de frais non engagés (récolte et broyage de pailles, estimée à 161 
euros - selon AGPM : entre 150 et 180 euros par hectare en 2014) et d’une économie de transport (estimée 
à 39 euros - selon AGPM : 40 euros par hectare en 2014). Le résultat obtenu est ensuite divisé par le 
rendement fourrage en tonne de matière sèche (de 15 tMS selon AGPM) pour calculer le prix du maïs 
fourrager en équivalent matière sèche (PxMF). 

Pour chacune des cultures fourragères i, la marge par hectare (Mi) est alors calculée de façon similaire aux cultures 
non fourragères, en retenant les dépenses affectées CIi estimées selon la méthode décrite ci-dessus : 

Mi = Ri - CIi = Ri - ai - bi - ci – di 

De façon analogue, le travail a été réalisé sur chacune des régions. Lorsque, pour une culture i, le nombre 
d’observations insuffisant (inférieur à 30) ne permet pas d’obtenir des estimations significatives ou bien renvoie à 
des valeurs négatives, la marge calculée de la région est remplacée par la marge de la culture i calculée au niveau 
national (cf. Tableau 4.5-7). Tel est le cas pour le maïs fourrage en Alsace et dans le Limousin, les prairies 
permanentes et les prairies temporaires pour les régions Centre, Languedoc-Roussillon et Provence-Alpes-Côte 
d'Azur. Pour la luzerne, le faible nombre d’observations a imposé le choix du prix et des charges au niveau national 
seul. La variabilité entre région est apportée par le rendement, issu de la SAA pour les cultures fourragères3. 

Tableau 4.5-7. Prix, rendements et marges nationaux de référence (moyenne 2009-2013) – cultures fourragères.  
(MFR : France Métropolitaine) 

 Culture  Prix (€/ha) Rendement (q/ha) Marge Corrigée (€/ha) 

MFR LUZERNE LU 8,35 85,26 699 

MFR MAIS_FOURRAGE MF 9,46 125,92 527 

MFR PRAIRIE_PERMANENTE PERM 8,35 41,90 259 

MFR PRAIRIE_TEMPORAIRE PT 8,35 68,59 473 

 

4.5.3.4. Calcul d’une marge « composite » pour le blé tendre simulé dans STICS (BT) 

Dans le modèle STICS, le blé tendre simulé (BT) représente également le blé dur, l’orge, l’avoine, le triticale et les 
autres céréales. Une marge composite a donc été calculée pour chaque région, à partir des marges de chaque 
culture pondérées par les surfaces correspondantes de la Statistique Agricole Annuelle (moyenne de 2009 à 2013). 
Le tableau 4.5-8 ci-dessous illustre le calcul à l’échelle de la France, où on obtient une valeur de 657 euros par 
hectare pour l’agrégat BT. Les marges composites régionales ont été utilisées à chaque fois qu’un changement 
d’usage des sols impactait BT, comme par exemple lors de l’introduction de prairies temporaires dans les rotations. 
Elles sont fournies en annexe 4.5-5. 

Tableau 4.5-8. Calcul d’une marge composite pour l’agrégat blé tendre (BT) de STICS 

Culture 
Rendement 

(q/ha) 
Prix  
(€/q) 

Marge 
(€/ha) 

Marge corrigée 
(€/ha) 

Surface retenue 
(ha) 

Marge*Surface  
(€) 

Marge 
composite BT 

« Autres céréales » 39,2 71,7 1962 1962 167 665 328 919 820 

661 €/ha 

Avoine 43,6 14,9 502 502 88 991 44 654 944 

Blé dur 53,6 22,6 435 435 422 833 184 122 720 

Blé tendre 72,9 17,5 723 723 4 888 907 3 534 250 514 

Orge 62,3 15,8 424 424 1 663 099 704 977 421 

                                                           

3 Remarque : comme pour les autres cultures fourragères, le rendement du maïs fourrage provient de la SAA pour bénéficier de la variabilité 
régionale. La valeur nationale, de 12,6 quintaux par hectare est inférieure au rendement utilisé pour le calcul du prix du maïs fourrage à 
partir du maïs grain, basé sur une logique différente (AGPM). 
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4.5.3.5. Marges utilisées pour l’agroforesterie et l’implantation de haies 

Pour ces pratiques, le changement d’usage des sols concerne toutes les cultures de la SAA, sauf les vignes, les 
cultures fruitières, les surfaces en horticulture et maraîchage, et les rizières. Les arbres et les haies sont fixes et 
associés à des parcelles, ils ne suivent pas les cultures au cours du temps. Nous avons donc besoin d’une marge 
reflétant l’assolement des cultures pertinentes dans chaque région. 

Les marges par culture calculées ci-dessus ne retenant pas l’ensemble des cultures, il est proposé d’utiliser l’une 
des marges calculées dans le RICA, au niveau de chaque exploitation : la marge calculée végétale (MARGV)4. Elle 
est définie comme la différence entre les produits et dépenses affectables aux productions végétales.  

Les recettes comprennent : le produit brut augmenté des intra-consommations pour les végétaux, les végétaux 
transformés et les produits horticoles, ainsi que le produit issu des terres louées prêtes à semer. Les charges 
comptent : les dépenses en engrais, semences, amendements, produits phytosanitaires, eau d’irrigation, 
fournitures attribuées aux cultures et travaux pour cultures. 

Les charges étant calculées sur l’ensemble de l’exploitation, pour limiter la prise en compte de charges pour les 
cultures fourragères, les valeurs sont calculées sur les exploitations sans production animale de vente. Sur ces 
exploitations, la surface fourragère (SFPTO) représente, en moyenne, moins de 1% de la surface cultivée totale 
(SAU).  

Tableau 4.5-9. Marge végétale, en euros par hectare  
(Champ : exploitations sans production animale de vente)   

 Source : INRA, d’après le Ministère de l’Agriculture et de l’Alimentation, Réseau d’information comptable agricole 2009-2013. 

Selon le tableau ci-dessus, la marge moyenne s’élève à 711 €/ha pour les exploitations spécialisées en céréales 
et oléoprotéagineux (COP), et plus de 1 600 €/ha pour les exploitations en autres grandes cultures ou en 
polyculture.  

Afin de tenir compte de l’ensemble des cultures, on calcule une marge pondérée par les surfaces des exploitations 
correspondantes. On obtient ainsi une marge « grandes cultures » pour chaque région, que l’on propose d’utiliser 
pour l’ensemble des surfaces retenues dans les pratiques Agroforesterie et Haies. Par exemple, cette marge 
« grande cultures » est de 942 €/ha au niveau national. 

Par construction, cette valeur ne tient pas compte des prairies temporaires introduites dans les rotations de 
« grandes cultures ». Nous avons appliqué la méthode des « marges composites » pour calculer une marge 
« grandes cultures, y compris prairies temporaires ». Ainsi par les simulations STICS, on peut évaluer, pour chaque 
région, la part des surfaces consacrées aux séquences en grandes cultures seules et aux séquences en grandes 
cultures et prairies temporaires. On peut donc calculer une marge régionale à partir de : 

- - la marge « grandes cultures » de la région (942 €/ha pour la France Métropolitaine) 
- - la marge « prairies temporaires » de la même région (473 €/ha pour la France Métropolitaine) 

pondérées par les surfaces correspondantes. 

Exemple pour un rapport de ¾ et ¼ : [(3/4 * 942 €/ha) + (1/4 * 473 €/ha)] = marge de 825 €/ha.   

Les marges régionales utilisées pour les pratiques Agroforesterie et Haie sont détaillées en annexe 4.5-6. 

                                                           

4 Cette marge est privilégiée à la marge brute cultures non fourragères, qui ne compte pas certaines charges telles que les amendements 
ou l’eau d’irrigation, mais surtout qui intègre les subventions couplées aux végétaux.  
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4.5.3.6. Précision sur le calcul des valeurs moyennes 2009-2013 des prix, rendements et marges 
dans le RICA 

Le RICA est un échantillon d’environ 7 000 exploitations agricoles, représentatives des 350 000 exploitations 
moyennes et grandes. Pour assurer cette représentativité, il est nécessaire d’utiliser les coefficients d’extrapolation 
du RICA, calculés sur la base des critères retenus pour établir le plan de sélection des exploitations : la région, la 
spécialisation et la classe de dimension économique. La représentativité est calée sur la production brute standard 
(PBS). Pour toute autre variable non liée à la PBS, cette représentativité n’est pas nécessairement vérifiée. 

La pondération peut soulever des problèmes dans certains calculs. Tel est le cas d’un ratio A/B. La moyenne 
pondérée des ratios A/B, calculés sur chaque exploitation agricole, est généralement différente du ratio entre le 
cumul des valeurs A et le cumul des valeurs B, calculés chacun avec pondération.  

La première formulation a pour avantage de repérer facilement les valeurs extrêmes tandis que la seconde est 
moins sensible aux valeurs extrêmes lorsque le nombre d’observations est élevé. C’est cette seconde méthode qui 
a été retenue pour le calcul des rendements et des prix car il est difficile de déterminer si une valeur extrême est 
aberrante ou pas, surtout pour les petits échantillons (croisement entre production et région). 

4.5.4. Assiette et coût technique unitaire comparés des pratiques stockantes  

Nous avons vu dans la section 4.4 que le semis direct ne permet pas d’augmenter le stockage de carbone si l’on 
considère l’ensemble du profil de sol, et non plus l’horizon 0-30 cm. Pour cette raison, cette pratique ne sera pas 
retenue pour l’allocation coût-efficace de l’effort de stockage dans la section 4.6. Nous fournissons tout de même 
ici, à titre indicatif, l’assiette maximale technique et le coût technique unitaire de la pratique « semis direct ». 

4.5.4.1. Assiettes 

L'assiette maximale technique (AMT) d’une pratique stockante désigne la surface sur laquelle cette pratique peut 
être mise en œuvre sans contre-indication technique, ni effet secondaire défavorable, et dans des conditions 
techniquement acceptables pour l'agriculteur (cf. section 4.1.6.1). Les AMT ont été estimées à l'échelle de la région 
administrative (sur la base des 22 anciennes régions) puis agrégées à l’échelle nationale. Le Tableau 4.5-10 
regroupe l’ensemble des informations concernant l’assiette (en ha) des pratiques, leur potentiel unitaire de 
stockage additionnel de C (en tC/ha/an), exprimé en moyenne nationale et avec indication des extrema régionaux 
et leur potentiel total de stockage au niveau national. En multipliant l’AMT régionale (cf. tableau 4.5-11) par le 
potentiel unitaire de stockage régional (cf. tableau 4.5-12), on obtient le potentiel agronomique de stockage d’une 
pratique dans cette région (cf. tableau 4.5-13). Puis, en agrégeant les potentiels régionaux, on obtient le potentiel 
agronomique de stockage de cette pratique au niveau national (cf. dernière colonne du tableau 4.5-10).  

Tableau 4.5-10. Récapitulatif, par pratique, de l’assiette maximale technique (AMT), du stockage additionnel de C par ha 
(sur l’ensemble du profil de sol) en moyenne au niveau national, et du potentiel total de stockage de carbone si la pratique 
est mise en œuvre sur l’intégralité de son assiette (sans tenir compte des éventuelles interactions avec d’autres pratiques).  

Note : une valeur de stockage négative correspond à un destockage. 

Pratiques stockantes AMT 

Stockage additionnel de C par ha 

d’assiette (sur tout le profil de sol) 
Potentiel total de 

stockage C (sur tout 

le profil de sol) Moyenne nationale Extrema régionaux 

(Mha) (tC/ha/an) (tC/ha/an) (MtC/an) 

Extension des cultures intermédiaires 16,03 0,215 (0,040;0,380) 3,45 

Semis direct 11,29 - - - 

Nouvelles ressources organiques 1,46 0,098 (0,018;0,197) 0,14 

Insertion et allongement des prairies temporaires 6,63 0,214 (-0,002;0,749) 1,42 

Agroforesterie intra-parcellaire 5,33 0,391 (0,193;0,469) 2,08 

Haies 8,83 0,031 (0,015;0,039) 0,28 

Intensification modérée des prairies permanentes 3,94 0,213 (0,032;0,305) 0,84 

Remplacement fauche pâture en prairies permanentes 0,09 0,362 (0,030;0,535) 0,03 

Enherbement des inter-rangs  

des vignobles 

permanent 0,15 0,464 (0,355;0,603) 0,07 

Hivernal 0,41 0,300 (0,300;0,300) 0,12 
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Tableau 4.5-11. Assiettes régionales (anciennes régions) des pratiques stockantes, en hectares.  

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

  

Régions GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 368 673 508 260 993 149 706 20 028 0 219 634 417 204 0 0 

Champagne-Ardenne R21 708 442 1 162 875 83 092 58 142 190 031 0 438 119 851 270 2 742 23 758 

Picardie R22 461 790 1 062 450 106 841 29 014 10 486 0 628 755 745 768 0 0 

Haute-Normandie R23 334 250 375 442 109 100 37 845 33 888 0 387 684 346 455 0 0 

Centre R24 1 447 867 1 854 283 259 262 131 111 180 776 0 583 058 1 078 759 10 265 10 427 

Basse-Normandie R25 590 439 658 484 453 383 37 405 219 105 11 419 208 961 272 307 0 0 

Bourgogne R26 797 172 947 045 153 418 52 447 642 999 0 207 839 435 212 9 065 19 971 

Nord-Pas-de-Calais R31 199 191 543 215 171 550 18 543 26 323 0 345 223 303 814 0 0 

Lorraine R41 653 020 681 569 184 786 68 410 205 823 0 210 220 428 605 0 0 

Alsace R42 68 471 207 262 21 089 31 320 44 665 0 60 254 168 356 9 667 800 

Franche-Comté R43 245 881 268 794 92 110 44 407 213 932 0 52 882 124 325 0 0 

Pays de la Loire R52 1 419 179 1 389 317 1 211 196 48 522 280 570 0 472 101 655 169 16 757 15 529 

Bretagne R53 1 417 045 1 274 339 1 311 486 34 142 68 802 351 411 626 700 419 0 0 

Poitou-Charentes R54 464 404 1 296 033 476 073 81 914 130 814 0 345 809 558 279 11 127 30 692 

Aquitaine R72 228 276 750 086 319 528 141 558 172 507 0 208 245 480 029 61 242 18 798 

Midi-Pyrénées R73 581 437 1 402 295 675 886 138 804 328 574 635 272 197 522 445 18 796 4 353 

Limousin R74 249 885 280 049 277 854 78 884 337 215 4 335 20 581 126 645 0 0 

Rhône-Alpes R82 406 225 518 855 316 425 127 926 399 390 2 879 109 564 198 489 11 827 27 152 

Auvergne R83 430 603 544 957 295 257 22 610 340 210 53 861 97 266 228 192 0 0 

Languedoc-Roussillon R91 114 491 186 462 59 343 48 395 38 788 14 420 23 207 113 108 0 191 483 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 100 647 114 555 56 236 83 851 56 273 0 22 361 71 056 0 69 569 

Corse R94 0 0 0 0 0 0 494 3 484 0 0 
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Tableau 4.5-12. Stockage additionnel de C par hectare d’assiette, sur l’ensemble du profil de sol, par pratique stockante et par région (anciennes régions), en tC/ha/an.  

Note : une valeur négative (en jaune) indique un déstockage. 

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

Régions GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 - 0,300 -0,003 0,197 0,176  0,469 0,035   

Champagne-Ardenne R21 - 0,241 0,536 0,121 0,159  0,464 0,036 0,600 0,300 

Picardie R22 - 0,203 0,643 0,156 0,130  0,467 0,036   

Haute-Normandie R23 - 0,147 0,631 0,148 0,177  0,455 0,035   

Centre R24 - 0,380 0,084 0,080 0,199  0,425 0,033 0,550 0,300 

Basse-Normandie R25 - 0,171 0,699 0,162 0,192 0,337 0,398 0,033   

Bourgogne R26 - 0,374 0,168 0,108 0,302  0,424 0,034 0,603 0,300 

Nord-Pas-de-Calais R31 - 0,092 0,749 0,164 0,141  0,463 0,039   

Lorraine R41 - 0,282 0,526 0,126 0,136  0,446 0,035   

Alsace R42 - 0,133 0,073 0,018 0,123  0,436 0,039 0,355 0,300 

Franche-Comté R43 - 0,312 0,275 0,128 0,202  0,373 0,032   

Pays de la Loire R52 - 0,040 0,169 0,085 0,169  0,265 0,024 0,538 0,300 

Bretagne R53 - 0,044 0,172 0,079 0,131 0,030 0,249 0,024   

Poitou-Charentes R54 - 0,240 0,063 0,055 0,168  0,349 0,030 0,456 0,300 

Aquitaine R72 - 0,228 0,067 0,074 0,191  0,352 0,031 0,395 0,300 

Midi-Pyrénées R73 - 0,160 0,098 0,063 0,176 0,535 0,311 0,027 0,484 0,300 

Limousin R74 - 0,101 -0,002 0,057 0,209 0,282 0,193 0,020   

Rhône-Alpes R82 - 0,127 0,073 0,057 0,150 0,314 0,286 0,027 0,577 0,300 

Auvergne R83 - 0,357 0,143 0,097 0,305 0,360 0,292 0,026   

Languedoc-Roussillon R91 - 0,184 0,089 0,073 0,117 0,459 0,352 0,029  0,300 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 - 0,172 0,071 0,100 0,032  0,314 0,024  0,300 

Corse R94       0,193 0,015   
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Tableau 4.5-13. Potentiel régional de stockage additionnel de C, sur l’ensemble du profil de sol, par pratique stockante,  
si celle-ci est mise en œuvre sur l’intégralité de son assiette (AMT) régionale, en tC/an.  

Note : un potentiel de stockage négatif (en jaune) correspond à un déstockage. 

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

Régions GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 0 152 346 -3 29 488 3 518 - 102 908 14 540 - - 

Champagne-Ardenne R21 0 279 943 44 509 7 040 30 224 - 203 311 30 289 1 646 7 124 

Picardie R22 0 216 024 68 649 4 513 1 364 - 293 757 26 669 - - 

Haute-Normandie R23 0 55 227 68 845 5 610 5 984 - 176 523 12 229 - - 

Centre R24 0 703 992 21 733 10 507 36 050 - 247 783 35 412 5 642 3 127 

Basse-Normandie R25 0 112 317 317 000 6 059 42 151 3 853 83 209 8 913 - - 

Bourgogne R26 0 354 334 25 743 5 664 194 339 - 88 133 14 876 5 468 5 989 

Nord-Pas-de-Calais R31 0 49 929 128 501 3 033 3 702 - 159 953 11 753 - - 

Lorraine R41 0 191 935 97 234 8 597 27 965 - 93 727 15 081 - - 

Alsace R42 0 27 584 1 545 565 5 490 - 26 248 6 592 3 431 240 

Franche-Comté R43 0 83 893 25 357 5 681 43 224 - 19 717 3 967 - - 

Pays de la Loire R52 0 55 917 204 232 4 129 47 370 - 124 979 15 568 9 014 4 657 

Bretagne R53 0 56 631 226 084 2 684 8 987 11 102 616 17 020 - - 

Poitou-Charentes R54 0 310 414 29 779 4 519 21 931 - 120 657 17 009 5 070 9 204 

Aquitaine R72 0 171 223 21 505 10 510 32 893 - 73 354 14 912 24 205 5 637 

Midi-Pyrénées R73 0 224 534 66 030 8 796 57 684 339 84 584 14 298 9 093 1 305 

Limousin R74 0 28 398 -542 4 505 70 338 1 221 3 969 2 507 - - 

Rhône-Alpes R82 0 65 886 22 959 7 337 59 915 904 31 318 5 299 6 830 8 142 

Auvergne R83 0 194 794 42 124 2 197 103 766 19 382 28 409 5 975 - - 

Languedoc-Roussillon R91 0 34 230 5 307 3 518 4 527 6 624 8 177 3 264 - 57 421 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 0 19 648 4 007 8 386 1 774 - 7 032 1 723 - 20 862 

Corse R94       95 53   
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Certaines pratiques, comme l’enherbement des vignobles et la substitution fauche-pâturage, ont un potentiel de 
stockage par hectare élevé mais une assiette limitée, ce qui conduit à un potentiel total de stockage au niveau 
national relativement faible. Pour autant, celui-ci peut être non négligeable au sein d’une région donnée. C’est le 
cas par exemple pour l’enherbement des vignobles, qui contribue respectivement à la moitié et à un tiers du 
potentiel total de stockage des régions Languedoc-Roussillon et Provence-Alpes-Côte d’Azur.  

L’implantation de haies, au contraire, voit son faible potentiel de stockage de C dans le sol compensé par une 
assiette de plusieurs millions d’hectare. Quant à l’agroforesterie intra-parcellaire, elle a à la fois une assiette de 
plusieurs millions d’hectares et un potentiel de stockage additionnel dans le sol élevé.  

Enfin, l’extension des cultures intermédiaires et l’insertion et l’allongement des prairies temporaires associent une 
assiette très élevée à un potentiel unitaire modéré, ce qui leur confère des potentiels de stockage élevés au niveau 
national. Au niveau régional, une pratique comme l’extension des prairies temporaires contribue majoritairement 
au potentiel total de stockage des anciennes régions Basse-Normandie, Bretagne et Pays de la Loire (55%, 55% 
et 44% respectivement), mais pour des raisons différentes. En Basse-Normandie, la pratique consiste à insérer 
des prairies temporaires peu présentes actuellement dans les séquences de grande culture. Le potentiel de 
stockage par hectare est donc très élevé et compense une assiette modérée. Tandis qu’en Bretagne et en Pays 
de la Loire, où les prairies temporaires sont déjà très présentes, la pratique consiste à allonger leur durée. Le 
potentiel de stockage y est donc modéré, mais il est compensé par une grande assiette. En Midi-Pyrénées, 
l’extension des cultures intermédiaires a un potentiel unitaire de stockage assez faible par rapport aux autres 
régions, mais avec une assiette de près de 60% de la SAU régionale elle contribue fortement (48%) au potentiel 
total régional de stockage. 

Une analyse de la variabilité interrégionale des assiettes maximales techniques et des potentiels unitaires des 
pratiques est fournie dans les « fiches pratiques » (Annexes I à IX). 

4.5.4.2. Coûts techniques unitaires 

Le Tableau 4.5-14 présente le coût technique moyen, au niveau national, de chaque pratique avec indication des 
extrema régionaux. Un coût négatif représente un gain pour l’agriculteur, tandis qu’un coût positif représente une 
perte. En multipliant le coût technique unitaire régional (en €/ha/an, cf. tableau 4.5-15) par l’AMT régionale (cf. 
tableau 4.5-11), on obtient le coût régional annuel de mise en œuvre d’une pratique stockante sur toute son assiette 
(cf. tableau 4.5-16). Puis, en agrégeant les coûts régionaux annuels, avec la part de chaque région dans l’AMT 
nationale comme coefficient de pondération, on obtient le coût total national annuel pour chaque pratique (cf. 
dernière colonne du tableau 4.5-14).  

Tableau 4.5-14. Récapitulatif des coûts technique (en €/ha/an) et total (en €/an), par pratique,  
en moyenne au niveau national.  

Pratiques stockantes 
AMT 

Coût technique unitaire 

Coût total Moyenne 

nationale 

Extrêmes 

régionaux 

(Mha) (€/ha/an) (€/ha/an) (M€/an) 

Extension des cultures intermédiaires 16,03 39 11,9 ; 146,9 619 

Semis direct 11,29 13 -23,9 ; 39,6 142 

Nouvelles ressources organiques 1,46 22,6 -92,0 ; 268,9 33 

Insertion et allongement des prairies 

temporaires 
6,63 91 -40,6 ; 313,7 602 

Agroforesterie intra-parcellaire 5,33 118 63,3 ; 178,8 628 

Haies 8,83 73 54,1 ; 86,5 645 

Intensification modérée  

des prairies permanentes 
3,94 28 12,1 ; 38,2 109 

Remplacement fauche pâture  

en prairies permanentes 
0,09 73 -84,7 ; 145,8 6 

Enherbement des inter-

rangs des vignobles 

permanent 0,15 -26 -27,4 ; -22,2 -4 

hivernal 0,41 -15 -15,2 ; -15,2 -6 
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Tableau 4.5-15. Coût technique unitaire, pour les agriculteurs, de mise en œuvre des pratiques stockantes dans chaque région (anciennes régions), en €/ha.  

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble). 

Région GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 22 28,60 20 -92 26  139 72   

Champagne-Ardenne R21 12 27,48 131 41 24  125 72 -26 -15,24 

Picardie R22 5 30,90 234 29 29  157 76   

Haute-Normandie R23 -1 18,94 197 51 24  145 76   

Centre R24 5 27,62 49 9 26  114 70 -26 -15,24 

Basse-Normandie R25 3 38,62 263 28 24 -38 108 73   

Bourgogne R26 0 36,13 -41 16 33  93 70 -25 -15,24 

Nord-Pas-de-Calais R31 -2 21,75 314 229 38  179 87   

Lorraine R41 23 68,21 102 21 14  106 71   

Alsace R42 40 146,86 31 52 18  133 85 -27 -15,24 

Franche-Comté R43 3 27,27 5 -22 12  90 72   

Pays de la Loire R52 24 24,43 68 215 29  95 71 -26 -15,24 

Bretagne R53 32 38,40 143 269 31 -85 92 75   

Poitou-Charentes R54 19 29,54 14 28 32  96 74 -27 -15,24 

Aquitaine R72 14 109,36 112 32 31  101 75 -27 -15,24 

Midi-Pyrénées R73 13 43,74 19 -6 26 -7 86 71 -22 -15,24 

Limousin R74 17 39,98 29 31 38 146 73 72   

Rhône-Alpes R82 14 26,15 24 25 20 95 92 74 -25 -15,24 

Auvergne R83 -24 51,46 11 48 35 113 85 72   

Languedoc-Roussillon R91 -6 38,36 -5 23 36 -3 69 65  -15,24 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 5 11,88 17 -13 37  63 58  -15,24 

Corse R94 na na na na na na 67 54  na 
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Tableau 4.5-16. Coût total, pour les agriculteurs, de mise en œuvre des pratiques stockantes sur l’intégralité de leur assiette régionale (anciennes régions), en €/an.  

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble). 

Région GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 6 526 923 51 216 556 12 775 096 1 132 215 4 704 103 0 66 710 867 75 400 617 -263 343 -158 914 

Champagne-Ardenne R21 1 961 342 25 431 548 119 406 319 1 049 829 5 304 451 -435 610 22 493 558 19 874 920 0 0 

Picardie R22 -246 533 34 213 301 -6 222 530 856 210 20 916 807 0 19 270 704 30 435 898 -229 108 -304 365 

Haute-Normandie R23 -434 534 11 813 571 53 812 660 4 245 537 992 716 0 61 739 845 26 290 452 0 0 

Centre R24 15 117 632 46 490 246 18 928 334 1 470 363 2 970 955 0 22 194 815 30 578 832 0 0 

Basse-Normandie R25 2 711 419 30 438 737 657 806 1 634 837 783 324 0 8 017 676 14 262 181 -264 688 -12 195 

Bourgogne R26 689 073 7 330 626 442 385 -958 648 2 596 294 0 4 780 688 8 954 884 0 0 

Nord-Pas-de-Calais R31 33 413 477 33 942 758 82 186 583 10 408 553 8 190 408 0 44 924 079 46 706 071 -431 574 -236 665 

Lorraine R41 45 514 205 48 935 380 187 289 578 9 182 487 2 130 319 -29 766 37 727 080 52 603 439 0 0 

Alsace R42 8 782 902 38 289 618 6 598 503 2 292 171 4 167 381 0 33 192 148 41 229 027 -299 627 -467 741 

Franche-Comté R43 3 163 563 82 030 453 35 854 658 4 551 746 5 403 937 0 21 114 905 36 136 800 -1 678 364 -286 482 

Pays de la Loire R52 7 452 806 61 338 441 12 981 442 -901 426 8 501 422 -4 591 23 317 938 37 165 208 -417 057 -66 337 

Bretagne R53 4 230 303 11 195 654 7 963 840 2 433 213 12 874 540 632 006 1 495 267 9 068 991 0 0 

Poitou-Charentes R54 5 625 620 13 570 149 7 748 508 3 228 905 8 110 873 272 427 10 051 426 14 754 814 -299 953 -413 802 

Aquitaine R72 -10 291 659 28 045 293 3 367 885 1 087 143 11 849 981 6 064 530 8 221 382 16 391 820 0 0 

Midi-Pyrénées R73 -643 955 7 153 260 -315 183 1 104 332 1 391 469 -48 591 1 595 050 7 303 520 0 -2 918 194 

Limousin R74 473 710 1 360 453 928 591 -1 053 862 2 108 668 0 1 414 583 4 148 082 0 -1 060 231 

Rhône-Alpes R82 0 0 0 0 0 0 33 312 188 516 0 0 

Auvergne R83 -24 51,46 11 48 35 113 85 72   

Languedoc-Roussillon R91 -6 38,36 -5 23 36 -3 69 65  -15,24 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 5 11,88 17 -13 37  63 58  -15,24 

Corse R94 na Na na na Na na 67 54  na 
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L’analyse des coûts unitaire permet de distinguer 3 catégories de pratiques. 

 Les pratiques à faible coût technique unitaire  

Une seule pratique a un coût technique "négatif", c’est-à-dire correspondant à un gain pour l’agriculteur, en 
moyenne nationale. C’est le cas de l’enherbement des inter-rangs en vignoble, permanent ou hivernal, qui réduit 
les opérations culturales. Cette pratique, sous hypothèse d’additivité de l’enherbement hivernal et de l’enherbement 
permanent, permet de stocker environ 2% du potentiel technique, pour un gain total de 10,2 M€/an. Le fait que 
cette pratique, a priori financièrement intéressante pour les agriculteurs, ne soit pas davantage mise en œuvre, 
suggère l’existence de freins à l’adoption comme un surcroît de travail pour l’enherbement des vignes à un moment 
où la main d’œuvre n’est pas disponible. Ceci constitue un coût de transaction, non comptabilisé dans notre étude, 
et à ajouter aux coûts techniques. Il faut également souligner que le coût de mise en œuvre des deux options 
techniques (enherbement hivernal vs. permanent) est très dépendant des hypothèses faites sur le matériel et les 
opérations culturales, et que la décision simplificatrice de ne pas prendre en compte la variation du rendement de 
la vigne constitue une limite de notre approche et peut faire augmenter sensiblement le coût pour l’agriculteur. 

 Les pratiques à coût technique unitaire modéré (entre 0 et 50 €/ha)  

Cette catégorie inclut quatre pratiques : le semi-direct, les « nouvelles ressources organiques », l'intensification 
modérée des prairies permanentes, ainsi que l’extension des cultures intermédiaires. Selon les régions, les deux 
premières génèrent aussi bien des gains nets que des coûts nets pour les agriculteurs.  

Ces coûts modérés s’expliquent le plus souvent par une augmentation de la production (augmentation du 
rendement en herbe pour l’intensification modérée des prairies, augmentation du rendement de certaines cultures 
pour les cultures intermédiaires, stabilisation ou augmentation des rendements sur la durée pour les nouvelles 
ressources organiques) ou une diminution des charges de mécanisation (économies de carburant et de main 
d’œuvre pour le semis direct), qui viennent compenser une partie des dépenses supplémentaires en intrants et 
opérations culturales (fertilisation minérale pour l'intensification modérée des prairies, semences et implantation 
pour les cultures intermédiaires, augmentation de la densité de semis pour le semis direct, achat, transport et 
épandage des nouvelles ressources organiques), voire une légère diminution de la production (baisse des 
rendements des céréales pour le semis direct).  

Sous hypothèse d’additivité, le semis-direct5, les « nouvelles ressources organiques », l'intensification modérée 
des prairies permanentes, ainsi que l’extension des cultures intermédiaires représentent 52% du potentiel total de 
stockage, majoritairement en grande culture (81% des 52%), pour un coût total de 904 M€/an. Il faut là aussi garder 
à l’esprit l’existence de coûts de transaction non négligeables, et non pris en compte, liés aux contraintes 
organisationnelles pour les cultures intermédiaires et à l’épandage de composts et digestats pour les NRO, ce qui 
suppose de s’adapter à de nouveaux modes de fertilisation. Il existe également des freins à l’adoption des NRO, 
dus à la réticence vis-à-vis des produits épandus, du fait des risques éventuels que leur utilisation implique. Enfin, 
toujours pour les NRO, le coût pour l’agriculteur ne représente pas le coût pour la collectivité qui est, lui, plus élevé, 
la collectivité supportant l’essentiel du coût de production des composts (cf. Annexe IV).  

Le tableau 4.5-15 nous renseigne sur la variabilité interrégionale du coût de mise en œuvre des pratiques. Le coût 
du semis-direct varie selon l’orientation des régions. Dans les régions spécialisées en céréales (comme les régions 
Champagne-Ardenne, Centre et Bourgogne), la perte de revenu subie par les agriculteurs, liée aux pertes de 
rendement, est compensée par les économies en matériel, carburant et main d’œuvre. Au contraire, les régions 
spécialisées en élevage (comme les régions Bretagne, Pays-de-la-Loire, Limousin, Poitou-Charentes et Aquitaine) 
sont pénalisées par la perte de rendement du maïs fourrage, qui induit un surcoût non négligeable pour 
l’alimentation animale. Si le coût technique des NRO varie fortement d’une région à l’autre, c’est à cause de sa 
grande sensibilité à la composition du mix de ressources organiques épandu, compte-tenu de nos hypothèses. 
Ainsi en Île-de-France, où ne sont épandus que des composts de boues de stations d’épuration (STEP) et des 
digestats de biodéchets, le coût de la pratique correspond à un gain pour l’agriculteur de 92 €/ha. C’est dû au fait 
que les composts de boues de STEP sont peu chers, les digestats gratuits, et qu’ils sont livrés et épandus 
gratuitement. A l’opposé, en Bretagne, le coût de la pratique est très élevé (269 €/ha) car ce sont majoritairement 
des composts de biodéchets et de déchets verts qui ont été épandus. Or ils coûtent cher à l’achat et leur transport 

                                                           

5 Rappelons que si l’on considère l’ensemble du profil de sol, le semis-direct coûte à l’agriculteur mais ne permet pas de d’augmenter le 
stockage de carbone. 
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et leur épandage sont à la charge des agriculteurs. Pour l’extension des cultures intermédiaires, la variabilité 
interrégionale provient aussi bien du coût d’implantation et d’irrigation du couvert intermédiaire, que de l’impact sur 
la production. Si on prend le cas de l’ancienne région Alsace, le coût très élevé de la pratique (147 €/ha) est dû à 
la prédominance des séquences de culture contenant du maïs grain dans l’assiette maximale technique. Ceci 
implique l’usage de couverts intermédiaires de type féveroles et vesces, plus chers à l’achat, et une augmentation 
de l’irrigation. Ces dépenses supplémentaires ne sont pas compensées par une augmentation de la production, 
comme ça peut être le cas dans d’autres régions ou pour d’autres cultures. La variabilité du coût régional de 
l’intensification modérée des prairies permanentes est relativement faible. Elle dépend principalement de la 
productivité des prairies et de leur réponse à un apport d’azote supplémentaire. Les régions avec le coût le plus 
faible, comme la Franche-Comté, l’Alsace ou la Lorraine, sont celles qui voient leur production de foin le plus 
augmenter. Tandis que les anciennes régions Limousin, Nord-Pas-de-Calais et Auvergne, où le rendement des 
prairies augmente moins en pourcentage et où le surplus d’herbe est proportionnellement plus pâturé (le pâturage 
implique un taux d’utilisation de la biomasse moindre que lorsque la prairie est récoltée), ont les coûts les plus 
élevés. L’azote est apporté sous forme organique ou minérale, selon les disponibilités en engrais organique de la 
région et selon les pratiques  

Le semis direct ne permettant pas d’augmenter le stockage de carbone si l’on considère l’ensemble du 
profil de sol, nous n’en tiendrons pas compte dans la section 4.6 pour l’allocation coût-efficace de l’effort 
de stockage.  

 Les pratiques à coût technique élevé (>50 €/ha) 

Cette catégorie inclut quatre pratiques : le remplacement fauche-pâturage, l’introduction et l’allongement des 
prairies temporaires, l’agroforesterie intra-parcellaire et les haies. Selon les régions, les deux premières génèrent 
toutefois aussi bien des gains que des coûts. 

L’introduction et l’allongement des prairies temporaires, l’agroforesterie intra-parcellaire et les haies induisent des 
substitutions d’usage des sols (rangées d’arbres et linéaires de haies sur les cultures, augmentation de la part des 
prairies dans les assolements), ce qui réduit la surface des cultures de vente. Les pertes de revenu qui en résultent 
ne sont pas compensées par la valorisation du bois provenant des haies et des parcelles agroforestières, ni par 
les économies d’intrants et d’opérations culturales générées par l’introduction et l’allongement des prairies 
temporaires. Quant au remplacement fauche-pâturage, il implique une baisse des stocks en foin et en ensilage, 
dont le coût n’est en général pas compensé par l’augmentation du pâturage ni par les économies de coûts de 
récolte. Sous hypothèse d’additivité, le remplacement fauche-pâturage, l’introduction et l’allongement des prairies 
temporaires, l’agroforesterie intra-parcellaire et les haies représentent 45% du potentiel technique de stockage, 
presque exclusivement en grandes cultures, pour un coût total de 1 882 M€/an, soit 2,5 fois supérieur à celui des 
pratiques à coût modéré.  

La forte variabilité interrégionale du coût du remplacement fauche-pâturage s’explique principalement par la 
différence de productivité des prairies permanentes et la part de l’herbe ensilée initialement. Par exemple, le gain 
généré par la pratique dans les régions Bretagne et Basse-Normandie s’explique par la forte proportion, dans 
l’assiette, de prairies intégralement ensilées initialement, avec des troisièmes coupes peu productives. Dans ce 
cas, la mise en œuvre de la pratique génère des économies de coût de récolte qui compensent largement la perte 
de rendement en herbe et la réduction des stocks d’ensilage. Tandis qu’en Auvergne et dans le Limousin, les 
économies de coûts de récolte sont plus faibles et ne compensent pas la réduction des quantités de fourrage 
récolté (une coupe de foin plutôt qu’une coupe d’ensilage, puis une coupe de foin), d’où le coût élevé de la pratique. 
Pour l’agroforesterie et les haies, la variabilité des coûts provient essentiellement de la composition de l’assolement 
régional et de la variabilité interrégionale de la marge brute des cultures impactées. Ainsi, la présence de pomme-
de-terre et de betterave sucrière (ces deux cultures ayant des marges élevées par rapport aux autres cultures) 
dans les assolements des Hauts-de-France, explique le coût élevé de l’agroforesterie et des haies dans cette 
région. Pour l’introduction et l’allongement des prairies temporaires, la principale source de variabilité du coût entre 
les régions réside dans les marges brutes du maïs fourrage et de la prairie temporaire, et la part de ces cultures 
fourragères dans l’assiette régionale de la pratique. Cette pratique induit une forte augmentation de la surface en 
prairie temporaires, principalement dans les régions où la prairie est peu présente initialement, comme par exemple 
dans le Nord-Pas-de-Calais (39% de MF et 6% de PrT dans l’assiette). Cette forte hausse de la surface en prairie 
se fait au détriment des cultures de vente, ce qui élève le coût de mise en œuvre de la pratique. Ainsi, la pratique 
est chère dans les régions où, contrairement au maïs fourrage, la prairie temporaire est peu présente dans l’assiette 
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de la pratique, comme par exemple dans le Nord-Pas-de-Calais (39% de MF et 6% de PrT dans l’assiette). De 
plus, en remplaçant le maïs par des prairies, l’augmentation d’herbe pâturée ou de foin ne suffit pas pour 
compenser la diminution de fourrage, les dépenses en alimentation animale augmentent alors légèrement. 
Inversement, dans les régions où la prairie temporaire est majoritaire dans l’assiette de la pratique, et le maïs 
fourrage peu présent, le coût de mise en œuvre de la pratique est faible, voire négatif comme c’est le cas en 
Bourgogne (71% de PrT et 21% de MF dans l’assiette) et en Languedoc-Roussillon (83% de PrT et 0% de MF 
dans l’assiette). En contrepartie, le stockage additionnel de carbone est relativement faible dans ces régions. 

 Discussion 

Globalement, l’analyse qui précède montre que, hormis pour 1 des 9 pratiques étudiées, le stockage additionnel 
de carbone dans le sol génère, en moyenne, un coût additionnel pour l’agriculteur. Toutefois, quelques pratiques 
ont un coût négatif dans certaines régions, et donc y génèrent a priori un gain pour les agriculteurs. En dehors des 
pratiques d’enherbement des vignobles et d’implantation de haies, les coûts des pratiques présentent une grande 
variabilité régionale, abordée ici et décrite plus en détail dans les fiches de chacune des pratiques (Annexes I à 
IX). Il est tenu compte de cette variabilité des coûts techniques dans l’allocation coût-efficace de l’effort de stockage 
(section 4.6). Et cette variabilité devrait aussi être prise en compte lors de la conception de mesures de politiques 
publiques. 

Il convient également de garder à l’esprit que ces coûts de mise en œuvre ont été calculés sur la base de 
rendements, charges et prix moyens sur la période de référence 2009-2013. Ils sont sensibles aux variations 
interannuelles des prix et des rendements. De plus, il s’agit de coûts techniques, qui n’ont pas été optimisés à 
l’échelle du système d’exploitation. Or des ajustements peuvent se faire en interne, notamment en présence 
d’élevage. Les coûts de transaction liés à l’adoption des pratiques n’ont pas non plus été estimés et ils peuvent 
augmenter considérablement le coût de mise en œuvre de certaines pratiques pour les agriculteurs. 

Si un agriculteur regarde le coût à l’hectare des pratiques, et donc l’impact de la mise en œuvre des pratiques sur 
ses revenus, pour faire son choix sur son exploitation, ce n’est pas le cas d’un décideur public ou d’un organisme 
désirant acheter des crédits carbone par exemple. Ces derniers seront intéressés par l’efficience des pratiques. En 
effet, dans le cadre de paiements pour services environnementaux, les coûts par tonne de carbone stockée et par 
tCO2e évitée sont plus pertinents que le coût par hectare. Le jugement sur le coût, entre modéré et élevé, peut 
alors radicalement changer. C’est ce que nous abordons dans la section suivante (4.6). 
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Annexes 

Annexe 4.5-1. Parc matériel type, coût et consommation de carburant des opérations culturales  

Le tableau ci-dessous récapitule, pour les pratiques concernant les grandes cultures, les types de matériels agricoles utilisés pour les différentes opérations culturales, ainsi que 
leur coût à l’hectare et leur consommation à l’hectare pour un passage. Par exemple, un labour sur un hectare coûte 123,96 € et consomme 23,73 litres de diesel.  

Les informations sur les coûts, performances et consommation proviennent du barème CUMA pour les prestations par les tiers : Coûts des Opérations Culturales 2017 des Matériels Agricoles APCA et/ou barème du 
Loiret (moyenne des années 2010-2011 à 2013-2014).  

 

Opération Matériel Tracteur 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Performance 
(ha/h) 

Coût 
matériel 

(€/ha) 

Coût 
tracteur 
(€/ha) 

Coût main 
d'œuvre 

(€/ha) 

Coût total  
(€/ha) 

Consommation 
carburant  

(L/ha) 

Labour 

Charrue 6 corps 4RM 150ch 27,05 16,50 1,4 15,15 19,3 11,79 46,26 11,79 

Combiné vibro + Rouleau 6 m 4RM 150ch 27,05 16,50 3,5 24,93 7,7 4,71 37,37 4,71 

Herse rotative + semoir céréales 
intégré 6 m 

4RM 230ch 40,80 25,30 3,5 23,97 11,7 4,71 40,34 7,23 

Total        123,96 23,73 

TCS 

Déchaumeur 4 m 4RM 170ch 30,63 18,70 2,5 9,18 12,3 6,60 28,03 7,48 

Combiné vibro + Rouleau 6 m 4RM 150ch 27,05 16,50 3,5 24,93 7,7 4,71 37,37 4,71 

Semoir à disques 4 m 4RM 130ch 20,44 10,01 2,7 23,03 7,6 6,11 36,70 3,71 

Total        102,10 15,91 

Déchaumage 
Déchaumeur 4 m 4RM 170ch 30,63 18,70 2,5 9,18 12,3 6,60 28,03 7,48 

Total        28,03 7,48 

Semis direct 
Semoir semis direct 6 rgs 4RM 150ch 27,05 16,50 2 31,25 13,5 8,25 53,03 8,25 

Total        53,03 8,25 

Epandage 
compost 

Table épandage compost 10 t (calcul 
pour 15 t) 

4RM 110ch 17,87 8,47  15,6 8,94 8,25 32,79 4,24 

Total        32,79 4,24 

Epandage 
digestat 

Tonne 20-22 m3 (calcul pour 25 m3)  
+ Rampe 24 m pendillards (calcul pour 
25 m3) 

4RM 230ch 40,80 25,30  22,7 24,29 9,82 56,85 15,06 

Total        56,85 15,06 
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Epandage 
digestat v2 

Tonne 12,5 m3 (calcul pour 25 m3)  
+ Rampe 12 m pendillards (calcul pour 
25 m3) 

4RM 130ch 20,44 10,01  30,9 20,44 16,00 67,34 10,01 

Total        67,34 10,01 

Passage 
fertilisation 
minérale 

Epandeur d'engrais min. cuve 25 hl 
24-36 m 

4RM 110ch 17,87 8,47 10 2,03 1,8 1,65 5,46 0,85 

Total        5,46 0,85 

Epandeur engrais 
vigne 

Epandeur d'engrais vigne 7-9 m 4 RM 80ch 9,76 5,28 2 12,8 4,9 8,25 25,93 2,64 

Total        25,93 2,64 

Pulvérisateur 
vigne 

Pulvé à jets projetés VTE 9 rangs face 
par face vigne 

4RM 130ch 20,44 10,01 2,6 17,5 7,9 6,35 31,71 3,85 

Total        31,71 3,85 

Semis vigne 
Semoir vigne de 1,80 à 2,20 m  4 RM 80ch 9,76 5,28 1,3 9,3 7,5 12,69 29,50 4,06 

Total        29,50 4,06 

Tonte 
Gyrotondeuse 4 RM 80ch 9,76 5,28 0,8 3,3 12,2 20,63 36,13 6,60 

Total        36,13 6,60 

Labour Vigne 
Charrue décavaillonneuse vigne 4 RM 80ch 9,76 5,28 0,5 45,4 19,5 33,00 97,92 10,56 

Total        97,92 10,56 
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Le tableau ci-dessous récapitule, pour les pratiques concernant les prairies permanentes, les types de matériels agricoles, leur coût et leur consommation de carburant pour les 
étapes de récolte, conditionnement et transport des fourrages. Selon les étapes, le coût et la consommation sont exprimés par hectare, par balle ou par tonne de matière sèche.  

Les coûts des fourrages sont estimés d'après les opérations culturales et le matériel définis dans "Evaluer le coût d’une chaîne de récolte de l’herbe dans la Creuse, AFPF Fourrage N°206, (P. Lépée CA 23, 2011)". 

Coût du foin                         

Coût à l'hectare 
Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Performance 
(ha/h) 

Coût 
matériel 

(€/ha) 

Coût 
tracteur 
(€/ha) 

Coût main 
d'œuvre 

(€/ha) 

Coût 
total 
(€/ha) 

Consommation 
carburant 

(L/ha)   

Fauche 
faucheuse Rotative 3,2 m  
8 disques 

4RM 110ch 17,87 8,47 2,2 14,05 8,12 7,5 29,7 3,85 
  

Fanage (2 passages)  
Faneuse 6 axes, 6,5m portée, 
repliage hydraulique 

4RM 110ch 17,87 8,47 3,5 7,35 5,11 4,7 34,3 2,42 
  

Andainage Andaineur 3,5 m porté 2RM, 80ch 10 5 2,00 6,65 4,88 8,3 19,8 2,64   
TOTAL         83,8 8,9   

Coût par balle  
Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Performance 
(balles/h) 

Coût 
matériel 
(€/balle)  

Coût 
tracteur 
(€/balle)  

Coût main 
d'œuvre 
(€/balle) 

Coût 
total 

(€/balle)  
tMS/balle 

Coût 
total 

(€/tMS) 

Consommation 
carburant 

(L/tMS) 

Pressage 
Chambre variable 120 x 160  
pick up large de série 

4RM 110ch 17,87 8,47 30,00 2,625 0,60 0,55 4,3 0,33 12,9 0,9 

ficelle   
 

   0,49     12,9 0,9 

Coût par tonne 
de MS Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Transport 
tMS/voyage 

Transport 
tMS/h 

Coût 
matériel 

(€/h) 

Coût 
travail 
(€/h)  

Coût 
total 

(€/tMS)  

Consommation 
carburant 

(L/tMS)  

  

chargement foin  
chargeur frontal 2 fonctions, 
godet & fourche 

2RM, 80ch 10 5,28  16 3,55 16,5 1,87 0,33   

transport foin  Plateau 8 m 8 tonnes 2RM, 80ch 10 5,28 6,12 8 5 16,5 3,75 0,63   

stockage (inclu hangar)  
 

      9    

TOTAL  
 

      28 1   

                          

Coût de l'enrubannage (au champ)                      

Coût 1 ha de fauche 
pour l'enrubannage Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Performance 
(ha/h) 

Coût 
matériel 

(€/ha)  

Coût 
tracteur 
(€/ha)  

Coût main 
d'œuvre 

(€/ha)  

Coût 
total 
(€/ha)  

Consommation 
carburant 

(L/ha)  

  

fauche 
Fauch. Cond. 2,80 m, portée, 
conditionneur à doigt 

4RM 110ch 17,87 5,28 1,8 20,48 9,93 9,17 39,57 2,93   

andainage Andaineur 3,5 m porté 2RM, 80ch 10 5,28 2 6,65 4,88 8,25 19,78 2,64   

TOTAL   
 

      59,35 5,57   

Coût par balle  
Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Performance 
(balles/h) 

Coût 
matériel 
(€/balle)  

Coût 
tracteur 
(€/balle)  

Coût main 
d'œuvre 
(€/balle)  

Coût 
total 

(€/balle)  
tMS/balle 

Coût 
total 

(€/tMS)  

Consommation 
carburant 

(L/tMS)  
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pressage 
Chambre variable 120 x 160 pick 
up large de série 

4RM 110ch 17,87 8,47 30 2,625 0,60 0,55 3,77 0,33 11 0,86 

enrubanneuse trainée 1 balle ou 1 ballot traînée 2RM, 80ch 9,76 5,28 30 1,55 0,33 0,55 5,29 0,33 16 0,53 

film enrubannage  
 

   2,86   2,86 0,33 9  

TOTAL  
 

        36 1 

Coût par tonne 
de MS Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Transport 
tMS/voyage 

Transport 
tMS/h 

Coût 
matériel 

(€/h)  

Coût 
travail 
(€/h)  

Coût 
total 

(€/tMS)  

Consommation 
carburant 

(L/tMS)  

  

chargement 
chargeur frontal 2 fonctions, 
godet & fourche 

2RM, 80ch 9,76 5,28  10 3,55 38,18 4,98 0,51 
  

transport Plateau 8 m 8 tonnes 2RM, 80ch 9,76 5,28 3,96 5 5 38,18 9,80 0,98   
stockage   

 
      1,42  

  
TOTAL  

 
      52,32 2,88   

                           

Coût de l'ensilage (automotrice)                       

Coût 1 ha de fauche 
pour l'ensilage Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Performance 
(ha/heure) 

Coût 
matériel 

(€/ha) 

Coût 
tracteur  
(€/ha)  

Coût main 
d'œuvre 

(€/ha)  

Coût 
total 
(€/ha)  

Consommation 
carburant 

(L/ha) 

  

Fauche 
Fauch. cond. 3 m Conditionneur 
à doigts traîné 

4RM 110ch 17,87 8,47 2 27,2 8,935 8,25 44,4 4,24 
  

Récolte 
Ensileuse automotrice 330 à 
350 ch, 2 RM, 4 rangs  

  1,5  149,2 11,00 160,2 34,87 
  

TOTAL  
 

      205 39   

Coût par tonne 
de MS Matériel Tracteur 

Coût 
tracteur 

(€/h) 

Consommation 
tracteur  

(L/h) 

Transport 
tMS/voyage 

Transport 
tMS/h 

Coût 
matériel 

(€/h)  

Coût 
travail 
(€/h) 

Coût 
total 

(€/tMS)  

Consommation 
carburant 

(L/tMS)  

  

Transport Benne 15 à 16 tonnes 2 essieux 4RM 110ch 17,87 8,47 4,05 6 8,83 16,5 6,67 1,3   

Stockage    
      4,16    

TOTAL   
      10,83 1,31   
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Annexe 4.5-2. Procédure d’agrégation régionale des variables de sortie du modèle STICS 

Les variables STICS sont des variables annuelles, moyennées sur l’année ou indiquant la situation à la récolte. À 
la fin des simulations, ces variables sont agrégées sur 30 ans pour les besoins de l’analyse sur le stockage de C 
(stockage additionnel moyen sur les 30 années de simulation). 

Chaque unité de simulation STICS est définie par son UPC, son UTS, sa séquence brute, son mode de 
fertilisation (organique ou minérale) et son mode d’exploitation de la prairie temporaire. 

 

 

 

 

 

 

 

Pour le modèle PaSim, les unités de simulation sont définies par le croisement des UPC, des îlots de prairies 
permanentes de types 1 (landes, estives) et 4 (prairies productives) du RPG, et des régions fourragères définies 
en 1998 et dont les modes d'exploitation les plus fréquents sont issus des données du dispositif ISOP. 

 

Afin d’agréger les résultats à l’échelle de l’UPC, de la région ou de la séquence brute, des coefficients de 
pondération surfaciques doivent être appliqués aux variables de sortie des simulations STICS obtenues pour 
chaque unité de simulation. 

La valeur agrégée d’une sortie de STICS à l’échelle de l’UPC s’obtient en faisant la somme pondérée des 
valeurs obtenues pour chaque unité de simulation. Le facteur de pondération est le suivant :   

Poids de la séquence brute dans l’UPC * poids de l’UTS dans l’UPC * poids de la fertilisation organique dans la 
séquence * poids du mode d’exploitation de la prairie dans la séquence  

La valeur agrégée d’une sortie de STICS à l’échelle de la région administrative s’obtient en faisant la somme 
pondérée des valeurs obtenues pour chaque unité de simulation. Le facteur de pondération est le suivant : 

Poids de la séquence brute dans l’UPC * poids de l’UTS dans l’UPC * poids de la fertilisation organique dans la 
séquence * poids du mode d’exploitation de la prairie dans la séquence * poids de la surface simulée dans UPC 
dans la surface totale simulée dans la région  

La valeur agrégée d’une sortie de STICS à l’échelle de la séquence brute au sein de chaque région 
administrative s’obtient en faisant la somme pondérée des valeurs obtenues pour chaque unité de simulation. Le 
facteur de pondération est le suivant :  

Poids de l’UTS dans l’UPC * poids de la fertilisation organique dans la séquence * poids du mode d’exploitation de 
la prairie dans la séquence * poids de la surface de la séquence brute dans l’UPC dans la somme de la surface de 
la séquence brute dans la région  

  

Unité de simulation 

• UPC (ex. 1005_2373) 

• UTS (ex. 330562) 

• Séquence brute (ex. MF-MF-BT-BT-PrT-PrT-PrT-PrT) 

• Mode de fertilisation (ex. min) 

• Mode d’exploitation de la prairie temporaire (ex. mode 23 : 6 fauches 100 kgN/ha) 
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Annexe 4.5-3. Calcul des marges des cultures non fourragères et corrections éventuelles  

Blé tendre 

On retient les données de la région 74 pour les régions à valeurs manquantes ou non justifiables : régions 72, 91 et 93. 

 

Estimations RICA : 

- Pas de données pour 91 et 94 car échantillon trop petit 
La SAA confirme les valeurs largement plus faibles des rendements dans ces régions : reprendre une marge dans région 
aux plus faibles rendements moyens : 74 

- Marge en 23 particulièrement élevée  
La différence de marge entre Basse et Haute Normandie s’explique également par la différence de rendements, confirmée 
par SAA et FranceAgriMer (Les cahiers de FranceAgriMer 2015 / Chiffres-clés / Grandes cultures céréalières)  
La différence de marge entre Basse et Haute Normandie s’explique également par la différence de prix. Marge supérieure 
à 1 000 euros en 2014 par CER France (Marge_Ble_R23). Les données estimées sont conservées.  

- Marge en 72 particulièrement faible. Comme pour 91 et 93, on retient les données de la région 74. 

SAA en 
Nouvelles régions 

RICA en 
Anciennes régions 

SAA RICA 

Blé 

11 - Île-de-France R11 81.42 79.5 

24 - Centre-Val de Loire R24 68.68 71.3 

27 - Bourgogne-Franche-Comté R26 65.88 64.8 

 R43  65.2 

28 – Normandie R25 82 76 

 R23  86.8 

32 - Hauts-de-France R31 86.56 88.9 

 R22  85.7 

44 - Grand Est R42 74.56 72.8 

 R21  79.1 

 R41  68 

52 - Pays de la Loire R52 68.64 68.8 

53 – Bretagne R53 72.46 69 

75 - Nouvelle-Aquitaine R72 61.24 57.4 

 R74  52.1 

 R54  62 

76 – Occitanie R91 49.78 34.5 

 R73  53.1 

84 - Auvergne-Rhône-Alpes R83 60.52 60.1 

 R82  58.6 

93 - Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 36.34 48.2 

94 – Corse R94 32 - 
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Les valeurs de R91 et R93 ne sont pas retenues car elles reposent sur un échantillon d’observations trop faible et les 
rendements sont nettement inférieurs à la moyenne nationale. 

Rendements dans une fourchette de 52.1 en R74 et 88.9 en R31.  

 

 

 

Blé dur 

Pas de données pour les régions avec faible surface en blé dur dans la SAA : 21, 22, 23, 25, 41 et 94. 

On retient les données de la moyenne France pour les régions à valeurs manquantes ou non justifiables : régions 11, 26,31, 
42, 43, 53, 72, 74, 82, 83, 91 et 93. 

 

 

Estimations RICA : 

- Marge plus élevée en 52. Rendements et prix dans fourchette autres régions. Charges moins élevées mais également 
dans fourchettes autres régions. OK 

- Marges négatives en 91 et 93, remplacées par moyenne France. 
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Orge 

On retient les données de la région 91 pour la région 93 : marge négative due à des charges particulièrement élevées pour 
tous les postes avec des rendements et prix les plus faibles, vraisemblables. 

 

Estimations RICA : 

- Marge en 31 particulièrement élevée  
- Les rendements élevés sont confirmés par la SAA et les prix sont vraisemblablement légèrement sous-estimés : prix 

moyen de l’orge brassicole estimé à 19.5 en 2016. Les dépenses en semences sont considérées comme négligeables, 
ce qui peut sur-estimer légèrement la marge. A priori, pas nécessaire de corriger les données qui reflète la particularité 
de cette région. 

 

Les rendements issus du RICA respectent bien la hiérarchie des régions de la SAA, notamment les plus fortes valeurs 
dans le Nord. 
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Avoine 

Compte tenu du peu de régions renseignées sans correction option est retenue d’appliquer la valeur nationale à toutes les 
régions sauf : 21, 24, 26, 53 et 73 pour lesquelles on conserve les estimations régionales. 

 

 

Estimations RICA : 

- Marge en 41 particulièrement faible avec un poste carburant plus élevé que dans les autres régions. Non retenu. 

 

Les rendements issus du RICA respectent bien la hiérarchie des régions de la SAA. 
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Triticale 

On applique aux régions 72, 91 et 93 les données de la région 74 qui a un rendement un peu moins élevé que la moyenne 
mais un prix voisin que France. 

Les régions 11, 22, 23, 25, 31 et 42 sont complétées avec la moyenne France. 

 

 

Estimations RICA : 

- Marge en 72 particulièrement faible avec un prix nettement plus bas que dans les autres régions.  
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Maïs grain 

Les régions 23, 31 sont complétées avec la moyenne France. Les données de la région 91 sont mises à 0 car surface SAA 
de 1 500 hectares. 
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Estimations RICA : 

- Marge en 31  particulièrement élevée avec rendement conforme à SAA et prix dans fourchette autres régions, mais 
charges non significatives pour phyto et carburants. A remplacer. 

- Marge en 23 faible car charges élevées. A remplacer 
- Marge en 42  particulièrement élevée avec rendement élevé, conforme à SAA. Le prix également élevé peut s’expliquer 

par l’importance du débouché en semoulerie qui est bien valorisée. Les charges étant dans les fourchettes régionales, 
données conservées. 
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Autres céréales 

Le contenu de ce poste « autres » varie d’une région à l’autre et il est difficile de valider l’information issue du RICA. De plus, 
de nombreuses régions n’ont pas d’information ou ces estimations reposent sur un faible nombre d’observations. On attribue 
la valeur 0 à toutes les régions pour lesquelles la surface SAA est inférieure à 1000 ha et on retient la valeur France pour 
toutes les autres régions. 

 

 

Estimations RICA : 
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Pommes de terre 
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Betterave sucrière 

On attribue la valeur 0 à toutes les régions pour lesquelles la surface SAA est inférieure à 1000 ha, ainsi qu’à la région 26 qui 
affiche une surface de 1 300 ha dans la SAA. On retient les valeurs estimées pour toutes les autres régions. 

 

Estimations RICA : 

- Pas de rendement ni prix en région 26. SAA affiche une SAU de 1 390 hectares. On pose toutes les données à 0. 
- Marge très élevé en 11, liée à des charges plus faibles sur tous les postes, comparativement aux autres régions. Dans 

SAA, la région représente moins de 10% de la surface de MFR. On retient les valeurs estimées. 
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Colza 

On applique les données de MFR aux régions 31 et 22. On retient les données de la région 54 pour les régions 72 et 74. 

 

Estimations RICA : 

- Marge très élevées par rapport à la moyenne dans régions 22, 31 53 car certaines charges non significatives. On retient 
la moyenne nationale. 

- Marge négative ou très faible pour les régions 72 et 74. On retient les valeurs de 54, troisième région de la grande région 
Nouvelle Aquitaine. 
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Tournesol 

On attribue la valeur 0 à toutes les régions pour lesquelles la surface SAA est inférieure à 1000 ha, ainsi qu’aux régions 22 et 
74 qui affichent respectivement une surface de 1 200 ha et 2 500 dans la SAA. On attribue les valeurs MFR pour les régions 
11, 41, 91 et 93 et on retient les valeurs estimées pour toutes les autres régions. 

 

Estimations RICA : 

- Pas de prix ni de rendement pour les régions 22 et 74 dont les surfaces régionales de la SAA sont respectivement de 
1 200 et 2 500 hectares. Pas de valeurs attribuées. 

- Marges faibles en 41 et en 93, en raison de charges élevées 
- A contrario, marges élevées pour régions 11 et 91 à cause charges non significatives. 

 

Le RICA respecte bien la hiérarchie des régions pour les rendements.   
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Pois et fèves 

On attribue les charges à l’hectare MFR aux régions avec marges négatives (82, 83 et 91), aux régions avec total charges 
nul (22, 26 et 93) et on affecte des valeurs nulles aux régions 42, 43, 74 et 94. 

 

Estimations RICA :  

- Les marges négatives dans les régions 82, 83 et 91 interpellent, notamment les dépenses en engrais.  
- On attribue les charges à l’hectare aux régions correspondantes 
- De même pour les régions avec total charges nul : 22, 26 et 93. 
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Annexe 4.5-4. Calcul des marges des cultures fourragères, dont prairies,  
et correction éventuelle  

Prairies temporaires 

Prix étonnamment faibles pour régions 24 et 91. Remplacement des valeurs par données MFR. 
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Prairies permanentes 

Données des régions 24, 91 et 93 remplacées par valeurs nationales. 
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Luzerne 

 
 
Estimations RICA :  

Aucune cohérence dans les charges estimées selon les régions. Préférable de retenir l’estimation sur MFR qui retient toutes 
les exploitations concernées par la production de luzerne. 

Construction d’une marge régionale à partir : 
- du rendement régional SAA 
- du prix MFR calculé dans le RICA 
- des charges estimées dans le RICA au niveau MFR 

La variabilité régionale est donnée par le rendement. 
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Maïs fourrage 

 

La variabilité de la marge dépend plus souvent du rendement (SAA) que du prix (RICA). Correction de la valeur pour les 
régions 42 et 74 en retenant les données MFR. Ces régions présentent un prix en dehors de la fourchette des autres régions, 
entrainant des valeurs extrêmes pour la marge. 

Sans plus d’information, les autres régions conservent les valeurs estimées par le RICA, le rendement étant issu de la SAA. 

Vente de maïs fourrage : la méthode de l'AGPM pour estimer le prix du maïs sur pied 

Source : Agpm-Info n°440, juillet-août 2014. 

Pratique courante entre agriculteurs, la vente de maïs sur pied permet à certains éleveurs d'ajuster leurs stocks fourragers. 
Mais la question du prix du maïs fourrage sur pied se pose alors. L'AGPM livre une méthode de calcul pour estimer le prix de 
vente du maïs ensilage basée notamment sur le prix de vente en grain. 

La détermination du prix du maïs sur pied destiné à être récolté en fourrage par l’acheteur peut se faire avant la récolte. 
Ce calcul repose sur le principe d’équivalence entre le produit de la vente du fourrage sur pied et le produit qui aurait été 
obtenu par le producteur avec la vente du grain », explique l’Association générale des producteurs de maïs dans sa lettre 
technique Agpm-Info n°440 de juillet-août 2014. 

Cette méthode n’est pas un barème officiel mais un guide de négociation qui permet aux deux parties d’estimer la transaction 
au prix le plus juste. Elle se base sur des éléments pratiques pour une négociation commerciale qui répond aussi à la loi de 
l’offre et de la demande. Dans cette méthode, la récolte et les frais de récolte sont à la charge de l’acheteur. 

1. Estimer le rendement de la parcelle 

L’estimation du rendement au champ se base sur le nombre de grains au m2. Les comptages de densité, du nombre d’épis 
par plante et du nombre de grains par épi, permettent l’estimation de ce nombre de grains par m2. Le comptage est possible 
dès trois semaines après la floraison femelle, et ce jusqu’à la récolte. Le rendement grain dépend aussi du poids de mille 
grains à la récolte accessible par la culture (entre 270 et 320 grammes/1 000 grains selon l’hybride, les conditions de végétation 
et le nombre de grains/m2). La grille d’estimation du rendement plante entière au stade récolte fourrage est le résultat de 
nombreuses années de pesées au champ. Elle prend en compte le développement de l’appareil végétatif. Le nombre de grains 
par m2 est le premier facteur de variation du rendement. Il est nécessaire de rentrer dans la parcelle pour le calculer. 
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Le seul examen de l’appareil végétatif peut être trompeur. Un fort développement n’est pas la garantie d’un bon niveau de 
rendement grain, surtout si l’alimentation hydrique de la parcelle est limitée. A l’inverse, un développement végétatif moyen 
peut « cacher » un nombre élevé de grains, surtout suite à des orages « bien placés » par rapport à la floraison. Le rendement 
plante entière déterminé par le nombre de grains par m2 est donc pondéré par le gabarit de l’appareil végétatif. Une estimation 
du rendement proche de la récolte est toujours préférable. Naturellement, on a une idée plus précise du rendement si la récolte 
fourrage est pesée et le taux de MS plante entière mesuré par analyse. 

2. Evaluer le prix de la tonne de matière sèche sur pied 

Il convient ensuite d’évaluer le produit brut par hectare qui correspond au prix payé au producteur (net de taxes et séchage) 
multiplié par le rendement. À ce produit brut, il faut ajouter une plus-value pour l’enlèvement des pailles (120 à 140 €/ha) et 
déduire les frais non engagés par le producteur-vendeur, à savoir la récolte et le broyage des pailles (150 à 180 €/ha) ainsi 
que le transport (40 €/ha). 

Le prix du maïs grain payé au producteur n’est pas connu avec certitude aujourd’hui. Le montant des coûts liés à la récolte et 
de l’indemnité liée à l’enlèvement des pailles peut varier localement. Pour un plus juste prix, on aura donc intérêt à se fier à 
des références locales actualisées. 

Enfin, le vendeur aura intérêt à prendre en compte la qualité alimentaire du maïs qu’il vend, ce que l’acheteur ne manquera 
pas de vérifier. Un maïs riche en grain, entre 30 et 35% MS plante entière, avec un appareil végétatif présentant des feuilles 
vertes se négociera à un prix plus élevé. 

Pour finir, rappelons que ce marché répond aussi à la loi de l’offre et de la demande. Il convient cependant de rester serein et 
de procéder avec ordre dans la démarche. 

Transposition au calcul pour maïs fourrage France entière (MFR) dans l’étude 

Hypothèses : 

• Rendement grain estimé à 91,5 q/ha 

• Prix du maïs grain payé au producteur de 16,30 €/q (net de taxes et de séchage), soit 163 €/t 

• Plus-value pour l’enlèvement des pailles = 126 €/ha 

• Coût du broyage des pailles = 161 €/ha 

• Coût du transport = 39 €/ha 

Le prix de la transaction est alors de : 

(16,30 € x 91,5) + 126 – 161 – 39 = 1 417,45 €/ha, soit 94,5 €/t de MS avec un rendement estimé de 15 tMS/ha 

La qualité du produit peut être prise en compte dans le calcul. Dans ce cas de figure, un maïs ayant poussé dans de bonnes 
conditions, avec un bon rendement en grain, riche en amidon, et un appareil végétatif bien vert se négociera à 91,5 €/tMS. En 
revanche, un maïs pauvre en grain et/ou un appareil végétatif « fatigué » se négociera à moins de 80 €/tMS. Et selon le 
marché. 
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Annexe 4.5-5. Marge composite régionale de l’agrégat STICS BT 

Région Code région Marge BT (€/ha) 

Ile-de-France R11 781,6 

Champagne-Ardenne R21 671,6 

Picardie R22 761,8 

Haute Normandie R23 962,3 

Centre R24 660,4 

Basse Normandie R25 770,3 

Bourgogne R26 496,4 

Nord Pas-de-Calais R31 767,1 

Lorraine R41 632,2 

Alsace R42 768,3 

Franche-Comté R43 465,6 

Pays-de-la-Loire R52 699,7 

Bretagne R53 608,0 

Poitou-Charentes R54 594,2 

Aquitaine R72 468,3 

Midi-Pyrénées R73 534,8 

Limousin R74 530,4 

Rhône-Alpes R82 472,4 

Auvergne R83 608,0 

Languedoc-Roussillon R91 393,0 

Provence-Alpes-Côte d’Azur R93 388,4 

Corse R94 0,0 
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Annexe 4.5-6. Marges « grandes cultures » régionales pour les pratiques Agroforesterie 
intra-parcellaire et Haies 

Région Surface totale 
Part de prairies 

temporaires  
Marge cultures 

(€/ha) 

Marge prairies 
temporaires 

(€/ha) 

Marge cultures  
yc pr. temporaires 

(€/ha) 

MFR 15 580 651 0,20158502 941,93 473 847         

11 516 122 0,00724984 998,16 455 994         

21 1 096 345 0,01974434 742,05 461 737         

22 1 073 350 0,01099716 1 019,88 549 1 015         

23 525 926 0,04542616 1 025,51 390 997         

24 1 868 141 0,0886085 812,82 473 783         

25 482 184 0,25241474 1 087,53 464 930         

26 935 613 0,12054124 604,21 547 597         

31 538 702 0,02393753 1 732,54 521 1 704         

41 616 143 0,07418403 674,72 590 668         

42 214 461 0,05521289 1 333,30 530 1 289         

43 256 504 0,27797518 694,50 557 656         

52 1 308 118 0,407157 909,40 437 717         

53 1 116 737 0,43414051 2 355,53 314 1 469         

54 1 283 433 0,18395353 743,08 619 720         

72 703 386 0,2388471 1 269,28 484 1 082         

73 1 409 411 0,32074471 653,52 611 640         

74 260 625 0,66183801 #DIV/0! 854 854         

82 513 909 0,28391925 1 130,69 694 1 007         

83 516 809 0,49696967 906,32 473 691         

91 201 612 0,27815083 1 014,74 473 864         

93 132 870 0,2047162 1 746,31 681 1 528         

94 5 410 0,75506432 - 0 - 
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4.6. Allocation coût-efficace de l’effort de stockage 

Auteurs : Laure Bamière et Michele Schiavo 

Sur la base des potentiels de stockage additionnel de carbone dans le sol (section 4.4), des assiettes maximales 
techniques et des coûts techniques de mise en œuvre des pratiques stockantes (section 4.5), nous pouvons 
maintenant procéder à l’allocation coût efficace de l’effort de stockage. C’est-à-dire que nous allons déterminer 
quelle(s) pratique(s) mettre en œuvre, sur quelle surface et dans quelle(s) région(s), afin d’atteindre un objectif 
national de stockage au moindre coût. Pour cela nous utilisons le modèle BANCO, qui nous permet de construire 
une courbe de coût marginal de stockage (ou MACC), à l’échelle de la France. Rappelons que cette courbe est 
construite sur la seule base du stockage additionnel de carbone dans le sol, conformément au cahier des charges 
de l’étude. Cela a pour conséquence que les pratiques stockant du carbone mais ayant un bilan GES défavorable, 
comme l’intensification modérée des prairies permanentes, ont été conservées dans le modèle et apparaissent 
dans la MACC. Les résultats obtenus sont cependant discutés, a postériori, en tenant compte de l’ensemble du 
bilan GES des pratiques. 

4.6.1. Modèle utilisé : BANCO 

Pour déterminer le niveau effectif de mise en œuvre des différentes pratiques envisagées, beaucoup de travaux 
procèdent par construction, à dire d'experts, de scénarios de diffusion de chaque pratique. Pour cette étude, le 
choix a été fait de recourir à la simulation économique pour déterminer l'assiette effective des pratiques, par 
optimisation de l’effort pour atteindre l’objectif de stockage. 

Plusieurs approches de modélisation étaient envisageables (cf. Encadré 4.1-1 et section 3.12). Les types de 
modèles utilisables ont été comparés selon leur capacité à simuler les pratiques actuelles et stockantes, en 
cohérence avec les résultats fournis par les simulations agronomiques, le scénario de référence (la ligne de base) 
et l’horizon temporel retenus pour l'étude. Les approches de type "analyse coût-bénéfice", les modèles d’équilibre 
et les modèles d’offre économétriques ont été écartés, au profit d'une approche de type "programmation 
mathématique", qui permet d’intégrer plus facilement des contraintes agronomiques et des pratiques agricoles 
nouvelles. L'outil choisi pour effectuer cette allocation optimale de l’effort de stockage de carbone est le modèle 
BANCO (Bamière et al., 2017). Ce modèle correspond à une approche hybride entre analyse coût-bénéfice et 
programmation mathématique. Il présente l'avantage de ne pas nécessiter un lourd travail d’adaptation, de 
paramétrage et de calibrage, incompatible avec le temps limité de l’étude, et de permettre une évaluation 
homogène et commune à toutes les pratiques, transparente et reproductible. 

Le modèle d’optimisation mis en œuvre, utilisant les informations issues des simulations agronomiques et les 
calculs de coûts, permet, pour une cible de stockage donnée, de sélectionner les pratiques à mobiliser et les 
régions où le faire, pour atteindre la cible de stockage fixée en minimisant le coût. C'est cette procédure qui 
détermine la part de l’assiette maximale technique sur laquelle une pratique favorable au stockage est 
effectivement mise en œuvre.  

Dans notre étude, le modèle BANCO minimise le coût total (CoûtTot) de stockage additionnel à l’échelle nationale 
(Eq.1), pour une quantité nationale donnée de carbone additionnel stocké dans les sols agricoles (StockCTot, 
Eq.2). Le coût total et le stockage additionnel total sont définis comme la somme, pour chaque région (𝑟), pratique 
(p) et culture (c), de l’assiette effective de la pratique (𝑋𝑟,𝑝,𝑐) multipliée par son coût technique par hectare 

(𝑐𝑜û𝑡𝑈𝑟,𝑝,𝑐, Eq.1) ou son stockage additionnel par hectare (𝑠𝑡𝑜𝑐𝑘𝐶𝑈𝑟,𝑝,𝑐, Eq.2), respectivement. 

Le modèle minimise le coût total de stockage en tenant compte des contraintes suivantes : respect de l’objectif de 

stockage additionnel (Eq.2), respect de l’assiette maximale technique (𝐴𝑀𝑇𝑟,𝑝,𝑐  ) de chaque pratique dans 

chaque région (Eq.3), compétition entre les pratiques (i.e. interactions) pour l’usage des ressources (surfaces) à 
l’échelle régionale (Eq.4). L’équation 4 s’interprète de la façon suivante : dans une région, le nombre total 
d’hectares d’une culture c utilisés par des pratiques mutuellement exclusives (𝐼𝑝,𝑝′,𝑐 = 1) ne peut pas dépasser 

la surface totale initiale de cette culture (𝑋𝑟,𝑐) moins sa surface convertie dans un autre usage du sol 
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(𝑋𝑟,𝑝′,𝑐 ∗ 𝑙𝑢𝑐𝑟,𝑝′,𝑐 - 𝑙𝑢𝑐𝑟,𝑝′,𝑐 étant le coefficient de conversion). Par exemple, la surface en blé concernée par le 

développement des cultures intermédiaires, plus la surface en blé convertie en arbres ou haies à cause de 
l’agroforesterie intraparcellaire ou l’implantation de haies, ne peut pas dépasser la surface totale en blé de la région, 
issue de la Statistique Agricole Annuelle. Le prix dual (𝜆) associé à la contrainte de stockage (Eq.2) fournit le coût 
marginal de stockage en €/tC. 

min𝑋𝑟,𝑝,𝑐
𝐶𝑜û𝑡𝑇𝑜𝑡 = ∑ 𝑐𝑜û𝑡𝑈𝑟,𝑝,𝑐 × 𝑋𝑟,𝑝,𝑐  𝑟,𝑝,𝑐       Eq.1 

∑ 𝑠𝑡𝑜𝑐𝑘𝐶𝑈𝑟,𝑝,𝑐 × 𝑋𝑟,𝑝,𝑐  = 𝑆𝑡𝑜𝑐𝑘𝐶𝑇𝑜𝑡 𝑟,𝑝,𝑐 ,    (𝜆)      Eq.2 

0 ≤ 𝑋𝑟,𝑝,𝑐  ≤ 𝐴𝑀𝑇𝑟,𝑝,𝑐  ,   ∀(𝑟,  𝑝, 𝑐)     Eq.3 

∑ (𝑋𝑟,𝑝′,𝑐 ∗ 𝐼𝑝,𝑝′,𝑐 ∗ 𝑙𝑢𝑐𝑟,𝑝′,𝑐) 𝑝′≥𝑝 ≤  𝑋𝑟,𝑐 ,    ∀(𝑟, 𝑝, 𝑐)    Eq.4 

 

Pour chaque cible de stockage, c’est-à-dire chaque point de la courbe de coût marginal de stockage (MACC), le 
modèle calcule le bilan des émissions nettes de gaz à effet de serre (𝑏𝑖𝑙𝑎𝑛𝐺𝐸𝑆𝑇𝑜𝑡) associé à l’allocation optimale 
des pratiques entre les régions (𝑋𝑟,𝑝,𝑐

∗ ). Ce calcul se fait après l’optimisation, sur la base des sorties du modèles, 

en tenant compte à la fois du stockage de carbone dans le sol et des autres postes d’émission de gaz à effet de 
serre, tous exprimés en tCO2e (𝑏𝑖𝑙𝑎𝑛𝐺𝐸𝑆𝑟,𝑝,𝑐) : 

∑ [𝑏𝑖𝑙𝑎𝑛𝐺𝐸𝑆𝑟,𝑝,𝑐 × 𝑋𝑟,𝑝,𝑐
∗ ]  = 𝑏𝑖𝑙𝑎𝑛𝐺𝐸𝑆𝑇𝑜𝑡 𝑟,𝑝,𝑐 ,      Eq.5 

 
Le modèle est écrit en GAMS, il est non linéaire et résolu avec le solver CONOPT.  

.4.6.2. Intégration des pratiques dans le modèle BANCO 

Le modèle BANCO utilise les informations issues des simulations agronomiques et les calculs de coûts, et 
fonctionne de la manière suivante : pour une cible nationale de stockage donnée, le modèle sélectionne les 
pratiques à mettre en œuvre, et les régions où le faire, pour atteindre la cible fixée en minimisant le coût. Comme 
on l’a vu, le processus d’optimisation tient compte d’un certain nombre de contraintes : le respect de l’objectif de 
stockage, le respect de l’assiette maximale technique (AMT) de chaque pratique dans chaque région, les 
interactions entre pratiques (concurrence entre pratiques pour l’usage des surfaces à l’échelle régionale) et les 
éventuelles incompatibilités entre pratiques.  

Les données d’entrée du modèle sont donc, pour chaque région (Figure 4.6-1) : 

- le coût technique unitaire, le potentiel de stockage additionnel par hectare sur la totalité de la profondeur de sol, 
et l’AMT de chaque pratique ; 

- la matrice d’éligibilité des cultures aux différentes pratiques ; 

- la matrice de compatibilité entre pratiques et les changements d’usage des sols induits par certaines pratiques 
(surfaces soustraites à la culture par l'implantation d'arbres agroforestiers ou de haies, par exemple) ; 

- l’assolement de référence, c’est-à-dire la surface de chaque culture dans chaque région, issu de la Statistique 
agricole annuelle (moyenne quinquennale 2009-2013). 

- la variation des émissions de GES associée à la mise en œuvre de chaque pratique dans chaque région. 
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Figure 4.6-1. Variables d’entrée et de sortie du modèle d’allocation coût-efficace de l’effort de stockage 

La pratique consistant à généraliser le semis direct est écartée des simulations, étant donné qu’elle ne génère pas 
de stockage additionnel quand on considère l’ensemble du profil de sol. 

Les coûts techniques de mise en œuvre des pratiques sont ceux fournis dans le tableau 4.5-15 de la section 4.5. 
Les potentiels de stockage additionnel par hectare et les AMT, sont ceux obtenus une fois mise en œuvre la 
procédure d’agrégation des sorties STICS-PASIM à l’échelle régionale. Ils sont fournis respectivement dans les 
tableaux 4.5-11 et 4.5-12 de la section 4.5. Pour chaque pratique et chaque région, nous appliquons à toutes les 
cultures éligibles le même coût technique et le même potentiel de stockage additionnel régional moyen. Nous ne 
faisons pas de différence entre cultures puisque le coût et le potentiel sont évalués à l’échelle des séquences de 
cultures. Par contre, pour les besoins de fonctionnement du modèle BANCO, et notamment parce que les 
différentes pratiques ne portent pas toutes sur le même ensemble de cultures, nous tenons compte des AMT 
régionales au grain de la culture. Cela étant dit, les résultats du modèle (c’est-à-dire les assiettes effectives des 
pratiques) ne doivent être analysés qu’au grain (pratique, région). 

La matrice d’éligibilité des cultures aux différentes pratiques, qui a également servi à l’évaluation des AMT, est 
fournie en annexe 4.6-1. 

La matrice de compatibilité entre pratiques est fournie dans le tableau 4.6-1. On fait ici l’hypothèse que les pratiques 
portant sur l’extension des cultures intermédiaires (CI), des prairies temporaires (ARP) et la mobilisation de 
nouvelles ressources organiques (NRO) sont compatibles entre elles et donc additives. Si nous avions eu le temps 
d’intégrer un scénario STICS de combinaisons de pratiques, alors toutes ces pratiques auraient été mutuellement 
exclusives dans le modèle et le coût et le potentiel de stockage de la combinaison auraient été différents de la 
simple somme des coûts et des stockages des pratiques prises individuellement. Ces trois pratiques (CI, ARP et 
NRO) sont de fait incompatibles avec les pratiques portant sur les prairies permanentes (intensification modérée 
(IMPP) et remplacement fauche-pâturage (SFP)) et les vignes (enherbement permanent (EPV) et hivernal (EHV)), 
leurs AMT étant disjointes. Enfin elles sont « incompatibles » avec l’agroforesterie intra-parcellaire et les haies, 
uniquement sur les surfaces soustraites à la culture par l'implantation des arbres agroforestiers ou des haies. Sur 
le reste de la parcelle il est tout à fait possible de les mettre en œuvre, ensemble ou séparément. Pour calculer 
l’emprise au sol des arbres et des haies, et donc la surface soustraite à la culture, nous utilisons les coefficients de 
conversion régionaux fournis en annexe 4.6-2. Les pratiques d’intensification modérée des prairies permanentes 
extensives (IMPP) et de substitution fauche-pâturage (SFP) ont des assiettes disjointes et sont donc considérées 
comme incompatibles. Quant aux vignobles, l’enherbement y est soit permanent (EPV), soit hivernal (EHV). Enfin, 
dans le modèle, les prairies permanentes ne sont pas éligibles à l’agroforesterie intra-parcellaire ni aux haies, dans 
le sens où le stockage additionnel de carbone dans le sol a été considéré comme nul. Les vignobles ne font pas 
non plus partie de l’assiette des pratiques agroforesterie intra-parcellaire et haies. 

Les bilans GES complets par pratique et par région sont fournis en annexe 4.6-3. Une valeur négative correspond 
à une atténuation (une réduction) des émissions, tandis qu’une valeur positive correspond à une augmentation des 

Coût technique (région, pratique) en €/ha/an 

Stockage C additionnel (région, pratique) en tC/ha/an 

AMT (région, pratique) en ha  

Allocation coût-efficace 
de l’effort de stockage 

Stockage C 
additionnel 

national (tC/an) 

Assiette Effective (région, pratique) de mise en œuvre 
des pratiques (en ha) 

Coût marginal de stockage (en €/tC/an) 
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émissions, par rapport à la ligne de base. Pour chaque pratique et chaque région, nous appliquons à toutes les 
cultures éligibles le même bilan GES régional moyen. Comme pour le potentiel de stockage additionnel, nous ne 
faisons pas de différence entre cultures puisque les variations d’émissions et le stockage sont évaluées à l’échelle 
des séquences de cultures. 

Tableau 4.6-1. Matrice de compatibilité entre pratiques stockantes, sur une même culture éligible aux deux pratiques,  
pour le modèle BANCO (1 si incompatible et dans la diagonale).  

 CI ARP NRO IMPP SFP EPV EHP AF (*) Haies (*) 

CI 1       1 1 

ARP  1      1 1 

NRO   1     1 1 

IMPP    1 1   1 1 

SFP     1   1 1 

EPV      1 1 1 1 

EHV       1 1 1 

AF        1 1 

Haies         1 

(*) De fait, l’agroforesterie et les haies ne sont incompatibles avec les autres pratiques que sur la surface soustraite  
à la culture par l’implantation des arbres agroforestiers et des haies. 

Le modèle est résolu itérativement pour une cible de stockage nationale variant de 0 tC/an au maximum possible, 
par pas de 10 000 tC. Chaque itération correspond à un point de la courbe de coût marginal de stockage.   

Cette courbe correspond à une courbe d’offre de stockage de carbone. C’est-à-dire qu’elle permet de déterminer 
combien il faut au minimum rémunérer les agriculteurs (en €/tC/an) pour atteindre un objectif de stockage 
additionnel donné. Ou inversement, elle permet de déterminer quel niveau de stockage on peut atteindre pour un 
prix de la tonne de C donné. Elle va également nous renseigner sur le potentiel économique de stockage de C, qui 
est inférieur au potentiel agronomique (tel que calculé dans la section 4.4). Avec les sorties du modèle, nous 
pouvons représenter les pratiques à mettre en œuvre dans chaque région pour divers points d’intérêt sur la MACC. 

4.6.3. Résultats 

Avant de présenter et analyser la courbe de coût marginal de stockage (MACC), nous rappelons le bilan GES et 
comparons l’efficience des différentes pratiques stockantes.  

4.6.3.1. Bilan GES des pratiques (tCO2e/ha/an) 

Nous rappelons ici le bilan GES des pratiques, présenté dans la section 4.4, ceci afin de faciliter l’interprétation de 
la MACC pour le lecteur. 

Le tableau 4.6-2 indique, pour chaque pratique stockante, le stockage additionnel de carbone sur l’ensemble du 
profil de sol par hectare d’assiette (exprimé en kgC/ha/an, puis transformé en kg de CO2 extrait de l’atmosphère 
par ha et par an avec un changement de signe), puis complète cette information par la nature et le montant des 
émissions liées aux autres postes du bilan de GES modifiés par l’adoption de la pratique stockante. Les deux 
dernières colonnes indiquent les quantités de CO2e soustraites de l’atmosphère par la mise en œuvre des pratiques 
stockantes en ne considérant que le stockage de C dans le sol (avant-dernière colonne) ou le bilan de GES complet 
(dernière colonne). Le stockage de carbone dans le sol considéré pour le calcul du bilan de GES global est celui 
calculé sur l’ensemble du profil de sol. 
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Tableau 4.6-2. Calcul du bilan de GES des pratiques stockantes 

Pratiques 
stockantes 

Stockage 
additionnel 
de C par ha 
d’assiette 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère 
par stockage 

additionnel de C 

Principaux  
autres postes 
d’émissions 

modifiés 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère par 
les modifications 
des autres postes 

d’émissions 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère 

tenant compte 
du bilan de GES 

complet 

Assiette 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère par 
séquestration de 
C France entière 

CO2e soustraits 
de l’atmosphère  

à l’échelle 
France entière 

en tenant compte 
du bilan de GES 

(kgC/ha/an) (kgCO2/ha/an)  (kgCO2e/ha/an) (kgCO2e/ha/an) (Mha) (MtCO2e/an) (MtCO2e/an) 

Extension  
des cultures 
intermédiaires 

-215 -788 
↗ CO2 carburants 

↘ N2O indirect 
52 -736 16,03 -12,63 -11,79 

Nouvelles 
ressources 
organiques 

-98 -359 

↗ N2O indirect 
(volatilisation, 

lixiviation) 
↘ CO2 fabrication 

engrais N 

35 -324 1,46 -0,53 -0,47 

Insertion et 
allongement  
de prairies 
temporaires 

-192 -703 

↘ N2O indirect 
(volatilisation, 

lixiviation) 
↘ CO2 fabrication 

engrais N 

-201 -903 6,63 -4,66 -5,99 

Agroforesterie 
intraparcellaire 

-391 -1 432 
↗ Stockage C 

biomasse 
--3 874 -5 306 5,33 -7,63 -28,28 

Haies -31 -115 
↗ Stockage C 

biomasse 
-1 121 -1 236 8,83 -1,02 -10,91 

Intensification 
modérée  
des prairies 
permanentes 

-213 -781 

↗ N2O direct et 
indirect 

↗ CO2 fabrication 
engrais 

791 10 3,94 -3,08 0,04 

Remplacement 
fauche pâture 

-362 -1 328 ↗ N2O 343  -986  0,09 -0,12  -0,09  

Enherbement 
permanent  
des vignobles 

-464 -1 701  167 -1 534 0,15 -0,26 -0,23 

Enherbement 
hivernal  
des vignobles 

-300 -1 100  13 -1 087 0,41 -0,45 -0,45 

 

Comme nous l’avons vu dans la section 4.4, pour la plupart des pratiques stockantes analysées, la prise en compte 
des postes d’émissions autres que le stockage additionnel de C dans les sols modifie peu la quantité de CO2e 
soustraite de l’atmosphère, soit parce que l’effet stockage de C est dominant, soit parce que les autres postes 
d’émissions modifiés se compensent partiellement. Pour trois pratiques, agroforesterie intra-parcellaire, haies et 
dans une moindre mesure insertion ou allongement de prairies temporaires, la prise en compte du bilan de GES 
complet vient substantiellement renforcer l’intérêt de la pratique en termes d’atténuation. Dans le cas de 
l’agroforesterie intra-parcellaire et des haies, cela s’explique principalement par le stockage additionnel de C dans 
la biomasse ligneuse et sa valorisation sous forme de bois énergie. Enfin, pour l’intensification modérée des prairies 
permanentes, la prise en considération du bilan de GES complet disqualifie l’intérêt de la pratique, puisque le 
stockage additionnel de C est annulé quand on prend en compte les émissions additionnelles de N2O liées aux 
apports d’azote et les émissions de CO2 nécessaires à leur fabrication. 

Le bilan GES régional, hors stockage de carbone dans le sol, de la mise en œuvre des pratiques stockantes est 
fourni en annexe 4.6-3. Le bilan GES complet des pratiques stockantes, c’est-à-dire tenant compte à la fois de la 
variation des émissions de N2O, CO2, du stockage de carbone dans la biomasse et dans le sol (sur l’ensemble du 
profil de sol), est fourni par région dans l’annexe 4.6-4. 

4.6.3.2. Efficience des pratiques (€/tC) 

Le coût unitaire (en €/ha/an), rapporté au stockage additionnel (en tC/ha/an), donne pour chaque pratique un coût 
de la tonne additionnelle de C stockée dans le sol (en €/tC). Le tableau 4.6-3 récapitule le coût de stockage (en 
€/tC), ou efficience, de chacune des pratiques sur l’ensemble du profil de sol. Il s’agit de coûts de stockage moyens, 
au niveau national. Ils présentent néanmoins une grande variabilité interrégionale, due aussi bien à la variabilité 
du stockage additionnel qu’à la variabilité des pertes ou gains de revenus liés à la mise en œuvre des différentes 
pratiques stockantes. Cette variabilité est prise en compte pour la construction de la courbe de coût marginal de 
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stockage. Les coûts de stockage régionaux par pratique sont détaillés en annexe 4.6-5. Dans la dernière colonne, 
nous avons indiqué le coût d’atténuation des pratiques, en €/tCO2e évitée, qui correspond au coût technique divisé 
par le bilan GES complet (cf. tableau 4.6-2, à un signe « - » près).  

Tableau 4.6-3. Récapitulatif des coûts de stockage par pratique, en moyenne au niveau national  
et sur l’ensemble du profil de sol, et des coûts d’atténuation, tenant compte de l’ensemble du bilan GES.  

Pratiques stockantes 
AMT Coût technique 

unitaire 

Ensemble du profil de sol Coût d’atténuation 

(tous postes d’émission 

inclus) 
Stockage 

additionnel de C 
Coût de stockage 

(Mha) (€/ha/an) (tC/ha/an) (€/tC) €/tCO2e 

Extension des cultures intermédiaires 16,03 39 0,215 180 51 

Semis direct 11,29 13 -   

Nouvelles ressources organiques 1,46 22,6 0,098 231 70 

Insertion et allongement des prairies 

temporaires 
6,63 91 0,214 424 90 

Agroforesterie intra-parcellaire 5,33 118 0,391 302 22 

Haies 8,83 73 0,031 2 322 59 

Intensification modérée  

des prairies permanentes 
3,94 28 0,213 130 (*) 

Remplacement fauche pâture  

en prairies permanentes 
0,09 73 0,362 203 88 

Enherbement des inter-

rangs des vignobles 

permanent 0,15 -26 0,464 -56 -17 

hivernal 0,41 -15 0,300 -51 -14 

(*) L’intensification modérée des prairies permanentes ayant un bilan net émetteur, nous n’avons pas indiqué son coût d’atténuation qui revient à « payer pour 
émettre ». 

L’analyse des coûts de stockage permet de distinguer 3 catégories de pratiques, détaillées ci-dessous. Le 
remplacement fauche-pâture, plus efficient que les nouvelles ressources organiques, change de catégorie par 
rapport à la section 4.5.4.2. Et au sein de chaque catégorie, le classement des pratiques par coût de stockage 
(€/tC) diffère de celui par coût technique (€/ha). 

 Les pratiques à faible coût de stockage  

Seule la pratique d’enherbement des inter-rangs en vignoble a un coût de stockage "négatif", c’est-à-dire 
correspondant à un gain pour l’agriculteur, en moyenne nationale. Sous hypothèse d’additivité de l’enherbement 
permanent et hivernal, cette pratique permet de stocker environ 2% du potentiel technique, pour un gain total de 
10,2 M€/an. La prise en compte des autres postes d’émission de GES n’a pas d’impact sur l’efficience de cette 
pratique (cf. Tableau 4.6-3) : la réduction des émissions de GES est associée à un gain net pour l’agriculteur. 

 Les pratiques à coût de stockage modéré (entre 0 et 250 €/tC)  

Cette catégorie inclut quatre pratiques : le remplacement fauche-pâturage, les « nouvelles ressources 
organiques », l'intensification modérée des prairies permanentes, ainsi que l’extension des cultures intermédiaires. 
Selon les régions, les deux premières génèrent aussi bien des gains que des coûts (cf. section 4.5.3.2). Sous 
hypothèse d’additivité, ces quatre pratiques représentent 53% du potentiel total, majoritairement en grande culture 
(80% des 53%), pour un coût total de 768 M€/an.  

Si on tient compte de l’ensemble des postes d’émission de GES en moyenne nationale (cf. tableaux 4.6-2 et  
4.6-3), et non plus du seul stockage de carbone dans le sol, la pratique d’intensification modérée des prairies 
permanentes est disqualifiée puisqu’elle coûte pour émettre, tandis que les pratiques d’extension des cultures 
intermédiaires, de mobilisation de nouvelles ressources organiques et de remplacement fauche-pâturage voient 
leur coût à la tonne de CO2e soustraite de l’atmosphère augmenter de 7%, 11% et 25% respectivement6.  

                                                           

6 Pour pouvoir comparer le coût de stockage du carbone dans le sol et le coût d’atténuation, il faut au préalable les exprimer dans la même 
unité, c’est à dire en €/tCO2e. Pour cela, on applique un coefficient de conversion de 0,27 au coût de stockage du carbone. Attention, il s’agit 
bien de deux types de coût différents : le premier concerne uniquement le stockage du carbone dans le sol, tandis que le second concerne 
la réduction de l’ensemble des émissions de GES permise par la mise en œuvre d’une pratique. 
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 Les pratiques à coût de stockage élevé (>250 €/tC) 

Cette catégorie regroupe trois pratiques induisant des substitutions d’usage des sols (rangées d’arbres et linéaires 
de haies sur les cultures, augmentation de la part des prairies dans les assolements), et ayant donc un coût 
technique élevé. Il s’agit de l’introduction et l’allongement des prairies temporaires, de l’agroforesterie intra-
parcellaire et des haies.  

Ramenées à la tonne de carbone additionnelle stockée dans le sol, elles coûtent plus cher que les autres pratiques. 
Sous hypothèse d’additivité, elles représentent 45% du potentiel technique de stockage, uniquement en grandes 
cultures, pour un coût total de 1 875 M€/an, soit 2,5 fois supérieur à celui des pratiques à coût modéré. Toutefois, 
il est important de rappeler que l’intérêt de l’agroforesterie intra-parcellaire et des haies réside avant tout dans le 
stockage de carbone dans la biomasse aérienne (cf. tableau 4.6-2), même si ce dernier n’est pas l’objet de cette 
étude. Ainsi, le coût à la tonne de CO2e soustraite de l’atmosphère de ces deux pratiques diminue respectivement 
de 73% et 91%, quand on tient compte de l’ensemble des postes d’émission de GES. De même, il conviendrait de 
rapporter le coût technique de mise en œuvre de ces pratiques aux autres services écosystémiques qu’elles 
rendent, tels que la préservation de la biodiversité (haies) et la protection contre l’érosion, et non au seul carbone 
du sol. 

 Discussion 

Comme on l’a vu, hormis pour une des 9 pratiques étudiées, le stockage additionnel de carbone dans le sol génère 
un coût additionnel pour l’agriculteur. Les pratiques permettant de stocker le plus à l’échelle nationale (cultures 
intermédiaires, insertion et allongement des prairies temporaires, agroforesterie intra-parcellaire, totalisant 83% du 
potentiel technique de stockage) portent sur les grandes cultures et ont des coûts de stockage moyens compris 
entre 180 et 424 €/tC, plus élevés que le prix actuel du carbone (25 €/tCO2e soit 91,75 €/tC si l’on prend comme 
référence les prix sur le marché européen d’échange de quotas carbone) ou le montant de la contribution climat-
énergie (55 €/tCO2e soit 201,7 €/tC). Toutefois, toutes les pratiques, en dehors des haies, ont un coût de stockage 
inférieur à la valeur tutélaire du carbone à horizon 2030 en France (250 €/tCO2e soit 917,50 €/tC ; commission 
Quinet 2019). De plus, le coût des pratiques a été rapporté au seul stockage additionnel de carbone dans le sol, 
alors que plusieurs d’entre elles ont un bilan de GES net renforcé par la prise en compte des autres postes 
d’émission. Rapportée à la tonne de CO2e soustraite de l’atmosphère, l’efficience de ces pratiques est modifiée et 
améliorée. 

En dehors des pratiques d’intensification modérée des prairies, d’implantation de haies et d’enherbement des 
vignobles, les coûts des pratiques présentent une grande variabilité régionale non détaillée dans cette section, 
mais qui a été décrite dans la section 4.5.3.2 présentant les coûts techniques, et dont il est tenu compte dans 
l’analyse qui suit (allocation coût-efficace de l’effort de stockage). Cette variabilité devrait être prise en compte lors 
de la conception de mesures de politiques publiques dans un soucis d’efficacité. 

4.6.3.3. Construction d’une courbe de coût marginal de stockage à l’échelle de la France  

Les assiettes maximales techniques (AMT), les coûts techniques unitaires et les valeurs de stockage additionnel 
par hectare ont été utilisés7 pour générer une courbe de coût marginal de stockage en France métropolitaine 
(Figure 4.6-2). La Figure 4.6-3 représente l’évolution du coût total de stockage pour les agriculteurs, en fonction de 
la cible nationale de stockage. Le stockage additionnel utilisé est celui sur l’ensemble du profil de sol. 

Les pratiques sont supposées additives et sans interaction d’assiette, sauf pour : i) les pratiques agroforesterie 
intra-parcellaire et haies, qui diminuent la surface des grandes cultures là où elles sont mises en œuvre, ii) 
l’enherbement du vignoble qui est soit hivernal, soit permanent, sur une même surface. 

 

                                                           

7 Les couples (pratique, région) qui déstockaient n’ont pas été intégrés dans le modèle. 
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Figure 4.6-2. Courbe de coût marginal de stockage dans le sol (sur l’ensemble du profil de sol) 

 

Figure 4.6-3. Courbe de coût total de stockage correspondant  
à chaque cible de stockage additionnel dans le sol (sur l’ensemble du profil de sol) 

La courbe de coût d’abattement marginal obtenue (Figure 4.6-2) a été analysée en plusieurs points d’intérêt : 

• 0 €/tC (A sur la courbe) : c’est-à-dire sans incitation à stocker du carbone ; 

• 91,75 €/tC ≡ 25 €/tCO2e (B) : prix actuel du carbone ; 

• 201,7 €/tC ≡ 55 €/tCO2e (C) : prix de la composante carbone de la "contribution climat-énergie" initialement 
prévue en 2019, correspondant également à la valeur tutélaire du carbone initialement prévue en 2020 ; 

• 917,50 €/tC ≡ 250 €/tCO2e (D) : valeur tutélaire 2030 du carbone en France (Commission Quinet, 2019) ; 

• Stockage additionnel maximal (E). 

Les résultats sont présentés dans le Tableau 4.6-4. 
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Tableau 4.6-4. Potentiel de stockage, coût de la dernière tonne stockée et coût total  
en différents points de la courbe d’abattement marginal 

Scénario 
(A) 

Coût ≤ 0 €/tC 

(B) 
25 €/tCO2e 
91,75 €/tC 

(C) 
55 €/tCO2e 
201,7 €/tC 

(D) 
250 €/tCO2e 
917,5 €/tC 

(E) 
MACC globale 

Potentiel de stockage total (MtC/an) 0,29 1,21 3,72 7,87 8,15 

Coût total (M€/an) -34,0 32,3 358,6 1859,6 2568 

Coût de la dernière tonne stockée (€/tC) -7,34 87 201 864 6 364 

Contribution des pratiques (MtC/an) :   
 

  

Extension des cultures intermédiaires 0 0,808  2,371  3,260  3,241 

Insertion et allongement des prairies temporaires 0,031 0,099  0,262  1,372  1,385 

Nouvelles ressources organiques 0,052 0,052  0,088  0,133  0,143 

Intensification modérée des prairies permanentes 0 0,043  0,783  0,801  0,803 

Remplacement fauche pâture en PP 0,011 0,011  0,011  0,032  0,032 

Enherbement permanent des inter-rangs (vignes) 0,070 0,070  0,070  0,070  0,070 

Enherbement hivernal des inter-rangs (vignes) 0,124 0,124  0,124  0,124  0,124 

Agroforesterie intra-parcellaire 0 0  0,012  2,080  2,080 

Haies 0 0  0  0  0,271 

CO2e soustrait de l’atmosphère (France entière, 
en MtCO2e/an)      

Par stockage additionnel de C dans le sol  -1,06 -4,42 -13,64 -28,9 -29,9 

En tenant compte du bilan GES complet (y.c. 
stockage) 

-1,039 -4,260 -10,86 -47,3 -57,9 

 Prix du carbone de 0 €/tC 

Sans incitation, pour un prix du carbone nul (0 €/tC), ce qui correspond à la poursuite des conditions actuelles de 
production, le stockage obtenu est faible (0,29 MtC/an) pour un gain total de 34 M€/an pour les agriculteurs. La 
dernière tonne de carbone stockée l’est par le remplacement fauche-pâturage en prairie permanente, et rapporte 
7,3 €. 

Les pratiques contribuant au stockage sont principalement l’enherbement permanent et hivernal des inter-rangs 
dans les vignobles (ces pratiques ayant un coût négatif dans toutes les régions), sous réserve que les freins à 
l’adoption soient levés (Figure 4.6-4).  

  

Figure 4.6-4. Contribution des pratiques au stockage 
additionnel obtenu pour un prix du carbone de 0 €/tC 

Figure 4.6-5. Contribution des régions au stockage 
additionnel, et détail par pratique,  
pour un prix du carbone de 0 €/tC 
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L’apport de NRO (régions Ile de France, Franche-Comté, Midi-Pyrénées et Provence-Alpes-Côte d’azur), la 
substitution fauche-pâturage en prairies permanentes (Basse-Normandie, Bretagne, Midi-Pyrénées et Languedoc-
Roussillon) et l’introduction et l’allongement des prairies temporaires (Languedoc Roussillon et Bourgogne), sont 
également mises en œuvre dans les régions où elles ont un coût négatif (Figure 4.6-5).  

Exprimé en CO2e, le stockage additionnel sans incitation revient à extraire 1,06 MtCO2e/an de l’atmosphère. Ce 
bilan n’est pas modifié par la prise en compte des autres postes d’émissions de GES. 

 Prix actuel du carbone 

Au prix actuel du carbone de 25 €/tCO2e soit 91,75 €/tC (prix moyen en avril et mai 2019 sur le marché d’échange 
de quotas de carbone européen, qui n’inclut pas le secteur agricole), le stockage quadruple et atteint 1,21 MtC/an 
(+0,43‰8 sur les terres agricoles), pour un coût total de 32,3 M€/an pour les agriculteurs au niveau national. En 
effet, les gains issus des pratiques à coût négatif ne compensent pas les coûts positifs des nouvelles pratiques 
mises en œuvre. 

Les pratiques portant sur l’extension des cultures intermédiaires et sur l’intensification modérée des prairies 
permanentes font leur entrée, la première assurant les deux tiers du stockage (Figure 4.6-6) et principalement dans 
la région Centre-Val-de-Loire (Figure 4.6-7). Cela s’explique à la fois par un faible coût de mise en œuvre 
(augmentation de la durée des cultures intermédiaires, déjà présentes du fait des zones vulnérables Nitrate), et 
par un potentiel de stockage additionnel élevé lié à un stock initial faible. Le stockage additionnel s’opère à 96% 
dans les sols de grande culture et le vignoble. La contribution de l’intensification des prairies est donc négligeable. 

En payant la tonne de carbone additionnelle stockée à 25 €/tCO2e, on peut extraire 4,4 MtCO2e/an de l’atmosphère. 
Ce bilan est diminué d’environ 4% par la prise en compte des autres postes d’émissions de GES. 

  

Figure 4.6-6. Contribution des pratiques au stockage 
additionnel obtenu au prix actuel du carbone de 91,75 €/tC 

Figure 4.6-7. Contribution des régions au stockage 
additionnel, et détail par pratique,  

au prix actuel du carbone de 91,75 €/tC 

 Prix du carbone au niveau de la composante carbone de la contribution climat-énergie 

En valorisant la tonne de carbone additionnelle stockée dans le sol à 55 €/tCO2e, soit 201,7 €/tC, le stockage est 
multiplié par 3 et atteint 3,7 MtC/an, pour un coût total de 359 M€/an pour les agriculteurs au niveau national.  

L'intensification modérée des prairies permanentes fait une entrée massive, la plupart des régions ayant un coût 
de stockage inférieur à 201,7 €/tC (sauf la Bretagne, les Hauts-de-France et PACA), en commençant par la région 
Bourgogne-Franche-Comté (Figure 4.6-9) qui a les coûts les plus faibles. L’agroforesterie intra-parcellaire fait son 
entrée sur de petites surfaces en Languedoc-Roussillon et Provence-Alpes-Côte d’Azur. L’extension des cultures 

                                                           

8 Le stock initial de carbone dans le sol sur les terres agricoles, sur l’ensemble de profil de sol, est obtenu en multipliant le stock initial sur 
l’horizon 0-30 cm par un coefficient de passage, soit : 1672,2 MtC * 1,6841 = 2816,15 MtC. Ensuite on divise le stockage additionnel par le 
stock initial : 1,21 MtC / 2816,15 MtC = 0,000429. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  378 

intermédiaires (64%), l’intensification modérée des prairies permanentes (21%) et l’insertion et l’allongement des 
prairies temporaires (7%) contribuent le plus au stockage additionnel (Figure 4.6-8). Celui-ci est situé à 79% sur 
les terres de grande culture et le vignoble, et à 21% sur les prairies permanentes.  

En valorisant la tonne de carbone additionnelle stockée dans le sol à 55 €/tCO2e, on peut extraire 13,6 MtCO2e/an 
de l’atmosphère. Ce bilan est diminué d’environ 20% par la prise en compte des autres postes d’émissions de 
GES, principalement du fait de l’intensification modérée des prairies permanentes dont le bilan net est émetteur.  

  

Figure 4.6-8. Contribution des pratiques au stockage 
additionnel obtenu avec une valeur du carbone  

de 201,7 €/tC 

Figure 4.6-9. Contribution des régions au stockage 
additionnel, et détail par pratique, pour une valeur  

du carbone de 201,7 €/tC 

 Prix du carbone au niveau de la valeur tutélaire 2030 du carbone 

A la valeur tutélaire9 du carbone en France à horizon 2030 (250 €/tCO2e soit 917,5 €/tC), presque 5 fois plus élevée 
que celle initialement fixée en 2020, il est possible de stocker 7,87 MtC/an (correspondant à +2,8‰10 pour les sols 
agricoles) pour un coût total de 1 860 M€/an.   

  

Figure 4.6-10. Contribution des pratiques au stockage 
additionnel obtenu pour la valeur tutélaire du carbone  

en 2030,  soit un prix de 917 €/tC 

Figure 4.6-11. Contribution des régions au stockage 
additionnel, et détail par pratique, pour la valeur tutélaire  

du carbone en 2030 soit un prix de 917 €/tC 

                                                           

9 La valeur tutélaire du carbone est une valeur élaborée pour servir de référence pour l’évaluation de la rentabilité des investissements publics en 
France. Elle explicite la valeur à partir de laquelle l'adoption d'une pratique devient bénéfique pour la société dans son ensemble. Elle ne préjuge 
pas de l'outil de politique publique qui doit être mis en place pour l'encourager. 
10 Obtenu en divisant le stockage additionnel par le stock initial de carbone dans le sol sur les terres agricoles, sur l’ensemble du profil de sol :  
7,87 MtC / 2816,15 MtC = 0,00279. 
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Trois pratiques représentent à elles seules 85% du stockage : l’extension des cultures intermédiaires (41%), 
l’agroforesterie intra-parcellaire (26%), et l’introduction et allongement des prairies temporaires (17%). 
L’agroforesterie intra-parcellaire a fait son entrée autour de 195 €/tC (en Languedoc-Roussillon), et à 917 €/tC, elle 
est présente dans toutes les régions à son assiette maximale. La pratique portant sur l’introduction et l’allongement 
des prairies temporaires est quasiment à son potentiel maximal, et contribue notamment fortement au potentiel de 
stockage additionnel des régions Basse-Normandie et Bretagne, mais pour des raisons différentes. En Basse-
Normandie, où les prairies temporaires sont peu présentes dans les séquences de grande culture, la pratique 
consiste à en introduire dans l'assolement, ce qui conduit à un stockage additionnel élevé par hectare. Alors qu'en 
Bretagne, où les prairies temporaires sont déjà très développées, la pratique consiste à allonger la durée des 
prairies existantes ; dans cette région, le stockage additionnel total permis par la pratique s’explique surtout par 
l’importance de l’assiette. Les pratiques sur prairies permanentes représentent quant à elles 10% du stockage 
additionnel. Au final, seules les haies, ayant un coût de la tonne additionnelle de carbone supérieur à la valeur 
tutélaire 2030, et ce quelle que soit la région, ne rentrent pas encore dans la MACC (Figures 4.6-10 et 4.6-11). 

En valorisant la tonne de carbone additionnelle stockée à 250 €/tCO2e, on peut extraire 28,9 MtCO2e/an de 
l’atmosphère. Ce bilan est amélioré de +64% par la prise en compte des autres postes d’émission de GES, 
principalement du fait du stockage de carbone dans la biomasse aérienne permis par l’agroforesterie intra-
parcellaire.  

 Stockage additionnel maximal 

Enfin, le potentiel maximal de stockage au niveau national est proche de celui permis par la valeur tutélaire 2030 
du carbone : 8,15 MtC/an. Mais il est obtenu pour un coût de la dernière tonne additionnelle stockée de 6 364 €/tC, 
et pour un coût total de 2 568 M€/an. Les dernières tonnes de carbone stockées sont très coûteuses car permises 
par l’implantation de haies, qui empiètent sur les cultures et réduisent (comme l’agroforesterie intra-parcellaire) 
l’assiette allouée aux autres pratiques, et la production agricole correspondant à cette perte de surface cultivée.  

Les surfaces en grandes cultures sont à l’origine de 87% du stockage national (90% si l’on compte les vignes), et 
les prairies permanentes 10%. Ce potentiel maximal représente un stockage additionnel de 2,9‰11. 

Le stockage additionnel maximal dans le sol permet d’extraire 29,9 MtCO2e/an de l’atmosphère. Ce bilan est 
amélioré de +94% par la prise en compte des autres postes d’émission de GES, essentiellement du fait du stockage 
de carbone dans la biomasse aérienne permis par l’agroforesterie intra-parcellaire et les haies.  

  

Figure 4.6-12. Contribution des pratiques au stockage 
additionnel maximal 

Figure 4.6-13. Contribution des régions au stockage 
additionnel maximal, avec un détail par pratique 

                                                           

11 Obtenu en divisant le stockage additionnel par le stock initial de carbone dans le sol sur les terres agricoles, sur l’ensemble du profil de 
sol : 8,15 MtC / 2816,15 MtC = 0,00289. 
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4.6.4. Conclusions 

Les neuf pratiques étudiées permettent d’atteindre un potentiel de stockage additionnel maximum de 8,15 MtC, à 
condition de valoriser la dernière tonne de carbone stockée à 6 364 €/tC. Le coût total annuel correspondant est 
très élevé : de l’ordre de 2,6 milliards d’euros.  

Sans incitation, le stockage additionnel de carbone dans les sols agricoles métropolitains ne peut être que très 
faible (0,29 MtC/an). Seules quelques pratiques à très faible coût technique pourraient être rentables et mises en 
œuvre par les agriculteurs (enherbement des vignobles principalement), sous réserve que les freins existant à leur 
adoption soient levés.  

Une politique d’incitation (sans préjuger des instruments utilisés) qui reviendrait à valoriser la tonne additionnelle 
de carbone stockée à 55 €/tCO2e (soit 201,7 €/tC), c’est-à-dire au niveau de la contribution climat-énergie 
initialement prévue en 2019, permettrait un stockage additionnel significatif (3,7 MtC/an) de l’ordre de 46% du 
potentiel maximum, et pour un coût total de 359 M€/an, que l’on peut considérer comme envisageable au regard 
du budget actuel français de la Politique Agricole Commune (9,1 milliards d’euros). Selon les instruments incitatifs 
utilisés et leurs modalités de mise en œuvre, ce coût serait supporté par le citoyen, le consommateur et/ou 
l’agriculteur. 

Enfin, une politique d’incitation qui correspondrait à une valorisation de la tonne additionnelle de carbone stockée 
au niveau de la valeur tutélaire du carbone telle qu’établie par la commission Quinet en 2019 (environ 917 €/tC) 
conduirait à une augmentation notable du stockage additionnel de carbone dans les sols agricoles français, mais 
pour un coût total nettement plus important : 7,87 MtC/an pour un coût de 1,86 milliard d’euros par an. 

Pour chaque cible de stockage additionnel fixée, ce sont d’abord les pratiques stockantes les moins coûteuses par 
tonne de carbone stockée, parmi l’ensemble des pratiques retenues, qui sont mises en œuvre. Et elles le sont 
d’abord dans les régions où leur coût à la tonne stockée est le plus faible. Il en résulte que pour des cibles de 
stockage faibles, ce sont essentiellement les pratiques d’enherbement des vignobles qui sont mises en œuvre et, 
dans certaines régions, l’apport de nouvelles ressources organiques, l’insertion et l’allongement des prairies 
temporaires ou le remplacement fauche-pâture. Lorsque la cible de stockage augmente, outre la généralisation de 
la substitution fauche-pâturage en prairies permanentes, les cultures intermédiaires, l’augmentation de la part des 
prairies temporaires dans l’assolement et l’agroforesterie intra-parcellaire doivent être mises en œuvre sur des 
surfaces croissantes. Ainsi, des cibles de stockage additionnel de l’ordre de 6 à 7 MtC/an ne peuvent être atteintes 
que si les cultures intermédiaires se généralisent, et si l’agroforesterie intra-parcellaire et l’introduction et 
l’allongement des prairies temporaires dans les assolements se développent de façon notable. La mise en œuvre 
des haies n’est observée que si la cible de stockage est fixée au maximum du potentiel de stockage additionnel 
porté par les pratiques stockantes retenues. 

Ainsi, la combinaison optimale de pratiques change en fonction du niveau de la cible de stockage additionnel. De 
même, pour chaque cible de stockage additionnel, la combinaison optimale de pratiques est différente d’une région 
à l’autre. Au regard des politiques publiques, nos résultats indiquent qu’il n’y a pas "une bonne pratique" pour 
accroître le stockage de carbone dans les sols français au moindre coût, mais plusieurs "bonnes combinaisons de 
pratiques mises en œuvre aux bons endroits". 

Sans préjuger des instruments de politique qui pourraient être adoptés pour inciter les agriculteurs à mettre en 
œuvre des pratiques stockantes (taxes, paiements pour services écosystémiques, réglementations, labélisation…), 
cette spatialisation de la combinaison optimale de pratiques plaide, dans un souci d’efficience, pour une certaine 
flexibilité laissée aux Etats, voire aux régions, dans les choix de mise en œuvre de ces instruments. 

D’autre part, si l’on devait compenser les agriculteurs pour la mise en œuvre de l’agroforesterie intra-parcellaire et 
des haies, compte-tenu des coûts élevés, la compensation ne devrait pas être basée uniquement sur leur capacité 
à stocker du carbone dans les sols, mais également sur leur pouvoir d’atténuation des émissions de CO2 via la 
biomasse aérienne notamment, et sur les autres services écosystémiques qu’elles induisent, tels que la qualité de 
l’eau et la préservation de la biodiversité par exemple.  

Ce constat, qui est applicable aux autres pratiques stockantes retenues, suggère que la réflexion sur l’élaboration 
et la mise en œuvre d’une politique incitative au stockage de carbone dans les sols agricoles français ne devrait 
pas faire l’impasse sur la délimitation du bouquet de services écosystémiques que chaque pratique est susceptible 
de fournir, et devrait harmoniser les instruments de politique déjà en place, ciblés sur un ou plusieurs autres 
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services, avec le ou les instruments d’une nouvelle politique incitative ciblée sur le stockage de carbone dans les 
sols.  

Il existe en effet un ensemble de politiques incitatives déjà en vigueur en France dont l’objectif n’est pas le stockage 
de carbone dans les sols mais qui y contribuent indirectement : différentes mesures des Bonnes Conditions 
Agricoles et Environnementale de la PAC et différentes Mesures Agro-Environnementales et Climatiques, 
notamment celles en faveur de la qualité de l’eau ou de la préservation des paysages et de la biodiversité, la 
Directive Nitrate, les mesures de soutien à l’agriculture biologique, les mesures visant à préserver les prairies, les 
mesures visant à lutter contre l’artificialisation des sols agricoles… Une politique d’incitation au stockage de 
carbone dans les sols agricoles français devrait s’articuler de manière cohérente avec l’ensemble de ces politiques 
déjà en place. 

Enfin, étant donné le cadrage de l’étude, l’essentiel du potentiel de stockage additionnel en France se trouve dans 
les terres de grande culture ayant un stock initial plus faible que les prairies et les forêts. Or la préservation des 
stocks actuels de carbone des prairies et des forêts est capital. Si on met en place une politique de soutien au 
stockage additionnel en grande culture, il faut veiller à ce que cela ne se fasse pas au détriment du maintien des 
prairies permanentes (retournements anticipés).  

Nos résultats suggèrent que le changement de pratiques dans le cadre des systèmes de production actuels, tel 
que considéré dans cette étude, constitue un levier limité pour l’atténuation du changement climatique dans le 
secteur agricole, et qu’il serait nécessaire d’envisager des changements de systèmes. Tout comme il sera 
important, dans le cadre de futurs travaux, d’intégrer les principaux déterminants de l’avenir des systèmes de 
production agricoles : évolution des régimes alimentaires, besoins des industries de transformation y compris dans 
le cadre de la bioéconomie, artificialisation des sols au détriment de l’agriculture péri-urbaine, échanges 
internationaux, politiques publiques… 
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Annexes 

Annexe 4.6-1. Matrice d’éligibilité des cultures aux différentes pratiques stockantes, pour le modèle BANCO (1 quand la culture est éligible, 0 sinon). 

GEO PRD SD CI ARP NRO IMPP SFP EPV EHP AF Haies 

MFR AUTRES_CEREALES 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR AUTRES_FOURRAGES 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR AUTRES_OLEAGINEUX 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR AVOINE 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR BETTERAVE 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR BLE_DUR 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR BLE_TENDRE 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR COLZA 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR CULTURES_FRUITIERES 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

MFR FEVEROLES 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR LIN 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR LUPIN 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR LUZERNE 1 1 0 1 0 0 0 0 1 1 

MFR MAIS 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR MAIS_FOURRAGE 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR ORGE 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR PLANTES_A_FIBRE 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR POIS 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR POMME_DE_TERRE 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR PRAIRIE_PERMANENTE 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 

MFR PRAIRIE_TEMPORAIRE 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR RIZ 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR SEIGLE_ET_METEIL 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR SOJA 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

MFR SORGHO 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR TOURNESOL 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR TRITICALE 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 

MFR VIGNES 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 
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Annexe 4.6-2. Coefficient de changement d’usage des sols permettant de calculer la surface 
soustraite à la culture pour les pratiques agroforesterie intra-parcellaire et haies  

Région GEO 
Emprise au sol 

Agroforesterie intra parcellaire 
(ha d'arbres/ha) 

Emprise au sol 
Haies 

(ha de haie/ha) 

Île-de-France R11 0,125 0,028 

Champagne-Ardenne R21 0,125 0,029 

Picardie R22 0,125 0,029 

Haute-Normandie R23 0,125 0,029 

Centre R24 0,125 0,029 

Basse-Normandie R25 0,125 0,031 

Bourgogne R26 0,125 0,030 

Nord-Pas-de-Calais R31 0,125 0,032 

Lorraine R41 0,125 0,030 

Alsace R42 0,125 0,034 

Franche-Comté R43 0,125 0,031 

Pays de la Loire R52 0,125 0,030 

Bretagne R53 0,125 0,033 

Poitou-Charentes R54 0,125 0,032 

Aquitaine R72 0,125 0,032 

Midi-Pyrénées R73 0,125 0,031 

Limousin R74 0,125 0,032 

Rhône-Alpes R82 0,125 0,032 

Auvergne R83 0,125 0,031 

Languedoc-Roussillon R91 0,125 0,030 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 0,125 0,027 

Corse R94 0,125 0,024 

France métropolitaine MFR 0,125 0,031 

 

 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  384 

Annexe 4.6-3. Bilan des émissions de gaz à effet de serre, hors stockage de carbone dans le sol, induites par la mise en œuvre des pratiques 
stockantes dans les (anciennes) régions, par rapport à la ligne de base, en tCO2e/ha/an.  

Note : un nombre négatif correspond à une réduction des émissions, un nombre positif à une augmentation des émissions, par rapport à la ligne de base. 

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

Région GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP EPV EHV AF Haies 

Île-de-France R11 -0,035 0,020 -0,097 0,054 0,800    -3,888 -1,062 

Champagne-Ardenne R21 0,010 0,014 -0,484 0,048 0,685  0,317 0,013 -3,906 -1,092 

Picardie R22 -0,031 -0,003 -0,298 0,077 0,668    -3,916 -1,094 

Haute-Normandie R23 -0,013 0,011 -0,302 0,056 0,680    -3,915 -1,102 

Centre R24 -0,040 0,052 -0,163 0,028 0,761  0,261 0,013 -3,878 -1,079 

Basse-Normandie R25 -0,004 0,020 -0,397 0,040 0,727 0,427   -3,872 -1,124 

Bourgogne R26 -0,006 0,073 -0,233 0,028 0,783  0,320 0,013 -3,865 -1,115 

Nord-Pas-de-Calais R31 -0,013 0,002 -0,268 0,104 0,635    -3,894 -1,171 

Lorraine R41 0,029 0,025 -0,442 0,039 0,633    -3,901 -1,112 

Alsace R42 0,095 0,006 -0,142 -0,045 0,715  0,046 0,013 -3,913 -1,242 

Franche-Comté R43 0,042 0,089 -0,230 0,055 0,495    -3,863 -1,149 

Pays de la Loire R52 0,001 0,007 -0,173 0,053 0,865  0,248 0,013 -3,819 -1,110 

Bretagne R53 0,020 0,000 -0,218 0,063 1,058 -0,061   -3,836 -1,180 

Poitou-Charentes R54 0,020 0,037 -0,194 0,032 1,013  0,157 0,013 -3,849 -1,152 

Aquitaine R72 0,002 0,040 -0,205 0,044 0,898  0,090 0,013 -3,882 -1,172 

Midi-Pyrénées R73 -0,010 -0,005 -0,165 0,017 0,744 0,813 0,188 0,013 -3,814 -1,128 

Limousin R74 0,007 0,003 -0,113 0,013 0,934 0,535   -3,785 -1,144 

Rhône-Alpes R82 -0,012 0,041 -0,187 -0,002 0,672 0,469 0,292 0,013 -3,863 -1,179 

Auvergne R83 -0,042 0,004 -0,215 0,067 0,863 0,418   -3,816 -1,132 

Languedoc-Roussillon R91 -0,074 0,038 -0,203 0,051 0,925 0,961  0,013 -3,800 -1,082 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 -0,045 0,045 -0,188 0,037 1,247   0,013 -3,847 -1,018 

Corse R94 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000    -3,801 -0,919 
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Annexe 4.6-4. Bilans GES régionaux (anciennes régions) des pratiques stockantes, y compris le stockage additionnel de C  
sur l’ensemble du profil de sol, en tCO2e/ha.  

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

Régions GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 -0,035 -1,079 -0,087 -0,668 0,156    -5,606 -1,190 

Champagne-Ardenne R21 0,010 -0,869 -2,448 -0,396 0,101  -1,885 -1,087 -5,607 -1,223 

Picardie R22 -0,031 -0,749 -2,654 -0,494 0,192    -5,629 -1,225 

Haute-Normandie R23 -0,013 -0,528 -2,616 -0,488 0,033    -5,585 -1,231 

Centre R24 -0,040 -1,340 -0,470 -0,265 0,030  -1,755 -1,087 -5,436 -1,199 

Basse-Normandie R25 -0,004 -0,606 -2,960 -0,554 0,022 -0,811   -5,332 -1,244 

Bourgogne R26 -0,006 -1,299 -0,848 -0,368 -0,326  -1,892 -1,087 -5,420 -1,240 

Nord-Pas-de-Calais R31 -0,013 -0,335 -3,014 -0,495 0,119    -5,593 -1,313 

Lorraine R41 0,029 -1,008 -2,372 -0,422 0,135    -5,536 -1,241 

Alsace R42 0,095 -0,482 -0,410 -0,111 0,264  -1,256 -1,087 -5,511 -1,385 

Franche-Comté R43 0,042 -1,055 -1,239 -0,414 -0,246    -5,230 -1,266 

Pays de la Loire R52 0,001 -0,141 -0,791 -0,259 0,246  -1,725 -1,087 -4,789 -1,198 

Bretagne R53 0,020 -0,163 -0,850 -0,225 0,579 -0,173   -4,750 -1,269 

Poitou-Charentes R54 0,020 -0,841 -0,423 -0,171 0,398  -1,514 -1,087 -5,129 -1,264 

Aquitaine R72 0,002 -0,797 -0,451 -0,228 0,199  -1,359 -1,087 -5,173 -1,286 

Midi-Pyrénées R73 -0,010 -0,593 -0,523 -0,215 0,100 -1,149 -1,586 -1,087 -4,953 -1,228 

Limousin R74 0,007 -0,368 -0,106 -0,196 0,169 -0,497   -4,493 -1,217 

Rhône-Alpes R82 -0,012 -0,424 -0,453 -0,212 0,122 -0,681 -1,826 -1,087 -4,912 -1,277 

Auvergne R83 -0,042 -1,307 -0,738 -0,289 -0,256 -0,901   -4,887 -1,228 

Languedoc-Roussillon R91 -0,074 -0,635 -0,531 -0,215 0,497 -0,724  -1,087 -5,092 -1,187 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 -0,045 -0,584 -0,449 -0,330 1,131   -1,087 -5,000 -1,107 

Corse R94         -4,507 -0,974 
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Annexe 4.6-5. Coûts de stockage régionaux (anciennes régions), sur l’ensemble du profil de sol, des pratiques stockantes, en €/tC. 

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

Région GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 na 95,4  na -467,0  149,6  na 296,6  2 063,3  na na 

Champagne-Ardenne R21 na 114,2  245,0  341,6  150,9  na 269,7  2 013,2  -42,6  -50,8  

Picardie R22 na 151,9  363,4  187,5  224,2  na 335,7  2 132,0  na na 

Haute-Normandie R23 na 128,8  312,2  342,9  136,0  na 317,5  2 139,5  na na 

Centre R24 na 72,8  587,8  107,8  130,5  na 269,2  2 129,2  -46,7  -50,8  

Basse-Normandie R25 na 226,4  376,7  173,3  125,8  -113,1  270,3  2 229,8  na na 

Bourgogne R26 na 96,6  -241,7  151,2  107,6  na 218,7  2 046,0  -41,9  -50,8  

Nord-Pas-de-Calais R31 na 236,6  418,8  1 399,9  268,1  na 386,0  2 237,0  na na 

Lorraine R41 na 242,2  194,7  171,0  106,2  na 236,8  2 027,6  na na 

Alsace R42 na 1 103,5  425,9  2 894,1  142,7  na 305,5  2 163,7  -77,2  -50,8  

Franche-Comté R43 na 87,4  17,4  -168,7  60,1  na 242,5  2 257,1  na na 

Pays de la Loire R52 na 607,0  402,4  2 521,1  172,9  na 359,5  3 000,1  -47,9  -50,8  

Bretagne R53 na 864,1  828,4  3 421,8  237,0  -2 791,3  367,7  3 090,7  na na 

Poitou-Charentes R54 na 123,4  221,6  507,2  190,0  na 275,1  2 423,9  -59,1  -50,8  

Aquitaine R72 na 479,1  1 667,3  433,1  164,3  na 287,9  2 423,3  -69,3  -50,8  

Midi-Pyrénées R73 na 273,2  196,6  -102,5  147,4  -13,5  275,7  2 599,4  -45,9  -50,8  

Limousin R74 na 394,2  na 540,1  183,0  517,8  376,8  3 618,1  na na 

Rhône-Alpes R82 na 206,0  337,5  440,1  135,4  301,5  320,9  2 784,6  -43,9  -50,8  

Auvergne R83 na 144,0  80,0  494,8  114,2  312,9  289,4  2 743,5  na na 

Languedoc-Roussillon R91 na 209,0  -59,4  313,9  307,4  -7,3  195,1  2 237,5  na -50,8  

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 na 69,2  231,7  -125,7  1 188,8  na 201,2  2 408,0  na -50,8  

Corse R94 na na na na na na 350,3  3 573,2  na na 
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Annexe 4.6-6. Coûts d’atténuation régionaux (anciennes régions) des pratiques stockantes, en €/tCO2e. Ce coût tient compte des émissions directes 
(y.c. le stockage de C sur tout le profil de sol), indirectes et induites. 

SD : semis direct ; CI cultures intermédiaires ; ARP : insertion et allongement des prairies temporaires ; NRO : mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
IMPP : intensification modérée des prairies permanentes ; SFP : substitution fauche-pâturage ; AF : agroforesterie ; EPV/EHV : enherbement permanent/hivernal du vignoble. 

Région GEO SD CI ARP NRO IMPP SFP AF Haies EPV EHV 

Île-de-France R11 na 26,5 227,6 -137,7 -168,1  24,8 60,4   

Champagne-Ardenne R21 na 31,6 53,6 104,4 -236,7  22,3 58,6 -13,6 -14,0 

Picardie R22 na 41,3 88,0 59,1 -152,2  27,9 62,2   

Haute-Normandie R23 na 35,9 75,3 104,2 -739,0  25,9 61,3   

Centre R24 na 20,6 104,8 32,5 -876,1  21,0 58,3 -14,6 -14,0 

Basse-Normandie R25 na 63,7 89,0 50,7 -1118,4 -47,1 20,2 58,7   

Bourgogne R26 na 27,8 -47,8 44,3 99,9  17,1 56,4 -13,4 -14,0 

Nord-Pas-de-Calais R31 na 64,9 104,1 462,1 -315,7  32,0 65,9   

Lorraine R41 na 67,7 43,2 50,9 -106,8  19,1 57,5   

Alsace R42 na 304,9 76,1 468,5 -66,5  24,1 61,2 -21,8 -14,0 

Franche-Comté R43 na 25,8 3,9 -52,1 49,3  17,3 56,9   

Pays de la Loire R52 na 173,4 85,8 828,5 -118,6  19,9 59,5 -14,9 -14,0 

Bretagne R53 na 236,3 168,0 1195,9 -53,5 -491,0 19,3 59,2   

Poitou-Charentes R54 na 35,1 32,8 164,0 -80,0  18,7 58,4 -17,8 -14,0 

Aquitaine R72 na 137,2 248,6 140,8 -157,5  19,6 58,5 -20,2 -14,0 

Midi-Pyrénées R73 na 73,8 36,7 -30,2 -258,4 -6,3 17,3 57,9 -14,0 -14,0 

Limousin R74 na 108,5 269,7 157,2 -226,1 293,3 16,2 58,9   

Rhône-Alpes R82 na 61,7 54,1 119,0 -166,4 138,9 18,7 58,2 -13,9 -14,0 

Auvergne R83 na 39,4 15,5 166,4 136,1 124,9 17,3 58,5   

Languedoc-Roussillon R91 na 60,4 -10,0 106,0 -72,2 -4,7 13,5 54,4  -14,0 

Provence-Alpes-Côte d'Azur R93 na 20,3 36,7 -38,1 -33,1  12,7 52,8  -14,0 

Corse R94       15,0 55,5   

France métropolitaine MFR na 51,3 90,3 69,9 -747,7 88,2 22,2 59,1 -17,0 -14,0 
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Principaux enseignements de l’étude 

Le stock de carbone organique des sols français sur l’horizon 0-30 cm hors surfaces artificialisées représente  
3 580 MtC (soit 13 400 MtCO2). Ces stocks dépendent fortement du mode d’occupation du sol, en interaction avec 
le pédoclimat. Les stocks moyens par hectare dans l’horizon 0-30 cm sont de 81 tC/ha sous forêt, 84,6 tC/ha sous 
prairie permanente et 51,6 tC/ha sous grandes cultures. Les sols forestiers représentent 38% du stock total, les 
sols de prairies permanentes 22%, ceux de grandes cultures 26,5%.  

Pour l’ensemble des surfaces agricoles et forestières, l’évolution tendancielle des stocks sous l’effet des pratiques 
actuelles, estimée par simulation et à partir de références bibliographiques, se situe dans une fourchette entre 0 et 
+3,2‰ par an (tableau 4-4-13). La tendance est négative pour les systèmes de grandes cultures pures, légèrement 
positive pour les systèmes associant grandes cultures et prairies temporaires, plus clairement positive pour les 
prairies permanentes et les forêts. Les valeurs simulées classent les grands modes d’occupation du sol dans le 
même ordre que les résultats bibliographiques, mais les valeurs absolues différent, notamment parce que les 
simulations ont été faites sous hypothèse d’usages des sols constants et parce que les sorties des modèles sont 
très sensibles aux hypothèses retenues pour les conditions initiales. L’incertitude sur la ligne de base est forte. Les 
prochaines campagnes de prélèvement du Réseau de mesure de la qualité des sols (RMQS) permettront de 
préciser ces valeurs.  

La mise en œuvre des neuf pratiques stockantes explorées dans le cadre de cette étude, simulées sur 30 ans, 
sous climat et concentration en CO2 actuels, sans modification de l’occupation des sols et sans transformation 
structurelle des exploitations agricoles, permettrait un stockage additionnel annuel de +1,8‰ dans l’horizon  
0-30 cm, tous usages du sol confondus. L’essentiel du potentiel de stockage additionnel se situe en sols de 
grandes cultures, où le stockage additionnel pourrait dépasser la cible des 4 pour 1000 (+5,1‰), ce qui est 
en grande partie dû au fait que les stocks hérités y sont bas. En forêt, aucune pratique "plus" stockante que les 
pratiques actuelles n’a été identifiée. L’enjeu pour les écosystèmes forestiers est de préserver les stocks existants 
et les modes de conduites sylvicoles permettant le maintien d’un stockage tendanciel positif. En prairies 
permanentes, les pratiques stockantes étudiées se caractérisent par une assiette faible (cas de la réduction des 
fauches au profit du pâturage) ou un stockage additionnel limité avec un bilan de gaz à effet de serre global peu 
favorable (cas de l’intensification modérée des prairies permanentes extensives). L’enjeu est également de 
préserver les stocks existants et les pratiques actuelles stockantes. Toutefois, le potentiel de stockage pourrait 
augmenter si l’on renonçait à maintenir le chargement animal actuel (hypothèse non considérée par l’étude). En 
ajoutant le stockage tendanciel et le stockage additionnel permis par l’adoption de pratiques plus stockantes il est 
possible d’atteindre un stockage total se situant entre +1,8 et +5,0‰ pour l’ensemble des sols agricoles et 
forestiers. Il n’est donc pas exclu que l’on puisse atteindre l’objectif du 4 pour 1000 dans les sols français, mais les 
incertitudes sur la ligne de base sont actuellement trop fortes pour pouvoir l’affirmer. Cela suppose à la fois de 
maintenir les surfaces et les pratiques favorables sur les écosystèmes présentant un stockage tendanciel positif 
(forêts et prairies permanentes), et de mettre en œuvre l’ensemble des pratiques stockantes sur la totalité de leur 
assiette technique en grandes cultures et prairies, ce qui est extrêmement ambitieux. Parallèlement, il est 
indispensable de stopper les changements d’usage du sol qui réduisent les stocks comme le retournement des 
prairies et l’artificialisation des terres agricoles.  

Les pratiques stockantes avec les plus forts potentiels de stockage sur l’horizon 0-30 cm sont l’extension des 
cultures intermédiaires (36% du potentiel total), l’agroforesterie intraparcellaire (20% du potentiel total), 
l’insertion et l’allongement du temps de présence de prairies temporaires (13% du potentiel total). Le semis 
direct permet un stockage additionnel dans l’horizon labouré, mais cet effet disparait quand on considère 
l’ensemble du profil (du fait de la redistribution verticale du carbone). La mobilisation de nouvelles ressources 
organiques ne représente que 1,5% du potentiel de stockage additionnel total. L’assiette de cette pratique a été 
calculée avec prudence pour tenir compte des réticences au recyclage agricole de certaines ressources (boues de 
stations d’épuration) et le stockage additionnel calculé au niveau parcellaire a été corrigé du fait qu’une partie du 
carbone supplémentaire mobilisé revenait déjà au sol dans la ligne de base, hors parcelle agricole (cas des déchets 
verts). Le calcul du bilan de gaz à effet de serre complet des pratiques étudiées renforce l’intérêt des leviers 
« agroforesterie intra-parcellaire », « haies » et « prairies temporaires », notamment du fait du stockage de C dans 
la biomasse pour l’agroforesterie et les haies, mais réduit fortement l’intérêt de l’intensification modérée des prairies 
extensives, du fait des émissions de N2O supplémentaires liées à l’usage d’engrais azotés.  
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Calculé sur la totalité du profil de sol, donc en excluant le semis direct, et en tenant compte des interactions 
d’assiette, l’ensemble des pratiques étudiées mises en œuvre sur la totalité de leur assiette maximale technique 
représente un stockage additionnel de 8,15 MtC/an, (soit 29,9 MtCO2e/an). Cela équivaut à 6,5% des émissions 
nationales (458 MtCO2e en 2016) et 39% des émissions agricoles (76,7 MtCO2e en 2016, hors usage énergie et 
changement d’usage des sols).  

Globalement la mise en œuvre de pratiques stockantes se traduit par un coût pour l’agriculteur. L’essentiel du 
potentiel de stockage est à un coût inférieur à la valeur tutélaire du carbone en 2030 (250 €/tCO2e), dont 
presque la moitié à un coût inférieur à sa valeur tutélaire actuelle (55 €/tCO2e). Ces coûts ont été estimés 
d’après les données disponibles, la plupart du temps à l’échelle régionale mais aussi, dans certains cas, avec des 
données moyennes nationales. Ces calculs peuvent être affinés avec des données locales quand elles sont 
disponibles. Les coûts calculés n’intègrent pas les coûts de transaction. Enfin, au-delà du coût, la mise en œuvre 
de ces pratiques nécessite de tenir compte des contraintes organisationnelles au sein des exploitations, ce qui 
demande une approche plus systémique du changement technique dans les exploitations agricoles.  

Conséquences en termes de politiques publiques 

L’étude a mis en évidence plusieurs pratiques à fort potentiel de stockage, comme le développement des cultures 
intermédiaires, des prairies temporaires et de l’agroforesterie intra-parcellaire qui présentent par ailleurs un 
ensemble de co-bénéfices sur la qualité de l’eau, la lutte contre l’érosion, la protection de la biodiversité. La mise 
en œuvre de ces pratiques est vérifiable par des outils de télédétection, ce qui est un élément déterminant pour 
leur prise en compte dans le cadre d’une politique publique. Certaines de ces pratiques peuvent cependant avoir, 
dans certains contextes, des effets négatifs qu’il faudrait mieux quantifier. L’accroissement de la couverture 
végétale du sol (cultures intermédiaires, prairies temporaires, agroforesterie intra-parcellaire) entraîne une 
réduction de la lame d’eau drainée annuelle (qui alimente les nappes phréatiques) qu’il conviendrait de chiffrer, en 
particulier dans un contexte de changement climatique et de raréfaction de la ressource en eau. L’extension des 
cultures intermédiaires et des prairies temporaires pose aussi la question de la destruction de ces couverts, dans 
une perspective de réduction de l’usage des herbicides. Des solutions de destruction mécanique sans recours au 
glyphosate, adaptées aux différents contextes agro-pédo-climatiques, doivent être mises au point. Dans un 
contexte de développement de la bioéconomie, la biomasse aérienne produite par les cultures intermédiaires peut 
être utilisée à des fins de production d’énergie (Cultures intermédiaires à vocation énergétique), ce qui a 
inévitablement des effets sur le retour de carbone au sol et l’évolution des stocks, d’où des compromis à trouver. 
La mobilisation de nouvelles ressources organiques d’origine urbaine pose la question de l’innocuité de ces 
ressources et des procédures et traitements à mettre en œuvre en amont pour préserver la qualité des sols et la 
sécurité sanitaire des aliments produits. Une politique cohérente et ambitieuse visant à favoriser le stockage 
additionnel de carbone dans les sols afin de contribuer à l’atténuation du changement climatique doit prendre en 
compte l’ensemble de ces interactions et s’assurer de leur compatibilité avec d’autres politiques publiques. 

Les potentiels de stockage additionnel, les assiettes et les coûts varient entre les pratiques et d’une région à l’autre. 
Le potentiel de stockage additionnel est élevé dans les régions de grandes cultures (Centre), intermédiaire dans 
les régions de polyculture-élevage, faible dans les régions très herbagères (Limousin) ou viticoles (Languedoc-
Roussillon). La solution la plus efficace est une combinaison de "bonnes pratiques aux bons endroits", où 
chaque région contribue en fonction de ses caractéristiques. Les résultats du modèle d’allocation coût-efficace de 
l’effort de stockage ont vocation à être utilisés pour élaborer des politiques publiques en éclairant les décideurs 
publics sur les pratiques à soutenir prioritairement et dans quelles régions.  

Une politique incitative devra veiller à l’équilibre entre des mesures visant à l’entretien des stocks là où ils sont 
élevés (forêt, prairies permanentes), voire très élevés comme les sols organiques (tourbières) et celles visant 
l’augmentation des stocks là où ils sont faibles (grandes cultures). Dans les deux cas, il faut prendre en compte le 
caractère réversible du stockage de carbone : à long terme, la pérennité du stock de carbone des sols dépend 
du maintien des pratiques stockantes. 

Enfin, même avec des hypothèses de calcul optimistes, le stockage additionnel de carbone obtenu par la mise en 
œuvre des pratiques proposées ne représente que 40% des émissions du secteur agricole. Un objectif plus 
ambitieux d’atténuation des émissions de gaz à effet de serre du secteur agricole doit aussi viser une réduction 
des émissions de N2O, liées à l’usage des engrais azotés, et de CH4, liées à l’élevage, voire des évolutions plus 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  392 

radicales des systèmes de production agricole (modification de l’usage des sols, augmentation de la place des 
légumineuses dans les rotations, ré-association agriculture-élevage, modification du chargement animal), en lien 
avec une évolution des régimes alimentaires.  

Originalité de l’étude, suites à donner et besoins de recherche 

La modélisation à une échelle spatiale fine (de l’ordre du km2), couplée à l’utilisation massive de données sur les 
climats, les sols et les systèmes agricoles pour évaluer le potentiel de stockage additionnel permis par l’adoption 
de nouvelles pratiques agricoles est une des innovations fortes mises en œuvre dans le cadre de cette étude. Elle 
permet de prendre en compte les interactions complexes dont dépendent les entrées et le devenir du carbone dans 
les sols. Elle valorise à la fois les progrès des connaissances capitalisés dans le cadre des modèles de 
fonctionnement des écosystèmes et les bases de données constituées pour renseigner les variables d’entrées. La 
méthode mise en œuvre est originale et reproductible, elle pourrait être utilisée dans d’autres contextes à 
l’international. A contrario, les résultats sont très dépendants de la qualité des modèles et de leur paramétrage. 
Des progrès sont nécessaires pour mieux simuler l’évolution du stock de carbone dans les horizons profonds et 
prendre en compte de nouveaux mécanismes (le « priming effect » par exemple). Un travail de simulation 
équivalent à ce qui a été fait en grandes cultures et prairies permanentes est nécessaire dans le cas des forêts. 
Des jeux de données sont indispensables pour renseigner la ligne de base, et pour évaluer la qualité prédictive 
des modèles. Les résultats des prochaines campagnes de prélèvement du Réseau de Mesure de la Qualité des 
Sols seront très précieux pour renseigner l’évolution des stocks de carbone sous l’effet des pratiques actuelles sur 
l’ensemble du territoire (ligne de base) et la capacité des modèles à en rendre compte. 

L’étude a privilégié la quantification du potentiel de stockage additionnel de pratiques agricoles bien renseignées 
par la littérature et qu’il est possible de mettre en œuvre rapidement. A plus long terme, d’autres leviers pourraient 
s’avérer mobilisables, mais nécessitent un effort de recherche supplémentaire avant d’être mis en œuvre (plantes 
à enracinement profond, biochars…). Certains mécanismes de stockage du carbone peuvent être influencés voire 
conditionnés par les caractéristiques génétiques des plantes. Par exemple, la production primaire souterraine 
contribue au stockage du carbone et cette production est sous la dépendance directe du ratio aérien/souterrain 
des plantes qui composent le couvert, ratio qui a une composante génétique. Une meilleure connaissance des 
processus biologiques qui gouvernent le devenir du carbone dans les sols, et de leurs interactions avec les 
processus physico-chimiques, pourrait aussi ouvrir la voie à d’autres leviers permettant d’accroitre le temps moyen 
de résidence du carbone dans les sols. 

Bien qu’elles ne présentent pas de difficultés techniques particulières, la mise en œuvre des pratiques stockantes 
considérées dans le cadre de cette étude suppose un accompagnement : production de matériel végétal ayant les 
caractéristiques requises (facilité de levée et de destruction pour les cultures intermédiaires par exemple), prise en 
compte des nouveaux produits organiques mobilisés dans le raisonnement de la fertilisation, mise en place et 
conduite de systèmes agroforestiers... Compte tenu de la faible flexibilité stœchiométrique des matières organiques 
du sol, un stockage additionnel de carbone ne peut avoir lieu que s’il y a un stockage concomitant d’azote et de 
phosphore. Pour ne pas recourir à des apports supplémentaires d’azote minéral, ce qui dégraderait le bilan gaz à 
effet de serre des pratiques proposées, ce supplément d’azote doit provenir d’une réduction des pertes, ce que 
plusieurs des pratiques proposées permettent (cultures intermédiaires par exemple), ou d’apports par fixation 
symbiotique. Par ailleurs, plusieurs résultats ont montré que les pratiques stockantes seront d’autant plus 
bénéfiques qu’elles donneront lieu à des ajustements des systèmes de culture ou d’élevage dans lesquels elles 
seront mises en œuvre (révision à la baisse des apports d’azote avec l’augmentation tendancielle de la 
minéralisation consécutive au stockage de carbone par exemple). La mise en œuvre des pratiques stockantes en 
carbone doit donc s’envisager dans un cadre plus global de développement de l’agroécologie, que le système de 
recherche-développement doit accompagner.   

La plupart des pratiques identifiées pour accroitre les stocks de carbone du sol sont basées sur la production 
additionnelle de biomasse et/ou un accroissement de son retour au sol (cultures intermédiaires, agroforesterie 
intraparcellaire, haies, mobilisation de nouvelles ressources organiques). L’accroissement des stocks de carbone 
est un levier pour l’atténuation du changement climatique, mais la valorisation de la biomasse pour la production 
d’énergie renouvelable est également une option possible. Dans un contexte de développement de la bioéconomie, 
et d’une compétition accrue pour l’utilisation de la biomasse, l’intérêt comparé de différentes filières de valorisation 
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de cette ressource, dont le retour au sol, est une question de recherche dont il faut s’emparer. Des synergies 
pourraient être imaginées, la valorisation énergétique d’une partie de la biomasse (par exemple les parties 
aériennes des cultures intermédiaires) pouvant couvrir une partie des coûts, tout en préservant un retour au sol 
des parties racinaires, qui sont les plus efficaces en termes de stockage. Parallèlement, l’innocuité des nouvelles 
ressources organiques mobilisables pour un retour au sol (boues de stations d’épuration, digestats, composts) vis-
à-vis de la qualité des sols et de la sécurité sanitaire des aliments doit être mieux caractérisée et améliorée. 

En plus d’un stockage additionnel de carbone, plusieurs des pratiques proposées présentent des co-bénéfices. 
C’est le cas des cultures intermédiaires, qui améliorent la qualité de l’eau et contribuent aussi à l’atténuation du 
changement climatique via des effets biogéophysiques (augmentation de l'albédo par exemple), ou encore de 
l’agroforesterie intra-parcellaire et des haies qui ont un effet positif sur la protection de la biodiversité, l’esthétique 
des paysages, la réduction du risque érosif lié au ruissellement. Dans le cadre de la présente étude, portant sur le 
stockage de carbone dans les sols, ces autres services n’ont pas été monétarisés, faisant porter sur le seul 
stockage de carbone l’ensemble des coûts de mise en place et d’entretien de ces infrastructures. Des progrès sont 
nécessaires pour considérer et évaluer l’ensemble des services écosystémiques rendus.  

Le stockage additionnel de carbone, comme les autres leviers d’atténuation des émissions de gaz à effet de serre 
du secteur agricole et forestier, doit être envisagé dans le cadre du changement climatique qui va de toute façon 
se poursuivre, avec des effets importants non seulement sur la dynamique du carbone, mais aussi sur l’usage des 
sols, les systèmes de production et les pratiques. Des simulations doivent être menées sous plusieurs scénarios 
climatiques et, au-delà, les leviers d’atténuation doivent être examinés dans le cadre d’une agriculture qui se serait 
adaptée. Les résultats de simulations effectuées sous climat modifié font l’objet d’un rapport complémentaire (qui 
figure à la fin du présent document).  

Il y a au final un besoin de prospective pour disposer de scénarios des systèmes de production agricole à différents 
niveaux (national, européen et mondial) et de modélisation des systèmes de production actuels et alternatifs, pour 
pouvoir simuler les effets économiques et environnementaux des changements de système. Il nous faut développer 
des modèles de marchés et d’échanges capables de rendre compte des principaux déterminants de l’avenir des 
systèmes de production agricoles tels que l’évolution des régimes alimentaires, les besoins des industries de 
transformation et de distribution, les politiques publiques et les échanges internationaux.  
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Introduction 

L’action décrite ici considère les couverts intermédiaires (CI) qui sont présents entre deux cultures principales et dont 

l’intégralité de la biomasse est restituée au sol (Cultures Intermédiaires Pièges A Nitrate ou CIPAN, CI courts ou longs). Sont 

donc exclus de cette analyse les Cultures Intermédiaires à Valorisation Energétique (CIVE) et les cultures relais dont une 

fraction de la biomasse aérienne est exploitée, ainsi que les couverts permanents et les repousses de précédents.  

La capacité des CI à atténuer les changements climatiques a été évaluée en considérant uniquement leurs effets 

biogéochimiques sur le forçage radiatif net (voir section 3.8.3 du rapport). Ont donc été pris en compte leurs effets sur le 

stockage du carbone (C) dans les sols mais également les émissions de GES induites par leur mise en œuvre (semis et 

destruction). En revanche, ni les éventuels gains de carbone associés à la protection du sol contre l’érosion par les CI (Justes 

et al. 2013), ni les changements d’émissions de GES induites par une modulation de la fertilisation pour la culture post couvert 

n’ont été quantifiées. Aussi, si les effets d’atténuation d’ordres biogéophysiques engendrés par les CI (ex. effets albédo, voir 

section 3.8.3) n’ont pas été quantifiés, les effets induits par une baisse de la température du sol en présence de CI (vs un sol 

nu) sur la vitesse de minéralisation de la MO ont eux été pris en compte.  

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique  

De plus en plus d’agriculteurs adoptent la pratique des CI sur une base volontariste ou au-delà des cadres réglementaires (i.e. 

type CIPAN avec implantation à l’automne dans les zones vulnérables nitrate…). Ainsi il n’est pas rare de voir des CI y compris 

en zones dérogatoires argiles (où l’introduction de CI n’est pas obligatoire), des CI implantés jusqu’au semis de la culture de 

printemps, des CI implantés en été parfois constitués de mélanges de 6 espèces, des parcelles en CI semés entre deux maïs 

ou des parcelles en couverture permanente, enchainant un CI d’été avec un CI d’hiver. L’action étudiée ici vise donc à estimer 

la capacité d’atténuation des CI qui résulterait 1) d’une extension de cette pratique aux zones non vulnérables à la pollution 

par les nitrates et aux zones dérogatoires argile en période hivernale, 2) de l’allongement de leur mise en œuvre avec une 

destruction la plus tardive possible sans pénaliser la culture suivante (risque de carence en eau et en N), mais aussi 3) d’une 

extension aux parcelles en interculture d’été. L’objectif est à la fois d’augmenter les surfaces couvertes, mais aussi de 

maximiser la production de biomasse enfouie. Un scénario de modélisation « Insertion et allongement des cultures 

intermédiaires » a donc été élaboré par rapport à un scénario « pratique actuelle » afin de quantifier à la fois les bénéfices 

climatiques qui pourrait résulter d’une extension de la pratique des CI mais aussi les conséquences d’un point de vue 

rendement pour les cultures qui suivent les CI et les coûts économiques induits.  

Critères d’assiette pour le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires » 

La constitution de l’itinéraire technique proposé pour établir le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires 

» s’appuie en grande partie sur des pratiques actuelles mais elle est soumise à des contraintes techniques (ex. durée minimale 

d’interculture), aux limites du modèle STICS à simuler certaines modalités (ex. mélanges d’espèces, repousses… non simulés) 

et au choix que nous avons fait de ne considérer que des modalités de destruction physique et non pas chimique (ex. 

glyphosate) des CI.  

Concrètement, pour définir le scénario de modélisation « Insertion et allongement des cultures intermédiaires » et son Assiette 

Maximale Technique, il a été décidé : 

− d’implanter des CI en dehors des zones vulnérables nitrate (ZVN), 

− de ne plus tenir compte des dérogations dans les ZVN (dérogations récolte tardive et dérogation argile), 

− d’insérer des CI en interculture courte d’été et après du maïs grain, 

− de détruire le plus tardivement possible le CI (1 mois avant le semis de la culture principale au printemps ou quelques 

jours avant le semis de la culture principale à l’automne), 

− que la durée minimale de l’interculture devait être de 2 mois,  

− que dans toutes les zones irrigables, un tour d’eau de 30mm au semis du CI était réalisable si besoin pour assurer 

la levée et maximiser la production de biomasse, 

− que les CI seraient détruits par un labour sauf dans les sols à >25% d’argile où le couvert est détruit par un roulage 

suivi d’un travail sans retournement, 

− qu’il n’y avait pas de limite à l’implantation des CI en fonction du % d’argile dans le sol. 
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Au total, l’Assiette Maximale Technique1 pour l’introduction des CI dans les successions culturales représente 16 Mha pour la 

France métropolitaine (voir Tableau 1 pour le détail par région). Notons toutefois que les CI ne sont pas nécessairement 

présents chaque année au sein d’une succession culturale, ce qui réduit à 6,7 Mha la surface annuelle en CI en métropole. 

Ainsi, les modalités d’introduction de CI dans les successions culturales et selon les types de sols pour le scénario « Insertion 

et allongement des cultures intermédiaires » lié aux CI sont résumées dans la Figure 1. 

 
Figure 1. Représentation schématique des modalités d’introduction et de destruction des CI dans les successions culturales  

selon la période/durée d’interculture et selon le type de sol pour le scénario de stockage additionnel.  

BT pour blé tendre et autres céréales à paille d’hiver, Co pour colza, MF pour maïs fourrage, MG pour maïs grain, BS pour betterave sucrière,  
To pour tournesol, PP pour pois de printemps, PH pour pois d’hiver, TCS pour techniques culturales simplifiées. 

Concernant les espèces de CI semées et modalités de semis, nous avons considéré :  

- qu’en interculture d’hiver de la moutarde ou du ray-grass étaient semés à l’aide d’un déchaumeur avec semoir 

accroché (cas des semences de petites tailles). Le choix de telle ou telle espèce se faisant par rapport à l’espèce 

dominante déjà utilisée dans telle ou telle région ; 

- qu’une féverole succède à un maïs grain et qu’un couvert de vesce est implanté en interculture d’été pour éviter une 

faim d’azote pour la culture suivante. Dans ces deux cas, il a été considéré que le semis était réalisé avec un semoir 

après passage d’un déchaumeur (cas des semences de grosses tailles). 

Présence de la pratique culture intermédiaire à la ligne de base 

Dans les « zones vulnérables », la directive "Nitrate" (n°91/676 du 12 décembre 1991) a imposé une généralisation de la 

couverture automnale des sols depuis 2012. Toutefois, il existe des dérogations pour les sols à fort taux d’argile, dans les 

situations de récolte tardive de la culture principale (ne permettant pas l’installation d’une culture intermédiaire), quand il peut 

y avoir substitution des CI par des repousses de précédents, et dans des situations où la réalisation de faux semis est 

nécessaire (notamment en Agriculture biologique). La conséquence est qu’en France, selon les statistiques AGRESTE (2011), 

20% des parcelles en grandes cultures restaient à nu durant l’hiver en 2010, 11 étaient couvertes avec des CIPAN, 2% avec 

des cultures dérobées, 4% étaient couvertes avec une repousse du précédent et 63% étaient cultivés. Ainsi seulement 2,6 

Mha de parcelles en grandes cultures étaient couvertes par des CIPAN, cultures dérobées ou repousses durant l’hiver en 

2010 (ce qui laisse supposer que la surface totale des parcelles qui au cours de leur rotation accueillaient des CI était bien 

plus importante).   

Concrètement, pour définir le scénario de référence (pratique moyenne entre 2009 et 2013), nous avons fait l’hypothèse que :  

- des CI étaient présents sur 100% des parcelles en zones vulnérables nitrate si 1) l’interculture d’hiver dépassait 2 mois, 

si 2) les CI n’étaient pas précédées par des cultures à récolte tardive (maïs grain, tournesol, betterave), et si 3) les 

parcelles n’étaient pas soumises à une dérogation argile. En effet, il a été considéré que quand les CI étaient détruits par 

                                                                 
1 Surface totale de la SAU en France métropolitaine sur laquelle des CI peuvent être implantés au moins 1 année durant la succession culturale. 
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labour sur sols argileux, le labour avait lieu à l’automne plutôt qu’au printemps, ce qui rendait impossible l’implantation de 

CI durant au minimum 2 mois ;  

- il n'y avait pas de CI dans les zones non vulnérables à la pollution par les nitrates (bien que de plus en plus d’agriculteurs 

en implantent dans ces zones selon une démarche volontariste) ; 

- que dans les zones sensibles à la pollution par les nitrates où les CI ont été introduits récemment, les parcelles étaient 

en phase optimale de stockage du C et ce pour encore environ 10 ans (Constantin et al., 2018) ; 

- que les émissions de GES supplémentaires liées à la gestion (semis, destruction) des CI devaient être prises en compte. 

En revanche, il n’y a pas eu de prise en compte, au niveau des émissions de GES, d’une possible réduction de la 

fertilisation azotée de la culture de printemps suivant l'implantation d'un CI car encore peu d’agriculteurs modulent leur 

apport de N après un CI. Les effets N (possible faim d’azote et/ou plus de ressource par diminution de la lixiviation) sur 

les rendements de la culture qui suit les CI ont en revanche été pris en compte.  

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

Parmi les pratiques potentiellement stockantes considérées dans cette étude, nous n’avons pas identifié d’incompatibilité avec 

la pratique des CI. Toutefois, il n’est pas possible d’implanter des CI sur les hectares d’arbres ou de haies implantés dans les 

parcelles en agroforesterie, ni sur de nouveaux hectares de prairie temporaire. 

Surfaces concernées 

Le modèle STICS a édité pour chaque séquence le nombre de fois où les CI sont implantées dans le cadre du scénario 

« Insertion et allongement des cultures intermédiaires ». Les surfaces ci-dessous, évaluées en différentiel par rapport au 

scénario de référence, seront donc pondérées par le poids des séquences et le nombre de fois supplémentaires où les CI 

apparaissent. 

Au total, ce sont près de 6,7 Mha par an supplémentaire de CI qui ont été introduits dans le scénario « Insertion et allongement 

des cultures intermédiaires » par rapport au scénario de référence (dans lequel on considère que la pratique actuelle des CI 

couvre environ 1,8 Mha). En moyenne, 76,7% des surfaces nouvelles en CI correspondent à des intercultures d’été (vesce), 

15,8% à des intercultures courtes d’hiver (féveroles) et seulement 7,4% à des surfaces en intercultures longues d’hiver 

supplémentaires (voir Tableau 1). Les cartes de la figure 2, qui présentent l’évolution de la fréquence des CI au sein des 

rotations entre les deux scénarios, indiquent que ce sont quasiment toutes les zones de grandes cultures en France qui sont 

impactées, soit par l’implantation de cultures intermédiaires là où elles n’existent pas actuellement, soit par l’augmentation de 

la fréquence des CI dans la rotation, soit par l’allongement des CI déjà en place. 

 

 

 

Figure 2. Cartographie de la fréquence des cultures intermédiaires dans les successions culturales en France,  
à gauche, dans le scénario de référence, et à droite dans le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires ».  

Dans la figure de gauche, les zones en rouge et orange correspondent aux intercultures d'hiver en zone nitrate non dérogatoires  
semées avec du ray-grass ou de la moutarde, et les zones en blanc correspondent soit aux zones non-vulnérable nitrate,  

soit aux zones dérogatoires argile soit aux zones où il n’y a pas d’interculture longue. Sur la figure de droite, les zones en vert  
correspondent essentiellement à des surfaces sur lesquelles des CI ont été implantés durant des intercultures courtes. 

 

Le tableau 1 indique que c’est, par ordre décroissant, dans les régions Centre, Bourgogne, Champagne-Ardenne et Picardie, 

que les surfaces additionnelles en CI sont les plus importantes car ces régions sont caractérisées par beaucoup d’intercultures 
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courtes (d’été notamment) au sein desquelles la présence possible de CI n’était pas considérée dans le scénario de référence. 

En Haute Normandie et en Bretagne, la possibilité d’implanter de nouveaux CI est réduite car ceux-ci sont déjà fréquents et 

beaucoup de prairies temporaires sont présentes dans les successions. Enfin, en PACA et en Languedoc-Roussillon, très peu 

de surfaces additionnelles étaient mobilisables car une part importante de la SAU est occupée par l'arboriculture et/ou des 

vignes. 

Tableau 1. Assiette Maximale Technique (AMT) et surfaces additionnelles de CI dans le scénario « Insertion et allongement des cultures 
intermédiaires » par rapport au scénario « pratique actuelle » et type de couvert introduit par région en France métropolitaine. 

 

Potentiel de stockage de carbone 

Nous raisonnons ici en potentiel de stockage additionnel par rapport au scénario de référence qui prend en compte le fait que 

certaines zones/successions bénéficient déjà de cultures intermédiaires. Le supplément de C stocké dans le sol résulte donc 

ici à la fois des apports plus fréquents et en plus grande quantité de MO sur des zones qui bénéficiaient déjà de CI et d’apports 

de MO sous forme de CI sur des zones où les CI n’étaient pas encore présents (ex. zones dérogatoires argile).  

Potentiel de stockage par unité de surface 

La Figure 3 présente les gains de C par ha et par an obtenus en modifiant les pratiques actuelles selon les hypothèses du 

scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires ». La distribution des gains de C dans les simulations est 

également présentée dans la Figure 4.  

En moyenne, le scénario "Insertion et allongement des cultures intermédiaires" permet un stockage additionnel par rapport à 

la situation actuelle de +126 kgC/ha/an (ou 463 kgCO2eq/ha/an) soit +2,3‰ par an, avec un écart-type de 93 kgC/ha/an (Figure 

4). L’incertitude sur le stock initial fait varier ce stockage additionnel moyen de +116 à +136 kgC/ha/an. Exprimé en fonction 

du stock initial, cela donne une variation entre +1,1 et +4,2‰/an. Ce niveau inférieur à celui relevé dans la littérature (+313 

kgC/ha/an, voir section 3.8.3) est lié au fait que les valeurs de la bibliographie comparent des situations avec et sans CI, alors 
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que la valeur de stockage additionnel calculée ici tient compte du fait que des CI sont déjà fortement présentes dans la ligne 

de base.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 3. Carte du stockage de carbone additionnel annuel absolu (kg/ha/an) sur l’horizon 0-30 cm,  
produit par le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires » par rapport au scénario de référence,  

pour les systèmes de grandes cultures et prairie temporaire simulés sur 30 ans avec STICS. 

  

a. Stockage additionnel annuel absolu (kg/ha/an) b. Stockage addtionnel annuel relatif au stock initial (‰/an) 

Figure 4. Stockage de C additionnel annuel, absolu (a) et relatif au stock initial (b), dans l’horizon 0-30 cm permis par le scénario  
« Insertion et allongement des cultures intermédiaires » par rapport aux pratiques actuelles dans les systèmes simulés par STICS 

 

Lorsque des CI sont introduites dans des systèmes qui n'en comportaient pas, le gain de stockage est de +174 kgC/ha/an. 

Quand seule la durée des couverts déjà en place est allongée, le gain moyen est très faible (+16 kgC/ha/an), l'augmentation 

des entrées de C permise par ce scénario étant limitée. En ne considérant que les séquences dans lesquelles des grandes 

cultures sont présentes (pas de prairies temporaires), le stockage additionnel moyen est de 160 kgC/ha/an (contre 

29 kgC/ha/an quand des prairies temporaires sont présentes). 

La Bretagne, les Pays-de-la-Loire et l’extrême Nord de la France se démarquent par un stockage additionnel plus faible 

qu’ailleurs (< 50 kgC/ha/an). Dans ces régions très concernées par la réglementation nitrate, donc déjà bien couvertes par les 

CI, peu d’intercultures sont libres pour l’insertion de nouvelles CI (notamment car des CI ne peuvent être implantées après la 

betterave) et celles déjà en place sont allongées de seulement 2 semaines à 1 mois dans le Nord-Ouest, et de 4 mois dans le 

Nord. C’est encore plus vrai en Bretagne et Pays-de-la-Loire où les prairies temporaires occupent également le sol en hiver 
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et en fin d’été. Dans le nord du Bassin Parisien et en Poitou-Charentes, régions aussi concernées par la réglementation nitrate, 

beaucoup d’intercultures d’été sont disponibles pour l’insertion de CI, d’où un stockage plus important. Ailleurs, dans les 

régions hors zone vulnérable nitrate, ce sont principalement des couverts de féverole en Alsace et dans le Sud-Ouest qui ont 

été insérés dans des systèmes très axés sur le maïs grain, et des couverts de vesce entre cultures d’hiver dans le centre et 

le Sud-Est de la France. 

On peut remarquer quelques points avec un stockage additionnel négatif, principalement situés en Bretagne et Pays-de-la-

Loire. Ce déstockage serait lié à i) un décalage de l’apport d’effluent au semis de la CI du fait de sa destruction tardive, 

provoquant une moindre disponibilité en azote sur la culture de printemps suivante, ii) un léger effet dépressif du retard de la 

destruction de la CI (décalage de 2 semaines à un mois) sur le rendement de la culture suivante. Ce stockage additionnel 

négatif est en moyenne de -11,3 kgC/ha/an par unité pédoclimatique avec un maximum de -73,4 kgC/ha/an. 

Globalement, la texture du sol a un faible effet sur le gain de stockage de C du scénario d'extension des cultures intermédiaires. 

La tendance est quand même à l’augmentation du gain de stockage avec l’augmentation du taux d’argile (voir section 4.4.1). 

De plus, le stockage additionnel de C est moins important dans les climats océaniques. Cela peut s’expliquer par des 

conditions favorisant la minéralisation, donc le déstockage de C, mais aussi par la plus forte présence de prairies temporaires, 

peu favorables à l’insertion de cultures intermédiaires. 

Enfin, plus le nombre de périodes d’intercultures couvertes par un CI augmente, plus le gain de stockage de C est important 

(Figure 5). Quand aucune culture intermédiaire n’est ajoutée mais que la durée des CI déjà en place est allongée, le gain de 

stockage additionnel est seulement en moyenne de 16 kgC/ha/an. Ce très faible effet est lié à la faible augmentation des 

entrées de Corg permise par ce scénario. 

 

Figure 5. Stockage additionnel moyen annuel (kgC/ha/an) en fonction du nombre d’années supplémentaires,  
sur 30 ans de simulation, couvertes par une culture intermédiaire 

Potentiel de stockage agrégé au niveau France métropolitaine 

Au niveau national, le scénario "Insertion et allongement des cultures intermédiaires" permet un stockage additionnel sur la 

couche 0-30 cm de 2 MtC/an (Tableau 2) par rapport à la situation actuelle (ou 7,4 MtCO2eq/an). L’extension de cette pratique 

représente de loin le plus fort levier de stockage additionnel de C dans les sols agricoles français (devant l’agroforesterie et 

l’extension des prairies temporaires) (voir Chapitre 5). 
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Tableau 2. Estimation de l'assiette maximale technique et du potentiel de stockage par région 

Région 
Assiette  

(ha) 
Stockage total sur 0-30 cm 

(tC/an) 

Ile de France 508 260 89 298 

Champagne-Ardenne 1 162 875 164 090 

Picardie 1 062 450 126 623 

Haute-Normandie 375 442 32 372 

Centre 1 854 283 412 648 

Basse-Normandie 658 484 65 835 

Bourgogne 947 045 207 695 

Nord-Pas-de-Calais 543 215 29 266 

Loraine 681 569 112 504 

Alsace 207 262 16 168 

Franche-Comté 268 794 49 174 

Pays-de-la-Loire 1 389 317 32 776 

Bretagne 1 274 339 33 194 

Poitou-Charentes 1 296 033 181 951 

Aquitaine 750 086 100 363 

Midi-Pyrénées 1 402 295 131 611 

Limousin 280 049 16 645 

Rhône-Alpes 518 855 38 619 

Auvergne 544 957 114 180 

Languedoc-Roussillon 186 462 20 064 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 114 555 11 517 

Corse 0 0 

France métropolitaine 16 026 626 1 986 595 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique 

Le scénario "Insertion et allongement des cultures intermédiaires" améliore le bilan de GES principalement grâce au stockage 

additionnel de C (Tableau 3), ce qui est cohérent avec la littérature (section 3.8.3). En augmentant la couverture du sol, les CI 

diminuent un peu le drainage et surtout augmentent l’absorption d’azote par le couvert, et donc réduisent les pertes d’azote 

par lixiviation. En revanche, les CI accroissent légèrement les émissions de N2O directes et indirectes simulées alors que la 

littérature indique un effet nul ou négligeable (voir section 3.8.3). La très légère augmentation des émissions indirectes simulée 

ici est liée à la volatilisation ammoniacale dans les systèmes avec fertilisation organique : l’apport organique qui se faisait au 

printemps est décalé au semis de la CI, période pendant laquelle les conditions peuvent être plus favorables à la volatilisation. 

L’accroissement du stock de matières organiques au cours du temps dans les systèmes de culture incluant des cultures 

intermédiaires se traduit par une minéralisation accrue d’azote et donc par une possibilité de réduire les apports d’engrais de 

synthèse. Cet effet d’ajustement de la fertilisation azotée n’a pas été simulé et pris en compte dans le calcul du Tableau 3. 

Tableau 3. Effets du scénario "Cultures intermédiaires" sur le bilan de GES des parcelles en grandes cultures  
calculé sur 0-30 cm (différence avec les pratiques actuelles). Par convention, les émissions vers l’atmosphère  

sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

Emissions 

N2O directes 
Volatilisation Lixiviation 

Emissions N2O 

directes et 

indirectes 

Consommation de 

carburant par les 

opérations agricoles 

Emissions 

induites par la 

fabrication de fuel 

C séquestré sur 

0-30 cm 
Bilan GES 

kgN-N2O/ha/an kgN-NH3/ha/an kgN-NO3
-/ha/an kgCO2eq/ha/an kgCO2eq/ha/an kgCO2eq/ha/an kgCO2eq/ha/an kgCO2eq/ha/an 

+0.10 +0.10 -3.70 +34 +15 +4 -463 -411 

Les émissions de CO2 liées aux opérations techniques nécessaires au semis et à la destruction des CI sont faibles par rapport 

à l’effet stockage de C, bien qu’elles soient deux fois plus fortes que celles indiquées dans la littérature. Au final, le bilan de 

GES indique 411 kgCO2eq/ha/an supplémentaires extraits de l’atmosphère pour les surfaces sur lesquelles le scénario 

« Insertion et allongement des cultures intermédiaires » a été mis en place.  
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Autres impacts 

Les CI offrent de nombreux autres services écosystémiques que le stockage de C dans les sols (voir Justes et al. 2012). Ils 

permettent de limiter l’érosion des sols, de réduire les fuites de nitrates (sauf pour les cas d’intercultures longues à récolte 

tardive), ils ont un impact positif sur la biodiversité et peuvent fournir de l’azote à la culture suivante, surtout quand ils sont 

composés de légumineuses. Notons aussi que si leur date de destruction est adaptée, ils ne présentent pas de risque de 

déficit hydrique pour la culture suivante (Tribouillois et al., 2016) et que les jours potentiellement disponibles pour la destruction 

des CI à l’automne ne sont pas un facteur limitant pour réaliser l’intervention, sauf en sol argileux (> 37% d’argile). Aussi, 

l’impact des CI de crucifères et de graminées sur le rendement de la culture suivante est légèrement positif ou nul, sauf parfois 

en situation d’interculture courte où il peut être négatif. L’impact en revanche est toujours positif pour la vesce. 

En climat méditerranéen, des problèmes de levée peuvent se produire. Cela limite leur potentiel de production de biomasse 

et donc de stockage additionnel de C, mais cela ne remet pas en cause l’intérêt des CI pour réduire les fuites de nitrate pour 

les années "drainantes". En revanche, le principal risque actuel lié à l’usage des CI réside dans le fait qu’un nombre important 

d’agriculteurs détruit les CI via l’application d’herbicides, ce qui peut avoir des conséquences négatives sur la qualité de l’eau 

et la santé des organismes. Notons évidemment (voir section suivante) que l’introduction et le développement des CI 

représente une augmentation des charges et temps de travail pour l’agriculteur. 

Plus spécifiquement d’un point de vue atténuation du changement climatique, les CI présentent un certain nombre d’atouts 

au-delà du stockage de C comme discuté dans la section 3.8.3.5. (« Effets Biogéophysiques »). Tout d’abord en impactant les 

flux radiatifs (modification du rayonnement solaire réfléchis ou réémis sous forme de rayonnement infra-rouge à la surface). 

Ils permettent, pour la plupart des sols de grande culture, d’accroitre l’albédo de surface, engendrant ainsi un forçage radiatif 

négatif (effet refroidissant). De fait, les CI, qui ont la plupart du temps un albédo plus élevé que celui des sols, vont réfléchir 

une proportion plus importante du rayonnement solaire vers l’espace. Cela laisse donc moins d’énergie disponible à la surface, 

notamment pour chauffer le sol ou la végétation. Ainsi, la surface stocke moins d’énergie et en réémet moins sous forme de 

rayonnement infra-rouge (qui interagit fortement avec les molécules de GES dans l’atmosphère et créant l’effet de serre). La 

température du sol sera donc moins élevée sous un CI que pour un sol nu (voir Ceschia et al., 2017), ce qui peut contribuer à 

ralentir la minéralisation de la matière organique dans le sol. Aussi, outre le fait qu’il y a moins d’énergie disponible à la surface 

qu’en période de sol nu, une plus grande proportion de cette énergie servira à faire transpirer le CI au détriment de la production 

de flux de chaleur sensible. Ce processus (assimilable à une climatisation) va refroidir la surface et la basse atmosphère. 

L’effet net des CI sur le climat n’a toutefois jamais pu être quantifié, car cela nécessiterait de réaliser des exercices de 

simulations couplées modèle de surface-modèle de climat, notamment pour quantifier les phénomènes de rétroaction du climat 

sur la surface. Aucun modèle de climat n’a à ce jour la capacité à simuler de manière réaliste l’introduction de CI dans les 

rotations de cultures. Notons toutefois que les effets biogéophysiques que nous venons de citer sont probablement très 

significatifs voire supérieurs aux effets stockage C. En effet, l’effet albédo, à lui seul, représenterait à horizon 100 ans près de 

170% de l’effet stockage de C des couverts intermédiaires pour un scénario proche de la ligne de base considérée dans cette 

étude (section 3.8.3). Des travaux sont actuellement menés dans la continuité de l’étude publiée par Carrer et al. (2018) pour 

évaluer l’effet albédo correspondant au scénario « extension des CI », mais aussi pour quantifier dans quelle proportion 

l’assombrissement des sols (diminution de l’albédo) suivant leur enrichissement en matière organique pourrait faire perdre 

une partie du bénéfice climatique lié au stockage de C, si les sols ne sont pas couverts en permanence. 

Coût technique 

Le couvert intermédiaire, correspondant à l’introduction d’une culture supplémentaire dans un assolement de grandes cultures 

ou de prairies temporaires, ne donne pas lieu à récolte. Néanmoins, l’implantation de CI peut avoir un impact à la hausse ou 

à la baisse sur le rendement de la culture suivante. À cela s’ajoutent les coûts correspondant au semis (achat des semences, 

opérations de semis, irrigation) et à la destruction du couvert. Ayant considéré que les exploitations concernées disposaient 

déjà du matériel nécessaire, aucun investissement supplémentaire n’a été chiffré.  

L’allongement de la durée du couvert n’a pas d’impact sur le coût à l’hectare dans cette étude. En effet, la conséquence d’un 

CI plus long est un accroissement de la végétation qui pourrait nécessiter de remplacer un travail du sol superficiel par un 

labour pour détruire le couvert. Le scénario retenu de détruire systématiquement le couvert par un labour, suppose un coût 

identique entre un CI court ou un CI long. À noter que sur les sols argileux, le labour est réalisé à l’automne plutôt qu’au 

printemps, et cela, sans différence de coût. 

La moyenne France métropolitaine (MFR) est évaluée à partir des moyennes régionales, pondérées par le poids de chaque 

région dans l’AMT nationale (voir annexe I-1). 
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Le coût net moyen estimé au niveau France métropolitaine s’élève à 38,64 €/ha/an. Cette évaluation repose entièrement sur 

les hypothèses retenues pour les simulations du modèle STICS tant sur le scénario de référence que sur le scénario « Insertion 

et allongement des cultures intermédiaires ». Dans les faits, la conduite des CI est plus diversifiée. Le coût net s’écarte donc 

de cette valeur moyenne, à la hausse ou à la baisse, comme précisé ci-après dans l’analyse de sensibilité. 

Coûts liés à la mise en œuvre de la pratique 

Le modèle STICS a édité pour chaque séquence le nombre de fois où les CI sont implantés sur le scénario de référence et 

sur le scénario introduisant des CI ou allongeant la durée des CI déjà existantes. Les coûts ci-dessous, évalués en différentiel, 

sont donc pondérés par le poids des séquences et le nombre de fois supplémentaires où les CI apparaissent. Par souci de 

clarté, sont ici présentés les coûts à l’hectare retenus pour les calculs, mais ils ne s’appliquent pas directement à l’AMT puisque 

les CI ne sont pas nécessairement présents chaque année dans les successions culturales.  

Le coût d’achat de la semence de CI dépend du type de couvert implanté : 15 €/ha pour la moutarde, 35 €/ha pour le ray-

grass, 72,5 €/ha pour la vesce, 70 €/ha pour la fèverole. Ces valeurs sont issues de moyennes des prix de semences certifiées 

publiées dans le « guide des couverts végétaux en interculture » (Chambre d’Agriculture Isère), avec un coût des semences 

de moutarde entre 10-20 €/ha, de ray-grass d’Italie entre 30-40 €/ha, de la vesce entre 60-85 €/ha.  

Le coût d’achat de la semence à l’hectare s’élève en moyenne à 28 euros et varie, selon les régions entre 49 et 5 euros. Cette 

variation est due à l’assolement et à la composition des CI qui en résulte. Ainsi, le surcoût en semences est plus élevé en 

Alsace (49 €/ha) marquée par la prédominance de la fèverole, implantée après un maïs grain qui représente les deux-tiers 

des surfaces en CI. Dans la région Centre, la présence de la vesce est liée au blé tendre et au colza.  

Coût de semis du CI : le semis se fait généralement en même temps que le déchaumage qui est un travail du sol simplifié 

pour enfouir les pailles et favoriser leur décomposition. Le semoir est alors accroché au déchaumeur, sauf pour la féverole et 

la vesce qui nécessitent un passage spécifique car la graine est plus grosse. Le scénario de référence n’ayant pas simulé de 

passage sur les sols nus, ces dépenses correspondent ici à un coût supplémentaire.  

Un premier passage du déchaumeur-semoir a été valorisé au coût du déchaumeur (28 €/ha, selon le barème d’entraide Loiret). 

Ce coût total intègre le coût d’achat du matériel (tracteur et semoir), son usure et son entretien sous forme d’amortissement, 

ainsi que le carburant. Un coût de la main-d’œuvre est également inclus pour valoriser de façon équivalente le travail, qu’il soit 

réalisé par l’agriculteur lui-même ou par l’intermédiaire d’une prestation extérieure (recours à une entreprise de travaux 

agricoles).  

Ce coût est estimé à technologie constante, utilisant le matériel déjà présent sur l’exploitation. Certains agriculteurs, pratiquant 

déjà l’implantation de CI ou le semi-direct, réalisent plusieurs passages. D’autres ont pu acquérir un engin combinant le travail 

du sol et le semis. L’option de retenir deux passages systématiques pour la vesce et la fèverole tient compte de cette diversité 

d’équipement alors que certains semoirs permettent également un passage pour des tailles de semences différentes 

(Chambre d’agriculture Isère, 2017). 

Pour la vesce et la fèverole, le second passage a été valorisé au coût du semoir (36,70 €/ha). 

Le coût du semis à l’hectare s’élève ainsi en moyenne à 26 euros avec une variation entre 46 euros en Alsace et 5 euros en 

Bretagne, pour les mêmes raisons d’assolement invoquées à propos des semences. 

Un tour d’irrigation a été simulé avec STICS pour favoriser la levée des CI et maximiser la biomasse. Le volume d’eau n’a 

pas été modulé en fonction des conditions météorologiques journalières, mais l’irrigation a été pratiquée dans toutes les zones 

irrigables et plafonnée à 3 mm, c’est-à-dire 30 m3. Le volume d’eau supplémentaire a été valorisé à hauteur de 0,2923 €/m3, 

selon le barème irrigation de la Chambre d’Agriculture Hauts-de-France. 

Le coût de l’irrigation à l’hectare s’élève en moyenne à 10,46 euros. Les dépenses sont négligeables en Normandie (Haute et 

Basse), dans le Nord-Pas-de-Calais, en Picardie, Lorraine, Limousin, Franche-Comté, Champagne-Ardenne et Bretagne. Elles 

sont faibles et inférieures à 5 euros en Pays de la Loire, Languedoc-Roussillon, Bourgogne et Ile-de-France. Elles varient 

entre 12 euros en PACA et 32 euros en Aquitaine. 

Coût de destruction des CI. Dans le scénario « insertion et allongement des cultures intermédiaires », les CI sont détruits et 

enfouis dans le sol par un labour, sauf pour les sols avec un taux d’argile supérieur à 25%, où les couverts intermédiaires sont 

supprimés par un roulage suivi d’un travail du sol simplifié (déchaumage). Dans le scénario de référence, un travail du sol 

simplifié (TCS) était réalisé lors du semis de la culture principale, sauf en Alsace où il y avait déjà un labour systématique. 
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Selon le barème d’entraide, le TCS est évalué à 102 €/ha. Cette estimation repose sur l’utilisation d’un déchaumeur de 4 m, 

d’un combiné vibro et rouleau de 6 m, d’un semoir à disques 4 m, manœuvrés par un tracteur à 4 roues motrices de 150 

chevaux. Selon le même guide, le labour est évalué à 124 €/ha d’une charrue 6 corps, d’un combiné vibro et rouleau de 6 m, 

d’une herse rotative et d’un semoir céréales intégré 6 m, manœuvrés par un tracteur à 4 roues motrices de 150 chevaux. Entre 

les deux scénarios, il y a donc augmentation nette du coût pour la destruction des CI. 

Le mode de destruction peut varier en fonction de la quantité de la masse végétale à enfouir et de la plus ou moins grande 

résistance de la végétation. Cependant, dans le scénario avec CI, puisque le couvert est systématiquement détruit par labour, 

la durée du CI n’a pas d’effet.  

Dans les zones argileuses, le TCS est conservé et décalé dans le temps, mais cela n’a pas d’implication sur le coût.  

Le surcoût induit par la destruction des CI est en moyenne de 3,39 €/ha, avec une variation entre 0,45 €/ha en Bretagne et 

6,74 €/ha en Provence-Alpes-Côte d'Azur. Le surcoût est nul en Alsace puisque la pratique n’a pas changé. 

Bénéfices économiques liés à la mise en œuvre de la pratique 

L’objectif de la pratique étant de couvrir les sols nus par des couverts ensuite détruits et enfouis, il n’y a pas de recette directe 

provenant de la production de ces couverts.  

L’implantation de légumineuses en CI peut modifier l’apport d’azote dans le sol, mais l’adaptation de l’apport de fertilisants sur 

la culture principale, n’ayant pas été prise en compte dans les simulations STICS, n’a pas été considérée dans l’évaluation 

des coûts. 

Par contre, les éventuelles conséquences sur le rendement sont évaluées : le modèle STICS a simulé les variations de 

rendements pour les cultures principales. La valorisation dépend du type de cultures : pour les cultures non fourragères, la 

variation de recette a été estimée par la variation de rendement simulée par STICS, appliquée au rendement calculé dans le 

RICA, valorisé par le prix également issu du RICA. Ce calcul a été réalisé pour chaque culture principale, dans chaque région. 

Pour les cultures fourragères, la variation de recette est évaluée sur la base d’une ration de substitution : la perte ou le gain 

correspond à la variation de charge que l’agriculteur doit supporter pour adapter le volume de fourrage aux besoins du 

troupeau. 

Au niveau national, la variation de rendement engendre un gain moyen de 30 €/ha pour la France métropolitaine. Cette valeur 

varie entre un gain de 81 euros par hectare en région Provence-Alpes-Côte d'Azur et une perte de 30 euros par hectare en 

Bretagne. Si le sens des variations peut être positif ou négatif selon les régions pour la plupart des cultures principales 

retenues, il y a diminution systématique du rendement pour le maïs fourrage (sauf dans la région Nord-Pas-de-Calais et, dans 

une moindre mesure, pour le maïs grain et le pois. 

Au final, compte tenu des variations de rendements et des prix différenciés des cultures impactées, l’Aquitaine, le Limousin, 

l’Alsace et la Bretagne notent une perte de recettes à l’hectare.  

Coût total 

Le coût total par hectare 

Par rapport au scénario de référence, la pratique qui consiste à introduire ou allonger la durée des cultures intermédiaires 

dans les rotations induit un surcoût pour l’agriculteur, en moyenne pour l’ensemble de la France métropolitaine, d’un peu moins 

de 39 €/ha. Cette valeur résulte d’une augmentation des coûts de 69 €/ha, compensée en partie par une augmentation des 

recettes de 30 €/ha. Les principales dépenses correspondent aux achats de semences (29 €/ha), ainsi qu’au recours au 

matériel pour le semis et la destruction des CI (29 €/ha). L’irrigation représente en moyenne une dépense de 10 €/ha. 

Tableau 4. Décomposition du surcoût total, en euros par hectare par an, dans le scénario « Insertion et allongement  
des cultures intermédiaires » par rapport au scénario « pratique actuelle » pour la France métropolitaine. 

Type de coût en €/ha d'assiette/an 

Total coût 38,64 

dont : Achat semences 28,83 

Déchaumeur 11,74 

Semoir 14,24 

Irrigation 10,46 

Destruction des CI 3,39 

Variation des rendements -30,03 
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Ce coût total moyen varie de 147 €/ha en Alsace à 12 €/ha en Provence-Alpes-Côte d'Azur (Annexe I-1). L’Alsace est pénalisée 

par des coûts plus élevés que la moyenne nationale pour chacun des différents postes, conjugués à une perte de rendement, 

notamment du maïs grain qui occupe les deux tiers de la sole. La région Aquitaine, sur le même profil avec des valeurs 

moindres, affiche un coût total moyen de 110 €/ha. A l’opposé, la région Provence-Alpes-Côte d'Azur bénéficie de la plus forte 

hausse des rendements en céréales, qui occupent près des deux tiers de la surface cultivée, ce qui compense des coûts 

légèrement plus élevés que la moyenne nationale. 

 

 

 

 

 

Figure 6. Coût en euros par hectare du 
scénario « Insertion et allongement des 

cultures intermédiaires »  
par rapport au scénario « pratique actuelle » 

 

Le coût total  

En appliquant le coût moyen à l’hectare à une surface (AMT) de 16 millions d’hectares, on obtient un coût total de 619 millions 

d’euros. Cette pratique est alors placée parmi les 4 les plus coûteuses, derrière l’implantation de haies et l’agroforesterie, et 

devant l’insertion et l’allongement des prairies temporaires. Cela provient du fait que l’AMT est la plus large de toutes les 

pratiques étudiées. 

Le classement des régions est transformé lorsque l’on tient compte des AMT. C’est l’Aquitaine qui a le coût total le plus élevé 

avec 82 millions d’euros (13% du total MFR), suivie de la région Midi-Pyrénées avec 61 millions d’euros (10% du total MFR). 

La région Provence-Alpes-Côte d'Azur a le coût le plus faible avec 1,4 million d’euros. L’Alsace se situe en 11ème position avec 

30 millions d’euros (5% du total MFR). Ce coût total résulte de la composition des CI et des surfaces disponibles. L’Aquitaine 

cumule l’un des coûts à l’hectare le plus élevé avec l’une des assiettes les plus grandes. 

Le coût de stockage (€/tC)  

Le coût de stockage est obtenu en rapportant la variation de coût totale à la quantité de carbone additionnelle stockée.  

Sur la base d’un stockage additionnel de 211 kgC/ha/an sur l’ensemble du profil de sol, on chiffre le coût de stockage lié à 

l’introduction ou l’allongement de la durée des cultures intermédiaires à 183 €/tC (307 €/tC sur l’horizon 0-30 cm). Hormis la 

pratique liée à l’enherbement des vignobles qui procure un gain net pour l’agriculteur, la gestion des CI est la pratique la moins 

coûteuse, derrière l’intensification modérée des prairies, lorsque l’on rapporte le coût à la quantité de carbone additionnelle. 

Cette valeur est très variable selon les régions : entre 118 €/tC en Provence-Alpes-Côte d'Azur et 1 883 €/tC en Alsace. 

 

 

 

 

 

 

Figure 7. Coût de stockage en euros par tC 
dans le scénario « Insertion et allongement 

des cultures intermédiaires »  
par rapport au scénario « pratique actuelle » 
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Le potentiel de stockage supplémentaire se concentre pour près de la moitié dans 4 régions : le Centre (20%), la Bourgogne 

(10%), le Poitou-Charentes (9%) et la Champagne-Ardenne (8%), avec un coût évalué respectivement de 28, 36, 30 et 27 

€/tC. La région Centre, comme PACA, a des coûts plus élevés que la moyenne nationale, compensés par les rendements à 

la hausse pour les céréales qui occupent 60% de la surface cultivée. La Champagne-Ardenne a des charges moins élevées 

que la moyenne mais l’augmentation des rendements est moins favorable. 

Discussion 

Comparaison à la littérature 

Le surcoût évalué dans cette étude pour la mise en place de CI ou l’allongement des CI existantes s’élève ainsi à 39 €/ha 

avec une variation de 12 €/ha en Provence-Alpes-Côte d'Azur à 147 €/ha en Alsace. Le fait de retenir les valeurs moyennes 

régionales pour établir une fourchette traduit la diversité des coûts en fonction des cultures retenues pour les CI, des cultures 

qui suivent la CI et dont le rendement peut être impacté, des techniques retenues pour l’implantation et la destruction du 

couvert. 

Cette fourchette de coût est plus large que l’estimation de Labreuche et al. (2011) qui estiment le coût à l’hectare entre 20 et 

60 €/ha. Les différences s’expliquent essentiellement par des prix plus élevés, dans notre étude, appliqués aux variations de 

rendement de la culture principale. 

A première vue, cette fourchette est cohérente avec les données présentées par la chambre d’agriculture de l’Isère (entre 40 

et 150 €/ha). Toutefois, les estimations de la chambre d’agriculture ne comptent, ni le coût des semences, ni la variation des 

rendements. 

Impact sur l’organisation du travail  

L’impact sur l’organisation du travail n’a pas été évalué dans notre travail. Pourtant, dans l’étude INRA de 20122, Joannon 

rappelle que le choix des systèmes de culture repose également sur l’organisation du travail, la main-d’œuvre et le matériel 

fixant les limites de temps d’intervention sur les parcelles. Le rapport note le peu de références bibliographiques scientifiques 

sur ce thème et les contraintes d’organisation du travail ont été évaluées via l’analyse des jours disponibles. « La disponibilité 

d’un jour pour une opération culturale données est fonction du climat (du jour même, des jours antérieurs et des prévisions 

pour les jours suivants), du sol (texture, état structural et état physique) et des exigences agronomiques quant à la mise en 

œuvre de l’opération culturale ». Le nombre de jours disponibles pour l’implantation du couvert, comme pour la destruction est 

limité (une dizaine de jours) et dépend des conditions locales. 

Le temps de travail supplémentaire peut être limité si le semis et la destruction sont couplés avec les opérations de travail du 

sol habituelles. Néanmoins, la présence d’un CI décale les périodes de travail en interdisant l’accès aux parcelles pendant les 

périodes dévolues à la croissance du couvert : 15 septembre au 15 novembre. Cela accroît les tensions sur d’autres périodes 

en août ou début septembre. Les opérations qui peuvent être décalées à des périodes précoces ou tardives peuvent se heurter 

aux conditions climatiques moins favorables, réduisant alors le nombre de jours disponibles. (Labreuche et al, 2011). 

Sensibilité des résultats 

L’évaluation du surcoût induit par l’implantation de CI n’a pas pris en compte l’entretien du sol nu qui nécessite certaines 

opérations telles que le déchaumage ou l’application d’herbicides. Ces dernières n’ayant pas été simulées dans STICS, leur 

coût n’a pas été imputé et serait ainsi venu réduire le surcoût. Selon les enquêtes pratiques culturales 2011, 20% des sols 

étaient à nus selon AGRESTE. En appliquant une réduction du coût à ces surfaces, le coût moyen total de 39 €/ha diminue à 

35,5 €/ha. 

Sensibilité des résultats au coût d’achat des semences 

Le coût d’achat de la semence à l’hectare est estimé en moyenne à 29 €/ha et varie, selon les régions entre 49 et 5 €.  

                                                                 
2 Justes et al. (2012) Réduire les fuites de nitrate au moyen de cultures intermédiaires : conséquences sur les bilans d'eau et d'azote, autres services 

écosystémiques. 
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Choix d’un prix différent pour les semences : le prix retenu dans l’étude pour la moutarde, de 15 €/ha, se retrouve dans la 

fourchette de 10 à 25 €/ha que l’on peut définir à l’aide des différentes références retrouvées dans les publications des 

chambres d’agriculture, en tenant compte des décalages annuels. Ainsi, la moutarde blanche est valorisée de 6,5 à 10 €/ha 

par la chambre d’agriculture de l’Oise et du Nord Pas-de-Calais en 2006, à 16 €/ha par la chambre d’agriculture en Poitou-

Charentes en 2009, de 20 à 25 €/ha si antinématode par la chambre d’agriculture de Seine et Marne en 2014 et 30 €/ha par 

la chambre d’agriculture de Lorraine en 2016. Le prix retenu pour le ray-grass, de 35 €/ha, est dans la moyenne basse de la 

fourchette de 25 à 74 €/ha pour une densité de semis de 20 à 40 kg/ha en 2006, publiée par la chambre d’agriculture de l’Oise 

et du Nord Pas-de-Calais. Le prix de la vesce, de 72,5 €/ha, est également dans la moyenne basse de la fourchette de 70 à 

100 €/ha publiée par la chambre d’agriculture de Seine et Marne en 2014, et inférieur aux 85 €/ha publié par la chambre 

d’agriculture de Lorraine en 2016. Par contre, le prix retenu pour la fèverole est supérieur aux 25 €/ha affichés par la chambre 

d’agriculture de Seine et Marne en 2014, ou par la chambre d’agriculture de Lorraine en 2016 qui correspondent à des 

semences de ferme. 

D’après les éléments de prix observés dans les publications des chambres d’agriculture qui diffèrent par les régions et les 

années de référence, les valeurs pour 2011 utilisées dans l’étude correspondent à des valeurs moyennes légèrement 

inférieures aux moyennes publiées. Un écart important est perceptible pour les fèveroles qui illustrent la possibilité d’utiliser 

des semences de ferme, nettement moins coûteuses. Une simulation du coût d’achat des semences avec la moutarde à 15 

€/ha, le ray-grass à 35 €/ha, la vesce à 72,5 €/ha et la fèverole à 25 €/ha, donne une valeur moyenne de 26 €/ha au lieu de 

29 €/ha au niveau national pour le poste semences, soit 10% de moins. Le surcoût total passe ainsi de 39 €/ha à 36 €/ha, soit 

8% de moins. Le surcoût pour l’Alsace passe à 30 €/ha au lieu de 49 €/ha (diminution de 39% du surcoût total) et pour 

l’Aquitaine de 18 €/ha au lieu de 37 €/ha (50% du surcoût).  

Bien que certains agriculteurs utilisent des d’espèces facilement multipliables à la ferme comme l’avoine, la vesce ou la 

féverole (Chambre d’agriculture Pays de la Loire, 2012), cette option n’a pas été retenue dans les calculs de coûts, faute de 

données sur la proportion des semences de ferme concernant les cultures de CI.  

Le prix des semences peut également être impacté par le fait d’utiliser des mélanges, préconisés pour leurs vertus 

agronomiques. Un mélange de vesce à 50% avec de l’avoine (32 €/ha), de la phacélie (35 €/ha) ou du trèfle (45 €/ha), diminue 

le coût de la semence de 72,5 €/ha (en vesce seule) à 58,75 (mélange vesce/trèfle), voire 52,25 (mélange vesce/avoine). Ces 

tarifs sont proposés à titre indicatif, le coût des mélanges dépendant à la fois des prix de chaque variété et des proportions 

des composantes. Ces options n’ont pas été valorisées car le scénario STICS a simulé l’implantation d’espèces sans mélanges 

et il importe d’associer les coûts aux simulations agronomiques qui déterminent la quantité de carbone via la biomasse des CI 

retenues. La diminution du surcoût qui pourrait être évaluée ne pourrait pas être comparée à une variation de carbone stockée.  

Le recours à des semences produites à la ferme (notamment pour la fèverole) réduit le coût moyen total de 39 €/ha à 32 €/ha. 

Ce montant est obtenu en retenant la part des parcelles implantées avec des semences de ferme de 18% pour le colza et 

42% pour le pois, en appliquant une diminution de 50% du prix des semences, à 40% de la surface de l’assiette 

Enfin, le surcoût de l’implantation de CI peut être surestimé puisque toutes les CI simulées sont supposées semées alors que 

les repousses de la culture principale précédente peuvent constituer un couvert intermédiaire. Cela concerne essentiellement 

les céréales à paille ou le colza et représentait 4% des superficies en grandes cultures en 2011, selon l’enquête sur les 

pratiques culturales. À nouveau, cette option n’a pas été valorisée car il importe d’associer les coûts aux simulations 

agronomiques qui déterminent la quantité de carbone via la biomasse des CI retenues. 

Sensibilité des résultats au coût du matériel utilisé pour le semis 

L’étude, en s’appuyant sur les simulations agronomiques, a opté pour un semis systématique par semoir accroché à un 

déchaumeur, voire un passage après le déchaumeur pour la vesce et la fèverole. Le coût d’implantation du couvert peut donc 

paraître surestimé au regard des différentes pratiques observées pour implanter un couvert. 

Le semis à la volée, à l’aide d’un épandeur centrifuge (Chambre d’agriculture de Bourgogne, 2012) suivi d’un recouvrement à 

l’aide d’un outil de déchaumage léger augmente le débit de chantier et réduit les quantités de semences. En réduisant la 

densité de graines, l’apport au sol n’est pas considéré comme optimal. De fait, le coût à l’hectare diminue, mais la quantité de 

végétation ne suffit plus pour assurer le stockage de carbone calculé dans les simulations. 

Inversement, le coût du semis peut paraître sous-estimé par la non-prise en compte des semis de mélanges avec des graines 

de tailles différentes : féverole et phacélie, plutôt répandues dans le sud, qui nécessitent le passage en deux fois du semoir. 

Même remarque pour les agriculteurs ne possédant pas de déchaumeur équipé d’un semoir, qui doivent réaliser un double 

passage. 
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Sensibilité des résultats au coût du matériel utilisé pour la destruction des CI 

Les simulations ont retenu la destruction systématique des CI par un labour. Certaines pratiques pouvant réduire le coût de 

destruction n’ont pas été simulées : 

La destruction par application d’herbicides (notamment à base de glyphosate) n’a pas été retenue, ni dans le scénario de 

référence, ni dans le scénario « Insertion et allongement des cultures intermédiaires ». 

La destruction par le gel. Des couverts, tels que le trèfle ou la phacélie, sont utilisés pour leur sensibilité au gel. Un travail du 

sol peu profond suffit alors à nettoyer le sol et à enfouir les résidus de CI. Cependant, ces pratiques ne sont pas généralisables 

à toutes les régions. De plus, la prise en compte des espèces gélives dans la modélisation auraient nécessité une gestion des 

conditions météorologiques au jour le jour avec un test sur la présence de gel suffisamment marqué pour adapter le traitement 

des résidus : travail du sol simplifié en cas de gel, labour sinon. L’implantation d’un couvert gélive concernait 27% de la surface 

en CI selon les enquêtes pratiques culturales en 2011. En appliquant une réduction du coût à ces surfaces, le coût moyen 

total de 39 €/ha passe à 37,7 €/ha au niveau national. Cette pratique est limitée aux régions du Nord-Est. 
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Annexes 

Annexe I-1. Décomposition du surcoût total, en euros par hectare, dans le scénario 
« Insertion et allongement des cultures intermédiaires » par rapport au scénario 
« pratique actuelle », par région et pour la France métropolitaine. 

 

Région 

Semis des couverts intermédiaires Destruction 
par labour  

au lieu de TCS 

Variation des 
rendements 

Total 
surcoût 

Poids de  
la région  

dans l'AMT 
Achat 

semences 
Déchaumeur Semoir Irrigation 

Île-de-France 41.45 16.09 20.97 2.51 6.72 -59.14 28.60 0.03 

Champagne-Ardenne 34.88 13.67 17.62 0.04 5.65 -44.37 27.48 0.07 

Picardie 34.03 13.81 17.02 0.32 5.32 -39.60 30.90 0.07 

Haute-Normandie 14.44 5.59 7.32 0.00 1.33 -9.72 18.95 0.02 

Centre 44.23 17.35 22.36 16.67 6.32 -79.31 27.62 0.12 

Basse-Normandie 20.33 9.19 9.84 0.18 3.14 -4.07 38.62 0.04 

Bourgogne 43.88 17.15 22.20 3.39 5.91 -56.40 36.13 0.06 

Nord-Pas-de-Calais 23.52 9.25 11.85 0.04 4.11 -27.01 21.75 0.03 

Lorraine 43.50 17.72 21.72 0.25 5.55 -20.53 68.21 0.04 

Alsace 48.97 20.19 25.44 24.36 0.00 27.90 146.86 0.01 

Franche-Comté 32.31 13.24 15.57 0.06 2.80 -36.71 27.28 0.02 

Pays de la Loire 11.19 4.57 5.63 5.81 0.95 -3.72 24.43 0.09 

Bretagne 4.98 1.95 2.55 0.50 0.45 27.97 38.40 0.08 

Poitou-Charentes 26.54 10.50 13.51 24.94 3.34 -49.28 29.54 0.08 

Aquitaine 36.87 16.58 16.79 31.77 0.66 6.70 109.36 0.05 

Midi-Pyrénées 20.44 9.27 8.93 24.98 1.01 -20.88 43.74 0.09 

Limousin 12.21 5.55 5.18 0.22 1.09 15.73 39.98 0.02 

Rhône-Alpes 33.95 13.75 16.93 25.21 0.05 -63.71 26.19 0.03 

Auvergne 30.68 13.39 13.78 20.37 3.32 -30.07 51.47 0.03 

Languedoc-Roussillon 31.49 12.59 15.45 5.37 5.43 -31.97 38.36 0.01 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 39.05 15.48 19.36 12.30 6.74 -81.06 11.87 0.01 

France métropolitaine 28.83 11.74 14.24 10.46 3.39 -30.03 38.64 1.00 

Nos calculs à partir des simulations STICS, et données du Ministère en charge de l’agriculture (SAA 2009 à 2013, Pratiques 

culturales 2011, RICA 2009 à 2013).  
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Annexe I-2. Surcoût dans le scénario « Insertion et allongement des cultures 
intermédiaires » par rapport au scénario « pratique actuelle » par région  
et pour la France métropolitaine. 

Région 
Coût total 

(€/an) 
Coût à l'hectare 

(€/ha/an) 
Coût de stockage de C 
(€/tC), horizon 0-30 cm 

Île-de-France 14 536 142 28.6 163 

Champagne-Ardenne 31 959 321 27.5 195 

Picardie 32 825 276 30.9 259 

Haute-Normandie 7 112 767 18.9 220 

Centre 51 220 311 27.6 124 

Basse-Normandie 25 432 000 38.6 386 

Bourgogne 34 216 111 36.1 165 

Nord-Pas-de-Calais 11 814 723 21.7 404 

Lorraine 46 491 056 68.2 413 

Alsace 30 439 017 146.9 1 883 

Franche-Comté 7 331 787 27.3 149 

Pays de la Loire 33 943 199 24.4 1 036 

Bretagne 48 934 854 38.4 1 474 

Poitou-Charentes 38 288 426 29.5 210 

Aquitaine 82 033 053 109.4 817 

Midi-Pyrénées 61 341 669 43.7 466 

Limousin 11 195 982 40.0 673 

Rhône-Alpes 13 590 437 26.2 352 

Auvergne 28 049 247 51.5 246 

Languedoc-Roussillon 7 153 284 38.4 357 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 1 360 092 11.9 118 

France métropolitaine 619 268 754 38.6 307 
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Cette fiche reprend l'ensemble des éléments concernant cette pratique : son principe, sa description, 

les statistiques régionales et références technico-économiques mobilisées, ainsi que les résultats 

agronomiques (section 4.4.1.2.2) et économiques présentés dans le Chapitre 4 du rapport. 
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Introduction  

L’action décrite ici concerne le semis direct strict. Cette pratique consiste à implanter une culture sans aucune intervention 

mécanique sur le sol autre que l’action des pièces du semoir sur la ligne de semis. Par « strict » nous entendons les situations 

où l’implantation de la culture ne s’accompagne d’aucune intervention de travail superficiel (avant ou après le semis) et les 

situations où l’adoption de la pratique est permanente. 

L’effet du travail du sol sur l’évolution du stock de carbone dans les sols cultivés est complexe et passe par plusieurs processus, 

qui renvoient à trois grands types d’effets : (i) l’effet direct du travail du sol sur la localisation de la matière organique, (ii) l’effet 

indirect sur le processus de minéralisation et de stabilisation du carbone et (iii) l’impact sur le rendement des cultures et donc 

la quantité de carbone fixé dans la biomasse produite (exportée ou restituée au sol). Il existe une très grande diversité de 

méthodes de travail du sol, qui diffèrent par la profondeur de travail, la nature des outils employés, le nombre d’interventions 

et, par conséquent, une grande variabilité des effets sur le stockage du carbone (section 3.8.1 du rapport). Traditionnellement, 

s’agissant de l’étude de ces effets, on oppose le plus souvent un travail du sol comprenant un labour à des méthodes de 

préparation du sol qui n’induisent pas de retournement de celui-ci (techniques culturales sans labour, techniques simplifiées, 

semis direct avec ou sans travail superficiel, etc.). Dans cette diversité, le semis direct strict est (par rapport à la méthode 

conventionnelle avec labour), la pratique qui est le plus susceptible d’induire un stockage additionnel de carbone dans l’horizon 

de surface. Les autres Techniques Culturales Sans Labour (TCSL) n’induisent pas en effet d’accroissement suffisamment 

significatif du stockage par rapport aux situations régulièrement labourées, même dans l’horizon 0-30 cm.  

Cependant, si les synthèses les plus récentes montrent qu’en non labour il y a augmentation du stock dans les horizons de 

surface (0-30 cm), il n’y a pas d’augmentation de stock si l’on considère la totalité du profil de sol (0-150 cm). L’analyse de la 

pratique a été effectuée sur l’horizon 0-30 cm, ses coûts de mise en œuvre ont été calculés, mais la pratique n’a finalement 

pas été retenue parmi celles présentant un potentiel de stockage significatif sur toute la profondeur de sol et donc n’a pas été 

incluse dans le modèle d’optimisation économique. Contrairement aux autres pratiques stockantes, le coût par tonne de C 

stocké sur l’ensemble du profil de sol n’a pas été calculé. 

L’adoption de cette méthode d’implantation des cultures, si elle a un certain nombre d’avantages (réduction du temps de 

travail, de la dépense en énergie fossile, effet bénéfique sur la macrofaune du sol, maintien d’une couverture permanente du 

sol…) ne va cependant pas de soi : elle présente aussi un certain nombre d’inconvénients, qui expliquent les freins à son 

adoption et son très faible degré de développement dans les agricultures européennes1. Ces freins, qui sont d’ordre culturel 

(le semis direct est un changement fondamental de la manière de pratiquer l’agriculture), agronomique (le semis direct pose 

des problèmes de gestion des adventices, s’accommode mal des terrains hydromorphes…) et économique (le semis direct 

entraine souvent une baisse de rendement, surtout dans les premières années de son adoption) ont été analysés dans la 

revue de Soane et al. (2012) dans le contexte européen. Ils sont évoqués ci-après. 

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique 

La pratique considérée ici consiste à implanter une culture dans les résidus de la culture précédente ou dans ceux du couvert 

d’interculture, sans aucune intervention mécanique sur le sol autre que l’action des pièces du semoir sur la ligne de sem is. 

Adopter le semis direct, c’est abandonner toute forme de travail du sol et, partant, modifier profondément les conditions 

d’évolution de l’état global de la parcelle cultivée et donc les conditions dans lesquelles se déroulent la germination et la levée 

des cultures, la croissance et le fonctionnement de leur système racinaire, le développement des adventices, l’activité 

biologique, le cycle des éléments minéraux et du carbone. En général, l’adoption de cette pratique s’accompagne de 

modifications importantes de l’ensemble du système de culture (par exemple, choix des dates de semis, augmentation des 

doses de semis, introduction de plantes de couverture, stratégie de contrôle des adventices). Dans cette étude, nous ne 

considérons pas le semis direct sous couverture végétale vivante, ni les techniques dites de « strip-till ». Enfin, le semis direct 

requiert un matériel adapté, spécifiquement dédié à la mise en terre d’une semence dans des conditions compliquées 

(encombrement de la surface, pas de préparation préalable d’un lit de semences…). 

                                                                 
1. Voir la section 3.8.1 de la partie bibliographique de cette étude pour une description de l’évolution des pratiques de travail du sol en France. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  417 

Critères d’assiette pour le scénario stockant et comparaison avec les assiettes des prospectives 
existantes 

Le déploiement de cette pratique reste pour l’heure très limité en 

France. En particulier, elle pose de gros problèmes dans les sols 

hydromorphes, ce qui nous a amené à exclure cette pratique des 

zones où dominent les sols de ce type. De même le semis direct 

est (très) compliqué à pratiquer pour certaines cultures, pour 

lesquelles un taux de levée correct dans ces conditions est très 

difficile à obtenir. Cela nous a amené à exclure la pratique pour 

l’implantation de certaines cultures (betterave à sucre, maïs 

grain lorsqu’il est en monoculture, tournesol). De même nous 

avons retenu l’hypothèse que l’on ne pouvait pas mettre en place 

une culture de pommes de terre en semis direct. 

 

 

Présence de la pratique stockante à la ligne de base 

La ligne de base s'en tenant aux pratiques culturales dominantes, elle n'intègre pas de semis direct, mais elle simule des 

techniques culturales simplifiées dans les régions où l'enquête "Pratiques culturales" fait état de ces pratiques. 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

La pratique « Semis direct » est compatible avec les autre pratiques stockantes qui concernent les grandes cultures et les 

prairies temporaires.  

Surface totale concernée 

L’assiette maximale technique nationale de la pratique « semis direct » est évaluée à 11,29 Mha, ce qui correspond à 65% de 

la surface totale en grandes cultures.  

Tableau 1. Estimation de l'assiette maximale technique 

Assiette théorique (AT) : toutes surfaces en grandes cultures 17,3 Mha 

Assiette maximale technique (AMT) nationale 11,29 Mha (65% de l'AT) 

Potentiel de stockage de carbone 

Les résultats présentés dans cette partie ont été obtenus par simulation avec le modèle STICS. Ils sont à considérer avec 

beaucoup de précaution. En effet, faute de données expérimentales suffisantes pour paramétrer le modèle les simulations 

relatives au semis direct, quoique cohérente avec la bibliographie, se sont avérées beaucoup plus fragiles que celles relatives 

aux autres pratiques. 

Potentiel de stockage par unité de surface 

Les résultats de la modélisation effectuée à l’aide du modèle STICS sont globalement en accord avec l’étude bibliographique 

en semis direct : ils donnent un stockage additionnel très faible dans la couche 0-30 cm : de +60 kgC/ha/an. 

D’après la bibliographie scientifique, la conversion d’un système avec labour (ou d’un travail profond énergique) vers un 

système reposant sur le semis direct strict entraîne toujours un enrichissement en carbone de la couche superficielle du sol 

(0-10 cm) et conduit le plus souvent à une diminution de la teneur en carbone de la couche sous-jacente (15-30 cm). Lorsque 

l’ensemble du profil de sol est considéré (0-150 cm) on n’observe pas d’accroissement du stock de carbone en supprimant le 

labour. Il faut toutefois noter que le nombre d’études portant sur la totalité du profil est très faible. 

Figure 1. Assiette par région (en ha) 
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Au total, la conversion d’un système avec labour vers un système reposant sur le semis direct conduit, selon les auteurs, à un 

maintien ou à une très faible augmentation du stock de carbone dans l’horizon 0-30 cm. L’analyse bibliographique révèle 

également que l’effet de la conversion au semis direct est plus important en climat sec (semi-aride à aride) qu’en climat tempéré 

humide. Mais l’étude des résultats scientifiques s’avère particulièrement ardue et les résultats présentent une très grande 

variabilité (voir la section 3.8.1 de l’étude bibliographique). 

Potentiel de stockage agrégée au niveau France métropolitaine 

La distribution géographique du stockage additionnel dans l’horizon 0-30 cm lié au passage au semis direct est présenté dans 

la figure 2. Le potentiel agrégé au niveau France entière est de 0,68 Mt C/an (Tableau 2). 

 
Figure 2. Stockage additionnel absolu (kgC/ha/an) sur 0-30 cm lié au passage au semis direct 

  

Stockage absolu (kgC/ha/an) Stockage relatif (‰C/ha/an) 

Figure 3. Stockage additionnel annuel moyen sur 0-30 cm avec le scénario "Semis direct" 

  

moyenne = 60 kgC/ha/an 
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Tableau 2. Estimation de l'assiette maximale technique et du potentiel de stockage par région 

Région Assiette (ha) 
Stockage total, horizon 0-30 cm 

(tC/an) 
Stockage total, horizon 0-30 cm 

(tCO2/an) 

Ile de France 368 673 19 167 70 284 

Champagne-Ardenne 708 442 34 978 128 264 

Picardie 461 790  21 746 79 743 

Haute-Normandie 334 250 18 140 66 518 

Centre 1 447 867 94 079 344 991 

Basse-Normandie 590 439 43 182 158 349 

Bourgogne 797 172 56 599 207 549 

Nord-Pas-de-Calais 199 191 11 333 41 560 

Loraine 653 020 41 943 153 807 

Alsace 68 471 1 726 6 331 

Franche-Comté 245 881 15 905 58 323 

Pays-de-la-Loire 1 419 179 106 189 389 399 

Bretagne 1 417 045 54 834 201 077 

Poitou-Charentes 464 404 32 867 120 525 

Aquitaine 228 276 13 888 50 927 

Midi-Pyrénées 581 437 27 971 102 570 

Limousin 249 885 16 503 60 516 

Rhône-Alpes 406 225 20 778 76 194 

Auvergne 430 603 28 083 102 982 

Languedoc-Roussillon 114 491 13 219 48 474 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 100 647 8 292 30 407 

Corse  0 0 0 

France métropolitaine  11 287 389 681 420 2 498 789 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique  

Le scénario « Semis direct » se traduit par un bilan de GES plus favorable que celui des pratiques actuelles grâce au gain de 

stockage de C, à la diminution de la lixiviation d’azote, conséquence de la réduction de la minéralisation, et à la réduction du 

nombre de passages d’engins agricoles (Tableau 3). En revanche, la volatilisation de NH3 et les émissions de N2O sont 

augmentées, notamment parce que les apports d’effluents organiques ne sont plus enfouis. 

Tableau 3. Effets du scénario « Semis direct » sur le bilan de GES calculé sur 0-30cm (différence avec les pratiques actuelles).  

Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

Emissions  
N2O directes 

Volatilisation 
NH3 

Lixiviation  
NO3- 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

Consommation  
de carburant par les 
opérations agricoles 

Emissions 
induites par la 

fabrication de fuel 

C séquestré 
sur 0-30 cm 

Bilan 

(kgN-N2O/ha/an) (kgN-NH3/ha/an) (kgN-NO3
-/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) 

0,10 0,40 -4,60 32 -13 -3 -219 -203 

 

Concernant l’émission de N2O, le travail du sol joue sur plusieurs variables déterminantes pour le processus de dénitrification 

(compacité du sol, régime hydrique, régime thermique, disponibilité en carbone et en azote…). Le régime hydrique est le 

facteur le plus important, rendant les sols peu drainants particulièrement exposés au risque d’une dénitrification accrue en non 

labour même si dans les sols les plus hydromorphes la dénitrification conduit à la production de N2 (Ball et al., 2008 ; Rochette 

et al., 2008 ; Almaraz et al., 2009). Six et al. (2004) ont observé, sur un essai de longue durée, une émission de N2O plus forte 

en non labour durant les 10 années ayant suivi l’abandon de la charrue et, à l’inverse, une dénitrification plus faible au bout 

de 20 ans. Ces auteurs attribuent ce résultat aux changements de l’état structural du sol, devenu plus poreux et plus drainant 

du fait de l’activité biologique après de nombreuses années de non labour. Regina et Alakukku (2010) attribuent leurs 

observations d’une dénitrification accrue en semis direct sur six sols de Finlande à l’augmentation des populations de vers de 

terre (ces organismes produisant du N2O) mais également à la concentration plus forte de C et de N dans les horizons de 

surface. Mais, face à ces résultats, obtenus plutôt en climat humide sur des sols lourds, d’autres travaux montrent que dans 

les sols aérés et en climat sec l’incidence du semis direct est faible amenant même, dans certaines situations, moins de 

dénitrification en semis direct qu’en labour (Rochette et al., 2008). Enfin Almaraz et al., (2009) rapportent qu’un enfouissement 
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de résidus de légumineuses par le labour conduit à des émissions plus forte de N2O qu’en semis direct, ce qui renforce l’intérêt 

d’inclure des légumineuses dans la rotation quand on abandonne le labour. 

La pratique du semis direct n’entraine pas d’augmentation de l’emploi d’engrais azotés de synthèse et donc pas d’émission 

supplémentaire de N2O (ou d’accroissement de la consommation d’énergie fossile) par cette voie. 

Les estimations d’économie de fuel liées à l’adoption du semis direct varient beaucoup. Soane et al. (2012), dans leur revue 

des études sur le sujet, montrent que l’économie de carburant réalisée en passant du labour au semis direct va de 50 à 84%, 

selon les conditions des essais. Tebrügge (2001) estime que l’adoption du semis direct sur 40 % des surfaces cultivées en 

Europe pourrait conduire à une réduction des émissions de CO2 de 4,2 Mt par an, uniquement par l’économie de fuel réalisée. 

Le semis direct requiert un matériel spécifique pour implanter les cultures dans des conditions compliquées (présence de 

résidus en surface…). 

Enfin, si l’on se place dans une perspective de changement de l’agriculture n’impliquant pas d’accroissement de l’usage des 

produits phytosanitaires (voire supprimant complètement cet usage), il faut considérer que l’adoption du semis direct 

s’accompagne d’interventions supplémentaires pour détruire mécaniquement les adventices, interventions qui ont un coût. 

Autres impacts environnementaux 

La pratique du semis direct entraine une augmentation de la diversité spécifique et de la taille des populations d’organismes 

vivant dans et sur le sol, et tout particulièrement ceux qui composent la macrofaune. L’effet sur les microorganismes est plus 

controversé. Beaucoup d’études ont montré l’effet bénéfique sur les lombriciens. Plus globalement, les parcelles conduites en 

semis direct présentent un environnement plus favorable à la biodiversité que celles qui sont labourées régulièrement, à 

condition toutefois que l’adoption du semis direct ne s’accompagne pas d’un accroissement de l’usage des produits 

phytosanitaires.  

Coût technique 

Coûts et bénéfices économiques liés à la mise en œuvre de la pratique 

La mise en œuvre de cette pratique stockante implique des coûts pour l’agriculteur. Ces coûts correspondent à la variation du 

revenu induite par la variation des rendements, la variation des dépenses en semences due à la hausse de la densité de 

semis, et la variation des dépenses en carburant, en main d’œuvre et en matériel agricole associée à une modification des 

opérations culturales. Les coûts ont été évalués à partir des prix moyens observés sur la période 2009-2013. 

Variation des rendements 

La plupart des études et des données disponibles concluent à un effet faible du semis direct ou du non-labour sur le rendement 

(Labreuche et al., 2011 ; Pellerin et al., 2013, Soane et al., 2012 ; les « enquêtes pratiques culturales 2011 » Agreste, 2014). 

La baisse du rendement est généralement estimée entre 0 et 7% selon les régions et les cultures. La variation des rendements 

simulée par le modèle agronomique STICS est cohérente avec ces résultats (Tableau 4).  

Tableau 4. Variation du rendement entre la ligne de base et le scénario « semis direct » 

 Moyenne Ecart-type 

Céréales (blé, orge, autres céréales) -2,70 % 1,10 

Maïs grain 0,50 % 4,18 

Colza -5,80 % 2,67 

Pois protéagineux -1,50 % 6,32 

Maïs fourrage -7,95 % 6,75 

Prairie temporaire 4,65 % 2,33 

Nous faisons l’hypothèse que les céréales et les oléo-protéagineux sont cultivés pour être vendus, et que les prairies 

temporaires et le maïs fourrage servent exclusivement à l’alimentation animale. En termes de coûts, la variation de rendement 

a donc deux impacts : sur le revenu issu de la vente des céréales et oléo-protéagineux et sur la ration alimentaire du troupeau 

(prairies temporaires et maïs fourrage). 
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Pour évaluer la perte de revenu liée à la variation des ventes de cultures, nous utilisons la base de données du RICA qui nous 

renseigne sur les rendements moyens et les prix de vente moyens de chaque culture et pour chaque région. Les pourcentages 

de variation des rendements des cultures simulées par STICS sont appliqués aux rendements moyens observés dans le RICA 

(en quintal par hectare), et multipliés par les prix de vente (en euro par quintal), de manière à obtenir un coût (en euro par 

hectare) lié au manque à gagner pour les agriculteurs.  

Nous considérons que la ration alimentaire des animaux varie suite aux variations de rendement des prairies temporaires et 

du maïs fourrage. Par contre, nous faisons les hypothèses qu’il n’y a pas de baisse de rendement en lait ni en viande, et que 

la taille du troupeau reste inchangée. Pour monétariser les pertes ou les gains en fourrages, nous transformons les variations 

de quantités de matière sèches de fourrage, de foin ou d’herbe en ration de substitution auxquelles nous associons une valeur 

économique. Nous utilisons la Statistique Agricole Annuelle pour chiffrer les rendements moyens des prairies temporaires et 

du maïs fourrage par région, cette information n’étant pas disponible dans le RICA. Les pourcentages de variation des 

rendements du maïs fourrage et de la prairie temporaire sont appliqués aux rendements moyens observés par région (en 

tonne de matières sèches) et multipliés par la valeur économique moyenne de la ration de substitution. La valeur économique 

de substitution d’une tonne de matière sèche de maïs fourrage est estimée à 14 €/tMS, et d’une tonne de foin à 100 €/tMS. 

Dans le cas où le rendement de la prairie ou du maïs diminue, le coût calculé représente le coût d’achat d’alimentation animale 

supplémentaire nécessaire pour compenser la perte de rendement. Dans le cas où le rendement de la prairie ou du maïs 

augmente, le coût calculé est négatif, et représente ce que l’agriculteur économise en terme d’achat d’alimentation animale. 

Variation de la densité de semis 

Selon Labreuche et al. (2011), la pratique du semis direct induit une hausse de la densité de semis de 20%. Nous appliquons 

ce pourcentage aux charges en semences estimées à partir du RICA, pour chaque culture dans chaque région.  

Variation des charges de mécanisation et de travail 

La suppression du labour se traduit par une économie de carburant et une réduction du temps de travail. D’un autre côté, cette 

pratique nécessite de modifier son matériel agricole et d’investir dans un semoir adapté au semis direct. Pour chiffrer ces coûts 

et bénéfices, nous utilisons un barème d’entraide CUMA (Chambre d’Agriculture Loiret) qui propose, chaque année, des 

valeurs de référence sur les prix de revient des matériels agricoles. Ces prix de revient comprennent les frais d’amortissement, 

de carburant, financiers, d’assurance, de lubrifiants, de réparation et de pneumatiques, auxquels nous ajoutons les coûts en 

main d’œuvre en fonction de la performance des tracteurs. En nous basant sur des dires d’experts, nous considérons un parc 

de matériel agricole type pour chaque pratique de travail du sol, le labour, les TCS et le semis direct. Associé au barème 

d’entraide, nous calculons le coût moyen en euro par hectare associé à chacune de ces pratiques.  

Tableau 5. Coût moyen en €/ha du labour, du TCS et su SD selon le barème entraide CUMA 

 Labour TCS Semis direct 

Coût matériel 64 57 31 

Coût tracteur 39 28 14 

Coût main d’œuvre 21 17 8 

Total 124 102 53 

 

Les données d’entrées utilisées dans le modèle STICS (nombre d’hectares et nombre de passage en labour ou en TCS pour 

chaque culture) nous permettent de calculer la variation du nombre de passage entre les pratiques de travail du sol actuelles 

(labour et TCS) et le semis direct par culture et par région, que nous multiplions par la différence de coûts entre les différentes 

pratiques.  

La technique du semis direct est le plus souvent associée à une hausse de l’utilisation d’herbicides, compte tenu d’un 

développement plus important des adventices (Labreuche et al. 2007 ; 2011 ; Soane et al., 2012, les « enquêtes pratiques 

culturales 2011 » Agreste, 2014). Nous supposons ici une augmentation des interventions, qui consiste en un déchaumage 

simple supplémentaire l’année suivant le semis direct. Comme précédemment, son coût est calculé à partir du barème 

d’entraide. 

Coût moyen total pour l’agriculteur 

Le Tableau 6 récapitule les postes de dépenses et recettes modifiées par l’adoption du semis direct. Le coût total moyen pour 

un agriculteur français est évalué à 13 € par hectare et par an. 
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Tableau 6. Coût technique par hectare du semis direct 

Effets  
à considérer 

Postes de dépenses et recettes 
Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Variation des charges 
de mécanisation  
et du travail 

Economie de carburant et réduction du temps de travail  
Investissement dans un semoir adapté au semis direct   

-29 -14 à -44 

Déchaumage simple supplémentaire l’année suivant le semis direct  
pour contrôler les adventices (alternative aux herbicides)  

2 0,2 à 4 

 densité de semis Densité de semis augmentée d’environ 20%  15 8 à 28 

Variations  
de rendement 

Baisse du rendement des céréales cultivées pour la vente  
Manque à gagner sur les ventes   

20 7 à 52 

Variation du rendement des prairies et fourrages destinés aux animaux  
Compensation par une modification de la ration alimentaire 

6 -14 à 12 

 Coût total pour l'agriculteur 13 €/ha/an -23 à 40 

Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Les coûts sont calculés par culture et par région. En pondérant par 

la surface allouée à chaque culture dans chaque région, nous 

calculons un coût total moyen de mise en œuvre de cette pratique 

par région, exprimé en €/ha (Figure 4). En revanche, compte tenu 

des incertitudes sur la réalité d’un stockage additionnel de C en 

semis direct quand on considère toute la profondeur de sol, le coût 

par tonne de C stocké n’a pas été calculé. 

 

 
Figure 4. Coût technique du passage au semis direct 

 en euros par hectare 
 
 

Tableau 7. Récapitulatif des coûts moyens par région induits par la pratique du semis direct 

Région Coût total (€/an) Coût à l'hectare (€/ha/an) 

Ile de France 8 071 307 21,89 

Champagne-Ardenne 8 363 878 11,81 

Picardie 2 203 458 4,77 

Haute-Normandie -322 871 -0,97 

Centre 6 526 923 4,51 

Basse-Normandie 1 961 342 3,32 

Bourgogne -246 533 -0,31 

Nord-Pas-de-Calais -434 534 -2,18 

Loraine 15 117 632 23,15 

Alsace 2 711 419 39,60 

Franche-Comté 689 073 2,80 

Pays-de-la-Loire 33 413 477 23,54 

Bretagne 45 514 205 32,12 

Poitou-Charentes 8 782 902 18,91 

Aquitaine 3 163 563 13,86 

Midi-Pyrénées 7 452 806 12,82 

Limousin 4 230 303 16,93 

Rhône-Alpes 5 625 620 13,85 

Auvergne -10 291 659 -23,90 

Languedoc-Roussillon -643 955 -5,62 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 473 710 4,71 

Corse 0 0 

France métropolitaine 142 362 068 12,61 
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Discussion 

Les synthèses les plus récentes sur l’effet de l’abandon du labour sur l’évolution du stock de C montrent qu’en non labour il y 

a augmentation du stock dans les horizons de surface, mais pas d’augmentation de stock si l’on considère la totalité du profil 

de sol. Il y a donc plus une redistribution verticale du C qu’une véritable augmentation du stock. Dans de nombreuses études, 

qui concluaient à une augmentation de stock en non labour, les résultats étaient basés sur des mesures faites uniquement 

dans l’horizon labouré. Il semble cependant, mais cela reste à confirmer, que les résultats dépendent du contexte climatique, 

avec un stockage additionnel un peu plus marqué en non labour sous climat sec. Ces résultats récents ont conduit à ne pas 

retenir finalement la pratique du semis direct parmi celles à considérer en terme d’atténuation du changement climatique. Elle 

n’a donc pas été incluse dans le modèle d’optimisation. 

Comparaison à la littérature 

Les coûts de mise en place de cette pratique estimés dans la littérature sont très variables selon la zone étudiée et la méthode 

d’évaluation utilisée.  

A partir de la même méthodologie, l’étude sur l’atténuation des émissions de gaz à effet de serre en agriculture menée par 

l’INRA (Pellerin et al., 2013 ; Bamière et al., 2017) a permis d’évaluer les coûts de mise en place du semis direct dans les 

régions françaises à 7 €/ha, contre 13 €/ha dans cette étude. Cependant, les hypothèses diffèrent un peu entre les deux 

études : ils considèrent du désherbage chimique et non mécanique, et ils ne supposent pas l’utilisation d’un semoir spécifique 

ni une hausse de la densité de semis.  

La plupart des autres résultats provenant de la littérature utilisent des approches très différentes et concernent des territoires 

beaucoup plus vastes, généralement à l’échelle de plusieurs Etats américains (Antle et al., 2007 ; Feng et al., 2006) ou de 

l’Union Européenne (De Cara et al., 2006). Cependant, leurs conclusions confortent l’intérêt économique de cette pratique 

stockante pour de faibles niveaux de stockage de carbone dans les sols. En effet, comparativement aux autres alternatives, 

le coût de mise en place de cette pratique est relativement faible, mais son potentiel de stockage de carbone dans les sols 

reste limité.  

Sensibilité des résultats 

Ces calculs de coûts reposent sur les résultats de simulation du modèle agronomique STICS qui prédisent une perte de 

rendement des céréales et du maïs fourrage en semis direct et une augmentation du rendement des prairies temporaires. 

Cela impacte à la fois le poste correspondant aux ventes de cultures et celui correspondant aux dépenses consacrées à 

l’alimentation animale. En utilisant les écarts-types et les moyennes issus de STICS, nous réalisons des tests statistiques qui 

révèlent que la plupart des rendements ne sont pas significativement différents entre la ligne de base et le scénario semis 

direct. Cela ne signifie pas qu’il n’y a pas perte de rendement en passant au semis direct, mais que le nombre de simulations 

réalisées par le modèle agronomique ne nous permet pas de conclure à un niveau précis de réduction des rendements.  Nous 

avons donc recalculé les coûts en ne considérant que les variations de rendement statistiquement différentes entre la ligne de 

base et la pratique. Dans ce cas, seules les régions Poitou-Charentes, Aquitaine, Midi-Pyrénées et Limousin subissent une 

perte de revenu liée à la diminution de leurs ventes de cultures et des dépenses consacrées à l’alimentation animale. Toutes 

les autres régions ont un coût total négatif indiquant un bénéficie environnemental et économique.  

Le poste correspondant au manque à gagner en terme de ventes des cultures joue un rôle important dans le coût total de la 

pratique, or ce résultat est particulièrement sensible au contexte économique. Même si les prix des cultures de vente utilisés 

pour le calcul correspondent aux moyennes des prix sur 5 ans (2009 à 2013), la forte variabilité du prix des céréales depuis 

ces 20 dernières années peut remettre en cause l’intérêt économique de cette pratique. En simulant une augmentation du prix 

des cultures de 30% (y compris les prix du foin et du fourrage pour l’alimentation animale), le coût de mise en place de cette 

pratique est estimé à 20 €/ha contre 13 €/ha dans le scénario standard.  

Enfin, nous avons supposé que le développement des adventices était contrôlé par un désherbage mécanique et non 

chimique. Or le coût moyen de ce déchaumage supplémentaire est estimé à seulement 2 €/ha d’assiette, et varie entre 0,5 et 

4 €/ha selon les régions et les cultures. Plusieurs sources (Labreuche et al., 2007 ; 2011, les « enquêtes pratiques culturales 

2011 » Agreste, 2014) ont montré que le semis direct conduisait à une augmentation d’environ 20% des dépenses en 

herbicides. En utilisant les dépenses moyennes en herbicides par culture et par région (RICA et enquêtes pratiques culturales), 

cela correspond à un coût supplémentaire entre 5 et 20 €/ha selon les cultures et les régions.  
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Corrélation entre les principales sources d’incertitude 

Il est difficile de conclure sur les conséquences globales de nos hypothèses et des données utilisées pour l’évaluation des 

coûts. Certaines de nos hypothèses (variation de rendement) ont tendance à surestimer le coût de cette pratique, alors que 

d’autres (désherbage mécanique) le sous-estiment.  

Si la baisse des rendements associée au semis direct était confirmée par des études agronomiques ou expérimentales 

supplémentaires, alors le contexte économique actuel de forte variabilité des prix des céréales augmenterait l’incertitude sur 

la rentabilité économique de cette pratique. Pour tenir compte de ce frein important à l’adoption de cette pratique, il conviendrait 

d’ajouter des coûts supplémentaires liés à la gestion du risque (Bamière et al., 2014). Des solutions de maîtrise technique de 

certains risques, comme l’acquisition d’information ou la souscription à des contrats d’assurance par exemple, peuvent être 

intégrées dans les coûts techniques. Par contre, ces coûts dépendent de l’aversion des agriculteurs face au risque et de leur 

perception des risques (Pendell et al., 2007), qui restent des notions difficilement mesurables.  

Analyse à l’échelle régionale 

Le coût de stockage est très variable d’une région à une autre, selon les conditions pédoclimatiques et les spécialisations 

agricoles régionales. 
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Introduction  

L’insertion de prairies temporaires dans les rotations de grandes cultures permet de favoriser le stockage de carbone du sol 

de ces rotations (cf. section 3.8.4 du rapport). Cette pratique de polyculture, qui était courante avant la révolution agricole du 

milieu du 20e siècle et qui, souvent associée à des ateliers d’élevage, avait pour objectif principal de maintenir la fertilité des 

sols cultivés, a aujourd’hui fortement régressé à l’échelle nationale, et a quasiment disparu des grands bassins céréaliers 

français. Deux façons de mettre en œuvre cette pratique stockante sont développées dans la présente étude : i) en insérant 

de nouvelles prairies temporaires dans les zones d’élevage où elles pourront être valorisées de manière directe pour 

l’alimentation du bétail, en remplacement de cultures fourragères annuelles, et ii) en allongeant de quelques années la durée 

des prairies temporaires lorsqu’elles sont déjà en place. La mise en place de cette pratique est raisonnée dans le temps, en 

terme de rotation. Elle implique de ce fait des modifications d’assolement. 

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

Insertion de prairies temporaires dans les rotations 

Afin d’insérer de nouvelles prairies temporaires uniquement dans des systèmes où elles sont susceptibles d’être valorisées 

par les animaux, nous avons utilisé le maïs fourrage comme indicateur de présence de systèmes d’élevage ruminants. Par 

conséquent, les prairies ont été insérées uniquement dans les séquences de cultures contenant du maïs fourrage, en 

remplacement de celui-ci. Le choix a été fait de favoriser le rôle de puits de carbone de la prairie avant son rôle de producteur 

de fourrage. La littérature indique que la prairie temporaire ne devient un puits de carbone significatif et efficace que lorsqu’elle 

est maintenue au moins 30 à 50% de la durée de la rotation (cf. section 3.8.4). Dans la présente étude, une durée d’implantation 

de 3 ans a été choisie pour les nouvelles prairies, en remplacement d’une à trois années de maïs fourrage. Pour le cas 

particulier des monocultures de maïs fourrage, nous faisons succéder trois années de prairie à trois années de maïs. On se 

retrouve en moyenne sur cette pratique avec 2,7 années de grandes cultures en rotation avec 3 années de prairie. 

La production fourragère n’étant pas équivalente lors du remplacement du maïs par la prairie, la différence de production et 

de valeur alimentaire entre le maïs fourrage et l’herbe de la prairie temporaire est considérée. La prairie temporaire ainsi 

insérée est gérée selon le mode d’exploitation dominant de la région fourragère, elle peut donc être pâturée ou non, et fertilisée 

ou non. Si le maïs précédent recevait des épandages d’effluents d’élevage alors ils sont conservés sur la nouvelle prairie. 

Allongement de la durée des prairies temporaires 

Sur le deuxième levier, l’allongement des prairies temporaires dans la rotation, plusieurs cas de figures ont été identifiés afin 

de maximiser le stockage de carbone sans modifier trop profondément l’assolement. La durée des prairies de 5 ans et plus 

n’a pas été allongée puisqu’on les considère déjà comme des prairies de longue durée. La durée des prairies de 3 ans a été 

allongée de deux années tandis que la durée des prairies de 4 ans a été allongée d’une seule année afin de rester dans la 

catégorie prairie temporaire et ne pas basculer en prairie permanente qui devrait ensuite être exclue des rotations. Enfin la 

durée des prairies de moins de 3 ans a été allongée jusqu’à 3 ans et non 5 ans pour éviter de doubler la surface de ces 

prairies. Sur toutes les rotations concernées par cette pratique, la durée moyenne de la prairie était initialement de 3,2 ans et 

a été allongée de 1,6 an, conduisant donc à une durée moyenne de la prairie temporaire de 4,8 ans. La partie grandes cultures 

de ces rotations dure en moyenne 3 ans. L’allongement des prairies n’implique pas de changement dans la façon de les 

exploiter. 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1. Les deux scénarios d'extension des prairies temporaires (B : blé tendre ; C : colza ; M : maïs fourrage ; P : prairie) 
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Pour les deux leviers, la prairie temporaire simulée est une prairie à base de graminées pérennes. En effet le modèle Stics ne 

permet pas aujourd’hui de simuler de manière satisfaisante les prairies artificielles (luzerne, trèfle violet) ou une prairie multi-

espèces contenant une proportion significative de légumineuses.  

Critères d’assiette pour le scénario stockant 

Pour la partie « Insertion de prairies temporaires » de la pratique, les surfaces de maïs fourrage concernées sont toutes 

concentrées dans la moitié nord de la France. Sont exclues de l’assiette les surfaces de maïs fourrage déjà en rotation avec 

une prairie. La pratique « Allongement des prairies » n’est possible que sur les prairies temporaires de moins de 5 ans. Pour 

la pratique dans son ensemble nous n’avons pas relevé de critères techniques particuliers pouvant contraindre sa mise en 

place. 

 
Figure 2. Assiette par région, en hectares. 

Présence de la pratique stockante à la ligne de base 

Les prairies temporaires sont actuellement surtout concentrées dans le quart nord-ouest de la France (Bretagne, Pays de 

Loire) et sont présentes dans une moindre mesure dans le sud-ouest et dans le centre de la France (Figure 3). La durée 

moyenne de la prairie temporaire simulée à la ligne de base est de 3,3 ans, celle-ci pouvant varier de 2 à 6 ans. 

 

Figure 3. Evolution de la part des surfaces en prairies temporaires dans la SAU par région agricole, entre 1970 et 2010  
(Source : Recensements agricoles). 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

Il n’y a pas d’incompatibilité entre la pratique « Allongement de prairie » et les autres pratiques stockantes. En revanche, la 

pratique « Insertion de prairie » peut être incompatible avec l’insertion de cultures intermédiaires. En effet, dans le scénario 
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« Extension des couverts intermédiaires », des couverts peuvent être implantés avant ou après maïs, mais le remplacement 

de celui-ci par une prairie rend caduque l’implantation d’un couvert pendant l’interculture. 

Surface totale concernée 

L’assiette maximale technique nationale des pratiques « insertion » et « allongement » des prairies temporaires est évaluée 

6,6.106 hectares, ce qui correspond à 38% de la surface totale en grandes cultures.  

Tableau 1. Estimation de l'assiette maximale technique 

Assiette théorique (AT) : toutes surfaces en grandes cultures 17,3 Mha 

Assiette maximale technique (AMT) nationale 6,6 Mha (38% de l'AT) 

Potentiel de stockage de carbone 

La valeur de stockage additionnel de C déterminée dans la pratique « insertion de prairies temporaires » est de 

+466 kgC/ha/an soit +7,2‰/an. Pour la pratique « allongement de la durée des prairies temporaires », le stockage additionnel 

évalué est beaucoup plus faible : +28 kgC/ha/an, soit +0,5‰/an.  

Ces valeurs de stockage additionnel de C sont des moyennes annuelles obtenues à l’échelle de la rotation entière, qui 

comprend une phase de culture annuelle et une phase de prairie temporaire successives, chacune de durée variable. Les 

données de la littérature montrent que le stockage de C dans les rotations culture-prairie se situe de manière intermédiaire 

entre le stockage de la culture annuelle correspondante et celui de la prairie, et que sa valeur intermédiaire est en premier lieu 

dépendante de la durée relative de chacune des deux phases prairie et culture (cf. section 3.8.4). Les valeurs de stockage 

additionnel obtenues dans les simulations des deux pratiques stockantes « insertion » et « allongement » de prairies 

temporaires peuvent ainsi résulter directement du changement de la durée relative de la phase prairie dans la rotation. 

Toutefois, les valeurs obtenues peuvent également résulter de l’effet indirect de l’insertion ou de l’allongement de prairie 

temporaire à l’échelle de la rotation : modification induite de la nature des cultures annuelles de la rotation, modification des 

modes de gestion.  

Ainsi, l’effet très positif de la pratique « insertion de prairies temporaires » sur le stockage additionnel de C du sol, est en 

premier lieu déterminé par l’augmentation importante de la durée de la phase prairie dans la rotation, qui passe de 0% 

(rotations à maïs fourrage sans prairie temporaire) à 53% (rotations de 3 années de prairie temporaire et 2,7 années de culture 

annuelle en moyenne). En revanche, la pratique « allongement de la durée des prairies temporaires », conduit à une faible 

augmentation de durée relative de la prairie temporaire dans la rotation, qui passe de 52% (3 années de prairie temporaire et 

3 années de culture) à 62% (4,8 années de prairie temporaire et 3 années de culture annuelle). Cette faible augmentation de 

la durée relative de la phase prairie dans cette pratique explique donc en partie le faible stockage additionnel de carbone du 

sol obtenu dans cette pratique « allongement ». En second lieu, le faible stockage additionnel observé dans cette pratique est 

également lié à ses effets indirects : diminution induite de la fréquence de cultures qui restituent des quantités importantes de 

résidus organiques (maïs grain, blé), réduction de la fréquence de cultures intermédiaires dont toute la biomasse retourne au 

sol, biais sur la fertilisation organique (moindre épandage d’effluents sur prairies temporaires que sur cultures). 

Le zonage climatique ne semble pas impacter de manière significative le stockage additionnel de C engendré par les 

pratiques « insertion » et « allongement » de prairie temporaires. En revanche ces deux pratiques conduisent généralement à 

un stockage additionnel de C un peu plus important dans les quelques cas où le sol est très fin (sols à teneur en argile élevée), 

conformément aux données de la littérature.  

Ces deux pratiques stockantes ne conduisent pas à une perte de potentiel de rendement sur les cultures annuelles. En 

revanche, la productivité des prairies temporaires est nettement plus faible que celle du maïs fourrage qu’elles remplacent, de 

sorte que les pratiques « insertion » et « allongement » de prairies temporaires conduisent à une moindre production 

quantitative de fourrage sur la rotation. Il faut également considérer les effets induits sur la valeur alimentaire (notamment 

teneur en protéines) qui est généralement plus élevée à partir de la production prairiale qu’avec le maïs fourrage.    

Mis en œuvre sur la totalité de leur assiette technique, les scénarios allongement et insertion de prairies temporaires 

conduisent à un stockage additionnel de 845 MtC/an à l’échelle de la France entière.  
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Figure 4. Stockage additionnel absolu (kgC/ha/an) sur 0-30 cm avec le scénario "Allongement des prairies temporaires" 

  

Stockage absolu (kgC/ha/an) Stockage relatif (‰/an) 

Figure 5. Stockage additionnel annuel moyen sur 0-30 cm avec le scénario "Allongement des prairies temporaires" 

 

 
Figure 6. Stockage additionnel absolu (kgC/ha/an) sur 0-30 cm avec le scénario "Insertion de prairies temporaires" 

moyenne = 28 kgC/ha/an 
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Stockage absolu (kgC/ha/an) Stockage relatif (‰/an) 

Figure 7. Stockage additionnel annuel moyen sur 0-30 cm avec le scénario "Insertion de prairies temporaires" 

 

Tableau 2. Estimation de l'assiette maximale technique et du potentiel de stockage par région 

Région Assiette (ha) 
Stockage total (tC/an) 
sur l’horizon 0-30cm  

Ile de France 993 -2 

Champagne-Ardenne 83 092 26 473 

Picardie 106 841 40 832 

Haute-Normandie 109 100 40 948 

Centre 259 262 12 927 

Basse-Normandie 453 383 188 549 

Bourgogne 153 418 15 312 

Nord-Pas-de-Calais 171 550 76 432 

Loraine 184 786 57 834 

Alsace 21 089 919 

Franche-Comté 92 110 15 082 

Pays-de-la-Loire 1 211 196 121 476 

Bretagne 1 311 486 134 473 

Poitou-Charentes 476 073 17 712 

Aquitaine 319 528 12 791 

Midi-Pyrénées 675 886 39 274 

Limousin 277 854 -322 

Rhône-Alpes 316 425 13 656 

Auvergne 295 257 25 055 

Languedoc-Roussillon 59 343 3157 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 56 236 2383 

Corse  0 0 

France Métropolitaine 6 634 909  844 962 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique  

Les deux pratiques « insertion » et « allongement » de prairies temporaires conduisent à une tendance à la diminution des 

émissions de N2O directes et indirectes, en particulier grâce à une moindre lixiviation d’azote (tableau 3). La diminution de la 

fertilisation azotée et la diminution de la fréquence de labour sont deux facteurs qui peuvent expliquer la diminution des 

émissions de gaz à effet de serre (Chabbi et al., 2015). La combinaison des deux scénarios insertion et allongement conduit 

à un bilan GES plus favorable que les pratiques actuelles, de -668 kgCO2eq/ha/an. 

Tableau 3. Effets des scénarios "Allongement des prairies" et "Insertion de prairies" sur le bilan de GES  
(différence avec les pratiques actuelles). Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement  

et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

Emissions  
N2O directes 

Volatilisation 
NH3 

Lixiviation  
NO3- 

Emissions 
N2O directes 
et indirectes 

Consommation 
de carburant par 
les opérations 

agricoles 

Emissions 
induites par  
la fabrication  

de fuel 

Emissions 
induites par  
la fabrication 

d’engrais 

C séquestré 
sur 0-30 m 

Bilan 

(kgN-N2O/ha/an) (kgN-NH3/ha/an) (kgN-NO3
-/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) 

-0,14 -0,49 -7,41 -93 -2 -1 -105 -467 -668 

moyenne = 466 kgC/ha/an 
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Autres impacts 

Les deux pratiques « insertion » et « allongement » de prairies temporaires conduisent à une diminution du lessivage de 

nitrate, conformément au fait bien établi d’une faible concentration en nitrate de l’eau drainée sous un couvert prairial non ou 

peu pâturé (Vertes et al., 2015 ; Kunrath et al. 2015). 

 

Coût technique 

Coûts liés à la mise en œuvre de la pratique 

Les pratiques « insertion » et « allongement » de prairies temporaires pluriannuelles sont considérées comme une seule 

pratique stockante pour l’évaluation des coûts. Cette pratique stockante induit à la fois une modification des assolements (due 

à la suppression de certaines cultures de vente et de maïs fourrage remplacé par la prairie temporaire) et une modification 

des pratiques agricoles (sur les cultures toujours en place entre la ligne de base et le scénario). 

Modification des assolements 

Une augmentation de la surface allouée aux prairies temporaires ne peut se faire qu’au détriment des autres usages du sol 

(cultures de vente, maïs fourrage, cultures intermédiaires). Dans ce cas, il est nécessaire de calculer (1) les économies 

réalisées associées à la suppression de cultures intermédiaires, (2) les économies réalisées en charges variables, la gestion 

d’une prairie étant moins coûteuse que celle des céréales ou du maïs fourrage, (3) les revenus auxquels les agriculteurs 

devront renoncer en modifiant leur assolement (cultures de vente), et (4) les coûts ou les gains engendrés par la modification 

de la ration alimentaire des animaux.  

La suppression d’un certain nombre de cultures intermédiaires a des impacts directs en termes de coûts, une diminution des 

charges associées à la gestion de ces cultures intermédiaires (achat des semences et travail du sol), et un impact indirect en 

terme de variation des rendements sur les cultures suivantes (pris en compte dans le coût lié à la modification des pratiques). 

Pour calculer les gains associés à la suppression de ces cultures intermédiaires, nous utilisons les informations utilisées 

comme variables d’entrée dans le modèle agronomique STICS (variation du nombre de cultures intermédiaires et du travail 

du sol), et une évaluation du coût du travail du sol et du coût des semences (respectivement 15 €/ha pour la moutarde et 

35 €/ha pour le ray-grass d’Italie selon la Chambre d’Agriculture, Isère). 

La diminution de la surface allouée aux cultures de vente représente un manque à gagner très important pour les agriculteurs. 

Pour évaluer ces coûts d’opportunité, nous multiplions, pour chaque culture de vente, la perte de surface générée par la 

pratique stockante par le produit dégagé par la vente d’un hectare de la culture (en €/ha, RICA).  

La gestion des prairies est moins coûteuse que la gestion du maïs fourrage et des cultures de vente. Ces gains en termes de 

coûts de production sont calculés de la même façon que pour les ventes, mais en considérant la réduction des charges 

variables (engrais, pesticides, semences en €/ha, RICA), et des charges de mécanisation et de travail associées à un moindre 

travail du sol.  

L’allongement des prairies et la diminution du maïs fourrage modifient la quantité de matières sèches disponibles pour 

l’alimentation animale. La part de prairie pâturée est supposée restée constante avant et après la mise en place de la pratique, 

et la taille du troupeau reste inchangée. Nous calculons la variation de la quantité de matières sèches induite par la pratique, 

à partir des rendements et des variations de surface allouée aux prairies et au maïs fourrage. La variation de quantité de maïs 

ensilage est valorisée au prix de 126 €/tonne de matières sèches. Les variations de la quantité de foin et de l’herbe pâturée 

sont valorisées, respectivement au prix de 100 € et 122 € la tonne de matières sèches. La différence en valeur entre la perte 

de maïs ensilage et le surplus de foin/herbe nous permet de mesurer un coût ou un gain en €/ha. En cas d’excédent, on 

considère indirectement que les agriculteurs vendent leur surplus de foin ; en cas de déficit, on considère qu’ils sont obligés 

d’acheter des fourrages supplémentaires.  

Modification des pratiques agricoles 

Outre le fait que la pratique stockante induit une diminution des cultures les plus intensives en azote (pris en compte dans le 

coût lié au changement d’assolement), les quantités de fertilisation minérale apportées sur les cultures suivant la destruction 

de la prairie sont diminuées selon l’âge de la prairie. Nous considérons les règles de fertilisation suivantes : pour une prairie 

qui a au moins 5 ans, la fertilisation est supprimée ; pour une prairie entre 3 et 5 ans, la fertilisation est diminuée de 100 unités ; 

et pour une prairie entre 2 et 3 ans, la fertilisation est diminuée de 60 unités. Les gains associés à cette variation de la 
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fertilisation doivent tenir compte de la variation des doses d’engrais et de la variation du nombre de passage pour la fertilisation. 

La variation du nombre de passage est directement fournie par STICS. Le coût du passage pour fertiliser est estimé à 

5,46 €/ha. La variation des doses moyennes de fertilisants a été calculée à partir des séquences de cultures prises en compte 

dans le modèle agronomique STICS. Pour chaque culture suivant une séquence de prairie, nous avons associé une quantité 

d’engrais minéral (celle de la ligne de base dans STICS) à laquelle nous avons enlevé une partie de cette dose suivant la 

durée de la prairie (règles de décisions définies précédemment dans les hypothèses). Nous calculons ensuite la variation 

d’engrais en pourcentage entre la ligne de base et la pratique par culture et par région. Cette variation en pourcentage de la 

fertilisation est appliquée aux dépenses moyennes de fertilisation minérale par culture et par région (€/ha, RICA). La fertilisation 

organique est supposée ne pas varier en moyenne.  

Le rendement des cultures est également impacté par la mise en place de cette pratique, via la modification des cultures dans 

la rotation, la suppression de certaines cultures intermédiaires, et la modification des doses de fertilisation. Nous considérons, 

comme précédemment, que les céréales, les oléo-protéagineux et les betteraves sont cultivés pour être vendus, alors que la 

prairie temporaire et le maïs fourrage servent à l’alimentation animale. En termes de coûts, la variation de rendement induit  

donc une variation de la quantité des cultures de vente (céréales, oléo-protéagineux, betteraves). Les pourcentages de 

variation des rendements des cultures de vente sont appliqués aux rendements moyens observés pour chaque culture et par 

région (en quintal/ha, RICA). Les variations de rendement sont multipliées par le prix de vente de ces cultures (en €/quintal, 

RICA), de manière à obtenir une perte de revenu associée à la variation des quantités de cultures de vente produites. La 

variation du rendement des prairies et du maïs fourrage est pris en compte dans le calcul de la variation de la quantité de 

matières sèches entre la ligne de base et le scénario (cf. section précédente). 

Tableau 4. Coût technique par hectare de parcelle 

Effets  
à considérer 

Postes de dépenses et recettes 
Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Modification  
des assolements 

Suppression de cultures intermédiaires (économie de semences et travail du 
sol)  

-1 -5 à 0 

Diminution de la surface allouée aux cultures (manque à gagner sur les ventes 
de ces cultures) 

96 22 à 275 

Changement d’itinéraires techniques sur les hectares concernés (baisse des 
charges en intrants variables)  

-24 -101 à 0 

Modification des rations alimentaires pour les animaux (augmentation de l’herbe 
pâturée et du foin, et baisse du maïs fourrage)  
Taille du troupeau et part de prairie pâturée constantes  

10 -84 à 166 

Modification des 
pratiques agricoles 

Diminution de la fertilisation minérale sur les cultures suivant les prairies  -8 -15 à 3 

Variation du rendement affectant le revenu lié aux ventes des cultures  
(l’impact sur la ration alimentaire est pris en compte dans le 4e poste)  

23 -27 à 57 

 Coût total pour l'agriculteur 91 €/ha/an -40 à 314 

 

Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Les coûts sont calculés par culture et par région. En pondérant par la surface allouée à chaque culture dans chaque région, 
nous calculons un coût total moyen de mise en œuvre de cette pratique par région. 

 

Figure 8. Coût en euros par ha du scénario « Allongement et insertion de prairies temporaires  

dans les rotations de cultures » par rapport au scénario « pratique actuelle » 
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A l’échelle nationale, la pratique « extension des prairies temporaires » a un potentiel de stockage de carbone additionnel de 

845 000 tC/an pour un coût total de 601 771 627 €/an, soit un coût de 91 €/ha de l’assiette totale. Le coût par tonne de carbone 

stockée est en moyenne de 712 €/tC, ce qui correspond à un coût de 194 €/tCO2eq. Comparativement aux autres pratiques 

stockantes, cette pratique est très couteuse. En revanche, le potentiel de stockage est élevé, de l’ordre de 0,84 MtC/an à 

l’échelle de la France.  

Tableau 5. Coût de mise en place par région  

Région 
Coût total  

(€/an) 
Coût à l'hectare  

(€/ha/an) 
Coût de stockage de C 

(€/tC) 
Coût de stockage de C 

(€/tCO2) 

Ile de France 19 681,05 19,83 -12754,31 -3475,29 

Champagne-Ardenne 10 906 113,39 131,25 411,96 112,25 

Picardie 24 948 182,61 233,51 611,00 166,48 

Haute-Normandie 21 493 176,01 197,00 524,89 143,02 

Centre 12 775 096,32 49,27 988,26 269,28 

Basse-Normandie 119 406 319,32 263,37 633,29 172,56 

Bourgogne -6 222 529,95 -40,56 -406,39 -110,73 

Nord-Pas-de-Calais 53 812 659,59 313,68 704,06 191,84 

Loraine 18 928 334,33 102,43 327,29 89,18 

Alsace 657 805,68 31,19 716,02 195,10 

Franche-Comté 442 385,31 4,80 29,33 7,99 

Pays-de-la-Loire 82 186 582,56 67,86 676,57 184,35 

Bretagne 187 289 578,16 142,81 1392,76 379,50 

Poitou-Charentes 6 598 502,77 13,86 372,54 101,51 

Aquitaine 35 854 657,50 112,21 2803,12 763,79 

Midi-Pyrénées 12 981 441,70 19,21 330,53 90,06 

Limousin 7 963 840,39 28,66 -24718,58 -6735,31 

Rhône-Alpes 7 748 508,23 24,49 567,41 154,61 

Auvergne 3 367 884,73 11,41 134,42 36,63 

Languedoc-Roussillon -315 183,28 -5,31 -99,85 -27,21 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 928 590,67 16,51 389,61 106,16 

Corse 0 0 0 0 

France Métropolitaine 601 771 627,08 90,70 712,19 194,06 

 

Le potentiel de stockage et les coûts sont très hétérogènes d’une région à une autre, principalement parce que certaines sont 

plus concernées par l'allongement de prairies et d’autres par l'insertion de nouvelles prairies. Le stock initial de carbone étant 

déjà élevé dans les régions où les prairies temporaires sont nombreuses, comme l’Ouest de la France, le potentiel de stockage 

additionnel est faible aboutissant à un coût élevé (Figure 9). Le potentiel de stockage additionnel par ha est plus élevé dans 

les régions du Nord, caractérisées par une part plus importante de maïs fourrage et moins de prairies temporaires, mais 

l’assiette est faible. Les coûts de mise en place de cette pratique sont également élevés dans ces régions, puisque 

l’augmentation de l’herbe pâturée ou fauchée ne suffit pas à compenser la diminution du maïs fourrage, et que l’allongement 

des prairies, initialement peu présentes, réduit fortement les surfaces de cultures de vente. 

 
Figure 9. Coût de la tonne de C stockée (€/tC) et assiette (ha) par région 
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Discussion 

Comparaison à la littérature 

La valeur de stockage additionnel de C du sol évaluée par simulation dans la pratique « insertion » (+466 kgC/ha/an), qui 

induit un passage de 0% à 53% de la durée moyenne de la phase prairie dans les rotations, est tout à fait cohérente avec les 

données de la littérature, qui indiquent qu’après l’implantation d’une prairie faisant suite à une séquence de cultures annuelles, 

la vitesse de stockage de carbone peut être relativement élevée et se maintenir à un niveau de près de 500 kgC/ha.an sur au 

moins une dizaine d’années (cf. section 3.8.4). Ces valeurs simulées de stockage additionnel dans la pratique « insertion » de 

prairies temporaires, sont également cohérentes avec les simulations de stockage de C du sol à la ligne de base, dans 

lesquelles les systèmes incluant une prairie temporaire présentent en moyenne un stockage annuel de +259 kgC/ha/an alors 

que ceux qui n’en incluent pas présentent en moyenne un déstockage de -91 kg C/ha.an (cf. section 4.4). Ce dernier point 

nous rappelle également que les valeurs de stockage additionnel, même si elles sont largement positives, ne doivent pas faire 

oublier la valeur absolue à la ligne de base, qui peut être négative dans de nombreuses situations de culture annuelle.  

Comme évoqué plus haut, la valeur de stockage additionnel beaucoup plus faible obtenue dans la pratique «allongement » 

des prairies temporaires (+28 kgC/ha/an), s’explique à la fois par la faible augmentation de durée de phase prairie engendrée 

par cette pratique (passage de 52% à 62% de durée relative), et par les modifications indirectes induites sur la nature et les 

modes de gestion des cultures annuelles de la rotation, conduisant à une moindre restitution de matière organique sur les 

cultures annuelles de la rotation.  

Le stockage additionnel de C engendré par les pratiques « insertion » et « allongement » de prairies temporaires, est à 

l’évidence contraint par les choix de conditions de mise en place de ces pratiques qui ont été faits dans la présente étude. En 

limitant l’insertion ou l’allongement de prairies temporaires aux situations de présence de maïs fourrage ou de prairies 

temporaires, l’assiette de mise en œuvre de ces pratiques à l’échelle nationale s’en trouve relativement limitée, et par 

conséquent leur potentiel national d’effet sur le stockage de C. Des scénarios un peu moins contraignants pourraient être 

envisagés, certes avec plus de conséquences pour les producteurs et sur les filières. Notamment, l’insertion de couverts de 

type prairies temporaires pourrait être envisagée dans certaines zones, même en l’absence d’élevage local, permettant par 

exemple d’envisager des échanges à des échelles territoriales plus larges. De la même manière, l’absence de scénario de 

développement de prairies artificielles (luzerne, trèfle violet) ou de prairies multi-espèces riches en légumineuses, déterminé 

dans la présente étude par le manque actuel d’outils de simulation, est également un aspect restrictif par rapport au potentiel 

que pourrait offrir le développement des surfaces en prairies, pour le stockage de C dans les sols mais également d’un point 

de vue agronomique plus large.      

Les coûts techniques pour les agriculteurs sont très élevés, parce que la mise en place de ces pratiques s’accompagne d’un 

changement d’assolement qui induit une perte de revenu liée à la vente de cultures. Ces résultats sont cohérents avec la 

littérature économique qui montre l’intérêt économique d’une insertion de prairies lorsque l’objectif de stockage de carbone 

est très élevé. L’étude GES menée par l’INRA en 2013 (Pellerin et al., 2013 ; Pellerin et al,. 2017) a identifié les coûts de mise 

en place d’un allongement de la durée des prairies temporaires, sans tenir compte des pertes de revenu liées au changement 

d’assolement. Sous cette hypothèse, l’adoption de cette pratique est source d’économie pour les agriculteurs.  

Sensibilité des résultats 

Le potentiel économique de stockage, représenté par le coût de stockage de la tonne de carbone, peut se montrer sensible 

aux valeurs prises par deux variables, la variation de rendement des cultures induite par la pratique, et le prix des cultures.  

Le modèle agronomique STICS prédit une perte de rendement des céréales (dû à la modification des cultures dans la rotation 

et des doses de fertilisation et à la suppression de certaines cultures intermédiaires) et une légère augmentation du rendement 

des prairies temporaires. Cela impacte à la fois le poste correspondant aux ventes de cultures et celui correspondant aux 

dépenses consacrées à l’alimentation animale. En utilisant les écarts-types et les moyennes issus de STICS, nous réalisons 

des tests statistiques qui révèlent que la plupart des rendements ne sont pas significativement différents entre la ligne de base 

et le scénario simulé. Cela ne signifie pas qu’il n’y a pas perte de rendement, mais que le faible nombre de simulations réalisées 

par le modèle agronomique ne nous permet pas de conclure à un niveau précis de réduction des rendements. Nous avons 

donc recalculé les coûts en ne considérant que les variations de rendement statistiquement différentes entre la ligne de base 

et la pratique. On observe des coûts plus importants pour les régions d’élevage qui bénéficient moins d’une augmentation du 

rendement des prairies et des coûts plus faibles pour les régions céréalières, qui supportent moins une baisse du rendement 

des céréales. Globalement, ces effets se compensent à l’échelle de la France et les résultats moyens ne varient pas 

significativement.  
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Le poste correspondant au manque à gagner en terme de ventes des cultures joue un rôle important dans le coût total de la 

pratique, or ce résultat est particulièrement sensible au contexte économique. Même si les prix des cultures de vente utilisées 

pour le calcul correspondent aux moyennes des prix sur 5 ans (2009 à 2013), la forte variabilité du prix des céréales depuis 

ces 20 dernières années peut remettre en cause l’intérêt économique de cette pratique. En simulant une augmentation du prix 

des cultures de 30% (y compris les prix du foin et du fourrage pour l’alimentation animale), le coût de mise en place de cette 

pratique est estimé à 126 €/ha contre 91 €/ha dans le scénario standard.  

Corrélation entre les principales sources d’incertitude 

La variabilité des prix des produits agricoles et des conditions climatiques sont les principales sources d’incertitude associées 

à l’insertion de prairies temporaires. Cette pratique engendre des modifications importantes du système de production des 

exploitations. D’une part, elle modifie le mode d’alimentation des animaux, en privilégiant l’herbe et le foin au détriment du 

maïs fourrage. Dans un contexte de variabilité climatique, ce scénario est particulièrement contraignant pour les agriculteurs 

qui seraient pénalisés par une moindre flexibilité face aux aléas. D’autre part, elle modifie l’allocation des surfaces agricoles 

entre les différents usages, au détriment des cultures de vente. La variabilité forte des prix des produits agricoles augmente 

ainsi l’incertitude associée à la rentabilité économique de cette pratique. Pour tenir compte de ce frein important à l’adoption 

de cette pratique, il conviendrait d’ajouter des coûts supplémentaires liés à la gestion du risque (Bamière et al., 2014). 
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Cette fiche reprend l'ensemble des éléments concernant cette pratique : son principe, sa description, 

les statistiques régionales et références technico-économiques mobilisées, ainsi que les résultats 

agronomiques (section 4.4.1.2.4) et économiques présentés dans le Chapitre 4 du rapport. 
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Introduction 

On entend par matière organique exogène, toute matière organique qui n’est pas directement issue de la parcelle cultivée sur 
laquelle elle est apportée. Cela exclut donc les résidus de récolte et les cultures intermédiaires. Actuellement, la quasi-totalité 
des effluents d’élevage, et une partie non négligeable des autres ressources organiques sont déjà épandues sur les sols 
agricoles (composts de déchets verts, boues et composts de boues, effluents agro-industriels…). L’effet positif de ces apports 
sur l’évolution du stock de carbone des sols est connu de longue date. Dans le cadre de l’évaluation des possibilités de 
stockage additionnel de carbone, seul le stockage associé à de nouvelles ressources organiques exogènes (NRO) qui ne sont 
pas déjà épandues sur les sols doit être considéré. 

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

Nous sommes partis de l’hypothèse que tous les effluents d’élevage étaient déjà valorisés en agriculture. Un mode de 
traitement différent de ces effluents d’élevage avant épandage affecterait peu la quantité de C restant dans le sol au final.  
C’est ce que montrent les travaux de Thomsen et al. (2013). On a supposé également que les déchets et sous-produits des 
industries agro-alimentaires étaient déjà bien valorisés en agriculture. 

On s’est donc intéressé uniquement aux ressources nouvelles provenant du métabolisme urbain avec les déchets verts, les 
biodéchets (déchets alimentaires et déchets verts produits par les particuliers, biodéchets des restaurants et cantines, 
biodéchets des supermarchés et des marchés). La quantité de boues de station d’épuration urbaine épandues n’a pas été 
augmentée, mais on a supposé que celles-ci ont été compostées avec des déchets verts.  

Les NRO épandues sont des composts quand c’est possible ou des digestats. Ils sont épandus dans la région où ils sont 
produits. Une exception est faite pour le digestat produit en Ile-de-France qui est réparti aussi dans les régions limitrophes. 

Les NRO sont supposées épandues sur les successions qui ne recevaient pas d’apports organiques auparavant. Le compost 
est épandu en fin d’été sur les céréales à pailles et le colza. Les digestats bruts sont épandus au printemps sur le maïs 
fourrage, le maïs grain et parfois sur le tournesol (en Languedoc-Roussillon où il est beaucoup plus présent que le maïs), ou 
lors du semis de la culture intermédiaire si celle-ci précède le maïs ou le tournesol. 

La dose forfaitaire de compost est de 15 tMB/ha par an appliquée en un passage. La dose de digestat est de 25 m3MB/ha par 
an appliquée aussi en un passage. La fréquence de retour de ces produits dans les rotations tourne autour de 2,5 ans. 

La dose de fertilisation minérale est ajustée en cas d’apport organique, conduisant à la suppression d’un apport d’engrais dans 
le cas où ce premier apport sur maïs et tournesol était égal ou inférieur à la quantité d’azote fournie par le digestat (-70 kgN/ha 
en cas d’apport de digestat sur maïs, -40 kgN/ha après apport de digestat sur le tournesol). Les doses sont également 
diminuées sur blé et colza après apport de compost (-20 kgN/ha pour blé). Cependant, on ne prend en compte que l’effet 
direct des apports organiques sur la disponibilité en azote pour les cultures, ce qui mène à la diminution des doses d’engrais 
mentionnée précédemment. Par contre, on ne tient pas compte de l’augmentation des stocks de matière organique générée 
par les apports de NRO et qui génère des augmentations d’azote minéralisé provenant de la matière organique du sol.  

Les variations de l’itinéraire technique par rapport à la ligne de base que cette pratique stockante implique sont : 

- Variation du rendement des cultures 
- Variation des passages de fertilisation organique 
- Variation des passages de fertilisation minérale 
- Variation de la dose de fertilisation minérale quand elle est associée aux NRO  
- Epandage de compost ou de digestat appliqués à certaines cultures 

Des corrections ont été apportées aux résultats des simulations STICS du scénario NRO pour ne pas surestimer le stockage 
additionnel par rapport à la ligne de base. En effet, les simulations STICS ne tiennent pas compte du fait qu’une partie du C 
nouvellement mobilisé contenu dans les déchets verts revenait déjà au sol, mais hors parcelle agricole. C’est le cas des 
déchets verts nécessaires au compostage des boues et déchets alimentaires. Pour pouvoir traiter ces ressources organiques, 
il serait nécessaire de collecter des déchets verts supplémentaires par rapport aux ressources collectées aujourd’hui. Ces 
déchets verts, soit ne sont pas collectés aujourd’hui, soit sont laissés sur place lors des entretiens des espaces verts 
concernés. On a alors fait l’hypothèse que le stockage de C était le même dans les deux cas (laissé sur place ou composté et 
apporté sur sol agricole). Nous avons donc corrigé le potentiel de stockage de la pratique proportionnellement à la part de 
carbone issu des déchets verts (voir section sur le potentiel de stockage par unité de surface).  

C’est le potentiel de stockage corrigé qui est retenu dans la suite de l’étude et pour calculer le potentiel national de stockage 
de carbone. Le coût technique n’est pas modifié. 
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Critères d’assiette pour le scénario stockant 

Estimation des quantités de NRO disponibles ou potentiellement disponibles en vue des scenarios de calcul. 

Pour estimer les quantités de NRO disponibles ou potentiellement disponibles, nous nous sommes basés sur deux études : 

- le recensement effectué dans une étude réalisée par SOLAGRO et INDDIGO pour le compte de l’ADEME (ADEME, 
2013), nous donnant les tonnages produits en déchets alimentaires des ménages, déchets alimentaires des gros 
producteurs (cantines, grandes surfaces, marchés, restaurants…), boues d’épuration et déchets verts collectés 
actuellement ; 

- l’étude portant sur la valorisation des déchets verts, réalisée pour FranceAgriMer par SOLAGRO et E&E (France 
AgriMer, 2015).  

Nous sommes partis de l’hypothèse qu’actuellement seulement 14% des déchets alimentaires sont collectés sélectivement 
pour traitement par compostage ou méthanisation. La politique de l’ADEME étant de favoriser des modes de traitement de 
proximité de ces déchets alimentaires (compostage en pied d’immeuble, compostage individuel…), nous avons utilisé les 
règles de calcul suivantes : 

- Augmentation de collecte à hauteur de 50% des déchets alimentaires, 50% étant traités par des voies de proximité ;  
- Traitement de ces déchets alimentaires par méthanisation pour 50% des ressources collectées ou compostage pour 

les 50% restant ; 
- Compostage des déchets alimentaires en mélange avec des déchets verts seulement. 

Concernant les boues d’épuration, actuellement 30% des boues sont valorisées en agriculture après compostage, 40% sont 
valorisées en agriculture directement et 30% sont incinérées (pas de valorisation agricole). Nous avons calculé la production 
potentielle supplémentaire de compost de boue que représenterait le compostage des 40% valorisés directement 
actuellement. 

L’étude FranceAgriMer sur le devenir des déchets verts recense la production totale de déchets verts à partir de cartographie 
d’occupation des sols et montre que seulement 10% de ces déchets verts sont collectés actuellement. En croisant avec l’étude  
ADEME sur les ressources en biomasse (ADEME, 2013) et les hypothèses de traitement des NRO mentionnées 
précédemment, nous avons décidé de mobiliser 35% de la ressource totale en déchets verts comme étant nécessaire pour 
être disponible comme structurant pour composter les boues et les déchets alimentaires. 

Sur la base de ces hypothèses, nous obtenons les résultats ci-dessous. 

Tableau 1. Bilan des tonnages actuels de produits résiduaires organiques d’origine urbaine et production potentielle  
supplémentaire de nouvelles ressources organiques calculée selon les hypothèses mentionnées plus haut.  

 Aujourd’hui (106 tMB) Potentiel (106 tMB) Surplus (106 tMB) 

Compost de déchets verts 1 2.9 1.9 

Compost de déchets alimentaires  1.2 4.1 2.9 

Compost de boue de station 
d’épuration  

2 4.8 2.9 

Digestat de déchets alimentaires  4.3 4.3 

Total 4.2 
11.9 (composts)  
+ 4.3 (digestats) 

7.7 (composts)  
+ 4.3 (digestats) 

Flux de C associés 0.6 106 tonnes (1.9 + 0.14) 106 tonnes (1.2 + 0.14) 106 tonnes 

 

On disposerait donc d’un potentiel de 1,34 million de tonnes de C supplémentaires qui s’ajouteraient aux 12 millions 
de tonnes de C actuellement épandues (ESCo MAFOR, 2014).   

 

Présence de la pratique stockante à la ligne de base 

Dans la ligne de base, les simulations des pratiques et le calcul des niveaux des stocks de C dans les sols associés au retour 
au sol de produits résiduaires organiques (PRO) se basent sur les résultats des enquêtes de pratiques culturales 2006 et 
2011. Un type de PRO dominant est conservé par culture et par région : le fumier bovin, le lisier de porc ou la vinasse, les 
autres produits étant assimilés à l’un de ces trois produits simulés. Les PRO dominants par culture et par région ont été 
épandus avec la dose moyenne de l’enquête (en tonnes de MF) pour la culture et le PRO donné selon la région dans laquelle 
on se trouve. Le type de PRO dépend de la région et de la culture. Sur une même succession, il peut y avoir 2 types de PRO 
dans quelques régions. Les principales cultures recevant les PRO sont : betterave (fumier et vinasse surtout), maïs fourrage 
(fumier surtout), maïs grain (fumier surtout et lisier de porc en Bretagne), colza (fumier surtout, lisier de porc en Bretagne), blé 
(fumier surtout, lisier de porc en Bretagne), tournesol (fumier), prairie temporaire (fumier surtout et lisier de porc en Bretagne) 
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(Figure 1). Les surfaces de grandes cultures recevant déjà des PRO représentent environ 5,2 Mha soit 29% des 17,31 Mha 
totaux au sein de la ligne de base. Les quantités épandues représentent 14,6 Mt de MS de fumier bovin, 0,7 Mt de MS de 
lisier porcin et 0,9 Mt de MS de lisier bovin. On fait l’hypothèse que dans cette ligne de base, les PRO actuellement valorisés 
incluent la totalité des effluents d’élevage et la majeure partie des effluents agro-industriels qui n’ont pas été pris en compte 
dans le calcul des NRO potentiellement supplémentaires.  

Les doses d’épandage sont de 3 m3/ha pour les vinasses, 20 à 35 m3/ha pour les lisiers, 15 à 30 tMB/ha pour les fumiers selon 
les cultures. Ces doses d’apport génèrent des flux de N en général inférieurs ou égaux à 170 kgN/ha sauf dans quelques cas 
(région, culture) où les doses sont légèrement supérieures avec un maximum de 192 kgN/ha.    

Avec les pratiques de la ligne de base, le stockage médian des séquences avec PRO est de -27 kgC/ha/an et le stockage 
médian des mêmes séquences sans PRO est de -38 kgC/ha/an (il s’agit dans les deux cas d’un déstockage absolu). Dans la 
ligne de base, les apports de PRO actuels permettent donc un stockage additionnel moyen de +11 kgC/ha/an. 

 

 

Figure 1. Répartition des surfaces (hectares) qui ont reçu un épandage de PRO par type de grande culture et de prairie en 2011  
(extrait de l’ESCo MAFOR, 2014). 

 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

Cette pratique est compatible avec toutes celles testées en grandes cultures (Semis direct, développement des cultures 
intermédiaires et extension des prairies temporaires).  

Surface totale concernée 

La surface en grandes cultures de la ligne de base correspond à 17,31 Mha, dont 5,2 Mha qui reçoivent déjà des apports 
organiques. L’assiette théorique est donc de 12,11 Mha. L’assiette maximale technique tient compte de la quantité de NRO 
disponible, qui est insuffisante pour couvrir l’assiette théorique, et est de 1,46 Mha avec nos hypothèses. Deux régions font 
exception où les quantités de digestats issus du traitement des biodéchets sont excédentaires : Ile-de-France (87% des 
digestats valorisés) et PACA (18% des digestats valorisés). Les excédents ont alors été transportés et valorisés en régions 
Centre et Rhône-Alpes, respectivement.  

Tableau 2. Calcul de l’assiette maximale technique de la pratique NRO 

Assiette théorique (AT)  
Surfaces en GC ne recevant aucune MO exogène ;  
17.31 - 5.2 = 12.11 Mha 

Restrictions techniques  
Restriction des surfaces aux successions avec blé et colza pour les 
composts, maïs et tournesol pour les digestats 

Assiette maximale technique (AMT) 
Restriction des surfaces due à la quantité de NRO disponible 
1.46 Mha (12% de l'AT ; 8% de la surface de GC)  

Incompatibilités avec d'autres pratiques stockantes Aucune  
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Potentiel de stockage de carbone 

Potentiel de stockage par unité de surface 

La mobilisation de nouvelles ressources organiques dans les successions de cultures, telle que décrite précédemment et 
simulée par STICS, conduit à un stockage additionnel moyen annuel avant correction de +233 kgC/ha/an sur l’horizon  
0-30 cm (voir section 4.4.1.2.4 et Tableau 3, 1re colonne).  

Ce stockage additionnel varie en fonction des régions (Figure 2). Il est plus important en Ile de France, Centre, nord de la 
France, Champagne-Ardenne et Aquitaine. Le stockage est plus important dans les régions où les NRO, et plus 
particulièrement les composts, sont appliqués plus fréquemment. Par exemple, le Centre est la région avec la plus forte 
proportion de compost parmi les NRO (81% de compost contre une moyenne nationale de 64%). Autre exemple, la région 
PACA présente un stockage plus faible que la moyenne nationale car la fréquence d’application du compost est d’une fois 
tous les 6 ans.  

Cependant, le facteur limitant principal reste la disponibilité en NRO, à l’exception de la région PACA où les surfaces 
disponibles pour épandage en grandes cultures sont aussi un facteur limitant. 

 

Figure 2. Stockage additionnel absolu (kgC/ha/an) sur 30 cm du scénario « mobilisation de nouvelles ressources organiques ».  

  

Stockage absolu (kgC/ha/an) Stockage relatif (‰/an) 

Figure 3. Stockage additionnel annuel moyen sur 0-30 cm avec le scénario "Mobilisation de nouvelles ressources organiques"  

moyenne = 233 kgC/ha/an 
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Les résultats des simulations STICS portent sur le stockage additionnel de C lié aux apports supplémentaires de NRO dans 
les parcelles agricoles concernées par ces apports. C’est donc ce stockage additionnel de carbone sur la parcelle agricole qui 
intéressera l’agriculteur, car les effets observés sur les sols et leur potentiel agronomique seront liés à cette dynamique de 
stockage. Cependant, nous avons fait l’hypothèse que le carbone apporté par les déchets verts dans les composts revenait 
déjà au sol dans la ligne de base, mais en dehors des parcelles agricoles (déchets verts non collectés et laissés au sol). Le 
stockage additionnel de C calculé sur la parcelle ne peut donc pas être considéré en totalité comme une séquestration de C. 
Pour cette raison, et pour éviter un double comptage, nous avons donc corrigé les valeurs de stockage additionnel simulées 
sur les parcelles agricoles en ne tenant pas compte de la part du carbone apportée par les déchets verts. Le facteur de 
correction appliqué dans le tableau 3 correspond donc à la fraction du carbone issu des boues et déchets alimentaires (cf. 
annexe IV-1 pour les détails des calculs). Le potentiel de stockage ainsi corrigé pour l’horizon 0-30 cm est donc de 
57 kgC/ha/an en moyenne nationale, et varie de 11 à 115 kgC/ha/an selon les régions.  

Tableau 3. Stockage additionnel de carbone permis par la pratique « Nouvelles ressources organiques »: total à la parcelle agricole,  
puis sans tenir compte du carbone des déchets verts qui retournait déjà au sol dans la ligne de base. 

Code 
Région 

Région 

Stockage additionnel 
annuel total de carbone 

dans les parcelles 
agricoles concernées 

(0-30 cm) 
(tC/ha et par an) 

Part du stockage 
additionnel 

provenant des 
nouvelles ressources 

organiques 
mobilisées et hors 

déchets verts 

Stockage additionnel annuel de carbone, 
déduction faite de la part du carbone provenant 
des déchets verts revenant déjà au sol dans la 

ligne de base (mais hors parcelle agricole) 
(tC/ha et par an) 

0-30 cm 0-100 cm 

11 Ile de France 0,242 47% 0,115 0,197 

21 Champagne Ardenne 0,351 20% 0,071 0,121 

22 Picardie 0,297 31% 0,091 0,156 

23 Haute-Normandie 0,340 25% 0,086 0,148 

24 Centre 0,291 16% 0,047 0,080 

25 Basse-Normandie 0,363 26% 0,095 0,162 

26 Bourgogne 0,251 25% 0,063 0,108 

31 Nord Pas de Calais 0,293 33% 0,095 0,164 

41 Lorraine 0,259 28% 0,073 0,126 

42 Alsace 0,035 30% 0,011 0,018 

43 Franche-Comté 0,248 30% 0,075 0,128 

52 Pays de Loire 0,242 21% 0,050 0,085 

53 Bretagne 0,219 21% 0,046 0,079 

54 Poitou-Charentes 0,203 16% 0,032 0,055 

72 Aquitaine 0,299 14% 0,043 0,074 

73 Midi-Pyrénées 0,160 23% 0,037 0,063 

74 Limousin 0,232 14% 0,033 0,057 

82 Rhône-Alpes 0,115 29% 0,033 0,057 

83 Auvergne 0,202 28% 0,057 0,097 

91 Languedoc-Roussillon 0,136 31% 0,042 0,073 

93 PACA 0,193 30% 0,058 0,100 

 FRANCE 0,231 25% 0,057 0,098 

 

Les stockages de C additionnel relatifs aux stocks initiaux varient de façon similaire au stockage additionnel absolu. En 
moyenne, on atteint des stockages de C additionnel de 4,5‰/an ou de 1,1‰/an selon qu’on considère le stockage additionnel 
total ou uniquement la part liée aux nouvelles ressources hors déchets verts ajoutés au moment du compostage.  

Enfin, pour simuler la courbe de coût marginal de stockage, nous avons retenu le potentiel de stockage additionnel sur l’horizon 
0-100 cm de 98 kgC/ha/an, soit 0,098 tC/ha/an en moyenne, qui varie de 0,018 à 0,197 selon les régions (cf. tableau 3). Ces 
stockages sur 0-100 cm ont été estimés en appliquant un ratio de 1,71 tC 0-100 / tC 0-30. 

Potentiel de stockage agrégé au niveau France métropolitaine 

Pour agréger le potentiel de stockage au niveau des régions, puis à l’échelle nationale, nous utilisons l’assiette maximale 
technique, soit 1 464 956 ha pour la France métropolitaine. Nous obtenons un stockage net annuel (hors C associé aux 
déchets verts déplacés) de 83 618 tC/an pour la France métropolitaine sur l’horizon 0-30 cm (Tableau 4). En prenant en 
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compte la totalité du C stocké, y compris celui issu des déchets verts ajoutés lors du compostage, le C stocké atteint 339 079 
tC/an (cf. annexe IV-2).   

Tableau 4. Assiette et stockage additionnel annuel par région. Le stockage correspond au stockage additionnel net réel dans la région 
(hors apport liés aux déchets verts). Le bilan GES comprend les émissions directes, indirectes et induites (cf. section suivante) 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique  

Nous tenons compte des émissions additionnelles directes et indirectes liées à la fertilisation, à la consommation de carburant 
lors des opérations culturales et au stockage de carbone dans le sol. Les émissions liées aux apports d’engrais azotés sont 
issues du modèle STICS et corrigées, tout comme le stockage de carbone, pour ne pas comptabiliser les émissions dues aux 
déchets verts déplacés. Nous fournissons à titre indicatif les émissions induites additionnelles liées aux engrais minéraux et 
aux carburants. 

En moyenne et stockage compris, au niveau national, la pratique permet de réduire les émissions de 0,174 tCO2e/ha/an (0,324 
si on comptabilise le stockage de C sur 0-100 cm) par rapport à la ligne de base.  

Il serait important de prendre en compte dans le bilan GES, les émissions lors des traitements amont pendant le compostage 
ou la méthanisation qui peuvent être importants et atténuer le bilan positif du retour au sol des NRO. Cependant une telle prise 
en compte dépasse les limites de l’étude.   

  

Région 
Assiette (ha) 

(sans épandage 
supplémentaire de boues) 

Stockage annuel (tC/an) Bilan GES (tCO2e/an) 
(0-30 cm / 0-100 cm) 0-30 cm 0-100 cm 

Ile de France 149 706    17 202  29 488  -55 000 / -100 047 

Champagne Ardennes 58 142    4 107  7 040  -12 274 / -23 029 

Picardie 29 014    2 633  4 513  -7 433 / -14 328 

Haute-Normandie 37 845    3 272  5 610  -9 883 / -18 452 

Centre 131 111    6 129  10 507  -18 738 / -34 789 

Basse-Normandie 37 405    3 535  6 059  -11 451 / -20 707 

Bourgogne 52 447    3 304  5 664  -10 658 / -19 310 

Nord Pas de Calais                 18 543    1 769  3 033  -4 555 / -9 188 

Lorraine                 68 410    5 015  8 597  -15 755 / -28 888 

Alsace                 31 320    330  565  -2 627 / -3 490 

Franche-Comté                 44 407    3 314  5 681  -9 710 / -18 389 

Pays de Loire                 48 522    2 408  4 129  -6 256 / -12 563 

Bretagne                 34 142    1 566  2 684  -3 579 / -7 678 

Poitou-Charentes                 81 914    2 636  4 519  -7 070 / -13 974 

Aquitaine              141 558    6 131  10 510  -16 265 / -32 321 

Midi-Pyrénées              138 804    5 131  8 796  -16 388 / -29 825 

Limousin                 78 884    2 628  4 505  -8 598 / -15 480 

Rhône-Alpes              127 926    4 280  7 337  -15 914 / -27 123 

Auvergne                 22 610    1 282  2 197  -3 177 / -6 533 

Languedoc-Roussillon                 48 395    2 052  3 518  -5 046 / -10 421 

PACA                 83 851    4 892  8 386  -14 848 / -27 658 

France métropolitaine 1 464 956    83 618    143 337    -255 224 / -474 193 
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Tableau 5. Détail des postes d’émission de GES du scénario mobilisation de nouvelles ressources organiques ;  
différence par rapport à la ligne de base. Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées  

positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

Type d’émission Détail de l’émission 
Valeur 

(MgCO2e/ha/an) 
Source 

Emissions directes 
et indirectes  
sur l’exploitation 

CO2 stocké dans le sol 
0-30 cm 
0-100 cm 

 
-0,209 
-0,359 

Simulations STICS, correction pour 
enlever les émissions issues des DV 
déplacés, correction pour passer au 
stockage 0-100 cm. 

 N2O émis lors des apports de 
fertilisants azotés (engrais 
minéraux + NRO) 

0,041 
Simulations STICS, correction pour 
enlever les émissions issues des DV 
déplacés. 

 CO2 émis par le fioul consommé 
lors des travaux agricoles 

0,024 
9.7 L/ha *2,51 kgCO2e/L diesel 

Total 0-30 cm 
         0-100 cm 

 
-0,144 
-0,293 

 

Emissions induites CO2 émis lors de la fabrication 
et au transport de engrais 
azotés minéraux 

-0,037 
Base Carbone 
-7 uN/ha * 5,34 kg CO2e/uN  

 CO2 émis lors de la fabrication 
de fioul 

0,006 
Base Carbone 
9,7 L/ha * 0,66 kg CO2e/L  

Total   -0,031  

Total direct + indirect  
+ induit  0-30 cm 

   0-100 cm 

 
-0,174 
-0,324 

 

Autres impacts 

Effets liés à l’augmentation de la matière organique dans les sols. 

Pour cette pratique comme pour les autres pratiques stockantes, l’augmentation des teneurs et stocks de matière organique 
dans les sols se traduit par une amélioration des propriétés des sols : 

Propriétés physiques : augmentation de la stabilité de la structure, diminution du risque de battance, diminution de la force et 
donc de l’énergie nécessaire pour travailler le sol, amélioration des propriétés hydriques et diminution des besoins de 
fertilisation, ressuyage plus rapide ou meilleure tenue du sol à des teneurs en eau supérieures ce qui se traduit par une 
possibilité de rentrer plus rapidement dans les parcelles après une pluie… Les effets ne sont pas toujours quantitativement 
liés aux augmentations des teneurs en C organique dans les sols, mais ces effets sont souvent rapportés (cf. ESCo MAFOR, 
2014). 

Propriétés chimiques : Un effet majeur des apports de PRO/NRO est d’augmenter la disponibilité en éléments fertilisants (N, 
P, K, S...), ce qui se traduit par la substitution des engrais minéraux. Les apports de NRO/PRO peuvent aussi contribuer à la 
correction du pH des sols. 

Activités biologiques : Les apports de matière organique avec les NRO/PRO tendent le plus souvent à augmenter les activités 
biologiques dans les sols : populations et activités. On peut observer une modification de la structure des communautés 
microbiennes sans que cela se traduise par un impact négatif sur les fonctions des sols associées à la biologie des sols.  

Pertes de N 

Les premiers impacts liés aux apports de NRO sont ceux directement liés aux apports de matière organique, à l’augmentation 
des stocks de matière organique dans les sols et aux flux d’azote associés. On observe une augmentation des pertes d’azote : 

Par lixiviation de nitrates  

On observe dans la figure 4 une augmentation moyenne des pertes d’azote par lixiviation entre la ligne de base (moyenne de 
38,5 kgN/ha/an) et les scenarios avec apport de NRO (moyenne de 58,3 kgN/ha/an). Cela est en partie lié à la non prise en 
compte de l’augmentation des stocks de matière organique et donc d’azote organique dans les sols qui se traduit par une 
augmentation du N minéral disponible pour les cultures et donc nécessiterait une diminution de la fertilisation minérale 
complémentaire pendant les 30 ans de simulation. Cet ajustement n’a pas été effectué dans les simulations. 
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Figure 4. Lixiviation annuelle moyenne d’azote pour la ligne de base et le scénario NRO 

 
Par émissions de N2O ou volatilisation de NH3 

Si les médianes des pertes par émissions de N2O ou volatilisation de NH3 ne diffèrent pas entre pratiques de base et apport 
de NRO, on observe une augmentation des valeurs élevées des pertes dans les scenarios NRO par rapport à ceux de la ligne 
de base (figure 5). 

 

Figure 5. Emissions de N2O et volatilisation de NH3 annuelles moyennes par scénario. 

 
Les PRO/NRO sont vecteurs de contaminants à des teneurs variables. Ceci est vrai pour l’ensemble des PRO allant des 
effluents d’élevage aux PRO/NRO d’origine urbaine. On distingue différents types de contaminants : éléments traces, 
contaminants organiques, agents biologiques (cf. Tableau 6, extrait de l’ESCo MAFOR) dont la présence et les teneurs varient 
avec le type de PRO/NRO.  

Tableau 6. Types de contaminants en fonction du type de ressource organique 
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En cas d’apports répétés de PRO/NRO, certains impacts ont été observés comme l’augmentation des teneurs en Cu et Zn 
dans les sols. Comme précédemment, des effets sont détaillés dans l’ESCO MAFOR. On peut toutefois dire que les résultats 
des sites d’observation du SOERE PRO ne montrent pas de dégradation de la qualité des sols et des récoltes après 20 ans 
d’apports de PRO/NRO dont les caractéristiques sont conformes à la réglementation en vigueur. La mise en place de ces 
réglementations a toujours contribué à l’amélioration des pratiques et de la qualité des matières épandues. Il reste important 
de poursuivre les travaux autour des critères d’innocuité pour pérenniser les pratiques de recyclage.  

Coût technique 

Coûts et bénéfices liés à la mise en œuvre de la pratique 

D’une manière générale, l’ensemble des coûts induits par la mise en œuvre de la pratique sont : les coûts de collecte des 
matières premières (déchets verts et déchets alimentaires), le coût de compostage (pour les déchets verts, alimentaires et les 
boues) ou de méthanisation (pour les déchets alimentaires), l’achat du compost ou du digestat par les agriculteurs, le transport 
des composts et digestats vers les zones d’épandage, le coût d’épandage, la variation de revenu induite par la variation des 
rendements, la variation du coût de la fertilisation minérale (variation de dose, nombre de passages). 

Si on se limite uniquement aux coûts induits pour l’agriculteur par la mise en œuvre de la pratique, on ne doit tenir compte que 
des coûts liés à l’achat, au transport et à l’épandage du compost ou du digestat, ainsi qu’aux variations de rendement et de 
fertilisation minérale. 

Toutefois, dans sa fiche technique sur le compostage des biodéchets, l’ADEME précise que « La vente de composts 
représente toujours une faible part du coût du compostage (en général moins de 20%) », et que « sur les grosses plateformes 
qui traitent des déchets verts et d’autres déchets organiques produits par les collectivités (boues, biodéchets…) le coût du 
compostage est pris en charge pour plus de 80% par les modes de financement du service public de gestion des déchets ». 
(ADEME, 2015) Le coût complet de production du compost, qui comprend notamment la collecte des déchets, leur transport 
et leur traitement et qui est supporté par la collectivité, est donc beaucoup plus élevé que son prix de vente à l’agriculteur. Ce 
qui signifie que le coût réel de la pratique pour la collectivité est plus élevé que le coût de sa mise en œuvre par l’agriculteur.  

Pour rester cohérents avec les coûts des autres pratiques, nous calculons ici le coût pour l’agriculteur, i.e. basé sur le prix du 
compost réellement payé par l’agriculteur (et donc inférieur à son coût de production). Nous indiquerons ensuite les coûts 
additionnels non pris en compte, c’est-à-dire ceux correspondant à la collecte et au traitement des déchets alimentaires et 
déchets verts. Les détails seront fournis en annexe IV-4. 

Achat des composts et digestats 

D’après l’ADEME, le prix de vente des composts se situe en moyenne entre 15 et 19 €/tonne. Il varie en fonction du type (les 
prix de vente en vrac sont en moyenne de 15 €/t pour les composts de boues, de 17 €/t pour les composts de biodéchets, et 
de 19 €/t pour les composts de déchets verts) et de la maille de criblage (ex : 10 €/t pour un compost non criblé). Pour la 
valorisation agricole des composts, nous retiendrons 7,5 €/t brute, 17€/t brute et 19 €/t brute respectivement pour les composts 
de boues, de biodéchets et de déchets verts (cf. annexe IV-4 pour détail et fourchettes). 

Transport des NRO du lieu de production chez l’agriculteur 

Nous n’avons pas trouvé de statistiques sur les distances moyennes de transport des composts entre le lieu de compostage 
et le lieu d’épandage. Nous nous sommes donc basés sur les hypothèses d’un livrable du projet ECODEFI (Pradel, 2010) 
portant sur les chantiers d'épandage de boues de station d'épuration, à savoir un trajet de 35 km en camion entre le lieu de 
traitement des boues compostées et le stockage intermédiaire, puis 2 km en tracteur entre le stockage intermédiaire et le lieu 
d’épandage, soient 37 km au total. Pour l’analyse de sensibilité, nous avons considéré une fourchette haute de 60 km et une 
fourchette basse de 10 km. Ces valeurs sont cohérentes avec un épandage intra régional de proximité.  

Nous faisons l’hypothèse que le compost est livré par un camion articulé (40 t PTRA, soit 25 t charge utile), consommant 33,8 
L/100 km (Base Carbone, sur la base des enquêtes du Comité National Routier (CNR). Il est ensuite transporté pour épandage 
vers la parcelle avec un tracteur. Nous calculons le coût de transport en utilisant la formule du trinôme du CNR (cf. Annexe 
IV-4) et obtenons 6,7, 13,4 et 18 €/t brute livrée respectivement à 10, 35 et 60 km. Ces tarifs sont cohérents avec ceux 
pratiqués par des plateformes de compostage. 

Epandage des composts et digestats 

Les composts (déchets alimentaires, boues, déchets verts) sont épandus avec des matériels compatibles également avec 
l’épandage des fumiers, comme par exemple un épandeur à hérissons verticaux ou horizontaux associé à une table 
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d’épandage, ou un épandeur à hérissons verticaux avec poussoir et guillotine. Nous choisissons ici d’épandre les composts 
avec une table d’épandage (cf. annexe IV-4 pour les détails).  

Les digestats sont épandus avec des matériels compatibles également avec l’épandage des lisiers et sont enfouis dans le sol. 
Nous avons retenu comme mode d’épandage une tonne à lisier avec pendillards équipés de petites dents qui enfouissent le 
digestat à 3-5 cm dans le sol, sans nécessité de travail du sol supplémentaire. 

Nous faisons l’hypothèse que les composts de boues de station d’épuration et les digestats de biodéchets sont livrés et 
épandus gratuitement chez les agriculteurs1, ce qui est souvent le cas actuellement. En effet ceux-ci rendent un service à leur 
producteur en les valorisant. Pour l’analyse de sensibilité, nous considèrerons comme fourchette haute le fait que les 
agriculteurs supportent le coût d’épandage et un faible coût de livraison (5 €/t brute). Quant aux composts de déchets verts et 
de biodéchets, leur livraison et leur épandage sont payants. 

Variation des rendements 

Dans les séquences simulées, les apports de NRO tendent à augmenter légèrement les rendements de blé avec épandage 
des NRO (médiane d’augmentation sur les 30 ans de simulation de 0,5 tMS ; figure 6). Pour les autres cultures, on n’observe 
pas d’effet des apports de NRO. Seuls des composts ont été apportés en amendement des cultures de type céréales d’hiver. 
Cette augmentation moyenne est due à l’augmentation de la matière organique des sols liée aux apports réguliers de NRO. 
Cette augmentation de matière organique dans les sols se traduit par une augmentation progressive de la disponibilité de 
l’azote qui n’a pas été prise en compte dans l’ajustement de la fertilisation minérale du blé dans les simulations. L’observation 
des évolutions des rendements pendant les 30 ans de simulation confirme cette hypothèse avec les premières années un 
effet légèrement dépressif des apports de composts puis une augmentation des rendements du blé par rapport à la fertilisation 
minérale classique. Cela tendrait à dire que la disponibilité en N est partiellement limitante dans la ligne de base simulée, 
puisque STICS ne peut simuler les effets d’apport conjoint d’autres éléments nutritifs avec les apports de composts (P, K…). 

 

Figure 6. Différence de rendement entre la ligne de base et le scénario NRO 

De telles augmentations de rendements par rapport à la fertilisation minérale sur blé sont observées également dans l’essai 
Qualiagro (Site du SOERE-PRO en Ile de France) après 13 ans d’apport et tendent à augmenter dans le temps (Figure 7).  

                                                                 
1 A titre indicatif, en Alsace, les coûts de livraison du compost de boue varient de 5 à 10 € par voyage selon la distance. Et ils sont épandus 
gratuitement sur les parcelles.  
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Figure 7. Variation entre 1999 et 2013 des rendements relatifs dans les traitements amendés avec des composts et fumiers  

(compost de boue, DVB ; compost de déchets alimentaires, BIO, compost d’ordures ménagères résiduelles, OMR et fumier de bovins, 
FUM) par rapport à une fertilisation minérale classique (80 à 180 kg N/ha) dans l’essai QualiAgro (résultats non publiés).  

Les apports se font tous les 2 ans sur chaume de blé avant maïs à hauteur de 4 tC/ha.  
La fertilisation est complémentée avec de l’engrais minéral les premières années de l’essai. 

Variation de la fertilisation 

La fertilisation azotée minérale est réduite sur les cultures recevant des NRO à hauteur de -20 uN/ha pour le blé et colza, -70 
uN/ha pour le maïs, -40 uN/ha pour le tournesol. Ceci correspond à 1 passage par hectare en moins avec l’épandeur d’engrais 
dans le cas du maïs (grain et fourrage) et du tournesol. En considérant un prix de l’azote de 1,06 €/uN et un coût du passage 
d’épandeur de 5,46 €/ha, nous obtenons une réduction moyenne de 7,63 €/ha d’assiette pour le poste fertilisation minérale. 

Coût technique moyen 

Nous obtenons un coût technique moyen de 22,6 €/ha au niveau national, soit une perte pour l’agriculteur, dont le détail est 
fourni dans le tableau 7 (cf. annexe IV-5 pour le détail régional). L’augmentation des rendements est le principal poste de gain, 
mais il ne suffit pas à compenser l’achat, le transport et l’épandage des nouvelles ressources organiques par l’agriculteur. La 
sensibilité de ces résultats aux paramètres et hypothèses est discutée dans la section « Discussion » 

Tableau 7. Détail du coût technique pour l’agriculteur au niveau France métropolitaine, en euro par hectare d’assiette.  
(Un coût négatif représente un gain pour l’agriculteur) 

Coût /gain €/ha 

Variations de rendements  -90,0 

Fertilisation minérale -7,6 

Achat NRO 73,0 

Transport NRO 42,4 

Epandage des NRO 4,8 

Coût pour l'agriculteur  22,6 

On considère maintenant l’ensemble des coûts additionnels en amont de l’achat par les agriculteurs des composts et digestats, 
c’est-à-dire concernant la collecte et le traitement des déchets verts et déchets alimentaires supplémentaires nécessaires à la 
pratique.  

La collecte des déchets verts se fait soit en porte à porte ou par apport volontaire, soit en déchetterie. Nous optons pour la 
gestion des DV en déchetterie plutôt que la collecte séparée à domicile, tant d’un point de vue économique que pour éviter 
l’effet « aspirateur à déchets ».  

Le coût technique moyen (total charges moins produits, on ne tient pas compte des aides, le tout hors TVA a priori) des 
déchets de déchetterie est de 123 €/tonne (brute), avec une fourchette de [84 €/t (1er décile) ; 126 €/t (9e décile)]. Ce coût 
comprend la « collecte » (la plateforme, le personnel, etc.), le transport (vers le lieu de traitement) et le traitement des déchets. 
Il est à noter que ce coût n’inclut pas le coût de la campagne de sensibilisation qui sera nécessaire pour inciter les gens à 
apporter leurs DV en déchetterie (et qui relève des coûts de transaction, non pris en compte dans le calcul du coût technique). 

Nous appliquons ce coût à tous les déchets verts utilisés pour le compostage des boues d’épuration et des biodéchets, et qui 
n’étaient pas collectés jusqu’à présent.  

Pour les biodéchets des ménages, nous considérons le coût médian de leur collecte séparée et de leur gestion, qui est de 
377 €HT/t brute [232 Q1 ; 525 Q3] (p. 49 de l’étude technico-économique de la collecte séparée des biodéchets, AJBD, 2018). 
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Enfin, depuis peu il y a une obligation réglementaire de valorisation des biodéchets par voie biologique, par et aux frais de 
ceux qui les produisent2. Par conséquent, on ne tiendra pas compte du coût de traitement (compostage ou méthanisation) des 
déchets alimentaires des gros producteurs de biodéchets, sauf si notre mode de traitement engendre un surcoût par rapport 
à l’option qui aurait été choisie par le producteur des biodéchets. Aujourd’hui, le mode de gestion majoritaire est le compostage, 
mais la méthanisation se développe. 

Nous obtenons ainsi un coût moyen de collecte et de traitement des biodéchets des ménages et déchets verts supplémentaires 
de 973 €/ha d’assiette, qui s’ajoute au coût pour l’agriculteur. Le coût correspondant « pour la collectivité » est de 995 €/ha 
d’assiette, soit un coût très nettement supérieur au coût pour l’agriculteur. 

Pour la suite de l’étude c’est le coût pour l’agriculteur qui est retenu, en cohérence avec les autres pratiques. 

Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Selon les critères définis précédemment, le coût pour les agriculteurs de la mise en œuvre de l’épandage de nouvelles 
ressources organiques varie de -92 €/ha à 269 €/ha selon les régions. Il s’agit donc toujours d’un coût, excepté dans les 
(anciennes) régions Ile de France, Franche-Comté, Midi-Pyrénées et PACA, où l’augmentation des rendements compense 
les coûts liés à l’achat et au transport des NRO. Le stockage additionnel annuel permis par la pratique est de 0,057 tC/ha/an 
sur l’horizon 0-30 cm au niveau national et varie de 0,011 à 0,115 tC/ha selon les régions. Nous obtenons donc un coût de 
stockage de 397 €/tC sur l’horizon 0-30 cm au niveau national, variant de -801 €/tC à 5 866 €/tC selon les régions. Le coût 
le plus élevé se trouve en Bretagne, où le mix de NRO épandu est composé majoritairement de composts de biodéchets et 
déchets verts, qui sont plus chers à l’achat et à transporter selon nos hypothèses. Le potentiel de stockage annuel additionnel 
total sur 0-30 cm est de 0,084 million tC/an pour un coût total de 33,2 millions €/an au niveau national. 

Calculé sur l’horizon 0-100 cm, pour le même coût hectare on peut stocker en moyenne 0,098 tC/ha/an, soit un coût de 
stockage de 231 €/tC/an. Ce dernier varie de -467 €/tC/an à 3 122 €/tC/an selon les régions. 

Tableau 8. Récapitulatif des coûts (total, technique, de stockage et d’atténuation) par région.  
Le coût d’atténuation se base sur le bilan GES complet de la pratique. 

Région 

Coût total (€/an) 
Sans épandage 
supplémentaire 

de boues 

Coût à 
l'hectare 
(€/ha/an) 

Coût de stockage de C 
(€/tC/an) 

Coût d’atténuation 
(€/tCO2e/an) 

0-30 cm 0-100 cm 0-30 cm 0-100 cm 

Ile de France -13 772 300  -92,0 -801 -467 -250 -138 

Champagne Ardennes 2 404 504  41,4 585 342 196 104 

Picardie 846 273  29,2 321 188 114 59 

Haute-Normandie 1 923 373  50,8 588 343 195 104 

Centre 1 132 215  8,6 185 108 60 33 

Basse-Normandie 1 049 829  28,1 297 173 92 51 

Bourgogne 856 210  16,3 259 151 80 44 

Nord Pas de Calais 4 245 537  229,0 2 400 1 400 932 462 

Lorraine 1 470 363  21,5 293 171 93 51 

Alsace 1 634 837  52,2 4 961 2 894 622 468 

Franche-Comté -958 648  -21,6 -289 -169 -99 -52 

Pays de Loire 10 408 553  214,5 4 322 2 521 1 664 828 

Bretagne 9 182 487  268,9 5 866 3 422 2 566 1 196 

Poitou-Charentes 2 292 171  28,0 870 507 324 164 

Aquitaine 4 551 746  32,2 742 433 280 141 

Midi-Pyrénées -901 426  -6,5 -176 -102 -55 -30 

Limousin 2 433 213  30,8 926 540 283 157 

Rhône-Alpes 3 228 905  25,2 754 440 203 119 

Auvergne 1 087 143  48,1 848 495 342 166 

Languedoc-Roussillon 1 104 332  22,8 538 314 219 106 

PACA -1 053 862  -12,6 -215 -126 -71 -38 

France métropolitaine 33 165 456  22,6 397 231 130 70 

 

                                                                 
2 Arrêté du 12 juillet 2011 pris en application de la loi du 12 juillet 2010 fixant les seuils définis à l’article R.543-225 du code de l’environnement. Les 
personnes qui produisent ou détiennent une quantité importante de biodéchets sont tenues d’en assurer le tri à la source en vue de leur valorisation 
organique. Le seuil en vigueur depuis 2016 est +10 t/an de biodéchets. [précision Chloé MAHE Ademe]. 
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Discussion 

Comparaison à la littérature 

Les stockages additionnels recensés dans la partie bibliographique pour des pratiques d’apports d’effluents d’élevage, de 
composts ou de boues d’épuration variaient de 0 à +0,5 tC/ha/an (cf. section 3.8.5 du rapport). Avec un scenario tel que simulé 
avec STICS, les facteurs de stockage de C recensés dans la littérature conduiraient à un stockage moyen de 0,4 t C/ha/an 
calculé pour les composts. Les simulations STICS donnent une valeur moyenne inférieure avec un stockage de +0,24 tC/ha/an 
sur l’ensemble des successions simulées (avant correction liée au fait que les déchets verts revenaient déjà au sol).  

Sensibilité des résultats 

Le coût technique est très sensible à la composition du mix régional de NRO épandus. En effet nous avons fait l’hypothèse 
que les digestats ainsi que le transport et l’épandage des composts de boues d’épuration ne coûtent rien à l’agriculteur, ce qui 
est le cas actuellement, alors qu’il doit supporter le coût de transport et d’épandage des composts de biodéchets et de déchets 
verts. C’est ce qui explique par exemple que l’épandage de nouvelles ressources organique représente un gain pour les 
agriculteurs dans la région Île de France, où le mix est composé uniquement de digestats et de composts de boues d’épuration. 
Alors que dans les régions Pays de la Loire et Bretagne, où le mix est composé majoritairement de composts de biodéchets 
et déchets verts, l’apport de NRO a un coût par hectare beaucoup plus élevé que dans les autres régions (214 et 269 €/ha 
respectivement).  

Dans le tableau 9, on voit que selon le prix des ressources organiques, les distances de livraison et le fait que l’agriculteur 
supporte ou non le coût de l’épandage, le coût de mise en œuvre de la pratique varie de -38,2 à 120,2 €/ha en moyenne au 
niveau national. 

Les coûts d’achat, de transport et d’épandage des NRO à la charge de l’agriculteur sont les principaux déterminants du coût 
technique de la pratique. Il est évident que les agriculteurs ne l’adopteront pas spontanément si le coût de la fertilisation 
organique par les NRO est supérieur au coût de la fertilisation minérale. Il sera alors nécessaire de transférer une part plus 
importante du coût de la pratique à la collectivité.  

Tableau 9. Fourchettes de coûts, en moyenne nationale, en fonction des hypothèses sur les différents postes de coûts. 

Coût /gain Scénario central (€/ha) Fourchette basse (€/ha) Fourchette haute (€/ha) 

Variations de rendements  -90,0 -90,0 -90,0 

Fertilisation minérale  -7,6 -7,6 -7,6 

Achat des NRO 73,0 32,7 117,8 

Transport des NRO  42,4 21,9 83,6 

Epandage des NRO 4,8 4,8 16,3 

Coût pour l'agriculteur (€/ha) 22,6 -38,2 120,2 

Collecte et traitement des biodéchets des 
ménages et déchets verts supplémentaires 

972,8 642,0 1 118,6 

Coût pour "la collectivité" (€/ha) 995,5 603,8 1 238,7 

 

Pour diminuer les coûts de transport, on pourrait augmenter les doses d’apport à l’hectare. Cependant cela se traduirait à 
moyen terme par une augmentation des pertes par lixiviation de nitrates et des surfertilisations en autres éléments fertilisants 
apportés par les NRO (phosphore, potassium). La prise en compte de la diminution progressive des engrais minéraux à moyen 
terme en lien avec l’augmentation de la matière organique des sols devrait également contribuer à diminuer le cout de la 
pratique. Enfin il serait possible de privilégier les apports de NRO sur certains sols qui stockent plus de C (sols calcaires, 
argileux par exemple), ce qui augmenterait l’efficience de stockage des NRO apportés.  
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Annexes 

Annexe IV-1. Détail du calcul des NRO potentiellement disponibles et calcul  
des facteurs de pondération liés au déplacement du stockage lié aux déchets verts  

Calcul des NRO supplémentaires potentiellement disponibles 

Règles de calculs  

Mélanges initiaux et production de compost et digestats. Les DV supplémentaires collectés sont utilisés en structurant de 
compostage. 

 Mélange entrant (% de MB) Production de compost 

Compost DV Matière brute collectée 40% de la MB initiale 

Compost biodéchets 30% biodéchets, 40% DV et 30% de structurant 40% de la MB du mélange initial 

Compost Boue 30% boue à 20% de siccité, 40% DV et 30% de structurant 35% de la MB du mélange initial 

Digestats de biodéchets Masse de biodéchets Masse équivalente de digestat 

 

Analyses utilisées pour les calculs (résultats des composts du site Qualiagro et analyse digestats ADEME 2011, DIVA, 
PROLEG) 

 MS (% MB) C org (% MS) N tot (g/kg MS) N min (g/kg MS) 

Compost Biodéchets et DV 71 21 19 1 

Compost boue 64 26 25 4 

Digestats biodéchets 10 33 30 16 

 

Calcul des productions actuelles de composts 

On sait que 30% des boues sont actuellement compostées. Donc à partir du gisement initial des boues, une partie de la 
production de déchets verts est captée pour réaliser les composts de boue. La production actuelle serait de 2 millions de 
tonnes de MB de compost. Dans certaines régions comme l’Ile de France, une grande partie des boues a été exportée dans 
les régions limitrophes (Centre, Picardie, Normandie) pour pouvoir être compostées. Les déchets verts restant conduisent à 
la production de 1 million de tonnes de compost de DV. Pour les biodéchets des particuliers, on a considéré que 14% étaient 
actuellement compostés en mélange avec des déchets verts. La production actuelle de compost de biodéchets est estimée à 
1,2 million de tonnes de MB. La production actuelle de compost est donc estimée à 4,2 millions de tonnes de composts, ce 
qui correspond aux chiffres de production donnés par l’ADEME (par exemple dans les fascicules « chiffres clés des déchets »). 

Production potentielle supplémentaire 

Des ressources potentielles en DV supplémentaires sont estimées à 36% de la production totale potentielle (35% des 
ressources potentielles sauf en Alsace, PACA, Languedoc Roussillon et Nord Pas de Calais, où la collecte est plus forte : 
entre 36 et 45%) sur les 52 millions de tonnes de MB, soit 18,8 millions de tonnes de DV disponibles. On utilise une partie de 
ces DV pour composter le reste des boues d’épuration ce qui amène à une production totale de compost de boue de 4,8 
millions de tonnes de MB, consommant 5,9 millions de tonnes de DV pour leur fabrication.  

Les ressources en biodéchets proviennent : des restaurants et cantines, des ménages (collecte sélective en habitat individuel, 
future collecte sélective en habitat collectif, estimée à 20% des tonnages d’OMR recensés en habitat collectif), des marchés 
et supermarchés, des commerces. La ressource totale en biodéchets serait de 11,6 millions de tonnes de MB. L’ADEME 
souhaite préconiser le compostage de quartier ou le compostage individuel. On suppose que seulement 50% des déchets 
alimentaires des particuliers (habitat individuel et collectif) et la totalité des déchets alimentaires de la restauration, des 
marchés et de la distribution sont collectés. La ressource en déchets alimentaires serait alors de 7,4 millions de tonnes. La 
méthanisation se développe beaucoup actuellement. On a donc choisi d’appliquer la méthanisation et le compostage collectif 
chacun sur 50% des ressources collectables, sauf en Ile de France où tous les déchets alimentaires collectés sont traités par 
méthanisation. Ces hypothèses sont compatibles avec les options prises actuellement par les collectivités et les gros 
producteurs de biodéchets. Sur la base de ces hypothèses, la production totale de compost de biodéchets serait de 4,1 millions 
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de tonnes de MB, celle de compost de DV serait de 2,9 millions de tonnes de MB. Enfin, on pourrait également produire 4,3 
millions de tonnes de digestat de déchets alimentaires.  

On disposerait donc d’un potentiel de 1,34 million de tonnes de C supplémentaires qui s’ajouteraient aux 12 millions de tonnes 
de C actuellement épandues (ESCo MAFOR, 2014). 

 Aujourd’hui (106 tMB) Potentiel (106 tMB) Surplus (106 tMB) 

Compost DV 1 2.9 1.9 

Compost biodéchets 1.2 4.1 2.9 

Compost de boue 2 4.8 42.9 

Digestat de biodéchets  4.3 4.3 

Total 4.2 
11.9 (composts)  
+ 4.3 (digestats) 

7.7 (composts)  
+4.3 (digestats) 

Flux de C associés 0.6 106 tonnes (1.9 + 0.14) 106 tonnes (1.2+ 0.14) 106 tonnes 

 

Calcul des facteurs de pondération liés au déplacement du stockage lié aux déchets et verts  

Le stockage additionnel de C lié au scénario NRO calculé par les simulations STICS est surestimé parce qu’on ne tient pas 
compte du fait qu’une partie du C nouvellement mobilisé revenait déjà au sol (hors parcelle agricole) avant mise en œuvre du 
scénario. On a donc cherché à calculer la part de C revenant aux seules ressources nouvellement captées dans le stockage 
additionnel. L’étude se focalise sur 3 sources de NRO d’origine urbaine puisqu’on a considéré que les effluents d’élevage et 
les effluents agro-industriels étaient déjà largement recyclés en agriculture. Ces NRO sont donc issues des boues d’épuration, 
des déchets verts et des déchets alimentaires. 

Boues d’épuration  

70% des boues sont épandues actuellement (40% épandues en tant que boues brutes et 30% en tant que boues compostées) 
et 30% incinérés. 

Le compostage de la totalité des 40% de boues brutes épandues actuellement fait qu’on mobilise des déchets verts 
supplémentaires qui ne l’étaient pas auparavant. Nous le prenons en compte selon la même démarche que pour les déchets 
alimentaires. 

Déchets alimentaires  

Actuellement pour les déchets ménagers et assimilés :  
28% incinérés 
30% en centre de stockage, le CH4 brulé en torchère (ou un peu récupéré pour énergie) 
22% de valorisation matière 
19% composté ou méthanisé 

Dans la pratique stockante, on a considéré qu’on passait de 14% à 63% des biodéchets (totalité des marchés, de la distribution, 
des cantines et 50% seulement des particuliers en supposant qu’il y a des traitements de proximité). Donc environ 100% de 
ce que l’on mobilise dans la pratique stockante n’était pas stocké de façon durable auparavant. Il y a donc peu de surestimation 
du stockage additionnel. 

Déchets verts 

Actuellement : 
17% collectés et compostés sur des plateformes dédiées (tonnages collectés ADEME / total estimé étude SOLAGRO (ADEME 
2013)). Mais seulement 10% mentionnés dans les estimations de départ SOLAGRO et les calculs de départ. 
83% non collectés par les services municipaux (dont une partie est collectée hors service public, ou valorisée in situ ou 
valorisée économiquement ou brulée ou non extraite et laissée sur place). Au sein de ces 83%, 81,5% retournent au sol et 
2,5% sont brulés. 

Dans le scenario NRO, on a proposé d’utiliser 35 à 41% des DV totaux (variable en fonction des régions, mais en majorité 
35% qui incluent les 10% déclarés comme collectés initialement au lieu des 17% réellement collectés) pour composter les 
boues et les biodéchets. Soit un problème pour 15,5% des déchets verts (35 -17 - 2,5% qui étaient brulés). Ces derniers 
retournaient déjà au sol avant mise en œuvre du scénario NRO. On ne peut pas considérer qu’en les mobilisant on stocke 
plus de C (en fait on le déplace vers les parcelles agricoles). On considère que le bilan de stockage de C serait le même qu’on 
composte les DV ou qu’on les laisse sur place.  
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Dans nos calculs, on a estimé une production actuelle de 1 million de tonnes de composts de DV alors que 17% de collecte 
conduirait à 3 millions de tonnes de composts de DV, ce que donne le recalcul de production de compost de DV après 
augmentation du pourcentage de collecte.  

On cherche donc à déduire uniquement le C des composts supplémentaires de Boue et biodéchets provenant des DV 
supplémentaires collectés. 

Principe de la correction  

On ampute le stockage additionnel/ha du scénario NRO de la part de ce stockage additionnel qui est imputable aux apports 
de C qui auparavant revenaient déjà au sol. Pour cela, on considère que 17% du C des composts de biodéchets vient des 
biodéchets et 28% du C des composts de boue vient des boues, et on extrapole au stockage additionnel ce pourcentage :   

Pour les apports de composts de biodéchets : on retient seulement 17% du stockage additionnel. 

Pour les composts de boues, on retient seulement 28% du stockage additionnel. 

On applique ces pourcentages au C additionnel simulé par STICS.  

On calcule cette part. Sur la base des ordres de grandeurs donnés ci-dessus cela donne le calcul suivant : 

P= (1 x C digestat + 0,17 x C des composts de biodéchets épandu dans le scénario NRO + 0,28 x C des composts de boue 
épandus dans le scénario NRO) / C total épandu dans le scénario NRO 

P= 0,26 en moyenne nationale, mais varie selon les régions. 

Puis on corrige le stockage unitaire comme suit : 

Stockage unitaire corrigé = P x stockage unitaire non corrigé 
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Annexe IV-2. Détail du calcul de l’AMT pour la pratique NRO 

Assiette et stockage additionnel par région (sans augmentation du recyclage des boues)  

(1) total agriculteur tel que calculé par les simulations, (2) net en excluant le stockage de C lié aux déchets verts  
ajoutés pour le compostage ; selon que l’on se place à l’horizon 0-30 cm ou sur l’ensemble du profil de sol. 

 

Région 
Assiette (ha) 

(sans épandage supplémentaire 
de boues de STEP)  

(1) Stockage total annuel 
sur 0-30 cm 

(tC/an)l 

(2) Stockage net annuel 
sur 0-30 cm 

(tC/an) 

(1) Stockage total annuel 
sur 0-100 cm 

(tC/an) 

(2) Stockage net annuel 
sur 0-100 cm 

(tC/an) 

Ile de France 149 706 36 253 17 202 62 144 29 488 

Champagne Ardennes 58 142 20 405 4 107 34 979 7 040 

Picardie 29 014 8 632 2 633 14 796 4 513 

Haute-Normandie 37 845 12 864 3 272 22 051 5 610 

Centre 131 111 38 201 6 129 65 484 10 507 

Basse-Normandie 37 405 13 589 3 535 23 294 6 059 

Bourgogne 52 447 13 146 3 304 22 535 5 664 

Nord Pas de Calais 18 543 5 428 1 769 9 305 3 033 

Lorraine 68 410 17 707 5 015 30 353 8 597 

Alsace 31 320 1 092 330 1 872 565 

Franche-Comté 44 407 10 997 3 314 18 850 5 681 

Pays de Loire 48 522 11 747 2 408 20 136 4 129 

Bretagne 34 142 7 492 1 566 12 842 2 684 

Poitou-Charentes 81 914 16 651 2 636 28 543 4 519 

Aquitaine 141 558 42 290 6 131 72 493 10 510 

Midi-Pyrénées 138 804 22 229 5 131 38 105 8 796 

Limousin 78 884 18 317 2 628 31 399 4 505 

Rhône-Alpes 127 926 14 692 4 280 25 185 7 337 

Auvergne 22 610 4 578 1 282 7 847 2 197 

Languedoc-Roussillon 48 395 6 568 2 052 11 258 3 518 

PACA 83 851 16 201 4 892 27 772 8 386 

France métropolitaine 1 464 956 339 079 83 618 581 243 143 337 
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Annexe IV-3. Détail des calculs du bilan GES pour la pratique NRO  

Le tableau ci-dessous fournit le détail régional i) des quantités additionnelles de carburant consommées par rapport à la ligne 
de base, pour les opérations culturales (dont la fertilisation minérale) et le transport des composts et digestats épandus ; ii) de 
la variation de fertilisation azotée minérale par rapport à la ligne de base.  

Ces informations sont utilisées pour calculer i) les émissions directes et induites liées à la consommation additionnelle de 
carburant ; ii) les émissions induites liées à la variation de fertilisation azotée minérale. Les valeurs nationales correspondent 
à la moyenne pondérée des régions (assiettes).   

 

Variation de la consommation de carburant et de la fertilisation azotée minérale par hectare  
et par région, lors de la mise en œuvre de la pratique « mobilisation de NRO » 

 

Région 
Δ L/ha 

matériel 
Δ L/ha fertilisation 

minérale 
Δ L/ha transport 

NRO 
Δ L/ha 
total 

Δ uN/ha 
fertilisation 
minérale 

Ile de France 1,64 0,00 10,80 12,44 -5,50 

Champagne Ardennes 1,29 -0,02 5,28 6,55 -3,51 

Picardie 1,75 0,00 11,88 13,63 -5,79 

Haute-Normandie 1,59 -0,02 8,25 9,82 -4,83 

Centre 1,29 -0,03 7,40 8,66 -4,80 

Basse-Normandie 1,21 -0,02 8,56 9,75 -4,53 

Bourgogne 1,68 -0,02 5,71 7,36 -7,74 

Nord Pas de Calais 2,03 0,00 28,74 30,77 -9,29 

Lorraine 1,73 -0,03 5,72 7,43 -8,12 

Alsace 3,59 -0,16 8,79 12,22 -16,74 

Franche-Comté 1,48 -0,04 4,76 6,19 -4,51 

Pays de Loire 1,16 -0,02 15,55 16,70 -2,92 

Bretagne 1,18 -0,02 19,09 20,26 -2,99 

Poitou-Charentes 1,79 -0,01 5,59 7,36 -4,06 

Aquitaine 3,06 -0,06 6,34 9,34 -8,01 

Midi-Pyrénées 2,26 -0,05 4,02 6,23 -6,47 

Limousin 0,67 -0,00 2,78 3,45 -1,36 

Rhône-Alpes 3,72 -0,15 8,61 12,18 -17,38 

Auvergne 1,44 -0,03 9,07 10,48 -4,93 

Languedoc-Roussillon 3,58 -0,07 8,27 11,78 -10,12 

PACA 2,47 -0,02 5,85 8,31 -7,32 

France métropolitaine    9,73 -6,95 
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Détail régional des variations d’émissions directes, indirectes et induites, par hectare, associées à la mise en œuvre de la pratique NRO.  
Une variation positive correspond à une augmentation des émissions de GES, une variation négative correspond à une réduction des émissions de GES 

 

Région 

Δ Emissions directes 
Consommation de 

carburant 
(kgCO2e/ha) 

Δ Emissions directes  
et indirectes  

Fertilisation azotée 
(kgCO2e/ha) 

Δ Emissions directes  
+ indirectes 

TOTAL 
(kgCO2e/ha) 

Δ Emissions induites 
Fabrication carburant 

(kg CO2e/ha) 

Δ Emissions induites 
Fabrication engrais 

minéral 
(kgCO2e/ha) 

Δ Emissions induites 
TOTAL 

(kgCO2e/ha) 

Δ Emissions directes  
+ indirectes + induites 

TOTAL 
(kgCO2e/ha) 

Ile de France 31,2 43,9 75,1 8,2 -29,4 -21,2 53,9 

Champagne Ardennes 16,4 45,9 62,3 4,3 -18,7 -14,4 47,9 

Picardie 34,2 64,3 98,5 9,0 -30,9 -21,9 76,6 

Haute-Normandie 24,7 50,6 75,2 6,5 -25,8 -19,3 55,9 

Centre 21,7 26,7 48,4 5,7 -25,6 -19,9 28,5 

Basse-Normandie 24,5 33,6 58,1 6,4 -24,2 -17,7 40,4 

Bourgogne 18,5 45,8 64,3 4,9 -41,3 -36,5 27,8 

Nord Pas de Calais 77,2 56,2 133,5 20,3 -49,6 -29,3 104,2 

Lorraine 18,6 58,3 77,0 4,9 -43,4 -38,5 38,5 

Alsace 30,7 5,4 36,0 8,1 -89,4 -81,3 -45,3 

Franche-Comté 15,5 59,5 75,0 4,1 -24,1 -20,0 55,0 

Pays de Loire 41,9 15,7 57,6 11,0 -15,6 -4,6 53,1 

Bretagne 50,8 15,1 65,9 13,4 -16,0 -2,6 63,3 

Poitou-Charentes 18,5 30,0 48,5 4,9 -21,7 -16,8 31,7 

Aquitaine 23,4 57,1 80,5 6,2 -42,8 -36,6 43,9 

Midi-Pyrénées 15,6 32,3 47,9 4,1 -34,6 -30,5 17,5 

Limousin 8,7 9,5 18,1 2,3 -7,2 -5,0 13,2 

Rhône-Alpes 30,6 52,4 83,0 8,0 -92,8 -84,8 -1,7 

Auvergne 26,3 60,5 86,8 6,9 -26,3 -19,4 67,4 

Languedoc-Roussillon 29,6 67,9 97,5 7,8 -54,0 -46,3 51,2 

PACA 20,8 49,6 70,4 5,5 -39,1 -33,6 36,8 

France métropolitaine 24,4 41,4 65,8 6,4 -37,1 -30,7 35,1 
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Bilan GES complet de la pratique NRO par rapport à la ligne de base, par région et par hectare,  
selon que l’on considère le stockage de carbone sur l’horizon 0-30 cm ou l’ensemble du sol. 

 

 

Région 

CO2 soustrait de l’atmosphère 
par stockage additionnel de C 

Sol 0-30 cm 
(kgCO2e/ha) 

CO2 soustrait de l’atmosphère 
par stockage additionnel de C 

Sol 0-100 cm 
(kgCO2e/ha) 

CO2 soustrait de l’atmosphère 
par les modifications  

des autres postes d’émissions 
(kgCO2e/ha) 

CO2 soustrait de l’atmosphère 
tenant compte du bilan GES 
complet - Horizon 0-30 cm 

(kgCO2e/ha) 

CO2 soustrait de l’atmosphère 
tenant compte du bilan GES 
complet - Horizon 0-100 cm 

(kgCO2e/ha) 

Ile de France -421,3 -722,2 53,9 -367,4 -668,3 

Champagne Ardennes -259,0 -444,0 47,9 -211,1 -396,1 

Picardie -332,7 -570,4 76,6 -256,2 -493,8 

Haute-Normandie -317,1 -543,5 55,9 -261,1 -487,6 

Centre -171,4 -293,8 28,5 -142,9 -265,3 

Basse-Normandie -346,5 -594,0 40,4 -306,1 -553,6 

Bourgogne -231,0 -396,0 27,8 -203,2 -368,2 

Nord Pas de Calais -349,9 -599,7 104,2 -245,6 -495,5 

Lorraine -268,8 -460,8 38,5 -230,3 -422,3 

Alsace -38,6 -66,1 -45,3 -83,9 -111,4 

Franche-Comté -273,7 -469,1 55,0 -218,7 -414,1 

Pays de Loire -182,0 -312,0 53,1 -128,9 -258,9 

Bretagne -168,1 -288,2 63,3 -104,8 -224,9 

Poitou-Charentes -118,0 -202,3 31,7 -86,3 -170,6 

Aquitaine -158,8 -272,2 43,9 -114,9 -228,3 

Midi-Pyrénées -135,5 -232,4 17,5 -118,1 -214,9 

Limousin -122,2 -209,4 13,2 -109,0 -196,2 

Rhône-Alpes -122,7 -210,3 -1,7 -124,4 -212,0 

Auvergne -207,9 -356,3 67,4 -140,5 -289,0 

Languedoc-Roussillon -155,5 -266,6 51,2 -104,3 -215,3 

PACA -213,9 -366,7 36,8 -177,1 -329,8 

France métropolitaine -209,3 -358,8 35,1 -174,2 -323,7 
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Bilan GES complet de la pratique NRO par région,  
en faisant l’hypothèse qu’elle est mise en œuvre sur toute son assiette. 

 

Code 
région 

Région 
Assiette 

(ha) 

CO2 soustrait de 
l’atmosphère  

par les autres postes 
d’émission 
(tCO2e/an) 

CO2e soustrait de 
l’atmosphère  

bilan GES complet 
Horizon 0-30 cm 

(tCO2e/an) 

CO2e soustrait de 
l’atmosphère  

bilan GES complet 
Horizon 0-100 cm 

(tCO2e/an) 

11 Ile de France 149 706  8 076  -55 000  -100 047  

21 Champagne Ardennes 58 142  2 784  -12 274  -23 029  

22 Picardie 29 014  2 221  -7 433  -14 328  

23 Haute-Normandie 37 845  2 116  -9 883  -18 452  

24 Centre 131 111  3 736  -18 738  -34 789  

25 Basse-Normandie 37 405  1 510  -11 451  -20 707  

26 Bourgogne 52 447  1 457  -10 658  -19 310  

31 Nord Pas de Calais 18 543  1 932  -4 555  -9 188  

41 Lorraine 68 410  2 634  -15 755  -28 888  

42 Alsace 31 320  -1 419  -2 627  -3 490  

43 Franche-Comté 44 407  2 442  -9 710  -18 389  

52 Pays de Loire 48 522  2 575  -6 256  -12 563  

53 Bretagne 34 142  2 162  -3 579  -7 678  

54 Poitou-Charentes 81 914  2 596  -7 070  -13 974  

72 Aquitaine 141 558  6 217  -16 265  -32 321  

73 Midi-Pyrénées 138 804  2 427  -16 388  -29 825  

74 Limousin 78 884  1 037  -8 598  -15 480  

82 Rhône-Alpes 127 926  -221  -15 914  -27 123  

83 Auvergne 22 610  1 523  -3 177  -6 533  

91 Languedoc-Roussillon 48 395  2 479  -5 046  -10 421  

93 PACA 83 851  3 089  -14 848  -27 658  

 France métropolitaine 1 464 956  51 375 -255 224  -474 193  

 

 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  462 

Annexe IV-4. Détail des calculs de coûts pour la pratique NRO 

Nature Source Commentaire 
Prix unitaire  

(€ /unité) 
Quantité 
(unité/ha) 

Coût  
(€/ha) 

Compost Déchets Verts ADEME, Réseau Compost Plus Nous prenons comme fourchette basse un compost non criblé, comme scénario central 
la moyenne ADEME, comme fourchette haute des tarifs de plateformes de compostage 
pour de grosses quantités 

19 €/tMBrute [10 ; 30] 15 tMbrute/ha  

Compost de biodéchets ADEME, Mission recyclage du Haut-
Rhin, Réseau Compost Plus 

Nous prenons comme fourchette basse un compost non criblé, comme scénario central 
la moyenne ADEME, comme fourchette haute des tarifs de plateformes de compostage 
pour de grosses quantités 

17 €/ tMBrute [10 ; 25] 15 tMbrute/ha  

Compost Boues de STEP ADEME, dires experts, Mission 
recyclage du Haut-Rhin 

Nous prenons comme fourchette basse un prix nul, si on considère que l’agriculteur rend 
un service en valorisant les boues de STEP, comme foruchette haute la moyenne 
ADEME 

7,5 €/tMBrute [0 ; 15] 15 tMbrute/ha  

Digestat de déchets 
alimentaires 

Experts techniques Nous considérons que l’agriculteur rend un service aux industriels en valorisant le 
digestat et prenons un prix nul. 

0 €/m3 25 m3/ha 0 €/ha 

Epandage du compost Barème CUMA Epandeur avec table d’épandage (hyp 400 voyages/an), tracteur 110 Ch, 4RM, taux de 
charge moteur 40% (hyp 700 h/an). 

33 €/ha épandu   

Epandage digestat Barème CUMA Epandeur à lisier 12,5 m3 standard + Rampe à pendillards de 12 m (hyp 500 
voyages/an), tracteur 130 Ch, 4RM, taux de charge moteur de 40% (hyp 700 h/an). 

67 €/ha épandu   

Epandage digestat Barème CUMA Epandeur à lisier 21 m3 standard + Rampe à pendillards 24 m + DPA (hyp 950 
voyages/an), tracteur de 230 Ch, 4RM, taux de charge moteur 40% (hyp 700 h/an) 

57€/ha épandu   

Coût de la gestion et 
collecte séparée des 
biodéchets des ménages 

https://www.ademe.fr/etude-
technico-economique-collecte-
separee-biodechets 

Coût médian hors taxe de la collecte séparée et gestion des biodéchets des ménages, 
avec les 1er et 3e quartiles comme fourchette. 377 € HT / t brute[232 ;525]   

Coût de la gestion des 
déchets verts 

 Coûts technique de gestion des déchets de déchèterie (comprend plateforme, 
personnel, transport, traitement). Ce coût n’est pas spécifique aux DV apportés en 
déchèterie. La fourchette est basée sur les 1er et 9e déciles. 

123 € HT /t Brute [84 ;126]   

Transport du compost  
par camion benne 

  
13 €/t [6 ;18]   

Distance de transport  
du compost 

Projet ANR ECODEFI [5], p18 du 
livrable T3D 

Ils considèrent un trajet de 35 km entre le lieu de traitement des boues compostées et 
le stockage intermédiaire (transport en camion 16 t) + 2 km entre le stockage 
intermédiaire et le lieu d’épandage = 37 km 

 35 km [10 ;60]  

Consommation  
de carburant du camion 

Base Carbone ADEME 
http://www.bilans-
ges.ademe.fr/documentation/UPLOA
D_DOC_FR/index.htm?transport_rou
tier_de_marchandi.htm 

Un camion pour le transport de marchandises diverses intra région, articulé, 40 t PTRA 
(soit 25 t charge utile), consomme 33.8 L/100 km (base Carbone, sur la base des 
enquêtes CNR)  0.338 L/km  
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Calcul du coût de transport des NRO 

Nous utilisons la formule du trinôme3 pour un camion articulé 40 t PTRA (25 tonnes utiles), en nous basant sur la référence 
CNR (mars 2019) : 
http://www.cnr.fr/Indices-Statistiques/Regional-EA/Referentiel-prix-de-revient 

 

terme kilométrique hors péage (€/km total) CK 0,443 

terme conducteur (€/heure) CC 157,7 

terme journalier (€/jour) CJ 19,47 

 

 xxx xxx xxx 

distance compostière-parcelle (km) 35 10 60 

idem AR 70 20 120 

hypothèse vitesse moyenne (km/h) 50 40 60 

durée transport AR (heures) 1,4 0,5 2 

déchargement (heure) 0,5 0,5 0,5 

heures chauffeur 1,9 1 2,5 

durée opération en jours (un chauffeur conduit 10h/jour max) 0,19 0,1 0,25 

    

coût CNR trinôme 334,3393 168,507 452,2775 

€/km 9,552551 16,8507 7,537958 

€/t/km 0,382102 0,674028 0,301518 

€/t 13,37357 6,74028 18,0911 

 

 

                                                                 
3 https://www.cnr.fr/formule-trinome  

http://www.cnr.fr/Indices-Statistiques/Regional-EA/Referentiel-prix-de-revient
https://www.cnr.fr/formule-trinome
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Annexe IV-5. Détail des coûts par région 

Scénario central 

Code 
Région 

Région 

Variations de 
rendements 
(cultures de 

vente) 

Variations de 
rendements 

(maïs fourrage 
et prairies 

temporaires) 

Variations de 
rendements 

(total) 
Matériel 

Engrais 
minéral 

Achat 
composts 

Transport composts 
biodéchets et 
déchets verts 

Coût pour 
l'agriculteur 

(€/ha) 

Collecte et traitement 
des biodéchets des 
ménages et déchets 

verts supplémentaires 

Coût pour  
"la société" 

(€/ha) 

11 Ile de France -120,1 0,0 -120,1 1,3 -5,8 32,6 0,0 -92,0 0,0 -92,0 

21 Champagne Ardennes -60,0 0,1 -59,9 3,6 -3,9 62,3 39,2 41,4 888,5 929,8 

22 Picardie -113,5 0,0 -113,5 3,7 -6,1 98,1 47,0 29,2 1 105,8 1 134,9 

23 Haute Normandie -80,6 0,4 -80,2 3,6 -5,3 82,8 49,9 50,8 1 155,9 1 206,7 

24 Centre -121,6 -0,2 -121,8 3,5 -5,3 82,1 50,1 8,6 1 173,2 1 181,8 

25 Basse Normandie -97,4 1,6 -95,8 3,0 -4,9 82,9 42,9 28,1 1 003,2 1 031,3 

26 Bourgogne -72,4 -2,3 -74,7 6,4 -8,4 57,9 35,0 16,3 799,8 816,1 

31 Nord Pas de Calais -128,2 2,7 -125,5 4,0 -9,8 215,4 144,8 229,0 3 506,1 3 735,1 

41 Lorraine -62,2 -0,4 -62,5 5,7 -8,8 55,4 31,8 21,5 742,0 763,5 

42 Alsace -44,0 0,0 -44,0 2,9 -18,8 73,7 38,3 52,2 850,0 902,2 

43 Franche-Comté -77,0 0,0 -77,0 2,3 -5,0 39,7 18,4 -21,6 428,0 406,5 

52 Pays de Loire -63,7 -13,2 -76,9 3,3 -3,2 179,9 111,4 214,5 2 629,3 2 843,8 

53 Bretagne -73,6 -12,2 -85,7 3,4 -3,3 218,6 135,9 268,9 3 204,9 3 473,8 

54 Poitou-Charentes -96,6 0,2 -96,4 6,7 -4,4 73,6 48,4 28,0 1 136,2 1 164,2 

72 Aquitaine -115,9 3,8 -112,1 8,6 -8,8 87,0 57,6 32,2 1 333,2 1 365,3 

73 Midi-Pyrénées -78,3 0,0 -78,3 5,0 -7,2 45,6 28,4 -6,5 635,7 629,2 

74 Limousin -8,8 -26,4 -35,2 2,7 -1,5 39,0 25,8 30,8 590,7 621,5 

82 Rhône-Alpes -55,7 -8,5 -64,1 4,9 -19,4 66,2 37,7 25,2 815,6 840,8 

83 Auvergne -75,0 0,8 -74,3 4,0 -5,4 76,9 46,9 48,1 1 035,4 1 083,5 

91 Languedoc-Roussillon -87,2 0,0 -87,2 10,3 -11,2 67,5 43,3 22,8 948,5 971,3 

93 PACA -118,4 -12,0 -130,5 8,3 -7,9 73,9 43,5 -12,6 903,2 890,6 
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Fourchettes basses 

Code 
Région 

Région 

Variations de 
rendements 
(cultures de 

vente) 

Variations de 
rendements 

(maïs fourrage 
et prairies 

temporaires) 

Variations de 
rendements 

(total) 
Matériel 

Engrais 
minéral 

Achat 
composts 

Transport composts 
biodéchets et 
déchets verts 

Coût pour 
l'agriculteur 

(€/ha) 

Collecte et traitement 
des biodéchets des 
ménages et déchets 

verts supplémentaires 

Coût pour  
"la société" 

(€/ha) 

11 Ile de France -120,1 0,0 -120,1 1,3 -5,8 0,0 0,0 -124,6 0,0 -124,6 

21 Champagne Ardennes -60,0 0,1 -59,9 3,6 -3,9 30,1 20,2 -9,8 591,2 581,4 

22 Picardie -113,5 0,0 -113,5 3,7 -6,1 36,1 24,2 -55,6 710,5 654,9 

23 Haute Normandie -80,6 0,4 -80,2 3,6 -5,3 38,4 25,7 -17,8 758,1 740,4 

24 Centre -121,6 -0,2 -121,8 3,5 -5,3 38,5 25,8 -59,3 788,0 728,7 

25 Basse Normandie -97,4 1,6 -95,8 3,0 -4,9 33,0 22,1 -42,6 658,1 615,5 

26 Bourgogne -72,4 -2,3 -74,7 6,4 -8,4 26,9 18,0 -31,7 525,4 493,7 

31 Nord Pas de Calais -128,2 2,7 -125,5 4,0 -9,8 111,4 74,6 54,7 2 250,2 2 304,9 

41 Lorraine -62,2 -0,4 -62,5 5,7 -8,8 24,4 16,4 -24,9 481,9 457,0 

42 Alsace -44,0 0,0 -44,0 2,9 -18,8 29,5 19,7 -10,6 547,6 537,0 

43 Franche-Comté -77,0 0,0 -77,0 2,3 -5,0 14,2 9,5 -56,1 275,2 219,1 

52 Pays de Loire -63,7 -13,2 -76,9 3,3 -3,2 85,7 57,4 66,3 1 746,0 1 812,3 

53 Bretagne -73,6 -12,2 -85,7 3,4 -3,3 104,5 70,0 89,0 2 125,8 2 214,9 

54 Poitou-Charentes -96,6 0,2 -96,4 6,7 -4,4 37,2 24,9 -31,9 760,4 728,6 

72 Aquitaine -115,9 3,8 -112,1 8,6 -8,8 44,3 29,7 -38,5 894,7 856,2 

73 Midi-Pyrénées -78,3 0,0 -78,3 5,0 -7,2 21,9 14,6 -44,0 420,2 376,3 

74 Limousin -8,8 -26,4 -35,2 2,7 -1,5 19,9 13,3 -0,8 396,8 396,0 

82 Rhône-Alpes -55,7 -8,5 -64,1 4,9 -19,4 29,0 19,4 -30,2 528,7 498,5 

83 Auvergne -75,0 0,8 -74,3 4,0 -5,4 36,1 24,2 -15,4 674,8 659,3 

91 Languedoc-Roussillon -87,2 0,0 -87,2 10,3 -11,2 33,3 22,3 -32,4 611,4 579,0 

93 PACA -118,4 -12,0 -130,5 8,3 -7,9 33,5 22,4 -74,1 583,6 509,5 

 

  



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  466 

Fourchettes hautes 

Code 
Région 

Région 

Variations de 
rendements 
(cultures de 

vente) 

Variations de 
rendements 

(maïs fourrage 
et prairies 

temporaires) 

Variations de 
rendements 

(total) 
Matériel 

Engrais 
minéral 

Achat 
composts 

Transport composts 
biodéchets et 
déchets verts 

Coût pour 
l'agriculteur 

(€/ha) 

Collecte et traitement 
des biodéchets des 
ménages et déchets 

verts supplémentaires 

Coût pour  
"la société" 

(€/ha) 

11 Ile de France -120,1 0,0 -120,1 1,3 -5,8 65,3 0,0 -59,4 0,0 -59,4 

21 Champagne Ardennes -60,0 0,1 -59,9 3,6 -3,9 99,1 54,5 93,5 994,8 1 088,3 

22 Picardie -113,5 0,0 -113,5 3,7 -6,1 163,7 65,4 113,2 1 376,2 1 489,3 

23 Haute Normandie -80,6 0,4 -80,2 3,6 -5,3 132,3 69,5 119,9 1 354,4 1 474,3 

24 Centre -121,6 -0,2 -121,8 3,5 -5,3 132,3 69,8 78,5 1 273,7 1 352,2 

25 Basse Normandie -97,4 1,6 -95,8 3,0 -4,9 137,1 59,8 99,1 1 174,9 1 274,0 

26 Bourgogne -72,4 -2,3 -74,7 6,4 -8,4 92,5 48,7 64,6 932,6 997,3 

31 Nord Pas de Calais -128,2 2,7 -125,5 4,0 -9,8 330,6 201,7 400,9 4 378,0 4 779,0 

41 Lorraine -62,2 -0,4 -62,5 5,7 -8,8 89,2 44,2 67,8 895,7 963,4 

42 Alsace -44,0 0,0 -44,0 2,9 -18,8 120,9 53,3 114,4 1 050,3 1 164,7 

43 Franche-Comté -77,0 0,0 -77,0 2,3 -5,0 66,7 25,7 12,6 531,8 544,4 

52 Pays de Loire -63,7 -13,2 -76,9 3,3 -3,2 287,3 155,1 365,6 2 963,9 3 329,5 

53 Bretagne -73,6 -12,2 -85,7 3,4 -3,3 348,5 189,2 452,1 3 625,6 4 077,7 

54 Poitou-Charentes -96,6 0,2 -96,4 6,7 -4,4 116,1 67,4 89,5 1 248,7 1 338,2 

72 Aquitaine -115,9 3,8 -112,1 8,6 -8,8 137,2 80,2 104,9 1 451,7 1 556,6 

73 Midi-Pyrénées -78,3 0,0 -78,3 5,0 -7,2 72,3 39,6 31,4 727,2 758,6 

74 Limousin -8,8 -26,4 -35,2 2,7 -1,5 61,4 35,9 63,4 641,1 704,5 

82 Rhône-Alpes -55,7 -8,5 -64,1 4,9 -19,4 106,5 52,4 80,4 989,5 1 069,8 

83 Auvergne -75,0 0,8 -74,3 4,0 -5,4 121,8 65,3 111,5 1 236,9 1 348,4 

91 Languedoc-Roussillon -87,2 0,0 -87,2 10,3 -11,2 105,1 60,3 77,4 1 169,9 1 247,3 

93 PACA -118,4 -12,0 -130,5 8,3 -7,9 117,7 60,6 48,3 1 106,0 1 154,3 
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Annexe V.  

Fiche de la pratique stockante 

"Substituer du pâturage à de la fauche" 
(augmenter le nombre de journées de pâturage 

aux dépens de la production de fourrages conservés) 
 

 

 

Auteurs 

Claire Mosnier, Anne-Isabelle Graux, Katja Klumpp  

 

Extraction et traitement de données 

Raphaël Martin  
 

 

 

 

 

Cette fiche reprend l'ensemble des éléments concernant cette pratique : son principe, sa description, 

les statistiques régionales et références technico-économiques mobilisées, ainsi que les résultats 

agronomiques (section 4.4.2.2.1) et économiques présentés dans le Chapitre 4 du rapport. 

 

Décembre 2020  
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Introduction 

Les prairies occupent près de 40% de la SAU française, avec 12,6 millions d’hectares (Mha) en 2016 (Agreste 2017). Les 

surfaces toujours en herbe (STH) ou prairies permanentes représentent environ les trois quarts des surfaces en prairie et 

regroupent des prairies implantées depuis plus de 6 ans (26%) et des prairies dites naturelles, car jamais renouvelées (74%). 

Les statistiques agricoles distinguent les prairies permanentes productives (de type 4) qui couvrent un total de 6,8 Mha (soit 

55% de la surface en prairie), et les prairies permanentes peu productives (de type 1, parcours, alpages, landes) couvrant un 

total de 2,5 Mha (soit 19% de la surface en prairie). Les prairies permanentes sont dominantes en région de montagne ou 

semi-montagne, tandis que les prairies temporaires ou artificielles sont relativement plus représentées dans les zones 

d’élevage de plaine. Les prairies permanentes sont le plus souvent utilisées pour le pâturage (deux tiers des surfaces, Agreste 

2010), une faible proportion d’entre elles étant uniquement fauchée (8%) et le restant étant à la fois fauché et pâturé. 

Les pratiques de fertilisation et d’utilisation de l’herbe par la fauche et le pâturage affectent les stocks de C organique des sols 

de prairie (cf. section 3.7 du rapport). Ce stockage dépend en effet en partie de la productivité nette de la prairie qui détermine 

elle-même les entrées de C vers le sol. Les effets du pâturage (et partiellement de la fauche) sur le stockage de C en prairie 

passent par ses conséquences sur i) l’état du couvert (intensité de prélèvements, sélection, piétinement), ii) le retour de matière 

organique au sol via les restitutions animales (25 à 40% du C ingéré) et la litière végétale, et iii) la modification de la structure 

et la chimie du sol ainsi que de l’activité des enzymes et des communautés de micro-organismes du sol.  

L’analyse de la littérature recensée dans l’étude (cf. section 3.7) semble : 

(i) Abonder dans le sens de plusieurs synthèses qui émettent l’hypothèse d’une relation non linéaire entre l’intensité de 

pâturage et le stockage de C sous prairie, avec l’existence d’un optimum correspondant à une intensité faible à 

modérée du pâturage (Soussana et Lemaire, 2014). La valeur de cet optimum est difficile à quantifier sur la base de 

la littérature faute d’informations objectives et consensuelles sur le degré de valorisation des prairies.  

(ii) Confirmer que pour des niveaux d’utilisation de l’herbe équivalents, les prairies uniquement pâturées stockent a priori 

davantage de C que les prairies uniquement fauchées.  

Les effets d’une gestion mixte (fauche, pâturage) sont moins clairs. 

La pratique (ou le scénario) stockant(e) testée et décrite ici examine l’effet de l’augmentation du nombre de journées de 

pâturage à l’année, aux dépens de la production de fourrages conservés (foin ou ensilage d’herbe), sur la diminution des 

exportations de C et l’augmentation des retours de C au sol liés aux restitutions animales. 

L’impact de cette pratique à l’échelle des surfaces en prairies permanentes métropolitaines se base sur une analyse des 

résultats de simulations réalisées avec le modèle PaSim (Riedo et al., 1998) dont le module sol est dérivé du modèle 

CENTURY (Parton et al., 1987). Ces simulations ont été effectuées sur 30 années consécutives (1984-2013) et pour 

l’ensemble des surfaces en prairies permanentes de la France, à une haute résolution spatiale qui tient compte de la diversité 

des conditions pédoclimatiques locales. La définition des pratiques agricoles (ou modes d’exploitation) utilisée dans cette 

étude reprend celle de l’étude « Les prairies françaises : production, exportation d’azote et risques de lessivage » (Graux et 

al., 2017) et est issue de l’expertise des chercheurs de l’INRA travaillant sur la prairie et des informations recueillies dans le 

cadre de l’enquête “pratiques culturales” menée par le service central des enquêtes et études statistiques en 1998 (SCEES, 

2000). Les modes d’exploitations y sont résumés sous la forme de 30 modes d’exploitation, définis chacun par un calendrier 

des fauches et/ou de pâturage, ainsi que de fertilisations que le modèle applique en tenant compte de la disponibilité effective 

de l’herbe pour réaliser les opérations prévues. Dans la présente étude, les effets du pâturage sur l’hétérogénéité de la 

végétation (liés aux phénomènes de sélection, piétinements et hétérogénéité des restitutions des animaux), ainsi que sur la 

structure, la chimie et l’activité enzymatique/microbienne du sol sont négligés, car non représentés dans le modèle utilisé. En 

outre, les animaux sont supposés uniquement nourris à base d’herbe fraîche ou sous une forme conservée, et les retours de 

C au sol via les restitutions animales ne tiennent pas compte d’une éventuelle complémentation par d’autres types de fourrages 

et de concentrés. 
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Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

La pratique testée consiste à remplacer, dans le cas de prairies à gestion mixte (fauchées et pâturées) ou uniquement 

fauchées, une à plusieurs exploitations prévues pour la production de fourrages conservés par un ou des pâturages. Cela se 

traduit par une augmentation du nombre de journées de pâturage à l’année. Elle s’accompagne également d’une modification 

de la saison d’exploitation de l’herbe, qui est selon les cas plus précoce ou plus tardive. 

L’augmentation du nombre de journées de pâturage se fait aux dépens de la production d’une partie des stocks fourragers. Si 

elle est généralisée à l’ensemble du système fourrager, elle peut entraîner une diminution des stocks de fourrages conservés 

pour l’hiver et les périodes où l’herbe ne pousse plus (cas de sécheresses sévères). Pour éviter ce problème, la première 

coupe du printemps pendant laquelle les éleveurs ont généralement des difficultés à bien valoriser l’herbe parfois trop 

abondante, est conservée sous forme de fauche. Les coupes suivantes, en été ou en automne sont moins critiques pour la 

constitution des stocks fourragers. Par conséquent, c’est à cette période qu’une à deux exploitations de fauche sont 

remplacées par un pâturage afin d’augmenter les retours nets de C au sol sous la forme de restitutions animales et végétales, 

et donc le stockage de carbone.  

Les modes d’exploitation testés correspondent à des gestions qui existent actuellement en France dans les régions étudiées.  

 

Figure 1. Description des modes d’exploitation de la prairie permanente (numérotés de 1 à 30) utilisée dans les simulations  

Chaque segment vertical donne la séquence des évènements ayant lieu sur la parcelle dont le calendrier est exprimé en sommes de températures.  

Les triangles figurent une fauche et les ronds un pâturage. Les chiffres indiquent la quantité d’engrais minéral apporté (kgN/ha). Enfin, les flèches indiquent 

les changements de pratiques simulés, via le passage d’un mode d’exploitation à un autre dans le cas du scénario « augmenter modérément la fertilisation 

minérale azotée » (flèches en traits pleins, voir Annexe VI) et dans le cas du scénario « réduction de la fauche au profit du pâturage » (cette Annexe V). 

Seuls les modes d’exploitation représentant au moins 50% de la surface de la prairie ou les deux plus importants de chaque 

zone sont simulés dans la ligne de base. Le Tableau 1 met en évidence qu’il s’agit de prairies assez productives : 7,4 tMS 

pâturée et fauchée par ha en moyenne. Le remplacement de la fauche par de la pâture réduit la biomasse totale valorisée de 

19%. Bien que l’herbe pâturée augmente (+0,6 tMS/ha), les fourrages récoltés diminuent fortement (-1,9 tMS/ha). Ceci 

s’explique par une moins bonne valorisation de la prairie par le pâturage.  
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Tableau 1. Evolution de la production d’herbe moyenne valorisée en foin et au pâturage selon le mode d’exploitation,  

dans le cas de la ligne de base (situation initiale) et de la pratique stockante (situation finale) 

Mode 
d'exploitation 

Biomasse initiale 
(tMS/ha) 

Biomasse finale 
(tMS/ha) 

Δ herbe pâturée 
(tMS/ha) 

Δ fourrage récolté 
(tMS/ha) 

8 → 13 5,5 5,1 0,8 -1,2 

9 → 13 7,7 6,2 0,5 -2,0 

10 → 14 7,9 6,2 0,8 -2,6 

20 → 10 8,2 7,1 0,6 -1,7 

Moyenne 7,4 6,0 0,6 -2,0 

 

Le passage du mode d’exploitation 8 au mode d’exploitation 13 s’accompagne également d’une augmentation de la fertilisation 

azotée de 50 kgN/ha/an, ce qui explique la plus faible diminution de la biomasse valorisée (-8%). Cet azote peut être apporté 

sous forme minérale ou sous forme organique.  

La part de fertilisation organique dépend du mode d’exploitation de la prairie et permet de déterminer la fréquence interannuelle 

à laquelle elle la reçoit (Figure 1). Les années où ces parcelles reçoivent de la fertilisation organique, c’est alors ce premier 

apport de fertilisant minéral qui est substitué par un apport de fertilisation organique sous la forme de 15 tonnes de fumier 

compact à l’hectare sur l’ensemble du territoire, sans tenir compte des différences régionales de nature d’effluent, à l’exception 

de la Bretagne où 20 tonnes de lisier par hectare sont alors épandues. Ces apports de fertilisants organiques sont également 

limités par la quantité de fertilisant organique disponible pour la prairie permanente sur chaque région sachant que les effluents 

sont prioritairement affectés à d’autres cultures fourragères telles que le maïs ensilage (Annexe V-1).  

Critères d’assiette pour la pratique stockante 

L’assiette théorique de cette pratique stockante concerne les prairies permanentes gérées avec les modes d’exploitation 

concernés dans la ligne de base (modes 8, 9, 10 et 20). L’assiette théorique totalise 87 901 ha, ce qui représente moins de 

1% des surfaces en prairies permanentes à l’échelle nationale (Figure 2). C’est donc l’une des assiettes les plus faibles des 

pratiques stockantes testées dans le projet.  

 

Figure 2. Assiette de la pratique stockante : Augmenter le nombre de journées de pâturage  

aux dépens de la production de fourrages conservés 

Le mode d’exploitation 9 domine largement (61%) et la région Auvergne est la plus concernée (61%) (Tableau 2). Aucune 

autre pratique stockante simulée dans l’étude ne peut se cumuler avec l’assiette théorique de cette pratique car leurs assiettes 

sont disjointes. 
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Tableau 2. Assiette (en 1 000 ha) concernée par l’augmentation du nombre de journées de pâturage  

aux dépens de la production de fourrages conservés par région et par mode d’exploitation 

Région 
Numéro du mode d’exploitation 

Total 
8 9 10 20 

 Auvergne   46 779 7 082  53 861 

 Basse-Normandie    7 129 4 290 11 419 

 Bretagne     351 351 

 Languedoc-Roussillon  14 420    14 420 

 Limousin   3 360 975  4 335 

 Midi-Pyrénées  635    635 

 Rhône-Alpes   2 879   2 879 

Total  15 054 53 018 15 186 4 641 87 901 

% du total 17% 60% 17% 5% 100% 

 

Présence de la pratique stockante à la ligne de base 

Les modes d’exploitation (9, 10, 13) ayant un nombre de journées de pâturage supérieur aux modes (8, 9, 10, 20) sont déjà 

présents dans la ligne de base. Actuellement 8% des prairies permanentes sont exploitées en fauche exclusive, 65% en 

pâturage exclusif et le reste en mode mixte. 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

Il n’y a pas de problème d’incompatibilité avec les autres pratiques stockantes car les assiettes sont disjointes. 

Potentiel de stockage de carbone 

Le gain de stockage de C permis par ce scénario est positif dans toutes les situations simulées avec une moyenne de +265 

kgC/ha/an soit +3,3‰/an (Figures 3 et 4). Ce résultat, cohérent avec la bibliographie (voir section 3.7), s’explique 

probablement par un accroissement des retours de C au sol, à la fois dû à une moindre exploitation de l’herbe par les animaux 

et au retour des fèces. A noter que les prairies concernées par ce scénario étaient en situation de déstockage sous les 

pratiques actuelles (-411 kgC/ha/an). La substitution fauche-pâture réduit ce déstockage (-146 kgC/ha/an au lieu de -411 

kgC/ha/an) mais ne fait pas passer ces prairies en situation de stockage. 

 

Figure 3. Stockage additionnel  
absolu (kg C/ha/an) sur 0-30 cm  
avec le scénario "Réduction de la 

fauche au profit du pâturage" 
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a. Stockage absolu (kg C/ha/an) b. Stockage relatif (‰C/ha/an) 

Figure 4. Stockage additionnel annuel moyen sur 0-30 cm avec le scénario "Réduction de la fauche au profit du pâturage" 

 

Le stockage par hectare est plus élevé dans les régions Midi-Pyrénées et Languedoc-Roussillon qui sont concernés par le 

mode d’exploitation 8 qui bénéficie d’une augmentation de la fertilisation minérale (Tableau 3). 

Le stockage additionnel agrégé au niveau France entière est de 23 578 tC/an, soit 0,023 MtC/an (Tableau 3). 

Tableau 3. Stockage de carbone agrégé au niveau France Métropolitaine 

 

 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique 

Le scénario induit sur les parcelles simulées des émissions supplémentaires d’azote sous forme de N2O et sous forme de 

NH3, ainsi qu'un peu de lixiviation supplémentaire de nitrates, ce qui peut s’expliquer par l’augmentation des déjections 

animales au pâturage. Les émissions additionnelles directes et indirectes de N2O qui résultent de ce scénario réduisent de 

moitié son intérêt quand on établit son bilan GES complet (passage de -973 à -477 kgCO2eq/ha/an quand on passe de la 

seule prise en compte du stockage additionnel de carbone dans le sol au bilan GES complet). Une correction de ce bilan est 

cependant nécessaire car ce scénario de réduction des fauches au profit du pâturage déplace des émissions de GES depuis 

les bâtiments d’élevage (stockage et épandage d’effluents) vers les parcelles de prairies. En faisant une hypothèse sur les 

émissions en bâtiment, le bilan GES calculé du remplacement fauche-pâture est amélioré et passe de -477 à -698 

kgCO2e/ha/an. Ce facteur de correction est très approximatif. Il impacte le bilan GES de la pratique mais très peu les résultats 

agrégés au niveau France entière compte tenu de la très faible assiette de cette pratique. 

Tableau 4. Effets du scénario "Réduction de la fauche au profit du pâturage" sur le bilan de GES  
(différence avec les pratiques actuelles). Par convention les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées  

positivement et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

C séquestré 
sur 0-30 cm 

Emissions 
N2O 

directes 

Volatilisation 
NH3 

Lixiviation 
NO3- 

Emissions N2O 
directes et 
indirectes 

Consommation 
de carburant 

par les 
opérations 
agricoles 

Emissions 
induites par la 
fabrication de 

fuel 

Emissions 
induites par la 

fabrication 
d’engrais 

Bilan 

(kgCO2eq/ha/an) 
(kgN-N2O 

/ha/an) 
(kgN-

NH3/ha/an) 
(kgN-NO3

-

/ha/an) 
(kgCO2eq/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) (kgCO2eq/ha/an) 

-973 0,91 1,04 3,70 

442 (sans 
correction) ; 
289 (avec 
correction) 

-88 -23 165 

-477 (sans 
correction) 
-630 (avec 
correction) 

Région 
Assiette  

(ha) 
Stockage C  

(tC/an) 
Stockage C 
(tC/ha/an) 

Auvergne 53 861 14 108 0.263 

Basse-Normandie 11 419 2813 0.247 

Bretagne 351 8 0.022 

Languedoc-Roussillon 14 420 4 846 0.336 

Limousin 4 335 893 0.206 

Midi-Pyrénées 635 248 0.391 

Rhône-Alpes 2 879 661 0.230 

Total général 87 901 23 578 0.265 

Moyenne = +265 
kgC/ha/an 
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Autres impacts 

Le remplacement d’une fauche par un pâturage induit davantage d’émissions de N2O et de CH4 entérique sur les parcelles 

pâturées, du fait de la présence des animaux et de leurs restitutions. Toutefois, ces émissions se produiraient aussi si les 

animaux étaient en bâtiment, quoiqu'en quantité différente, en fonction du mode d’alimentation, du type de litière et des 

modalités de gestion des déjections. Le pâturage plutôt que la fauche a par ailleurs des effets sur la composition floristique 

des prairies, et la biodiversité faunistique. 

Coût technique 

Coûts et bénéfices liés à la mise en œuvre de la pratique 

L’augmentation du pâturage aux dépens de la fauche induit une baisse des stocks de fourrages conservés (foin ou ensilage), 

mais aussi de la valeur totale des fourrages produits, le pâturage valorisant un peu moins la biomasse disponible. On suppose 

que la production animale est maintenue, et que ce sont les achats ou ventes d’aliments qui sont adaptés pour maintenir 

l’objectif de production.  

Les coûts des pratiques sont estimés par hectare en prenant en compte les variations d’utilisation d’intrants et d’utilisation du 

matériel (charges d’entretien et amortissement). Les coûts du matériel spécifique à la récolte des prairies et à l’épandage de 

fumier sont présentés dans l’annexe V-2. Le coût de la main d’œuvre est proportionnel au nombre d’heures d’utilisation des 

machines (il dépend du débit de chantier à l’hectare) pour un coût unitaire de 16,5 €/heure. Nous ne considérons pas 

d’éventuelles économies d’échelle, c’est-à-dire la possibilité d’avoir des coûts unitaires différents en fonction du volume 

d’opérations réaliser. 

La différence de coût de fertilisation 

La substitution fauche-pâture est dans certains cas associée à des modifications de la fertilisation. Le coût de la fertilisation 

comprend l’épandage de fertilisant organique et minéral et l’achat d’azote minéral. On suppose que l’azote organique est 

produit sur la ferme à un coût nul. En moyenne, on simule une réduction de 7 tonnes de fumier et une augmentation de 31 

unités d’azote minéral par ha (moins de fumier est disponible pour cette action avec l’application des nouvelles pratiques sur 

les prairies permanentes). Cela induit un coût supplémentaire en moyenne de 15 €/ha (Tableau 5). 

Tableau 5. Variations des quantités moyennes de fertilisant minéral et organique apportés par ha et du coût moyen de fertilisation. 

 
Postes de dépenses et recettes 

Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Coût de 
Fertilisation  

Modification de la fertilisation minérale  
(moyenne nationale : + 0,6 passage/ha soit +31 uN/ha) : 
Epandage : 5,5 €/ha/passage ; Coût de l’engrais minéral : 1,06 €/kgN 

+36 0 à 58 

Modification de la fertilisation organique   
(moyenne nationale : -0,4 passage/ha soit -6,5 t fumier/ha) 
Epandage : 49 €/ha/passage ; Coût de l’engrais organique : 0 € (autoproduit) 

-21 -30 à +25 

Total fertilisation  +15 0 à +60 

Le coût varie selon les régions de 0 €/ha lorsque la fertilisation n’augmente pas à 60 €/ha lorsque le changement de pratique 

(mode d’exploitation 8) est associé à une augmentation de la fertilisation de 50 unités d’azote par ha (Annexe V-3). 

La différence de coût de la récolte du fourrage  

Le coût de récolte est différencié en fonction du type de récolte – foin ou ensilage- et de la quantité récoltée. Les itinéraires 

associés à la récolte des fourrages ainsi que le matériel utilisé sont issus des travaux de Lépée et al. (2011). Les coûts de 

distribution des fourrages à l’auge n’ont pas été pris en compte. Les coûts ont été divisés en une partie fixe qui ne dépend que 

de la surface à récolter - fauche, fanage et andainage - et une partie proportionnelle aux quantités à conditionner - presse, 

ficelle, transport, plastique et stockage. Lorsque le changement de pratique induit l’introduction de pâturage alors qu’il n’y en 

avait pas du tout avant, nous avons considéré la mise en place d’une clôture pour un coût moyen annuel de 18 €/ha.  
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Etant donné que la quantité de fourrage à récolter est réduite de façon importante, le coût de la récolte est également réduit. 

Cette économie s’élève à 150 €/ha en moyenne (Tableau 6). Cette économie varie entre 134 €/ha en Auvergne où la réduction 

de fourrage récolté est plus faible et 307 €/ha en Bretagne concernée par le mode d’exploitation 20 (Annexe V-4). Dans ce 

mode d’exploitation, deux coupes d’ensilage en fin d’exploitation sont remplacées par des pâtures. Ces coupes ont des 

rendements généralement plus faibles que les premières coupes et la récolte en ensilage est un peu plus coûteuse que la 

récolte en foin, ce qui explique cette économie importante.  

Tableau 6. Quantités moyennes de foin et d’ensilage récoltés en moins et économie de récolte associée 

 
Postes de dépenses et recettes 

Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Coût de 
récolte des 
fourrages 

Récolte de foin (moyenne nationale : +0,1 ha récolté en foin soit +2,24 tMS/ha) 
Fauche + 2 fanages + 1 andainage : 75 €/ha/passage 
Pressage + chargement + transport + stockage : 27 €/tMS 

+66 +42 à +207 

Récolte d’ensilage (moyenne nationale : -1,1 ha récolté en ensilage soit -4,2 tMS/ha) : 
Fauche + récolte + chargement : 205 €/ha/passage ; Transport + stockage : 11 €/tMS 

-217 -532 à -184 

Nouvelles clôtures autour de parcelles initialement uniquement fauchées 
(moyenne nationale : +5% clôture/ha) ; installation de clôture : 18 €/ha/an 

+1 0 à 18 

Total récolte des fourrages -150 -307 à -134 

 

La différence de valeur des fourrages produits 

Il existe peu de données statistiques sur les prix des fourrages vendus et achetés. Pour le prix du foin départ ferme, nous 

avons considéré le foin à sa valeur d’inventaire soit 100 €/t MS (Réseaux Inosys Auvergne-Lozère-Aveyron). Pour l’herbe 

pâturée, nous avons estimé une ration (Tableau 7) à base de foin, d’orge et de tourteau de soja équivalente en termes de 

protéines, d’énergie et d’encombrement (sur la base des valeurs UF, PDI et UE estimées par l’INRA (Inra, 2007). Le prix de 

l’orge (158 €/tMB) est estimé à partir des données de fermes du Réseau d’Information Comptable Agricole sur les périodes 

2009-2013. Le prix du tourteau (330 €/tMB) provient de France AgriMer pour l’année 2010.  

Tableau 7. Ration de substitution à 1 tMS d’ensilage herbe ou d’herbe pâturée 

*référence du fourrage dans les tables Inra 2008.  

En moyenne, le remplacement des fauches par des journées de pâturage réduit la valeur économique des fourrages produits 

de 208 €/ha (Tableau 8). Les pertes sont les plus importantes en Limousin (203 €/ha) en lien avec l’importante baisse de 

biomasse valorisée (-21%) (Annexe V-4). Elles sont les plus faibles en Midi-Pyrénées (71 €/ha) où la biomasse valorisée ne 

baisse que de 6%. 

Tableau 8. Variation moyenne de la valeur des fourrages en €/ha 

 
Postes de dépenses et recettes 

Modifications variables selon les changements de mode d'exploitation 
[moyenne nationale pour les 5 changements considérés] 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Valeur  
des fourrages 
récoltés 

Gain de foin  
[moyenne nationale : +2,24 tMS/ha] 

-224 -447 à -128 

Perte d’ensilage  
[moyenne nationale : -4,2 tMS/ha] 

+503 +328 à +746 

Gain d'herbe  
[moyenne nationale : +0,6 tMS/ha] 

-71 -117 à -48 

Total valeur des aliments +208 +71 à +203 

 

 Foin (tMS) 
(FF0510*) 

Tourteau de soja  
(tMS) 

Orge (tMS) Coût (€/tMS) 

Ensilage d’herbe (FE0150*) 0,90 0,07 0,02 122 

Herbe pâturée (FV0070*) 0,81 0,10 0,02 120 
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Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Le coût moyen de mise en œuvre de la pratique « substitution fauche-pâture » est de 73 € par hectare au niveau national, 

avec des valeurs s’étalant entre régions entre -85 €/ha et +146 €/ha. Lorsque ce coût est ramené par tonne supplémentaire 

de carbone stocké dans l’horizon 0-30 cm, il est d’environ +277 €/tC soit 6.4 millions d’euros par an pour la France entière 

(Tableau 9). Les différences régionales sont importantes entre -3 816 €/tC et +708 €/tC. Le coût est négatif lorsque les baisses 

de biomasse valorisée sont faibles (< 14%) (Midi-Pyrénées et Languedoc-Roussillon) et dans le cas où 2 ensilages sur 4 sont 

supprimés (Bretagne et Basse-Normandie).  

Tableau 9. Coût du stockage de carbone pour la substitution fauche-pâture 

 
En résumé cette pratique permettrait de stocker 0,265 tC/ha/an en moyenne sur 30 ans, ce qui avoisinerait 0,023 MtC/an pour 

toute la France pour un coût unitaire moyen de 277 €/tC/an en moyenne. Le faible stockage additionnel agrégé au niveau 

France est lié à la faible valeur de l‘assiette sur laquelle cette pratique peut être mise en œuvre. 

 
Figure 5. Coût de la tonne de C stockée (€/tC) de la pratique « substitution fauche-pâture », par région 

La carte des assiettes régionales (Figure 2), globalement très faibles, et des coûts régionaux de la tonne de C stockée (Figure 

5) montre que cette pratique est évidemment limitée aux régions d’élevage (Auvergne, Limousin), avec un coût élevé dans 

ces régions. 

Discussion 

Comparaison à la littérature 

L’analyse de la littérature mobilisée dans le cadre de l’étude montre que pour des niveaux d’utilisation de l’herbe équivalents, 

les prairies uniquement pâturées stockent a priori davantage de C que les prairies uniquement fauchées (section 3.7). Les 

effets d’une gestion mixte (fauche + pâturage) sont moins clairs, certains travaux indiquant un niveau stockage de C 

intermédiaire (Mestdagh et al., 2006) ou inférieur (Soussana et al., 2010) à celui des prairies uniquement pâturées ou 

uniquement fauchées. Les résultats de la modélisation obtenus pour la substitution fauche-pâture sont donc cohérents avec 

la littérature puisque que l’augmentation du nombre de journées de pâturage en remplacement de la production de fourrages 

conservés se traduit par un stockage moyen additionnel de +265 kgC/ha/an. Cet écart de stockage entre fauche et pâturage 

Régions Coût total (€/an) Coût à l'hectare (€/ha) Coût de stockage (€/tC) 

 Auvergne  6 064 530 113 428 

 Basse-Normandie  -435 610 -38 -155 

 Bretagne  -29 766 -85 -3816 

 Languedoc-Roussillon  -48 591 -3 -10 

 Limousin  632 006 146 708 

 Midi-Pyrénées  -4 591 -7 -18 

 Rhône-Alpes  272 427 95 412 

Total 6 450 406 73 277 
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est vraisemblablement dû au fait que le pâturage exporte moins de C que la fauche et restitue en partie le C exporté via les 

déjections animales.  

Sensibilité des résultats 

Le potentiel économique de stockage, représenté par le coût de stockage en euro par tonne de carbone, peut se montrer 

sensible aux valeurs prises par plusieurs variables : la variation de rendement des prairies permanentes induite par la pratique 

stockante, et le prix des engrais utilisés et des fourrages produits.  

Les variations de rendement utilisées reposent sur les simulations réalisées avec le modèle PaSim, et sont sensibles au 

contexte pédoclimatique et aux pratiques agricoles simulées.  

Concernant les hypothèses économiques, il existe des incertitudes sur le prix de l’azote qui fluctue en fonction du type de 

molécule utilisé et des cours du pétrole. Depuis 2000, le cours de l’azote a fluctué de ±20% par rapport à la référence utilisée 

(Indice déflaté IPAMPA Agreste). Ces variations entraineraient une modification de ±6€/ha du coût moyen de stockage par 

hectare, soit ±2% de la valeur de référence. Le coût de la mécanisation est également très variable entre exploitations du fait 

de la variabilité du type d’équipements des agriculteurs, de leur niveau d’utilisation, de leur ancienneté et du type de propriété 

(à l’exploitation, en CUMA, à des tiers via des entreprises de travaux agricoles). Une variation de ±20% par rapport au cout 

moyen estimé induirait des variations de l’ordre de ±30 €/ha soit 11%. Concernant le prix du foin, le barème de la chambre 

d’agriculture de l’Oise propose une fourchette entre 90 € et 135 € pour la vente de foin (prix départ ferme). Cela entrainerait 

une variation du coût moyen de la valeur des fourrages à l’hectare entre -18 €/ha et +42 €/ha soit entre -7% et +15% du cout 

moyen de la mesure à l’hectare.  

Corrélation entre les principales sources d’incertitude 

Les principales corrélations concernent la variabilité interannuelle de la production des prairies et le coût du foin. Le cours du 

foin est en effet bien plus élevé lorsque le climat est défavorable à la production fourragère. La baisse de biomasse valorisée 

induit par cette pratique peut alors être encore plus coûteuse. 

Freins à l’adoption de la pratique 

L’extension du pâturage, bien qu’il présente un intérêt vis-à-vis du stockage de carbone et d’autres services écosystémiques, 

se heurte à plusieurs limites, dont la nécessité de constituer des réserves hivernales. La distance des parcelles au siège de 

l’exploitation et l’accessibilité pour le troupeau peuvent aussi contraindre les possibilités de pâturage. En outre, la modification 

des pratiques d’exploitation de l’herbe et les conséquences pour les niveaux de productivité de la prairie impliquent 

nécessairement une modification des systèmes fourragers avec des conséquences économiques et structurelles à l’échelle 

des systèmes d’élevage, ce qui pourrait se révéler bloquant pour une mise en place effective. 
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Annexes 

Annexe V-1. Pourcentage de la fertilisation organique théorique pouvant être 
réalisée par région en fonction des disponibilités d’effluents d’élevage 

 

 

  

Région Initial Final 

Alsace 0 0 

Aquitaine 25 13 

Auvergne 100 100 

Basse-Normandie 58 41 

Bourgogne 100 86 

Bretagne 0 0 

Centre 0 0 

Champagne-Ardenne 0 0 

Corse 0 0 

Franche-Comté 100 100 

Haute-Normandie 50 42 

Ile-de-France 0 0 

Languedoc-Roussillon 0 0 

Limousin 100 40 

Lorraine 0 0 

Midi-Pyrénées 100 77 

Nord-Pas-de-Calais 0 0 

Pays de la Loire 28 16 

Picardie 0 0 

Poitou-Charentes 65 26 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 0 0 

Rhône-Alpes 88 34 
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Annexe V-2. Coût du matériel  

2a) Epandage fumier 

Matériel 

Charges 

fixes 

(€/voyage) 

Réparations 

(€/voyage) 
(voyage/ h) 

Fuel  

(L/h) 

Coût 

tracteur 

(€/h) 

Performance 

(ha/h) 

Coût 

travail 

(€/ha) 

Coût total 

(€/ha) 

Epandeur fumier 10t/12m3, 

hérissons horizontaux avec 

table d'épandage  

+ tracteur 4RM 130ch 

5 0.9 2.0 10.0 20.44 1 16.5 49.5 

Source : CUMA du Loiret de 2010 à 2014 

 

2b) Fauche, fanage et andainage : coût à l’hectare 

 Matériel 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Fuel  
(L/h) 

Perf.  
(ha/h) 

Coût 
matériel 

(€/ha) 

Coût 
tracteur 
(€/ha) 

Main 
d'œuvre 

(€/ha) 

Coût total 
(€/ha) 

Fauche 
Faucheuse rotative 3,2 m 
8 disques 
+ tracteur 4RM 110ch 

17.87 8.47 2.2 14.05 8.12 7.5 29.7 

Fanage 
(2 passages)  

Faneuse 6 axes, 6,5 m portée, 
repliage hydraulique 
+ tracteur 4RM 110ch 

17.87 8.47 3.5 7.35 5.11 4.7 34.3 

Andainage 
Andaineur 3,5 m porté 
+ tracteur 2RM 80ch 

10 5 2.00 6.65 4.88 8.3 19.8 

Source : barème Entraide de l’Oise 2016 

Pressage et ficelle : coût par balle (1 balle = 330 kgMS) 

 Matériel 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Fuel 
(L/h) 

Perf. 
(balle/h) 

Coût 
matériel 
(€/balle) 

Coût 
tracteur 
(€/balle) 

Main 
d'œuvre 
(€/balle) 

Coût total 
(€/balle) 

t MS  
/balle 

Pressage 
Chambre variable 120 x 160 
pick up large de série  
+ tracteur 4RM 110ch 

17.87 8.47 30.00 2.625 0.60 0.55 4.3 0.33 

Ficelle     0.49     

Source : barème Entraide de l’Oise 2016 

 

2c) Chargement, transport et stockage par tMS 

 Matériel 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Fuel  
(L/h) 

Coût 
matériel 

(€/h) 

Coût 
travail 
(€/h) 

Transport  
(tMS/voyage) 

Perf. 
(tMS/h) 

Coût total 
(€/tMS) 

Chargement 
foin  

chargeur frontal 2 fonctions, 
godet & fourche  
+ tracteur 2RM, 80ch 

10 5.28 3.55 16.5  16 1.87 

Transport foin  
Plateau 8 m 8 tonnes 
+ tracteur 2RM, 80ch 

10 5.28 5 16.5 6.12 8 3.75 

Stockage  
(inclut hangar) 

       9 

Source : barème Entraide de l’Oise 2016 
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Annexe V-3. Variations des quantités moyennes de fertilisant minéral et organique 
apportés par ha et du coût moyen de fertilisation par région  

Régions 
Assiette  

(ha) 
Δ Fumier 
(tMS/ha) 

Δ Azote Minéral 
(kg/an) 

Δ Cout fertilisation 
azotée (€/ha) 

 Auvergne  53 861 -8,5 28,3 5,1 

 Basse-Normandie  11 419 -5,4 18,0 3,2 

 Bretagne  351 - - - 

 Languedoc-Roussillon  14 420 - 50,0 58,5 

 Limousin  4 335 -9,2 42,2 17,8 

 Midi-Pyrénées  635 7,5 30,7 60,0 

 Rhône-Alpes  2 879 -6,6 22,1 4,0 

Total 87 901 -6,5 30,9 14,6 

 

 

 

 

Annexe V-4. Production de foin et herbe ingérée au pâturage (tMS/ha/an),  
avant et après le changement de pratique (il n’y a pas d’ensilage dans ces modes 
d’exploitation), pondérée par leurs surfaces  

Régions 

Biomasse valorisée  
(tMS/ha) Variation 

Δ herbe pâturée 
(tMS/ha) 

Δ fourrage 
récolté 
(tMS/ha) 

Δ valeur 
fourrages 

(€/ha) 

Δ coût  
de récolte  

(€/ha) Initiale Finale 

 Auvergne  7,82 6,23 -20% 0,46 -2,05 241 -134 

 Basse-Normandie  7,46 6,02 -19% 0,96 -2,40 196 -238 

 Bretagne  8,88 7,76 -13% 0,63 -1,74 222 -307 

 Languedoc-Roussillon  5,54 5,11 -8% 0,78 -1,21 81 -143 

 Limousin  8,27 6,50 -21% 0,40 -2,17 263 -135 

 Midi-Pyrénées  5,47 5,14 -6% 0,75 -1,08 71 -139 

 Rhône-Alpes  7,64 6,10 -20% 0,52 -2,06 230 -139 

Moyenne 7,40 6,03 -19% 0,58 -1,95 208 -150 
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Annexe VI.  

Fiche de la pratique stockante 

"Augmenter modérément la fertilisation minérale azotée  
des prairies permanentes" 

 

 

 

Auteurs 

Claire Mosnier, Anne-Isabelle Graux, Katja Klumpp  

Extraction et traitement de données  

Raphaël Martin  
 

 

 

 

 

Cette fiche reprend l'ensemble des éléments concernant cette pratique : son principe, sa description, 

les statistiques régionales et références technico-économiques mobilisées, ainsi que les résultats 

agronomiques (section 4.4.2.2.2) et économiques présentés dans le Chapitre 4 du rapport. 
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Introduction 

Les prairies occupent près de 40% de la SAU française, avec 12,6 millions d’hectares (Mha) en 2016 (Agreste 2017). Les 

surfaces toujours en herbe (STH) ou prairies permanentes représentent environ les trois quarts des surfaces en prairie et 

regroupent des prairies implantées depuis plus de 6 ans (26%) et des prairies dites naturelles, car jamais renouvelées (74%). 

Les statistiques agricoles distinguent les prairies permanentes productives (de type 4) qui couvrent un total de 6,8 Mha (soit 

55% de la surface en prairie), et les prairies permanentes peu productives (de type 1, parcours, alpages, landes) couvrant un 

total de 2,5 Mha (soit 19% de la surface en prairie). Les prairies permanentes sont dominantes en région de montagne ou 

semi-montagne, tandis que les prairies temporaires ou artificielles sont relativement plus représentées dans les zones 

d’élevage de plaine. Les prairies permanentes sont le plus souvent utilisées pour le pâturage (deux tiers des surfaces, Agreste 

2010), une faible proportion d’entre elles étant uniquement fauchée (8%) et le restant étant à la fois fauché et pâturé.  

Après chaque coupe, une fertilisation azotée permet de stimuler la reprise de végétation des prairies et d’augmenter la 

production de la coupe suivante. Les prairies permanentes intensives sont fertilisées avec de l’azote minéral sur les deux tiers 

des surfaces (Agreste, 2010). Les apports sont toujours fractionnés. Pour 60% des surfaces fertilisées avec de l’azote minéral, 

l’agriculteur fait deux apports. La dose d’azote minéral varie peu en fonction de l’âge des prairies mais augmente selon le 

nombre d’utilisations de la prairie. Les prairies fertilisées reçoivent en moyenne 90 kg d’azote par hectare et jusqu’à 170 kg 

d’azote par hectare dans le cas de quatre apports et plus. 

La fertilisation est un facteur clé de régulation du stockage de C sous prairie (Soussana et Lemaire, 2014). De façon générale, 

la fertilisation minérale semble stimuler le stockage de C (voir section 3.7), mais avec des nuances suivant la formulation de 

l’engrais (N, NP, PK, NPK, etc.) et sans qu’il y ait de réel consensus entre les études sur la formulation la plus efficace pour 

le stockage de C. Ce stockage est dépendant du type de sol, du mode d’exploitation de l’herbe (fauche, pâturage), des doses 

ajoutées (faibles, modérées, fortes) ainsi que de la durée d’application et de la profondeur du sol analysée. L’analyse de la 

littérature mobilisée dans le cadre de l’étude semble confirmer un effet bénéfique de la fertilisation pour le stockage de C en 

prairie permanente, de l’ordre de 0 à 0,3 tC/ha/an de stockage additionnel par rapport à un témoin non fertilisé (Poepleau et 

al., 2018). La réponse du stockage de C à la fertilisation dépend également de la nature minérale ou organique de l’engrais 

utilisé. Sur une parcelle donnée l'application d'engrais organiques permet a priori un stockage de C supérieur à celui obtenu 

par l'emploi d'engrais minéraux (respectivement de l'ordre en moyenne de 0,82 tC/ha/an vs. 0,54 tC/ha/an) (Conant et al., 

2017). 

La pratique (ou le scénario) stockant(e) testée et décrite ici examine l’effet d’une augmentation modérée (+50 kgN/ha/an) de 

l’utilisation des engrais azotés utilisés en prairie permanente sur la production d’herbe printanière et les retours de C au sol 

associés (cf. section 3.7). L’impact de cette pratique à l’échelle des surfaces en prairies permanentes métropolitaines se base 

sur une analyse des résultats de simulations réalisées avec le modèle PaSim (Riedo et al., 1998) dont le module sol est dérivé 

du modèle CENTURY (Parton et al., 1987). Ces simulations ont été effectuées sur 30 années consécutives (1984-2013) et 

pour l’ensemble des surfaces en prairies permanentes de la France, à une haute résolution spatiale qui tient compte de la 

diversité des conditions pédoclimatiques locales. La définition des pratiques agricoles (ou modes d’exploitation) utilisée dans 

cette étude reprend celle de l’étude « Les prairies françaises : production, exportation d’azote et risques de lessivage » (Graux 

et al., 2017) et est issue de l’expertise des chercheurs de l’INRA travaillant sur la prairie et des informations recueillies dans 

le cadre de l’enquête “pratiques culturales” menée par le service central des enquêtes et études statistiques en 1998 (SCEES, 

2000). Les modes d’exploitations y sont résumés sous la forme de 30 modes d’exploitation, définis chacun par un calendrier 

des fauches et/ou de pâturages, ainsi que de fertilisations que le modèle applique en tenant compte de la disponibilité effective 

de l’herbe pour réaliser les opérations prévues. Dans la présente étude, les effets de la fertilisation azotée (minérale et 

organique) sur l’allocation préférentielle de la biomasse aux organes aériens ainsi que sur la diversité spécifique et 

fonctionnelle des prairies permanentes sont négligés, car non représentés dans le modèle utilisé. 

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

La pratique stockante testée consiste à fertiliser davantage les prairies permanentes, et ce, de façon modérée à hauteur de 

50 unités d’azote supplémentaire apporté à l’année sous une forme minérale ou organique, sans intensifier pour autant le 

degré d’exploitation de l’herbe par la fauche et/ou le pâturage. Cette fertilisation supplémentaire a pour but d’augmenter la 

production primaire et les retours de C au sol sous la forme restitutions végétales, et donc le stockage de carbone. L’apport 

supplémentaire d’engrais est effectué majoritairement sur des surfaces non fertilisées (modes d’exploitation 1, 4, 12, 15, 21 et 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  483 

24 ; Figure 1) et marginalement sur des prairies déjà fertilisées (mode d’exploitation 2). La simulation d’une fertilisation 

modérément plus élevée est effectuée par comparaison des réponses du modèle en passant d’un mode d’exploitation existant 

(ligne de base ou situation initiale) à son équivalent en terme d’utilisation de l’herbe mais supérieur en terme de fertilisation de 

50 kg N/ha/an (scénario ou situation finale). Les modes d’exploitation testés correspondent à des gestions qui existent 

actuellement en France et dans les régions étudiées.  

 

Figure 1. Description des modes d’exploitation de la prairie permanente (numérotés de 1 à 30) utilisée dans les simulations.  

Chaque segment vertical donne la séquence des évènements ayant lieu sur la parcelle dont le calendrier est exprimé en sommes de températures.  
Les triangles figurent une fauche et les ronds un pâturage. Les chiffres indiquent la quantité d’engrais minéral apporté (kgN/ha). Enfin les flèches indiquent 
les changements de pratiques simulés, via le passage d’un mode d’exploitation à un autre dans le cas du scénario « augmenter modérément la fertilisation 

minérale azotée » (flèches en traits pleins) et dans le cas du scénario « réduction de la fauche au profit du pâturage » (voir Annexe V). 

D’après les résultats des simulations, les prairies concernées par la mise en place de cette pratique sont relativement peu 

productives : 3,5 t MS pâturée et fauchée par ha et par an en moyenne, avec des variations selon les modes d’exploitation 

allant de 1,7 tMS/ha/an pour le mode 15 à 7,7 tMS/ha/an pour le mode 12 (Tableau 1). L’augmentation modérée de la 

fertilisation minérale azotée augmente la biomasse totale récoltée et ingérée de 11% en moyenne, avec une variabilité allant 

de 3% (mode d’exploitation 21) à 16% (mode d’exploitation 1). En moyenne, la production simulée augmente de 3 à 16 kg MS 

à l’hectare par unité d’azote supplémentaire apportée. La production de fourrages récoltés est davantage concernée par cette 

augmentation que les quantités d’herbe ingérées, car la production de biomasse est plus importante au printemps, principale 

période de fauche.  

Tableau 1. Evolution de la production d’herbe moyenne valorisée en foin et au pâturage selon le mode d’exploitation, dans le cas de la 
ligne de base (situation initiale) et de la pratique stockante « augmentation modérée de la fertilisation minérale azotée » (situation finale) 

Mode d'exploitation  
Biomasse initiale  

(t MS/ha) 
Biomasse finale  

(t MS/ha) 
Δ Herbe pâturée   

(t MS/ha) 
Δ Foin récolté  

(t MS/ha) 

1 → 2 3,4 4,0 - 0,5 

2 → 3 3,9 4,2 - 0,3 

4 → 5 4,4 4,9 0,09 0,4 

12 → 13 4,7 5,3 0,09 0,5 

15 → 17 1,7 1,8 0,07 - 

21 → 22 2,5 2,6 0,09 - 

24 → 25 3,2 3,3 0,13 - 

Moyenne 3,5 3,9 0,05 0,3 
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L’azote, sous forme minérale (ammonitrate) et/ou organique, est apporté via 1 à 5 doses pour une quantité totale variant de 

50 à 200 kgN/ha. La première dose de 50 kgN/ha est toujours appliquée en sortie de l’hiver, au premier février puis les dates 

des autres applications sont fonction des sommes de température et donc de l’année et de l’emplacement géographique. Si 

la simulation inclut de la fertilisation organique, le mode d’exploitation de la prairie permet de déterminer la fréquence 

interannuelle à laquelle elle la reçoit. Ainsi, les prairies utilisées uniquement en pâturage reçoivent de tel type d’engrais tous 

les 4 ans, les prairies utilisées en fauche tardive avec une coupe par an tous les 2 ans et les autres, à savoir les prairies 

utilisées en fauche précoce ou avec au moins 2 coupes par an, tous les ans1. Les années où ces parcelles reçoivent de la 

fertilisation organique, c’est alors ce premier apport de fertilisant minéral qui est substitué par un apport de fertilisation 

organique sous la forme de 15 tonnes de fumier compact à l’hectare sur l’ensemble du territoire, sans tenir compte des 

différences régionales de nature d’effluent, à l’exception de la Bretagne où 20 tonnes de lisier par hectare sont alors épandues. 

Afin de simuler l’ensemble de ces situations, deux jeux de simulations ont été effectués avec le modèle PaSim, l’un 

correspondant à la modalité fertilisation minérale, l’autre avec une fertilisation mixte (organique et minérale). L’appariement 

des deux jeux de simulation (mixte et 100% minérale) est fonction de la quantité de fertilisant organique disponible pour la 

prairie permanente sur chaque région (les effluents sont prioritairement affectés à d’autres cultures fourragères telles que le 

maïs ensilage). Le changement de pratique induit une utilisation plus importante de fertilisant. A même volume de fumier 

épandu, la part de l’organique diminue donc sauf dans des régions comme l’Auvergne ou la Franche Comté qui étaient 

excédentaires en fertilisants organiques (Annexe VI-1).  

Critères d’assiette pour la pratique stockante 

L’assiette théorique de cette pratique stockante concerne l’ensemble des prairies permanentes. Parmi ces prairies, on 

considère uniquement les prairies non fertilisées (88% des cas) ou peu fertilisés (< 50 kgN/ha/an), soit 56% des surfaces en 

prairies permanentes en France. Rapportées aux modes d’exploitation concernés dans la ligne de base (modes 1, 2, 4, 12, 

15, 21 et 24), l’assiette théorique totalise 3 941 203 ha, ce qui représente 15% des surfaces en prairies permanentes à l’échelle 

nationale. Les modes d’exploitation 1 (28%) et 4 (32%) (Tableau 2) et la région Bourgogne (Figure 2) sont les plus concernés 

par ce scénario en France. Aucune autre pratique stockante simulée dans l’étude ne peut se cumuler avec l’assiette théorique 

de cette pratique car leurs assiettes sont disjointes. 

 
Figure 2. Assiette de la pratique stockante « intensification modérée des prairies extensives » 

 
  

                                                           
1 http://www.cantal.chambagri.fr/fileadmin/documents/Internet/2016/Production_vegetale/2016-09-Guide_regional_fertilisation.pdf  

http://www.cantal.chambagri.fr/fileadmin/documents/Internet/2016/Production_vegetale/2016-09-Guide_regional_fertilisation.pdf
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Tableau 2. Assiette (en milliers d'hectares) concernée par l’augmentation modérée de la fertilisation azotée des prairies permanentes,  
par région et par mode d’exploitation 

Régions 
Numéro du mode d’exploitation 

Total 
1 2 4 12 15 21 24 

 Alsace  26 - 18 - - - - 45 

 Aquitaine  77 21 21 1 50 2 - 173 

 Auvergne  39 7 94 - 92 108 - 340 

 Basse-Normandie  98 49 63 - 9 1 - 219 

 Bourgogne  122 24 179  186 97 35 643 

 Bretagne  57 1 1 -  10 - 69 

 Centre  71 17 85  3 4 1 181 

 Champagne-Ardenne  76 79 35 - - - - 190 

 Franche-Comté  92 37 84 - - - - 214 

 Haute-Normandie  20 12 2 - - - - 34 

 Ile-de-France  10 10  - - - - 20 

 Languedoc-Roussillon  2 0 22 4  11 - 39 

 Limousin  26 0 72 6 4 196 32 337 

 Lorraine  41 16 149 - - - - 206 

 Midi-Pyrénées  62 8 194 10 21 33 - 329 

 Nord-Pas-de-Calais   26     - 26 

 Pays de la Loire  132 92 26 - 13 18 - 280 

 Picardie  3 7 - - - - - 10 

 Poitou-Charentes  45 9 12  17 20 28 131 

 Provence-Alpes-Côte d'Azur  15 - 19 13 9 - - 56 

 Rhône-Alpes  105 - 204 33 46 11 1 399 

 Total  1 119 416 1 280 68 450 510 97 3 941 

 % du total 28% 11% 32% 2% 11% 13% 2% 100% 

 

Présence de la pratique stockante dans la ligne de base 

Les modes d’exploitation (2, 3, 5, 13, 17, 22, 25) ayant une fertilisation modérément supérieure aux modes 1, 2, 4, 12, 15, 21 

et 24 sont déjà présents dans la ligne de base et représentent 20% des surfaces en prairies permanentes.   

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

Il n’y a pas de problème d’incompatibilité avec les autres pratiques stockantes car les assiettes sont disjointes. 

Potentiel de stockage de carbone 

L’augmentation modérée de la fertilisation (+ 50 kg N/ha/an) permet de stocker davantage de carbone dans toutes les régions 

par rapport à la ligne de base (Tableau 3). Le gain de stockage moyen permis par ce scénario est de +176 ± 63 kgC/ha/an 

soit 2,1‰ par an (Figures 3 et 4). Etant donné le lien entre la fertilisation azotée, la production de biomasse et le stockage de 

C déjà observé lors de l’analyse de la ligne de base en réponse à la fertilisation azotée, ce résultat était attendu. Il est conforme 

aux conclusions de l’analyse bibliographique (section 3.7). Dans la situation initiale, les prairies concernées stockaient déjà 

en moyenne 108 kgC/ha/an avec une forte variabilité interrégionale (de -319 kgC/ha/an dans la région Provence Alpes-Côte 

d’Azur à +300 kgC/ha/an en Bourgogne ; Figure 3). 

L’analyse des relations entre le stockage additionnel simulé et les facteurs pédoclimatiques n’a pas permis de mettre en 

évidence de liens importants. Ceci suggère que la réponse à la fertilisation azotée des prairies non ou très peu fertilisées, et 

ses conséquences sur le stockage additionnel de C dans le sol, sont valables pour l’ensemble des pédoclimats concernés en 

France. 
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Figure 3. Stockage 
additionnel absolu 

(kgC/ha/an) sur 0-30 cm  
avec le scénario 

"Fertilisation additionnelle 
modérée des prairies 

permanentes" 

 

  

Stockage absolu (kgC/ha/an) Stockage relatif (‰/an) 

Figure 4. Stockage additionnel annuel moyen sur 0-30 cm avec le scénario "Fertilisation additionnelle modérée" 
 

Tableau 3. Estimation de l'assiette maximale technique et du potentiel de stockage additionnel  

sur l’horizon 0-30 cm par rapport à la ligne de base 

Régions Assiette (ha) Stockage C (tC/an) Stockage C (tC/ha/an) 

 Alsace  44 665 4 536 0.102 

 Aquitaine  172 507 27 177 0.158 

 Auvergne  340 210 85 733 0.252 

 Basse-Normandie  219 105 34 826 0.159 

 Bourgogne  642 999 160 565 0.250 

 Bretagne  68 802 7 425 0.108 

 Centre  180 776 29 785 0.165 

 Champagne-Ardenne  190 031 24 971 0.131 

 Franche-Comté  213 932 35 712 0.167 

 Haute-Normandie  33 888 4 944 0.146 

 Ile-de-France  20 028 2 906 0.145 

 Languedoc-Roussillon  38 788 3 740 0.096 

 Limousin  337 215 58 114 0.172 

 Lorraine  205 823 23 105 0.112 

 Midi-Pyrénées  328 574 47 659 0.145 

 Nord-Pas-de-Calais  26 323 3 059 0.116 

 Pays de la Loire  280 570 39 138 0.139 

 Picardie  10 486 1 127 0.107 

 Poitou-Charentes  130 814 18 119 0.139 

 Provence-Alpes-Côte d'Azur  56 273 1 466 0.026 

 Rhône-Alpes  399 390 49 502 0.124 

 Total 3 941 203 693 652 0.176 

Moyenne = 176 
kgC/ha/an 
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Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique  

Comme attendu, l’augmentation de la fertilisation azotée accroit les émissions d’azote dans l’environnement par 

nitrification/dénitrification, volatilisation et lixiviation (Tableau 4). L’augmentation des émissions directes et indirectes de N2O 

(+557 kgCO2e/ha/an), ainsi que les émissions induites de CO2 liées à la fabrication des engrais azotés (+225 kgCO2e/ha/an) 

font plus que contrebalancer le stockage additionnel de carbone dans le sol (-646 kgCO2e/ha/an), ce qui disqualifie cette 

pratique du point de vue de son intérêt en termes d’atténuation du changement climatique.  

Tableau 4. Effets du scénario "Fertilisation additionnelle modérée de prairies permanentes" sur le bilan de GES  
(différence avec les pratiques actuelles). Par convention, les émissions vers l’atmosphère sont comptabilisées positivement,  

et ce qui est extrait de l’atmosphère est comptabilisé négativement. 

Emissions 
N2O directes 

Volatilisation 
NH3 

Lixiviation  
NO3- 

Emissions 
N2O directes 
et indirectes 

Consommation 
de carburant par 
les opérations 

agricoles 

Emissions 
induites par  
la fabrication 

de fuel 

Emissions 
induites par  
la fabrication 

d’engrais 

C séquestré 
sur 0-30 cm 

Bilan 

(kgN-N2O/ha/an) (kgN-NH3/ha/an) (kgN-NO3
-/ha/an) (kgCO2e/ha/an) (kgCO2e/ha/an) 

1,16 1,28 2,80 557 7 2 225 -646 145 

 

Autres impacts 

Beaucoup de prairies permanentes étant peu fertilisées, l’apport additionnel d’azote donne généralement lieu à une 

augmentation de la production d’herbe, mais aussi à moyen terme, à une évolution de la composition floristique, avec 

régression des légumineuses. L’apport d’engrais azotés conduit par ailleurs, comme en grandes cultures, à une augmentation 

des pertes d’azote, et par conséquent des émissions directes et indirectes de N2O. L’intensification de l’utilisation des prairies, 

à travers une manipulation conjointe de la productivité et du chargement animal, conduit à des réponses complexes en termes 

d’impacts environnementaux : lorsque le degré d’intensification augmente, les impacts positifs comme un plus fort stockage 

de C sont progressivement contrebalancés par des impacts négatifs liés à la hausse de différentes émissions azotées (NH3, 

N2O). Il semble qu’un seuil d’intensification de la prairie puisse être déterminé au-dessus duquel une intensification 

supplémentaire se traduit par des risques environnementaux inacceptables et une diminution des services écosystémiques 

rendus par la prairie (Soussana et Lemaire, 2014). 

Par conséquent, une augmentation des apports d’engrais azotés dans les parcelles peu fertilisées, susceptible de favoriser le 

stockage de C, se heurte à d’autres objectifs agro-environnementaux comme la préservation de la qualité de l’eau ou de la 

biodiversité. L’emploi d’engrais organiques préférentiellement à celui d’engrais minéraux offre la possibilité d’augmenter le 

stockage de C dans les sols de prairies permanentes, de reboucler les cycles des nutriments et d’économiser l’emploi d’engrais 

minéraux. Cependant, la quasi-totalité des effluents d’élevage produits en France est déjà restituée au sol, ce qui laisse peu 

de marge de manœuvre.   

Enfin, la modification des niveaux de production d’herbe, suite à une légère intensification des prairies les plus extensives, 

aura inévitablement des conséquences sur la taille des troupeaux, les achats d’aliments à l’extérieur ou les niveaux de 

production de lait ou de viande.  

Coût technique 

Coûts et bénéfices liés à la mise en œuvre de la pratique 

L’augmentation de la fertilisation des prairies génère des bénéfices supplémentaires liés à l’augmentation des quantités de 

fourrages produits et des coûts additionnels liés à l’épandage d’engrais ainsi qu’à la récolte de plus grandes quantités de 

fourrages. Dans cette étude nous évaluons la valeur des fourrages produits et non la variation de production animale qui peut 

en découler. On suppose en effet que la production animale est maintenue et que ce sont les achats ou ventes d’aliments 

autres que l’herbe qui seront adaptés pour maintenir les objectifs de production. 

Les coûts des pratiques sont estimés par hectare en prenant en compte les variations d’utilisation d’intrants et d’utilisation du 

matériel (charges d’entretien et amortissement). Les coûts du matériel spécifique à la récolte des prairies et à l’épandage de 
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fumier sont présentés dans l’annexe VI-2. Le coût de la main d’œuvre est proportionnel au nombre d’heures d’utilisation des 

machines (il dépend du débit de chantier à l’hectare) pour un coût unitaire de 16,5 €/heure. Nous ne considérons pas 

d’éventuelles économies d’échelle, c’est-à-dire la possibilité d’avoir des coûts unitaires différents en fonction du volume 

d’opérations réaliser. 

La différence de coût de fertilisation 

Le coût de la fertilisation minérale comprend l’épandage de fertilisant organique et minéral et l’achat d’azote minéral. Les coûts 

d’entretien, d’amortissement, la consommation de carburant et le temps nécessaire par hectare s’élèvent à 58,5 €/ha. C’est 

l’achat de fertilisant minéral (1,06 €/kgN d’après Eurostat) qui est responsable en grande partie de ce coût. On suppose que 

l’azote organique est produit sur la ferme à un coût nul. Le coût total de la fertilisation organique (main d’œuvre comprise) 

s’élève à 49 €/ha.  

L’augmentation de la quantité d’azote appliquée est de 50 unités par hectare pour tous les modes d’exploitation concernés 

par cette pratique. Cependant, la part de la fertilisation organique diffère selon les régions et le mode d’exploitation, comme 

expliqué dans la première section (Annexe VI-3). En moyenne, on simule une augmentation de 2 tonnes de fumier et de 4 

unités d’azote minérales par ha, ce qui induit un coût supplémentaire de 57 €/ha, assez homogène entre les régions 

(Tableau 5). 

Tableau 5. Quantités moyennes de fertilisant minéral et organique apportées par ha et du coût moyen de fertilisation. 

Postes de dépenses et recettes 
Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Modification de la fertilisation minérale (moyenne nationale : + 0,8 passage/ha soit +42 unités N/ha) : 
- Passage de l’épandeur de fertilisant minéral (amortissement + entretien + fuel + travail) : 

5.5 €/ha/passage 
- Coût de l’engrais minéral : 1.06 €/kg N 

+49 +41 à +58 

Modification de la fertilisation organique (moyenne nationale : +0,2 passage/ha soit +2 t fumier/ha) : 
- Passage de l’épandeur de fertilisant minéral (amortissement + entretien + fuel + travail) : 

49 €/ha/passage 
- Coût de l’engrais organique : 0 € (autoproduit) 

+8 0 à +15 

Total fertilisation  +57 +56 à +58 

 

La différence de coût de la récolte du fourrage  

Le coût de récolte dépend de la quantité de foin récoltée. Les itinéraires techniques associés à la récolte des fourrages ainsi 

que le type de matériel utilisé sont issus des travaux de Lépée et al. (2011). Les coûts de distribution des fourrages à l’auge 

n’ont pas été pris en compte car très variables selon les équipements des exploitations. Les coûts ont été divisés en une partie 

fixe qui ne dépend que de la surface à récolter - fauche, fanage et andainage – et d’une partie proportionnelle aux quantités à 

conditionner - presse, ficelle, transport, plastique et stockage. Le surcoût lié à la récolte supplémentaire est assez faible, 9 €/ha 

en moyenne (Tableau 6). Ce surcoût est plus élevé lorsque la réponse de la production d’herbe à la fertilisation est plus forte, 

comme en Alsace ou en Franche Comté (Annexe VI-4).  

Tableau 6. Quantité moyenne de foin supplémentaire récolté et surcoût de récolte associé 

Postes de dépenses et recettes 
Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne nationale Extrêmes régionaux 

Récolte de foin (moyenne nationale : +0 ha récolté en foin soit +0,32 t MS/ha) : 
- Fauche + 2 fanages + 1 andainage (amortissement + entretien + fuel + travail) : 

75 €/ha/passage 
- Pressage + ficelle + chargement + transport + stockage : 27 €/tMS 

+9 +4 à +14 

 

La différence de valeur des fourrages produits 

L’augmentation de la fertilisation augmente les fourrages produits (AnnexeVI-4), ce qui peut permettre à l’éleveur i) d’acheter 

moins d’aliments et ainsi d’être plus autonomes ou ii) de vendre le surplus de fourrage. Il existe peu de données statistiques 

sur les prix des fourrages vendus et achetés. Pour le prix du foin départ ferme, nous avons considéré le foin à sa valeur 

d’inventaire soit 100 €/tMS (Réseaux Inosys Auvergne-Lozère-Aveyron). Pour l’herbe pâturée, nous avons estimé une ration 
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(Tableau 7) à base de foin, d’orge et de tourteau de soja équivalente en termes de protéines, d’énergie et d’encombrement 

(sur la base des valeurs UF, PDI et UE estimées par l’INRA, (Inra 2007)). Le prix de l’orge (158 €/tMB) est estimé à partir des 

données de fermes du Réseau d’Information Comptable Agricole sur les périodes 2009-2013. Le prix du tourteau (330 €/tMB) 

provient de France AgriMer pour l’année 2010.  

Tableau 7. Ration de substitution à 1 tMS d’ensilage herbe ou d’herbe pâturée 

*référence du fourrage dans les tables Inra 2008.  

En moyenne, l’augmentation de la fertilisation permet d’augmenter la valeur économique des fourrages produits de 38 €/ha 

(Tableau 8). Ce gain s’explique principalement par les variations de production de foin. Il est plus élevé en Alsace et Franche 

Comté du fait de l’augmentation plus importante de la production (Annexe VI-5). 

Tableau 8. Variation moyenne de la valeur des fourrages en €/ha 

Postes de dépenses et recettes 
Hypothèses techniques et économiques retenues 

Coût annuel moyen (€/ha/an) 

Moyenne 
nationale 

Extrêmes 
régionaux 

Surplus de foin (moyenne nationale : +2.24 tMS/ha) : 
   Valeur du foin : 100 €/tMS 

-32 -14 à -49 

Surplus d’herbe (moyenne nationale : +0,6 tMS/ha) :  
   Valeur de l’herbe* : 122 €/tMS 

-6 -14 à 0 

Total valeur des aliments -38 -22 à -57 

 

Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Le coût total de mise en œuvre de la pratique stockante (augmentation modérée de la fertilisation) est la somme du surcout 

de fertilisation et de récolte et des économies permises par les surplus de fourrage disponible. Il s’élève en moyenne nationale 

à 28 € par hectare et par an, ce qui correspond à un coût par hectare relativement faible par rapport aux autres pratiques 

(Figure 5). 

. 

Figure 5. Carte du coût régional de la pratique « Augmentation modérée de la fertilisation azotée des prairies extensives »,  

en euros par hectare et par an 

La variabilité entre régions est relativement faible (Tableau 9) : de 12 €/ha en Franche Comté à 38 €/ha dans le Limousin et 

le Nord Pas de Calais. Ces variations sont directement liées à la quantité de fourrage supplémentaire engendrée par 

l’augmentation de la fertilisation azotée. Lorsque ce coût est ramené par tonne supplémentaire de carbone stocké sur l’horizon 

0-30 cm, il est d’environ 157 €/tC en moyenne nationale avec selon les régions des coûts moyens entre 72 €/tC et 963 €/tC.  

 Foin (tMS) 
(FF0510*) 

Tourteau de soja  
(tMS) 

Orge  
(tMS) 

Coût  
(€/tMS) 

Herbe pâturée (FV0070*) 0,81 0,10 0,02 120 
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Tableau 9. Coût du stockage de carbone 

 

 

Discussion 

Comparaison à la littérature 

D’après l’analyse des simulations du modèle PaSim, le gain de stockage additionnel permis par l’augmentation modérée de 

la fertilisation azotée des prairies permanentes est de +176 ± 63 kgC/ha/an pour une fertilisation additionnelle de 50 kgN/ha/an, 

soit un facteur de 2,3 à 4,8 kg C stocké par kg de N supplémentaire fourni. Ce chiffre est cohérent avec la fourchette d’un 

stockage additionnel de 0 à 300 kgC/ha/an permis par la fertilisation azotée par Poepleau et al. (2018). En revanche, la réponse 

de la production fourragère simulée à l’azote apporté semble un peu faible en regard de ce qui est connu dans la littérature. 

La plupart du temps, le scénario testé est appliqué à des prairies non fertilisées (qui reçoivent donc ensuite 50 kgN/ha/an). 

Dans cette gamme de fertilisation, la réponse attendue des prairies est relativement élevée et de l’ordre de 25-30 kg MS à 

l’hectare par kg N apporté (Hopkins et al., 1990 ; Durant et Kerneïs, 2015), alors que dans nos simulations la production 

fourragère simulée augmente de 3 à 16 kg MS à l’hectare par unité d’azote supplémentaire apportée. Cette faible augmentation 

de la production d’herbe en réponse à l’apport d’azote pourrait être due à d’autres facteurs limitants (eau par exemple). 

Le coût estimé à l’hectare est relativement modeste par rapport aux autres pratiques simulées car les surcoûts de fertilisation 

sont partiellement compensés par une augmentation de la production. En revanche, le coût de stockage par tonne de carbone 

est élevé, du fait de l’impact modéré de la pratique sur le stockage de carbone. Par ailleurs le calcul du bilan gaz à effet de 

serre complet disqualifie cette pratique du point de vue de l’atténuation du changement climatique puisque le gain de stockage 

de C est annulé par l’augmentation des émissions liées à la fabrication et à l’usage de l’azote apporté. 

Sensibilité des résultats 

Concernant les hypothèses économiques, il existe des incertitudes sur le prix de l’azote qui fluctue en fonction du type de 

molécule utilisé et des cours du pétrole. Depuis 2000, le cours de l’azote a fluctué de ±20% par rapport à la référence utilisée 

(Indice déflaté IPAMPA Agreste). Ces variations entraineraient une modification de ±8 €/ha du coût moyen de stockage par 

hectare, soit ±30% de la valeur de référence. Le coût de la mécanisation est également très variable entre exploitations du 

fait de la variabilité du type d’équipements des agriculteurs, de leur niveau d’utilisation, de leur ancienneté et du type de 

propriété (à l’exploitation, en CUMA, à des tiers via des entreprises de travaux agricoles). Une variation de ±20% par rapport 

au cout moyen estimé induirait des variations de l’ordre de ±3 €/ha soit 10%. Concernant le prix du foin, le barème de la 

chambre d’agriculture de l’Oise propose une fourchette entre 90 € et 135 € pour la vente de foin (prix départ ferme). Cela 

Région  
Coût total  

(€/an) 
Δ Coût à l'hectare  

(€/ha) 
Coût de stockage de C 

 (€/t C) 

 Alsace  783 324 18 173 

 Aquitaine  5 403 937 31 199 

 Auvergne  11 849 981 35 138 

 Basse-Normandie  5 304 451 24 152 

 Bourgogne  20 916 807 33 130 

 Bretagne  2 130 319 31 287 

 Centre  4 704 103 26 158 

 Champagne-Ardenne  4 560 194 24 183 

 Franche-Comté  2 596 294 12 73 

 Haute-Normandie  814 089 24 165 

 Ile-de-France  526 313 26 181 

 Languedoc-Roussillon  1 391 469 36 372 

 Limousin  12 874 540 38 222 

 Lorraine  2 970 955 14 129 

 Midi-Pyrénées  8 501 422 26 178 

 Nord-Pas-de-Calais  992 716 38 325 

 Pays de la Loire  8 190 408 29 209 

 Picardie  305 734 29 271 

 Poitou-Charentes  4 167 381 32 230 

 Provence-Alpes-Côte d'Azur  2 108 668 37 1 439 

 Rhône-Alpes  8 110 873 20 164 

Total 109 203 978 28 157 
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entrainerait une variation du coût moyen de la valeur des fourrages à l’hectare entre -9 €/ha et +4 €/ha soit entre -35% et 

+15%.  

Corrélation entre les principales sources d’incertitude 

Les principales corrélations concernent la variabilité interannuelle de la production des prairies et le coût du foin. Le cours du 
foin est en effet bien plus élevé lorsque le climat est défavorable à la production fourragère. Si l’ajout d’azote permet 
d’augmenter la production des prairies ces années-là, le coût de la mesure sera plus faible.  
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Annexes 

Annexe VI-1. Pourcentage de la fertilisation organique théorique pouvant être 
réalisée par région en fonction des disponibilités d’effluents d’élevage 

Région Initial Final 

Alsace 0 0 

Aquitaine 25 13 

Auvergne 100 100 

Basse-Normandie 58 41 

Bourgogne 100 86 

Bretagne 0 0 

Centre 0 0 

Champagne-Ardenne 0 0 

Corse 0 0 

Franche-Comté 100 100 

Haute-Normandie 50 42 

Ile-de-France 0 0 

Languedoc-Roussillon 0 0 

Limousin 100 40 

Lorraine 0 0 

Midi-Pyrénées 100 77 

Nord-Pas-de-Calais 0 0 

Pays de la Loire 28 16 

Picardie 0 0 

Poitou-Charentes 65 26 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 0 0 

Rhône-Alpes 88 34 
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Annexe VI-2. Coût du matériel  

2a) Epandage fumier 

Matériel 

Charges 

fixes 

(€/voyage) 

Réparations 

(€/voyage) 

Performance 

(voyage/h) 

Fuel  

(L/h) 

Coût 

tracteur 

(€/h) 

Performance 

(ha/h) 

Coût 

travail 

(€/ha) 

Coût total 

(€/ha) 

Epandeur fumier 10 t / 12 m3, 

hérissons horizontaux avec 

table d'épandage  

+ tracteur 4RM 130ch 

5 0.9 2.0 10.0 20.44 1 16.5 49.5 

Source : CUMA du Loiret de 2010 à 2014 

 

2b) Fauche, fanage et andainage : coût à l’hectare 

 Matériel 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Fuel  
(L/h) 

Performance  
(ha/h) 

Coût 
matériel 

(€/ha) 

Coût 
tracteur 
(€/ha) 

Main 
d'œuvre 

(€/ha) 

Coût total 
(€/ha) 

Fauche 
Faucheuse rotative 3,2 m 
8 disques 
+ tracteur 4RM 110ch 

17.87 8.47 2.2 14.05 8.12 7.5 29.7 

Fanage 
(2 passages)  

Faneuse 6 axes, 6,5 m portée, 
repliage hydraulique 
+ tracteur 4RM 110ch 

17.87 8.47 3.5 7.35 5.11 4.7 34.3 

Andainage 
Andaineur 3,5 m porté 
+ tracteur 2RM 80ch 

10 5 2.00 6.65 4.88 8.3 19.8 

Source : barème Entraide de l’Oise 2016 

Pressage et ficelle : coût par balle (1 balle = 330 kgMS) 

 Matériel 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Fuel 
(L/h) 

Performance 
(balle/h) 

Coût 
matériel 
(€/balle) 

Coût 
tracteur 
(€/balle) 

Main 
d'œuvre 
(€/balle) 

Coût total 
(€/balle) 

t MS  
/balle 

Pressage 
Chambre variable 120 x 160 
pick up large de série  
+ tracteur 4RM 110ch 

17.87 8.47 30.00 2.625 0.60 0.55 4.3 0.33 

Ficelle     0.49     

Source : barème Entraide de l’Oise 2016 

 

2c) Chargement, transport et stockage par tMS 

 Matériel 
Coût 

tracteur 
(€/h) 

Fuel  
(L/h) 

Coût 
matériel 

(€/h) 

Coût 
travail 
(€/h) 

Transport  
(tMS/voyage) 

Performance 
(tMS/h) 

Coût total 
(€/tMS) 

Chargement 
foin  

chargeur frontal 2 fonctions, 
godet & fourche  
+ tracteur 2RM, 80ch 

10 5.28 3.55 16.5  16 1.87 

Transport foin  
Plateau 8 m 8 tonnes 
+ tracteur 2RM, 80ch 

10 5.28 5 16.5 6.12 8 3.75 

Stockage  
(inclut hangar) 

       9 

Source : barème Entraide de l’Oise 2016 
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Annexe VI-3. Variation des quantités et des types de fertilisation par région 

Régions 
Δ passage 
Organique 
(Nb/ha/an) 

Δ Q Fumier  
(t MS/ha/an) 

Δ passage 
Minéral 

(NB/ha/an) 

Δ Q Azote 
minéral 

(kg/ha/an) 

Δ Coût ferti. 
organique  

(€/ha) 

Δ Coût ferti. 
minérale  

(€/ha) 

Δ Coût ferti. 
azotée 

(€/ha/an) 

 Alsace  - - 1 50.0 - 58.5 58.5 

 Aquitaine  0 1.3 1 46.3 4.4 54.0 58.5 

 Auvergne  0.2 3.2 0.8 39.2 10.7 45.9 56.6 

 Basse-Normandie  0.2 3.0 0.8 40.0 9.9 46.8 56.7 

 Bourgogne  0.2 3.6 0.8 38.2 11.7 44.6 56.4 

 Bretagne  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Centre  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Champagne-Ardenne  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Franche-Comté  0.3 4.5 0.7 34.9 15.0 40.8 55.8 

 Haute-Normandie  0.2 3.5 0.8 38.2 11.7 44.7 56.4 

 Ile-de-France  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Languedoc-Roussillon  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Limousin  0.2 3.3 0.8 39.0 10.9 45.6 56.5 

 Lorraine  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Midi-Pyrénées.  0.2 2.4 0.8 41.8 8.1 49.0 57.0 

 Nord-Pas-de-Calais  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Pays de la Loire  0.1 1.8 0.9 44.0 5.9 51.5 57.4 

 Picardie  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Poitou-Charentes  0.2 3.2 0.8 39.2 10.7 45.9 56.6 

 PACA  - - 1.0 50.0 - 58.5 58.5 

 Rhône-Alpes  0.2 2.8 0.8 40.8 9.1 47.7 56.8 

Moyenne 0.2 2 0.8 42 8 49 57 
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Annexe VI-4. Variation de production de foin et herbe ingérée au pâturage  

et du coût de récolte du foin 

Régions 
Biomasse 

initiale 
(t MS/ha) 

Biomasse 
finale 

(t MS/ha) 

Variation 
(%) 

Δ herbe 
pâturée 
(t MS/ha) 

Δ foin  
récolté 

(t MS/ha) 

Δ coût  
de récolte 

(€/ha) 

 Alsace  4,63 5,17 12% 0,04 0,49 14 

 Aquitaine  2,72 3,07 13% 0,04 0,31 8 

 Auvergne  3,01 3,27 9% 0,06 0,21 6 

 Basse-Normandie  3,30 3,71 13% 0,05 0,36 10 

 Bourgogne  3,08 3,37 10% 0,05 0,25 7 

 Bretagne  2,97 3,32 12% 0,05 0,30 8 

 Centre  3,33 3,76 13% 0,03 0,40 11 

 Champagne-Ardenne  4,30 4,76 11% 0,03 0,43 12 

 Franche-Comté  4,79 5,35 12% 0,07 0,49 14 

 Haute-Normandie  3,49 3,93 13% 0,01 0,43 12 

 Ile-de-France  3,62 4,07 12% - 0,44 12 

 Languedoc-Roussillon  2,89 3,18 10% 0,03 0,26 7 

 Limousin  3,37 3,57 6% 0,07 0,14 4 

 Lorraine  4,82 5,35 11% 0,11 0,42 11 

 Midi-Pyrénées  3,44 3,84 12% 0,04 0,36 10 

 Nord-Pas-de-Calais  3,71 4,00 8% - 0,29 8 

 Pays de la Loire  2,95 3,32 13% 0,03 0,34 9 

 Picardie  4,23 4,63 10% - 0,40 11 

 Poitou-Charentes  3,15 3,44 9% 0,07 0,22 6 

 Provence-Alpes-Côte d'Azur  2,75 3,02 10% 0,03 0,24 7 

 Rhône-Alpes  4,18 4,64 11% 0,07 0,39 11 

Moyenne 3,51 3,87 11% 0,05 0,32 9 
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Annexe VI-5. Evaluation du coût du poste « production d’aliment » par région 

Régions 
Δ coût alimentation total 

(€/ha) 
Δ coût aliment foin  

(€/ha) 
Δ coût aliment herbe  

(€/ha) 

 Alsace  -54 -49 -5 

 Aquitaine  -36 -31 -5 

 Auvergne  -27 -21 -7 

 Basse-Normandie  -42 -36 -6 

 Bourgogne  -31 -25 -6 

 Bretagne  -36 -30 -6 

 Centre  -44 -40 -3 

 Champagne-Ardenne  -46 -43 -3 

 Franche-Comté  -57 -49 -8 

 Haute-Normandie  -44 -43 -1 

 Ile-de-France  -44 -44 - 

 Languedoc-Roussillon  -30 -26 -4 

 Limousin  -22 -14 -8 

 Lorraine  -55 -42 -14 

 Midi-Pyrénées  -41 -36 -5 

 Nord-Pas-de-Calais  -29 -29 - 

 Pays de la Loire  -38 -34 -4 

 Picardie  -40 -40 - 

 Poitou-Charentes  -31 -22 -9 

 Provence-Alpes-Côte d'Azur  -28 -24 -3 

 Rhône-Alpes  -47 -39 -9 

Moyenne -38 -32 -6 
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Introduction 

“Agroforesterie” est un terme générique qui désigne un mode d’exploitation des terres agricoles associant des arbres et des 

cultures ou des pâturages. L’action décrite ici examine l’agroforesterie intraparcellaire, soit l’introduction d’arbres au sein de 

parcelles agricoles cultivées.  

Dans la présente étude, nous ne supposons pas d’évolution des pratiques culturales sur la culture associée due à l’introduction 

des arbres. Toutefois, l’introduction des arbres engendre une baisse de la surface cultivée et, du fait de la compétition pour 

les ressources entre arbres et cultures, peut entraîner une baisse supplémentaire de production agricole sur la surface cultivée 

restante. Le sylvopastoralisme n’est pas étudié ici car, en climat tempéré, les rares études ne montrent pas d’effet significatif 

sur le carbone organique du sol de la plantation d’arbres sur des prairies permanentes (le taux de stockage moyen est estimé 

à 0,05 tC/ha/an mais avec un intervalle de confiance compris entre -0,20 et 0,29 tC/ha/an). Cette pratique ne permettrait donc 

pas de stocker plus de carbone dans le sol que des prairies sans arbres (Figure 3.9-2 et Tableau 3.9-2 de la section 3.9 du 

rapport). 

Il est à noter que dans le cadre de cette étude, les éventuels gains de carbone liés à la protection du sol contre l’érosion par 

les lignes d’arbres ne sont pas pris en compte car en l’absence d’arbres, les pertes par érosion ne représentent pas forcément 

une émission de GES - il peut en effet y avoir redéposition et accumulation du C en aval de la parcelle (van Oost et al., 2007). 

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

Description générale 

Dans le cadre de la reconnaissance des surfaces agroforestières comme Surfaces d’intérêt écologique (SIE) et du soutien à 

l’installation de systèmes agroforestiers (article 23), le Ministère de l’Agriculture a précisé les conditions que les parcelles 

doivent respecter :  
• densité d’arbres inférieure à 100 arbres par hectare ;  

• pas d’espace supérieur à 5 mètres entre deux couronnes d’arbres alignés. 

La constitution de l’itinéraire technique proposé dans cette fiche cherche à se rapprocher des pratiques actuelles de plantations 

agroforestières récentes tout en restant cohérent avec les caractéristiques des parcelles dans lesquelles les taux de stockage 

ont été mesurés (densité d’arbres et emprise des linéaires sous-arborés dans la parcelle, cf. Tableau 3.9-1). Il a été constitué 

avec l’appui de conseillers de terrain en agroforesterie. 

La pratique agroforesterie étudiée ici concerne l’introduction d’arbres au sein d’une parcelle cultivée avec une densité initiale 

de 75 arbres par ha pour une emprise au sol – bande enherbée comprise – de 12,5% (Cardinael et al., 2017). Les arbres sont 

plantés sur des lignes espacées tous les 22,5 m (allée cultivée = 21 m, bande enherbée = 3 m). Les arbres sont plantés à 

5,2 m d'intervalle sur la ligne. 

La plantation requiert plusieurs opérations – conseil, piquetage, préparation du sol, plantation des arbres, protection et paillage 

au pied de l’arbre, et semis d’un couvert de graminées. A partir de l’année 7, la végétation de la bande herbacée au pied des 

arbres est coupée au rotofil tous les ans pour éviter la mise à graine de certaines plantes qui pourraient disperser dans la 

culture. Pour les arbres, un regarnissage a lieu la deuxième année pour remplacer ceux qui n’ont pas pris. Ils subissent ensuite 

une taille de formation de l’année 1 à l’année 7 et sont élagués tous les ans entre l’année 4 et l’année 12. L’année 10, la ligne 

d’arbre est éclaircie pour passer à 49 arbres par hectare, qui sont récoltés 50 ans après la plantation. Comme l’objectif est de 

stocker du carbone, les souches sont laissées au champ après la récolte.  

Choix des arbres 

Les critères de sélection des essences sont : (i) un houppier peu dense qui convient bien pour les cultures qui ont besoin d'une 

luminosité importante ; (ii) un débourrement tardif qui laisse plus de temps aux cultures d'hiver pour développer leur surface 

foliaire en sortie d’hiver ; (iii) les arbres supportant bien les élagages qui diminuent la compétition pour la lumière et sont 

rapidement hors d'atteinte des machines ; (iv) éventuellement les arbres qui fixent l'azote de l’air. Le choix des arbres devra 

intégrer les caractéristiques du milieu (pH et risques d’hydromorphie en particulier) (Dupraz and Liagre, 2008). Le choix des 

arbres relève également d’une logique économique puisque la valorisation de la parcelle en dépendra fortement ; 

généralement les propriétaires sont plus sensibles à la productivité des essences et à la valeur économique du bois produit 
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(Dupraz and Liagre, 2008). Bien que l’on privilégie aujourd’hui les plantations plurispécifiques (5 à 10 espèces), dans notre 

cas, nous considérons ici une plantation avec deux espèces d’arbres à valorisation bois d’œuvre – 50% de noyer hybride 

(Juglans regia x nigra) et 50% de merisier (Prunus avium) – et non d’espèces fruitières qui pourraient être introduites 

également dans ces parcelles et contribuer à séquestrer le carbone dans le sol et la biomasse ligneuse. 

Position et orientation des arbres dans la parcelle 

La littérature technique recommande une distance entre les lignes au moins égale à deux fois la hauteur maximale de l'arbre 

pour éviter de trop forts ombrages pour les cultures. Mais la largeur des engins agricoles doit aussi être prise en compte pour 

déterminer cet écartement. Dans la plupart des études, on note que sont évaluées des structures d’arbres en lignes. Entre les 

arbres sur une même ligne, on préconise un espacement de 4 à 10 mètres. L’orientation des lignes d'arbres peut également 

varier d’une situation agroforestière à l’autre : une orientation nord-sud peut être conseillée pour homogénéiser l'éclairement 

de la culture et réduire l’impact de l’ombre des arbres. Cette ligne peut également servir de protection et peut donc être installée 

perpendiculairement aux vents dominants et le long des courbes de niveaux pour limiter les effets de ruissellement sur les 

parcelles pentues ou sensibles à l'érosion (http://arbres.paysages.33.free.fr/agroforesterie.htm). 

Critères d’assiette pour le scénario stockant 

Critères 

Trois critères limitant l’assiette sont retenus : une taille minimale de parcelle d’un hectare, une profondeur de sol supérieure à 

un mètre, et un sol non hydromorphe. En dessous d’un hectare, il n’y a pas de place pour mettre à la fois des arbres et des 

tracteurs (Dupraz and Liagre, 2008) : les plus petites parcelles d’agroforesterie observées mesurent 0,8 ha (Mézière D., 

communication personnelle d’après des enquêtes auprès d’agroforestiers dans le Sud-Ouest de la France). Dans les sols de 

moins d’un mètre de profondeur, les arbres peuvent bien sûr se développer, mais leur croissance s’en trouvera largement 

affectée et la récolte du bois sera très différée dans le temps (Cardinael, 2011). Dans les sols hydromorphes, on pourrait 

éventuellement faire pousser des essences telles que du saule ou du peuplier, mais en général les essences à valorisation 

bois d’œuvre n’y sont pas adaptées. Ces sols sont donc exclus car ne correspondant pas au cas d’étude présent. 

La réserve utile n’est pas prise en compte parce que l’agroforesterie est observée sur de nombreuses parcelles à faible réserve 

utile (entre 50 et 100 mm), notamment dans le Sud-Ouest de la France (Doublet S., communication personnelle).  

Figure 1. Méthode d’estimation de l’assiette maximale technique de la pratique stockante Agroforesterie 

 

Contrairement à Cardinael (2011), les surfaces plantées en vignes et vergers sont exclues de la présente étude, puisque 

l’action consiste ici à introduire des arbres dans les parcelles, ce qui supposerait dans le cas des parcelles viticoles déjà en 

place d’arracher quelques rangs de vignes. Les prairies permanentes sont également exclues de l’assiette (voir section 

précédente). 

L’agroforesterie représentant une innovation agronomique importante, des critères comme l’âge de l’agriculteur, la propension 

à prendre des risques, la sensibilité aux pratiques agroécologiques, etc. sont importants à prendre en compte. Ils ne sont 

toutefois pas considérés ici. 

Assiette maximale technique (AMT) 

L’AMT nationale atteint 5,3 millions d’hectares, sans compter les 10 000 hectares déjà plantés (cf. Tableau 2.). Sans surprise, 

les régions de grandes cultures présentent l’AMT la plus élevée : Centre, Pays de Loire, Picardie, Champagne-Ardenne, etc. 

Compte tenu de la profonde mutation dans la stratégie de production que représente l’agroforesterie, aucune prospective 

existante n’imagine que l’intégralité de l’AMT soit couverte dans les décennies qui viennent. A titre indicatif, une étude propose 

un scénario à 10 % d’adoption pour les cultures à l’horizon 2050 (Centre d’études et de prospective 2012). La Stratégie 

Nationale Bas-Carbone quant à elle table sur 120 000 hectares agroforestiers à l’horizon 2035 (Ministère de l’Ecologie, 2015). 

Statistique agricole 
annuelle 2009-2013

•SAU France 
toutes cultures 
annuelles

Registre Parcellaire 
Graphique 2013

•Taille îlots ≥ 1 ha

Infosol

•Profondeur du sol 
≥ 1m et

•Sol non 
hydromorphe

AMT Agroforesterie

http://arbres.paysages.33.free.fr/agroforesterie.htm
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Présence de la pratique stockante dans la ligne de base 

Valeur retenue 

En 2013, on estimait à environ 10 000 hectares (Liagre et al., 2012) la surface d’agroforesterie “moderne” - alignement d’arbres 

avec culture intercalaire mécanisée - dont à peine 350 ont été plantés il y a plus de 20 ans (Talbot, 2011). C’est la valeur qui 

est retenue. 

Contexte politique et associatif 

Au niveau européen, le Règlement de Développement Rural de 2013 intègre une mesure de soutien à la création de systèmes 

agroforestiers (article 23, sous-mesure 8.2) dont le cofinancement communautaire peut monter à 80% des coûts de plantation 

et de gestion pendant les 5 premières années. Le cahier des charges précis de la mesure 8.2 est défini au niveau régional, si 

la région décide d’ouvrir la mesure. Par ailleurs, les parcelles agroforestières comptent en tant que Surface d’intérêt écologique 

qui doivent représenter 5% de la SAU pour recevoir les paiements verts du premier pilier de la politique agricole commune 

(PAC). 

L’agroforesterie bénéficie d’un engouement certain depuis quelques années. Le Ministère de l’Agriculture encourage cette 

dynamique, et a lancé en 2015 un Plan de développement de l’Agroforesterie. Il existe aujourd’hui différentes structures 

nationales de soutien à l’agroforesterie, notamment l’Association Française d’AgroForesterie (AFAF), l’Association Française 

Arbres Champêtres et Agroforesterie (Afac-Agroforesteries), et un grand nombre d’associations locales dans les 

départements. Il existe également un Réseau Mixte Technologique AgroforesterieS, ayant pour objectif de fédérer les acteurs 

de la recherche, du développement et de la formation autour de l’agroforesterie sous toutes ses formes. Le réseau REUNIR-

AF s’intéresse quant à lui plus spécifiquement aux politiques publiques.  

Perspectives de développement 

Le projet SAFE (C Dupraz et al. 2005) a étudié les perspectives de développement de l’agroforesterie à l’échelle européenne. 

Ainsi, la méthode a consisté à superposer les terres susceptibles de permettre la croissance productive des arbres (56% des 

terres arables) et les terres à risque potentiel d'érosion, de lixiviation des nitrates et de perte de diversité paysagères (80% 

des terres arables européennes). Au final, l’introduction d’arbres sur 40% de la SAU européenne serait efficace d’un point de 

vue des performances productives et environnementales (protéger 4% des terres cultivées, limiter la lixiviation des nitrates sur 

18% des terres et diversifier les paysages sur 32% des terres arables européennes) (Reisner et al., 2007). 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

Les lignes d’arbres agroforestiers ne sont généralement pas plantées en bordure de parcelle, ce qui rend la pratique 

compatible avec l’implantation de haies. 

Par ailleurs, l’introduction d’arbres dans des parcelles agricoles va modifier l’assiette de développement de plusieurs pratiques 

examinées dans ce rapport (Tableau ). Par contre, sur la surface encore cultivée, l’effet de l’introduction d’arbres à proximité 

peut se cumuler avec l’effet d’une autre pratique culturale séquestrante car on peut tout à fait envisager un changement dans 

les pratiques sur la culture entre les rangées d’arbres (par exemple l’introduction de cultures intermédiaires). On peut supposer 

que les effets sur le stockage de carbone sont cumulatifs, mais il n’existe aucune recherche sur ces interactions. 

Tableau 1. Interactions entre la pratique Agroforesterie et les autres pratiques 

Pratique stockante 
Part de la surface sur laquelle 

un cumul est possible 

Semis direct 0.875 

Développement cultures intermédiaires 0.875 

Introduction de prairies temporaires dans les successions de grandes cultures 0.875 

Mobilisation de nouvelles sources de C exogène 0.875 

Enherbement cultures pérennes 0 

Intensification des prairies les plus extensives  0 

Remplacement d’une partie des prairies fauchées par des prairies pâturées 0 

Agroforesterie 1 

Haies 1 
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Potentiel de stockage de carbone 

Potentiel de stockage par unité de surface 

La valeur de stockage retenue est de 0,25 tC/ha/an [IC 95% : 0,09-0,39] quand l’agroforesterie est mise en place sur une 

rotation qui ne comprend pas de prairie temporaire (Cardinael et al., 2017). Ce stockage se décompose entre 0,84 tC/ha/an 

sous la ligne d’arbres et d’herbacées, et 0,17 tC/ha/an dans l’inter-rang. Elle correspond aux options techniques retenues. Elle 

ne montre pas d’inflexion sur les 30 premières années, même si, à l’instar de toutes les pratiques stockantes, un nouvel 

équilibre est probable à plus long terme. 

Pour les rotations qui comportent des prairies temporaires, on retranche aux valeurs susmentionnées le stockage lié à 

l’implantation de prairies temporaires dans des rotations de cultures pures, estimé à 0,44 tC/ha/an dans cette étude. Cette 

approximation aboutit pour ces rotations à un stockage additionnel nul dans l’inter-rang, et à un stockage de 0,4 tC/ha/an sous 

la ligne d’arbres, soit 0,05 tC/ha/an par hectare de SAU où l’agroforesterie est mise en œuvre. Le stockage sous la ligne 

d’arbres est plus faible que sur des rotations sans prairies temporaire, car le stock initial y est plus élevé alors que le stock 

final est le même. 

La part des grandes cultures en rotation avec des prairies temporaires est estimée à partir des surfaces des rotations 

dominantes dans chaque UPC pour la ligne de base (voir Figure 4.3-4). 

En prenant en compte le stockage additionnel moindre dans les rotations avec prairie temporaire, la moyenne nationale de 

stockage est estimée à 0,207 tC/ha/an soit 207 kgC/ha/an. 

Potentiel de stockage agrégé au niveau France métropolitaine 

Tableau 2. Potentiel de stockage de l’agroforesterie (horizon 0-30 cm) 

Région Assiette (ha) 
Stockage total 

dans le sol (tC/an) 
Bilan GES global 

(tCO2e/an) 

Île-de-France 219 634 54 564 -1 055 951 

Champagne-Ardenne 438 119 107 800 -2 110 220 

Picardie 628 755 155 757 -3 038 674 

Haute-Normandie 387 684 93 596 -1 864 549 

Centre 583 058 131 380 -2 747 716 

Basse-Normandie 208 961 44 119 -972 640 

Bourgogne 207 839 46 730 -976 414 

Nord-Pas-de-Calais 345 223 84 811 -1 658 446 

Lorraine 210 220 49 696 -1 004 200 

Alsace 60 254 13 917 -287 350 

Franche-Comté 52 882 10 455 -243 094 

Pays de la Loire 472 101 66 267 -2 049 896 

Bretagne 411 626 54 409 -1 782 162 

Poitou-Charentes 345 809 63 975 -1 568 767 

Aquitaine 208 245 38 894 -952 817 

Midi-Pyrénées 272 197 44 849 -1 204 985 

Limousin 20 581 2 104 -85 805 

Rhône-Alpes 109 564 16 606 -485 138 

Auvergne 97 266 15 063 -427 270 

Languedoc-Roussillon 23 207 4 336 -104 294 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 22 361 3 729 -99 891 

Corse 494 50 -2 067 

France métropolitaine 5 326 082 1 103 106 -24 722 347 
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Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique 

Stockage de carbone dans la biomasse 

Cardinael et al. (2017) observe des taux de stockage moyen dans la biomasse1 entre 0,65 et 1,08 tC/ha/an, croissant avec 

l’âge des parcelles. Comme la moyenne d’âge des parcelles observées est inférieure à la moitié de notre rotation, on retient 

ici une valeur de 0,9 tC/ha/an. Rapportée à la surface occupée par les arbres, c’est deux fois plus qu’une forêt française 

moyenne ce qui peut s’expliquer par une plus forte croissance des arbres due à une moindre compétition pour la lumière, l’eau 

et les nutriments. 

Utilisation d’intrants et de matériel 

Les émissions liées à l’utilisation de carburant et de semences pour la plantation et l’entretien de la bande d’arbres sont 

négligées. Sur les bandes cultivées, les émissions liées aux intrants et au matériel sont jugées comparables à celles des 

parcelles cultivées dépourvues d’arbres, et sont donc de 12,5% inférieures aux parcelles conventionnelles par hectare de 

parcelle agroforestière. Seules les principales sources d’émissions – fabrication et utilisation de carburant et d’engrais 

minéraux azotés, et apports d’azote organique – sont considérées. La quantité de carburant est estimée à partir des données 

du RICA 2009-2013, par estimation économétrique des charges « carburant » liées à chaque culture. Les charges 

« carburant » sont converties en litres au prix de 0,7 €/L. Les apports azotés sont estimés par région et par culture à partir des 

données de l’enquête pratiques culturales de 2011. Elles sont converties en émissions de CO2éq en suivant la méthode Tier 1 

du GIEC et en appliquant, pour la fabrication des engrais, la valeur de la Base Carbone de l’ADEME (ADEME, 2010 ; IPCC, 

2006). Pour plus de détails, se reporter à la section 4.1. 

Bilan 

Tableau 3. Quantification du stockage de carbone et de l’atténuation annuels et par ha de la pratique Agroforesterie  
en comparaison avec la pratique conventionnelle. Calcul sur 0-30 cm 

Une valeur négative correspond à une atténuation, une valeur positive à une augmentation des émissions de GES. 

Types 
d’émission 

Détail de l’émission 
Valeur 

(tCO2e/ha/an) 
Incertitude 

IC 95% 

Emissions 
directes 

CO2 stocké dans le sol -0.76  [-0.49 ; -1.59] 

CO2 stocké dans la biomasse des arbres -3.30  [-1,58 ; -4,95] 

N2O émis lors des apports de apports azotés minéraux et organiques 
sur l’exploitation ainsi que dans les espaces physiquement liés 
(lixiviation des nitrates à partir des sols et dépôt d’ammoniac) 

-0.12  [-0.03 ; -0.55] 

CO2 émis par le fioul consommé lors des travaux agricoles -0.01  [-0.01 ; -0.01] 

Emissions 
induites 

GES émis lors de la fabrication et au transport de engrais azotés 
minéraux  

-0.08  [-0.04 ; -0.15] 

CO2 émis lors de la fabrication de fioul -0.01 Non estimée 

Effet de substitution grâce à l’utilisation du bois d'éclaircie (énergie) -0.12  [-0,06 ; -0,25] 

Effet de substitution grâce à l’utilisation de la récolte finale de bois 
(énergie et matériau) 

-0.25  [-0,12 ; -0,53] 

Total  -4.64  [-2.32 ; -8.03] 

 

Autres impacts 

Politiquement, l’agroforesterie est surtout mise en avant pour ses performances agri-environnementales. Elle serait en 

particulier un moyen de lutte efficace contre l’érosion des sols, la pollution des nappes et des rivières par les nitrates, 

l’uniformisation des paysages et l’érosion de la biodiversité (Fagerholm et al., 2016 ; Smith et al., 2013 ; Torralba et al., 2016) 

(Gómez et al., 2009 ; Nair et al., 2010 ; Palma et al., 2007 ; Tartera et al., 2012). L’hétérogénéité de la végétation (cultures, 

arbres et l’enherbement sous les arbres) permet l’établissement d’une biodiversité plus riche sur la parcelle (Burgess, 1999 ; 

Gibbs et al., 2016 ; Klaa et al., 2005 ; Varah et al., 2013 ; Boinot et al., 2019a ; Boinot et al., 2019b). Elle permet d’abriter à la 

fois des ravageurs et des auxiliaires des cultures (Jose, 2009 ; Boinot et al., 2019b) mais n’augmenterait pas le risque 

adventices dans les allées cultivées (Boinot et al., 2019a). A ce titre, l’expertise collective de l’INRA sur la biodiversité 

                                                                 
1 Biomasse aérienne et souterraine totale, hors volumes élagués et éclaircis. Pour la biomasse aérienne, seul le tronc et les branches de premier 

rang sont comptabilisées. Par la biomasse souterraine, un coefficient de 0,26 (Cairns et al, 1997) est appliqué à la biomasse aérienne. 
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mentionne l’agroforesterie moderne comme système agricole permettant l’accroissement de la diversité végétale mais 

reconnaît le manque d’informations précises sur le sujet (Le Roux et al., 2008). Les travaux de Boinot et al. (2019a) ont permis 

de combler en partie ces lacunes en montrant que la flore hébergée sous les lignes d’arbres est une flore riche, composée 

majoritairement d’espèces hémérophobes que l’on ne trouve habituellement pas au sein des parcelles agricoles. Cette 

recherche est encore moins "poussée" si l’on considère uniquement la microflore du sol et la pédofaune. Une étude récente 

en France a néanmoins montré une abondance et une diversité de vers de terre plus importante en agroforesterie, notamment 

sur les lignes d’arbres (Cardinael et al., 2019). Enfin, l’agroforesterie représente également un potentiel d’adaptation au 

changement climatique mis en avant par de nombreux auteurs (Arenas-Corraliza et al., 2018) en protégeant notamment les 

cultures contre les évènements climatiques extrêmes (et notamment les stress thermiques précoces de printemps) et constitue 

à ce titre un système de culture prometteur pour les décennies à venir. 

Coût technique 

Coûts et bénéfices liés à la mise en œuvre de la pratique 

Trois types de coûts et bénéfices sont pris en compte : les coûts et bénéfices liés à la plantation, à l’entretien et à la récolte 

des lignes d’arbres, les coûts d’opportunités liés à la perte de surface en culture au profit des lignes d’arbres et les coûts 

d’opportunités liés aux baisses de rendement des cultures dans l’inter-rang. Ils sont actualisés à un taux de 4,5 % recommandé 

par Quinet et al. (2013) et conduisent au calcul d’une annuité constante, conformément à la méthodologie de l’étude. 

Le développement d’une action nécessite la mise en œuvre de mesures incitatives et réglementaires (réglementation, taxation, 

subvention…) qui peuvent constituer un coût pour la puissance publique ou des organismes semi-publics, privés ou associatifs 

(pour les étapes de conception, mise en œuvre, suivi, évaluation), mais aussi pour les agriculteurs eux-mêmes (temps passé 

pour s'informer, se former, remplir des documents administratifs…). Ces coûts sont appelés coûts de transaction et doivent 

normalement être inclus dans le coût total d’une politique pour en évaluer l’efficacité. Ils ne sont toutefois pas calculés ici. Pour 

l’agroforesterie, Pellerin et al. (2013) estime les coûts de transaction privés à environ 7 euros par hectare. 

Sur les lignes d’arbres, les pratiques décrites plus haut génèrent des coûts de matériel et de main d’œuvre. Mais la vente de 

bois est également source de recettes supplémentaires : 

• l’élagage, estimé à 0,013 stère/arbre/an, génère du bois de chauffage valorisé à 35 euros le stère ;  

• l’éclaircie à 10 ans génère 0,17 m3/arbre éclairci (Cardinael R., pers. com.), également valorisé en bois de chauffage 

à 35 euros le stère ; 

• la récolte finale génère 2,47 m3/arbre (volume correspondant à la croissance nette annuelle sur 50 ans après avoir 

retranché le volume de la première éclaircie), valorisé à 200 €/m3 sur pied2, le prix des chênes de 2,5 m3 (France 

Bois Forêt, 2017). Pour le bilan GES de la pratique, on considère que les usages du bois sont identiques à la 

moyenne nationale pour les coupes à vocation d’œuvre feuillues, à savoir 18% d’usage final en bois d’œuvre 

(charpente, meubles…), 18% en panneaux, 14% en papier, 11% en énergie et 39% en déchets (Valade et al., 2017). 

Les coûts d’opportunités liés à la perte de surface en culture (12,5%, voir section du début) au profit des lignes d’arbres 

correspondent à la marge brute associée aux cultures correspondantes. Pour chaque région, la marge de chaque culture est 

estimée par régression à partir des données du RICA en agrégeant les cultures mineures à d’autres cultures leur ressemblant. 

Les marges sont ensuite moyennées au prorata des surfaces de chaque culture de manière à estimer un coût d’opportunité à 

l’échelle régionale (voir sections 4.1 et 4.5).  

Sur les allées cultivées, les pratiques culturales sont jugées similaires aux pratiques mises en œuvre en parcelles classiques 

sans arbres. Toutefois, à partir de l’année 16, une baisse de rendement de 7,5% est appliquée jusqu’à la coupe des arbres 

en année 50 : sur le site agroforestier de Restinclières où la densité d’arbres est près de deux fois plus élevée et l’espacement 

entre les lignes d’arbres est deux fois plus faible que l’option retenue ici, Cardinael et al. (2018) observent en effet une baisse 

de rendement d’environ 15% à partir de la 16e année. Cette baisse de rendement engendre une baisse des recettes 

proportionnelle au prix de la culture. A l’instar des pertes de surface, les rendements et les prix de chaque culture sont tirés 

du RICA en associant les cultures mineures à d’autres cultures leur ressemblant. Puis le coût associé à la baisse de rendement 

dans l’inter-rang est moyenné au prorata des surfaces de chaque culture de manière à estimer un coût à l’échelle régionale. 

                                                                 
2 Comparé au prix de marché, le prix du bois sur pied inclut implicitement les travaux de bucheronnage et l’incertitude liée à la qualité du bois. Un 
calcul à dire d’expert basé sur un prix du bois d’œuvre de 250 euros pour le merisier et 500 euros pour le noyer, et une valorisation en bois d’œuvre 
de deux tiers du volume de deux tiers des arbres aboutit à un prix de marché de 204 €/m3 auquel il conviendrait de retrancher les coûts de 
bucheronnage. 
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Les surcoûts bruts moyens se divisent grossièrement en trois tiers : les pertes liées aux surcoûts de mise en place du système 

agroforestier, les coûts d’opportunités liés aux pertes de surface cultivée et ceux liés à la baisse de rendement sur les surfaces 

restantes. Les recettes nettes supplémentaires tirées de l’entretien et de la vente du bois réduisent environ de moitié le surcoût 

brut susmentionné (Tableau 4.). 

Tableau 4. Annuité constante € par hectare de parcelle agroforestière 
 

Annuité moyenne (€/ha) 

Mise en place du système agroforestier (conseil, piquetage, plantation, …) 85 

Entretien de l'herbe et des arbres 49 

Vente du bois (élagages et éclaircie) -16 

Vente du bois (récolte) -143 

Perte de surface en culture 86 

Baisse de rendement sur la surface en culture restante 57 

Total 118 

Coût total de stockage  628 307 104 € 

Coût moyen de stockage  570 €/tC 

 

Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Tableau 5. Coût régionalisés de la mise en œuvre de l’agroforesterie (calculs pour l’horizon 0-30 cm) 

Région 
Coût total 

(€/an) 
Coût à l'hectare 

(€/ha/an) 
Coût de stockage 

(€/tC/an) 

Île-de-France 30 519 455 139 559 

Champagne-Ardenne 54 826 259 125 509 

Picardie 98 620 870 157 633 

Haute-Normandie 56 045 196 145 599 

Centre 66 710 867 114 508 

Basse-Normandie 22 493 558 108 510 

Bourgogne 19 270 704 93 412 

Nord-Pas-de-Calais 61 739 845 179 728 

Lorraine 22 194 815 106 447 

Alsace 8 017 676 133 576 

Franche-Comté 4 780 688 90 457 

Pays de la Loire 44 924 079 95 678 

Bretagne 37 727 080 92 693 

Poitou-Charentes 33 192 148 96 519 

Aquitaine 21 114 905 101 543 

Midi-Pyrénées 23 317 938 86 520 

Limousin 1 495 267 73 711 

Rhône-Alpes 10 051 426 92 605 

Auvergne 8 221 382 85 546 

Languedoc-Roussillon 1 595 050 69 368 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 1 414 583 63 379 

Corse 33 312 67 661 

France métropolitaine 628 307 104 118 570 

Discussion 

Comparaison à la littérature 

La valeur de stockage retenue (0,25 tC/ha/an) pour les surfaces sans prairie temporaire dans la rotation est comparable au 

reste de la littérature scientifique (voir section 3.9). 

Pour ce qui est des coûts, le principal point de comparaison est Pellerin et al. (2013). Nous n’avons pas retenu la méthode du 

land equivalent ratio, car peu de données existent sur la productivité globale de ces systèmes, mais les pertes de rendements 

des arbres et des cultures sont comparables à celles données par cette méthode dans Pellerin et al. (2013). Par contre, les 

données récentes sur la part de la surface occupée par les arbres augmentent d’environ 50% les coûts d’opportunités liés aux 

cultures. De même, les coûts d’implantation du système agroforestier, pour lesquels des valeurs récentes et spécifiques à la 
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France (Lemoine, 2018) ont été préférées aux références du projet SAFE (Graves et al., 2007), sont plus élevés que ceux 

présentés par Pellerin et al. (2013) d’environ 50%. La vente de bois génère des revenus supérieurs d’un tiers par rapport à 

Pellerin et al. (2013). Au final, le surcoût moyen par hectare estimé dans cette étude représente plus du double de celui estimé 

par Pellerin et al. (2013). Il est à noter qu’un itinéraire incorporant des arbres fruitiers est également possible mais non étudié 

ici, cela permettrait de générer des revenus annuels et de limiter les risques sur le long-terme. Certains arbres fruitiers peuvent 

même à terme avoir une valorisation importante du bois (poirier, noyer à double fin par exemple). L’introduction d’arbres 

mellifères pourrait également avoir un intérêt certain pour générer des revenus à court terme. Par exemple le robinier faux-

acacia, qui présente également la capacité de fixer l’azote atmosphérique, et permet de produire du bois de qualité. Des essais 

de valorisation économique à très court terme, avec introduction de fleurs à couper, de plantes médicinales ou de petits fruits 

sont par ailleurs testés chez des agriculteurs et à l’ORC (UK).  

Plus récemment, Kay et al. (2019) calculent un surcoût de seulement 26 euros par hectare pour quatre sites français. Toutefois, 

les marges sur lesquelles se base cette étude sont étonnamment faibles (de l’ordre de 75 euros par hectare) ce qui peut 

s’expliquer par la part importante de prairie et par la méthode utilisée pour estimer ces marges, peu détaillées dans l’étude. 

Corrélation a priori entre les principales sources d’incertitude 

Le stockage de carbone dans le sol et la biomasse est probablement positivement corrélé avec les rendements et 

négativement corrélé avec l’effet des arbres sur le rendement des cultures (Tableau 6.) : là où on sous-estime les pertes 

économiques, le stockage de carbone est également sous-estimé ce qui devrait limiter l’effet d’aubaine. 

Tableau 6. Corrélation entre les principales sources d’incertitude 

 
Delta stockage C 

(tC/ha/an) 
Rendement (t/ha) Delta rendement (%) 

Delta stockage C 
(tC/ha/an) 

 
>0 : de meilleures conditions 
pédo-climatiques favorisent à 
la fois la croissance des 
arbres et des cultures 

<0 : légèrement négative. On parle souvent de 
tradeoffs entre différents services écosystémiques, 
notamment séquestration de carbone et rendement 
(Dufour et al., 2013; Pardon et al., 2018; Reynolds et 
al., 2007).  

Rendement (t/ha)   ≈0 : pas d’hétéroscédasticité 

Delta rendement (%)    
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Annexes 

Annexe VII-1. Part des cultures en rotation avec des prairies temporaires  
par région 

Région 
Part de cultures en rotation 

avec des prairies 

Île-de-France 0.1% 

Champagne-Ardenne 0.2% 

Picardie 0.1% 

Haute-Normandie 0.2% 

Centre 4.0% 

Basse-Normandie 1.5% 

Bourgogne 1.1% 

Nord-Pas-de-Calais 0.0% 

Lorraine 0.2% 

Alsace 4.5% 

Franche-Comté 0.4% 

Pays de la Loire 33.7% 

Bretagne 39.6% 

Poitou-Charentes 18.4% 

Aquitaine 12.8% 

Midi-Pyrénées 17.0% 

Limousin 36.4% 

Rhône-Alpes 31.7% 

Auvergne 1.4% 

Languedoc-Roussillon 5.8% 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 27.4% 

Corse* 27.4% 

Moyenne France 13% 

* Pour la Corse, les données n’étant pas disponibles, on suppose le même 
pourcentage qu’en région PACA. 

 

 

Annexe externe : Annexe Fiche VII tableau calcul pratique stockante 
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Annexe VIII.  

Fiche de la pratique stockante 

"Implanter des haies en périphérie  
de parcelles cultivées" 

 

 

Auteurs 
 
Valentin Bellassen, Rémi Cardinael, 

Delphine Mézière, Michele Schiavo  

Appui scientifique interne 

Fabien Liagre (Agroof), Sylvain Doublet (Solagro) 

Extraction et traitement de données 
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Agroforesteries), Catherine Moret (Lannion-Trégor 
Communauté, Afac-Agroforesteries), Frédéric Coulon 
(Solagro, Afac-Agroforesteries) 

 

 

 

Cette fiche reprend l'ensemble des éléments concernant cette pratique : son principe, sa description, 

les statistiques régionales et références technico-économiques mobilisées, ainsi que les résultats 

agronomiques (section 4.4.3.2) et économiques présentés dans le Chapitre 4 du rapport. 

 

Décembre 2020  
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Introduction 

Une haie est une formation linéaire arborée comportant des arbres et des arbustes d’au moins 25 mètres de long, sans 

interruption de plus de 10 mètres, sur une largeur d’assise inférieure à 20 mètres et d’une hauteur potentielle supérieure à 2 

mètres (y compris les haies taillées de main d’homme) avec une concentration de 80% de la biomasse sur moins de 2 mètres 

de largeur (IFN, 2010). L’action « Haies » correspond donc à l’introduction de lignes d’arbres (haies) en périphérie de parcelles 

cultivées. La plantation de haies en périphérie de prairies permanentes n’est pas considérée ici, car trop peu références 

publiées sur les haies plantées en prairie ont été trouvées. Le choix a été fait de faire l’hypothèse prudente qu’il n’y avait pas 

de stockage additionnel de carbone dans le sol pour des haies plantées en prairies, mais il serait utile de monter un projet de 

recherche sur ce sujet. 

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

Dans le cadre de cette étude, le développement des haies en périphérie des parcelles cultivées correspond à la mise en place 

de 49 à 68 mètres linéaires par hectare en fonction de la taille moyenne des parcelles d’une région (cf. paragraphe suivant 

pour le calcul des mètres linéaires implantés par région). Ces densités sont en sus considérées comme les plus réalistes et 

les plus documentées quant à leurs effets sur les flux de carbone. 

La « haie » recouvre en réalité une diversité très grande : plantée ou non, à végétation basse, arbustive et/ou arborée, élaguée 

ou non et pouvant être disposée à plat, sur des levées de terre ou encore sur des talus de pierre. Une autre caractéristique 

déterminante est la structure du réseau de haies, décrite par leur densité, leur orientation, leur connectivité et leur position 

dans le versant (Walter et al., 2003) ou leur largeur (Falloon et al., 2004). La typologie des haies réalisée par l’Afac-

Agroforesteries (2017) fait état de 22 types de haies observés sur l’ensemble du territoire métropolitain. Les travaux réalisés 

dans le projet CARBOCAGE (coord. Chambres d’agriculture des Pays de la Loire et de Bretagne, 2017-2020) semblent 

indiquer que le type de haie (composition spécifique, type de gestion) aurait peu d’influence sur le taux de carbone stocké 

dans le sol sous la haie, qui est plutôt fonction de l’âge de la haie. L’échantillon restant très faible, il n’est cependant pas 

possible de conclure avec certitude. Nous avons ainsi considéré dans cette étude une seule modalité de haie, à savoir une 

haie pluristrate, qui représente le meilleur compromis entre des objectifs de production et des objectifs environnementaux 

(P. Guillet, CA Sarthe). Cette haie est composée d’essences arbustives et buissonnantes (ex. cornouillers, prunelliers, 

noisetiers, etc.) disposées tous les mètres, en alternance avec des arbres de haut-jet (ex. châtaigniers, chênes) plantés tous 

les 10 mètres. L’emprise directe au sol de la haie est de 2 mètres de large et l’on considère également qu’elle est bordée de 

part et d’autre d’une bande non cultivée de 1,5 mètre de largeur. L’emprise totale au sol de la haie est donc de 5m de large, 

répartie de part et d’autre des parcelles, c’est-à-dire 2,5 mètres dans chaque parcelle adjacente. La hauteur de la haie est 

d’une dizaine de mètres en moyenne.  

L’itinéraire technique choisi ici reflète des pratiques de gestion durable d’une haie permettant l’atteinte d’objectifs de production 

tout en assurant la pérennité dans le temps et le respect de la biodiversité abritée (Afac-Agroforesteries, 2017 ; P. Guillet, 

communication personnelle ; voir Annexe VIII-1). Nous considérons ici un cycle de production de 2 récoltes de bois de chauffe 

et d’une récolte de bois d’œuvre sur 30 ans. L’implantation de la haie consiste à travailler le sol pour préparer la plantation, à 

planter un arbre buissonnant tous les mètres en alternant avec un arbre de haut-jet tous les 10 mètres, à pailler le pied de 

chaque arbre et à installer une protection contre le gibier autour de chaque arbre. Les quinze années suivant la plantation, on 

vérifie tous les ans les arbres de hauts-jets et on réalise une taille de formation pour corriger les défauts de forme des arbres 

le nécessitant. Sur la strate buissonnante, on intervient les deux premières années après plantation et après la première 

récolte à 15 ans, pour une taille de recépage. Une taille latérale au sécateur, tous les 2 à 3 ans, permet de réduire le 

développement latéral de certaines branches qui pourraient être gênantes pour le passage d’engins agricoles à proximité. La 

récolte de la haie se fait en deux temps via un recépage (i.e. coupe au ras du sol) des arbustes tous les 15 ans, et un recépage 

de l’intégralité des souches, arbustes et arbres, tous les 30 ans. Quelques arbres sont cependant épargnés : les arbres de 

haut-jet n’ayant pas encore atteint les critères d’exploitabilité (en fonction du diamètre et de l’essence, environ 30 ans pour les 

châtaigniers, 45 ans pour les chênes dans de bonnes conditions pédoclimatiques). La conservation de quelques arbres à forte 

valeur environnementale (arbres morts sur pied, arbres à cavité) peut également être envisagée. Le recépage permet de 

renouveler les souches en provoquant l’apparition de rejets et drageons indispensables à la pérennité de la haie. Après le 

recépage, un enrichissement de la haie (i.e. regarnis et protection des plants) est à prévoir pour éviter que les nouveaux 

apports de lumière ne favorisent des essences indésirables. Une taille de formation pour ces jeunes arbres est nécessaire, 

avec un passage tous les deux ans.  
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En ce qui concerne la bande non cultivée de 1,5 m de part et d’autre de la haie, on considère qu’on laisse se développer une 

végétation spontanée, broyée tous les ans en fin d’été à l’épareuse ou au gyrobroyeur. 

Critères d’assiette pour le scénario stockant 

Critères 

Un seul critère limitant l’assiette est retenu : une profondeur de sol supérieure à 50 cm. Dans les sols moins profonds, si les 

arbres peuvent bien sûr se développer, leur croissance s’en trouvera cependant largement affectée et la récolte du bois sera 

très différée dans le temps.  

On considère également qu’on ne peut pas implanter de haies pluri-strates dans les vignes et vergers : les haies qu’on y 

trouve sont généralement des haies arbustives de petite dimension qui n’ont pas de vocation productive en tant que telle et 

sont plantées dans l’objectif d’abriter de la biodiversité fonctionnelle et réduire la vitesse du vent. Les haies arborées traitées 

dans cette action ne sont pas compatibles avec vignes et vergers du fait de la compétition pour la lumière et l’eau qui serait 

trop importante. Les vignes et vergers sont donc exclus de l’assiette. 

On considère enfin qu’il n’est pas raisonnable d’entourer de haies des parcelles ou groupes de parcelles inférieures à 8 

hectares, ni d’implanter des haies au milieu de parcelles d’un seul tenant. Cette contrainte est approximée par une densité de 

haies spécifique à chaque région administrative et dépendante de la taille des parcelles dans la région suivant l’Équation 1. 

Équation 1. Maximum de mètres linéaires de haie en fonction de la taille des parcelles 

𝑌 =
4

2
×
√𝑠 × 104

𝑠 × 104
×
𝑆>8
𝑆𝑡𝑜𝑡

+
4

2
×
√8 × 104

8 × 104
×
𝑆<8
𝑆𝑡𝑜𝑡

 

où Y est la quantité maximale de mètres linéaires de haie implantable par hectare, s est la surface médiane en hectares des 

parcelles supérieures à 8 ha, S>8, S<8 et Stot sont la surface cumulée des parcelles supérieures à 8 hectares, inférieures à 

8 hectares et la surface totale en culture respectivement. Les surfaces des parcelles sont tirées du Registre parcellaire 

graphique (RPG, 2014). Cette formule correspond à un réseau de parcelles carrées de surface s : quatre demi-côtés de 

parcelle par parcelle. 

Il en résulte un potentiel de 49 à 68 mètres linéaires par hectare suivant les régions, soit entre 0,024 et 0,034 hectare de haies 

(bande enherbée incluse) par hectare de culture. Ces densités sont cohérentes avec celles observées par l’IFN dans les 

régions où les haies sont les plus abondantes, même si la densité de haies peut localement dépasser les 100 mètres linéaires 

par hectare, notamment en prairie (Ministère de l’Ecologie, 2015a). 

En retranchant les surfaces déjà couvertes par des haies (voir section suivante), la surface maximale de cultures susceptibles 

de recevoir des haies et non couvertes actuellement (AMT) est estimée à 8,83 millions d’hectares de SAU, soit 112 850 

hectares ou 450 000 kilomètres linéaires de haies. Ce potentiel est inférieur à l’objectif de 750 000 km du scénario AFTERRES 

2050 (Couturier et al., 2016), notamment parce que nous ne considérons pas l’implantation de haies en prairie. La Stratégie 

nationale bas-carbone (Ministère de l’Ecologie, 2015b) quant à elle propose 750 000 hectares de haies à l’horizon 2035, ce 

qui semble indiquer une erreur d’unité. 

Figure 1. Méthode d’estimation de l’assiette maximale technique de la pratique stockante « Haies » 

 

 

Assiette maximale technique (AMT) 

Tableau 1. Estimation de l’AMT pour la pratique stockante « Haies » 

 
Surface en France considérée  

dans l'étude (ha) 
Assiette Maximale Technique  

de la pratique Haies (ha) 

Cultures 14 167 534 8 829 392 

Statistique agricole 
annuelle 2009-2013

• SAU France toutes 
cultures annuelles

Registre Parcellaire 
Graphique 2013

• Taille îlots ≥ 8 ha

•Densité de haies 
estimées par région 
(cf. Equation 1)

Infosol

• Profondeur du sol ≥
0.5m

AMT Haies
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Présence de la pratique stockante dans la ligne de base 

Valeur retenue 

Les estimations du linéaire de haies actuel, souvent dérivées de Pointereau (2002), convergent vers 700 000 km linéaires de 

haies, soit environ 11,5 millions d’hectares où des haies sont déjà implantées en utilisant la densité moyenne de haies en 

France estimée à 61 mètres linéaires par hectare là où les haies sont présentes. Cette surface est supposée répartie par 

région au prorata des surfaces des exploitations qui entretiennent des haies (Agreste, 2010), puis au prorata des surfaces de 

chaque culture au sein des régions. 

Contexte politique et associatif 

Dans le cadre du bilan de santé de la PAC de 2008-2009, une nouvelle BCAE (Bonnes Conditions Agricoles et 

Environnementales) avait été créée : "Maintien des éléments topographiques" (BCAE7), qui exige le maintien sur l’exploitation 

d’un pourcentage de "particularités topographiques" : haies, bosquets, jachères, murets, bordures de champs, etc. Selon les 

associations, cette BCAE7 qui visait au maintien des haies sur les territoires a cependant été contre-productive, puisque 

certains agriculteurs ont préféré arracher les haies par peur d’être contraints dans leur remaniement parcellaire. L’Afac-

Agroforesteries (association française des arbres champêtres et agroforesterie) participe activement aux réflexions pour une 

évolution de la règlementation permettant de soutenir non seulement les plantations de haies, mais également leur gestion 

durable (propositions d’amélioration de la BCAE7, production de références pour l’ouverture d’un MAEC entretien manuel du 

bocage par exemple). Une démarche nationale de labellisation d’arbres et arbustes pour les haies (label Végétal local), qui 

permet d’assurer une qualité de plants, est en cours de finalisation. D’autre part, un dispositif national de suivi des bocages a 

été annoncé en 2017 : l’Observatoire National du Bocage. Ce dispositif, encore en cours de montage, coordonné par l’IGN et 

l’ONCFS, vise à quantifier et caractériser les réseaux de haies sur l’ensemble du territoire français.  

Perspectives de développement 

De très nombreuses associations locales, fédérées dans le réseau Afac-Agroforesteries (association française des arbres 

champêtres et agroforesterie), font la promotion de la haie et de ses bénéfices auprès d’agriculteurs et de collectivités. 

Néanmoins, les associations plaident en faveur d’une évolution des politiques agricoles. La reconnaissance des agriculteurs 

s’engageant dans la préservation et la gestion durable des haies est selon les associations la solution qui aurait le plus d’impact 

pour développer et pérenniser les haies dans les territoires agricoles. La création de nouvelles haies ne représente que 3% 

des 80 000 km d’éléments linéaires engagés dans des MAE sur l’ensemble du programme. On note également que la moitié 

du linéaire engagé dans des MAE d’entretien des haies est situé dans les zones d’élevage herbagers et semi extensif et le 

reste principalement dans les zones mixtes et en diversification (régions traditionnelles de bocage). 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

On considère ici que l’implantation de haies sur des prairies permanentes ne permet pas de stocker du carbone additionne l 

dans le sol et que les haies arborées considérées ici ne sont pas possibles en vignes et vergers (voir section 3.9 du rapport). 

Tableau 2. Interactions entre la pratique « Haies » et les autres pratiques 

Pratique stockante 
Part de la surface sur laquelle 

un cumul est possible* 

Semis direct 0,98 

Développement cultures intermédiaires 0,98 

Introduction de prairies temporaires dans les successions de grandes cultures 0,98 

Mobilisation de nouvelles sources de C exogène 0,98 

Enherbement cultures pérennes 0 

Intensification des prairies les plus extensives  0 

Remplacement d’une partie des prairies fauchées par des prairies pâturées 0 

Agroforesterie 0,98 

Haies 0,98 

* pour 61 mL de haie/ha 
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Potentiel de stockage de carbone 

Potentiel de stockage par unité de surface 

Sur grande culture pure, la valeur de stockage de C dans le sol est de +0,75 [intervalle de confiance 0,49-1,02] tC/ha de 

haie/an pour des haies implantées sur des parcelles cultivées en grandes cultures (cf. section 3.9). On applique cette valeur 

aux 2 mètres d’emprise directe de la haie au sol. La valeur de stockage de C des 3 mètres de bandes enherbée est approximée 

à une conversion culture – prairie, soit 0,59 tC/ha de bande enherbée/an (voir section 3.5).  

La valeur de stockage est ainsi de 0,65 tC/ha de haie/an soit en moyenne 0,02 tC/ha/an (variable suivant la région, voir section 

suivante). 

Pour les rotations qui comportent des prairies temporaires, on retranche aux valeurs susmentionnées le stockage lié à 

l’implantation de prairies temporaires dans des rotations de cultures pures, estimé à 0,44 tC/ha/an. Cette approximation aboutit 

à un stockage de 0,22 tC/ha de haie/an, soit 0,006 tC/ha/an par hectare de SAU où les haies sont implantées. 

La part des grandes cultures en rotation avec des prairies temporaires est estimée à partir des surfaces des rotations 

dominantes dans chaque UPC pour la ligne de base (voir figure 4.3-4). 

En prenant en compte le stockage additionnel moindre dans les rotations avec prairie temporaire, la moyenne nationale de 

stockage est estimée à 0,017 tC/ha/an, soit 17 kgC/ha/an. 

Potentiel de stockage agrégé au niveau France métropolitaine 

Tableau 3. Potentiel de stockage additionnel de carbone dans le sol lié à la pratique « Haies » (horizon 0-30 cm) 

Région Assiette (ha) 
Stockage total 

dans le sol (tC/an) 
Bilan GES  
(tCO2e/an) 

Île-de-France 417 204 7 710 -471 318 

Champagne-Ardenne 851 270 16 060 -988 543 

Picardie 745 768 14 141 -867 630 

Haute-Normandie 346 455 6 484 -405 454 

Centre 1 078 759 18 776 -1 232 563 

Basse-Normandie 272 307 4 726 -323 513 

Bourgogne 435 212 7 888 -514 117 

Nord-Pas-de-Calais 303 814 6 231 -378 599 

Lorraine 428 605 7 997 -505 858 

Alsace 168 356 3 495 -221 853 

Franche-Comté 124 325 2 104 -150 593 

Pays de la Loire 655 169 8 254 -757 802 

Bretagne 700 419 9 024 -859 613 

Poitou-Charentes 558 279 9 019 -676 443 

Aquitaine 480 029 7 907 -591 813 

Midi-Pyrénées 522 445 7 581 -616 925 

Limousin 126 645 1 329 -149 748 

Rhône-Alpes 198 489 2 809 -244 278 

Auvergne 228 192 3 168 -269 823 

Languedoc-Roussillon 113 108 1 731 -128 691 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 71 056 913 -75 664 

Corse 3 484 28 -3 304 

France métropolitaine 8 829 392 147 374 -10 434 143 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique 

Stockage de carbone dans la biomasse 

Le stockage de carbone dans la biomasse des haies est estimé à 0,24 tC/ha/an. Cela résulte de la somme du stockage dans 

les arbustes, qui atteignent 0,084 m3 par mètre linéaire au bout de 15 ans, date à laquelle ils sont récoltés, et des arbres 
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implantés à une densité de 0,1 arbre par mètre linéaire et pour lesquels on suppose une croissance nette identique aux arbres 

agroforestiers, à savoir 0,05 m3/arbre/an. 

La plantation des haies occupe 2,45 et 3,40% des parcelles. Cela se traduit par une moindre consommation de fioul par les 

machines agricoles, mais également par de moindres émissions de N2O engendrées par la réduction des surfaces fertilisées. 

Cette diminution des émissions de N2O diffère suivant les situations initiales (type de cultures) sur lesquelles sont introduites 

les haies en raison de la réduction de la fertilisation associée. Nous avons utilisé la fertilisation par région et par culture telle 

que fournie par l’enquête « Pratiques culturales » 2011. Les facteurs d’émission des engrais et du carburant suivent la même 

méthode que le reste de l’étude (voir section 4.3.3). Nous considérons que les émissions de CO2 par le fioul consommé lors 

de la récolte des arbres sont négligeables.  

Bilan 

Tableau 4. Quantification du stockage de carbone (horizon 0-30 cm) et de l’atténuation annuels et par ha  
de la pratique « Haies » en comparaison avec la pratique conventionnelle. 

Une valeur positive correspond à une atténuation par rapport à la ligne de base,  
une valeur négative à une augmentation des émissions de GES 

 
Types 

d’émission 
Détail de l’émission 

Valeur 
(tCO2e/ha/an) 

Incertitude 

Emissions 
directes 

CO2 stocké dans le sol 0.06 IC 95% : [0.02 ; 0.11] 

CO2 stocké dans la biomasse des arbres 0.89 IC 95% : [0.45 ; 1.34] 

N2O émis lors des apports de apports azotés minéraux et organiques sur 
l’exploitation ainsi que dans les espaces physiquement liés (lixiviation des 
nitrates à partir des sols et dépôt d’ammoniac) 

0.03 IC 95% : [0.01 ; 0.12] 

CO2 émis par le fioul consommé lors des travaux agricoles 0.01 IC 95% : [0.01 ; 0.01] 

Emissions 
induites 

GES émis lors de la fabrication et au transport de engrais azotés minéraux  0.02 IC 95% : [0.01 ; 0.03] 

CO2 émis lors de la fabrication de fioul 0.00 Non estimée 

Effet de substitution grâce à l’utilisation du bois d'éclaircie (énergie) 0.12 IC 95% : [0.06 ; 0.25] 

Effet de substitution grâce à l’utilisation de la récolte finale de bois (énergie 
et matériau) 

0.05 IC 95% : [0.02 ; 0.11] 

Total 
 

1.18 IC 95% : [0.57 ; 1.97] 

 

Autres impacts 

Les haies constituent aussi bien des brise-vent que des habitats et refuges pour la faune sauvage et notamment pour le gibier. 

L’hétérogénéité de la végétation (cultures, arbres, et enherbement) permet l’établissement d’une biodiversité plus riche sur la 

parcelle. Elles permettent d’abriter à la fois des ravageurs et des auxiliaires des cultures (Jose, 2009). 

Coût technique 

Coûts et bénéfices liés à la mise en œuvre de la pratique 

Tableau 5. Coût technique de l’action « Haies ». 

 Annuité moyenne  
(euros par ha) 

Annuité moyenne  
(euros par mètre linéaire) 

Mise en place de la haie (conseil, piquetage, plantation…) 34 0.56 

Entretien de l'herbe et des arbres 41 0.68 

Vente du bois (arbustes) -6 -0.09 

Vente du bois (arbres) -17 -0.27 

Perte de surface en culture 20 0.33 

Total 73 1.20 

 

Les coûts ont ici été calculés sur une base prudente et pourraient être optimisés localement. Des références économiques de 

coûts de plantation et de gestion récemment produites par l’Afac-Agroforesteries, mais qui n’ont pu être prises en compte pour 

cette étude dans les temps impartis, tendent vers des coûts de mise en place et d’entretien plus faibles que ceux utilisés dans 

cette étude. D’autre part, bien qu’une synthèse récente semble indiquer une légère augmentation des rendements (+3%) sur 

l'ensemble de la zone d'influence de la haie, nous avons considéré cet effet comme non significatif étant donnée l'incertitude 

actuelle associée. 
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Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

Tableau 6. Coûts régionalisés de l’action « Haies ». 

Région 
Coût total 

(€/an) 
Coût à l'hectare 

(€/ha/an) 
Coût au mètre linéaire 

(€/ml/an) 
Coût de stockage (0-30 cm) 

(€/tC/an) 

Île-de-France 30 000 907 72 1.27 3 891 

Champagne-Ardenne 60 978 623 72 1.23 3 797 

Picardie 56 858 479 76 1.30 4 021 

Haute-Normandie 26 163 185 76 1.28 4 035 

Centre 75 400 617 70 1.20 4 016 

Basse-Normandie 19 874 920 73 1.20 4 205 

Bourgogne 30 435 898 70 1.16 3 859 

Nord-Pas-de-Calais 26 290 452 87 1.36 4 219 

Lorraine 30 578 832 71 1.19 3 824 

Alsace 14 262 181 85 1.25 4 081 

Franche-Comté 8 954 884 72 1.15 4 257 

Pays de la Loire 46 706 071 71 1.17 5 658 

Bretagne 52 603 439 75 1.15 5 829 

Poitou-Charentes 41 229 027 74 1.17 4 572 

Aquitaine 36 136 800 75 1.18 4 570 

Midi-Pyrénées 37 165 208 71 1.14 4 903 

Limousin 9 068 991 72 1.12 6 824 

Rhône-Alpes 14 754 814 74 1.15 5 252 

Auvergne 16 391 820 72 1.15 5 174 

Languedoc-Roussillon 7 303 520 65 1.09 4 220 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 4 148 082 58 1.07 4 541 

Corse 188 516 54 1.11 6 739 

France métropolitaine 645 495 268 73 1.20 4 380 

Discussion 

La disponibilité des données sur les linéaires de haies par région engendre une réelle incertitude sur l’assiette maximale 

technique régionale et par conséquent sur le potentiel de stockage unitaire des haies sur le territoire. Le projet d’Observatoire 

National des Bocages, piloté par l’IGN et l’ONCSF, sera d’une grande utilité pour avoir une vision claire des linéaires de haies 

et de leurs caractéristiques dans chaque région.  

Dans cette étude, nous avons considéré un seul type de haie (pluristrate à production biomasse et bois d’œuvre) à déployer 

sur le territoire. Cependant, le recensement réalisé par l’Afac-Agroforesteries (2017) fait état de 22 types de haies (composées 

d’une ou plusieurs strates, à vocation de production unique ou diversifiée, gérées selon différentes modalités de taille et/ou de 

récolte, etc.), inégalement réparties sur l’ensemble du territoire français, pour des raisons culturelles mais également pour des 

raisons de conditions pédoclimatiques. Le type de haies a une influence sur les volumes produits, qui peuvent également 

varier du simple au triple en fonction de ces conditions (ex. accès à l’eau, profondeur de sol) et la récolte peut être plus précoce 

ou au contraire plus tardive. Le type de haie choisie dans l’étude se veut représentatif d’un « modèle » de haie potentiellement 

applicable dans la majorité des contextes pédoclimatiques français. Les premiers résultats du projet CARBOCAGE semblent 

indiquer que le type de haies aurait peu d’influence sur le taux de carbone stocké dans le sol. En revanche, le carbone stocké 

dans la biomasse et les coûts et recettes associés aux différents types de haies sont très variables. Nous avons estimé des 

volumes de production moyens, correspondant aux valeurs trouvées dans la littérature grise (ex. Mission Haies Auvergne et 

al., 2014) et un itinéraire technique reflétant une gestion durable des haies telle que préconisée par les opérateurs de terrain.  

Des références économiques de coûts de plantation et de gestion ont récemment été produites par l’Afac-Agroforesteries, 

mais qui n’ont pu être prises en compte pour cette étude dans les temps impartis. Toutefois, les temps de chantier observés 

(Afac-Agroforesteries, 2015) font état d’une grande variabilité en fonction des régions et des méthodes qu’il aurait été difficile 

de prendre en compte dans notre étude. Les coûts d’implantation obtenus par l’Afac-Agroforesteries dans le cadre d’un 

document soumis au ministère pour les PSE (S. Monier et C. Moret, Afac-Agroforesteries, comm. personnelle) sont en 

revanche assez stables d’une région à l’autre et sont plus faibles que ceux mobilisés dans notre étude. Concernant les revenus 

tirés des haies, il n’existe pas de document de référence sur les volumes produits et recettes tirées de la valorisation des haies. 

Nous avons considéré ici une production de bois de chauffage uniquement, et avons ainsi sous-estimé la production 

supplémentaire de menus branchages qui aurait pu être valorisée en bois énergie et vendue à un prix de vente plus élevé. 
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D’autre part, bien qu’une synthèse récente semble indiquer une légère augmentation des rendements (+3%) sur l'ensemble 

de la zone d'influence de la haie, et bien que des augmentations de rendement soient observées en conditions d’eau limitantes 

(grâce à l’effet brise-vent, S. Monier, comm. personnelle), nous avons considéré cet effet comme non significatif étant donnée 

l'incertitude actuelle associée.   

Le coût de stockage de la tonne de carbone par les haies est ainsi certainement surestimé dans notre étude. Ce travail met 

toutefois en lumière les lacunes de connaissances actuelles (effet du type de haies sur le stockage de carbone ou la 

productivité, stockage additionnel de carbone sous les haies en périphéries de prairies, etc.), à combler dans de futurs projets 

de recherche.  
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Annexes 

Annexe VIII-1. Calendrier d’interventions techniques  
de la pratique implantation de haies 

Années 

Opérations techniques 

Implantation 
Formation des 

hauts-jets 

Taille de 

recépage des 

buissonnants 

Taille 

latérale 

Broyage de  

la végétation  

au pied de la haie 

Récolte  

bois de chauffe  

ou piquets 

Enrichisse-

ment 
Récolte bois d’œuvre 

0 X        

1  x x  x    

2  x x  x    

3  x  x x    

4  x   x    

5  x   x    

6  x  x x    

7  x   x    

8  x   x    

9  x  x x    

10  x   x    

11  x   x    

12  x  x x    

13  x   x    

14  x   x    

15  x   x Récolte   

16     x  x  

17  x   x    

18    x x    

19  x   x    

20     x    

21  x  x x    

22     x    

23  x   x    

24    x x    

25  x   x    

26     x    

27    x x    

28     x    

29     x    

30     x Récolte  

Récolte des arbres ayant atteint 

les critères d’exploitabilité 

(châtaigniers) 

31     x  x  

32  x   x    

33    x x    

34  x   x    

35     x    

36  x  x x    

37     x    

38  x   x    

39    x x    

40  x   x    

41     x    

42    x x    

43     x    

44     x    

45     x Récolte  

Récolte des arbres ayant atteint 

les critères d’exploitabilité 

(chênes) 

 

 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020 518 

 

Annexe VIII-2. Coûts et recettes associés aux opérations techniques de la pratique implantation de haies 

Opération technique Années 

Coût (en €HT/mètre linéaire) 
comprenant fourniture, 
temps de travail et coût 

de fonctionnement des engins  
(au coût entreprise, soit 35 €/h) 

Recette Incertitude Source 

Implantation (préparation du sol, 
paillage, plants, plantation, 
protection contre gibiers)  

0 10 €/ml   Philippe Guillet et Pauline Gautier 
(CA Sarthe, projet CARBOCAGE)) 

Gestion de la strate herbacée  
de part et d’autre de la haie 

 0,006 €/ml   Etude GES 20143 (Pellerin et al., 
2013) 

Formation des haut-jets  1 à 15 puis tous 
les 2 ans pendant 
10 ans à partir de 

la 15e année 

1,5 €/arbre/passage  La durée où il faut passer tous les ans varie entre 
10 et 17 ans en fonction des essences et du pédo-
climat. Le temps passé est fonction de la régularité 
de passage.  

Philippe Guillet et Pauline Gautier 
(CA Sarthe, projet CARBOCAGE) 

Taille de recépage pour  
les cépées et les buissonnants 

1 et 2 0,4 €/ml pour le passage 
en année 1 et le passage  

correctif en année 2 

  Philippe Guillet et Pauline Gautier 
(CA Sarthe, projet CARBOCAGE) 

Taille latérale au sécateur 3 à 15 
 

1 €/ml/passage  La fréquence de taille latérale varie en fonction de 
la vitesse de développement de la haie, de 1 
passage tous les 2 ans à 1 passage tous les 3 ans.   

Philippe Guillet et Pauline Gautier 
(CA Sarthe, projet CARBOCAGE) 

Récolte bois chauffe / recépage 
(hors haut-jets) 

15 et 30 2.75 €/ml Volume : 8.4 m3/100 ml 
(en considérant une production moyenne de 0,7 m3/ 
100 ml /an sur l’ensemble de la haie et que les 
buissonnants représentent 80% du volume de la haie) 
 
Recette (coûts non retirés) : 4.69 €/ml 

Récolte tous les 12 à 17 ans. Dépend des essences 
et des caractéristiques pédoclimatiques du site. 
Le volume de bois produit peut varier du simple au 
double en fonction du site et des essences. 

Ici on valorise les menus bois, ce qui est rarement 
fait par les agriculteurs actuellement. On surestime 
donc les bénéfices de 40%. 
Prix : 35 €/stère (Mission Haies Auvergne) 

Missions Haies Auvergne et al., 
2014 ; Philippe Guillet et Pauline 
Gautier (CA Sarthe, projet 
CARBOCAGE) 

Enrichissement (regarnis et 
protection des nouveaux plants) 

 7.5 €/ml   Philippe Guillet et Pauline Gautier 
(CA Sarthe, projet CARBOCAGE) 

Récolte bois œuvre 30 (châtaigniers) 
et 45 (chênes) 

On considère un prix sur pied 
dans les recettes, le coût de la 

récolte est donc déjà déduit des 
recettes. 

Volume :  

• 1,6 m3/arbre de 30 ans (châtaigniers) 

• 2,4 m3/arbre de 45 ans (chênes) 
(Valeurs au prorata de l’âge des arbres sur la base de 
2.5 m3/arbre de 50 ans, cf. Fiche Agroforesterie) 

Prix :  

• 130 €/m3 pour des châtaigniers de 30 ans (FBF 
2017, en faisant l’hypothèse que le châtaignier est 
vendu au même prix que le chêne) 

• 180 €/m3 pour les chênes de 45 ans (FBF 2017) 

Recette : Châtaignier : 208 €/arbre 
Chêne : 432 €/arbre  

Les essences pouvant être exploitées après 30 ans 
sont le châtaignier, le merisier et le peuplier. Dans 
le cas du chêne par exemple, il faudra attendre une 
quinzaine d’années supplémentaires. 

Philippe Guillet et Pauline Gautier 
(CA Sarthe, projet CARBOCAGE) 
France Bois Forêt, 2017. 
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Annexe VIII-3. Détail du calcul de l’AMT pour la pratique implantation de haies 

Mètres linéaires de haies implantés par hectare de SAU et par région dans le scénario considéré  

REGIO Région 
Surface des 
ilots < 8 ha 

Surface des 
ilots > 8 ha 

Taille moyenne 
des ilots > 8 ha 

Densité de haie 
(ha de haie/ha) 

Mètres linéaires  
de haie par hectare 

R11 Île-de-France 163 296 424 932 15.1 0.028 57 

R21 Champagne-Ardenne 438 226 1 116 454 13.9 0.029 58 

R22 Picardie 421 517 938 343 14.3 0.029 58 

R23 Haute-Normandie 239 921 530 975 13.9 0.029 59 

R24 Centre 700 620 1 643 384 14.4 0.029 58 

R25 Basse-Normandie 469 117 733 701 13.3 0.031 61 

R26 Bourgogne 654 206 1 108 095 13.5 0.030 61 

R31 Nord-Pas-de-Calais 399 582 429 794 12.3 0.032 64 

R41 Lorraine 400 924 756 411 13.7 0.030 60 

R42 Alsace 245 975 82 337 11.4 0.034 68 

R43 Franche-Comté 292 954 372 667 12.5 0.031 63 

R52 Pays de la Loire 787 317 1 334 486 13.1 0.030 61 

R53 Bretagne 928 977 742 875 11.8 0.033 65 

R54 Poitou-Charentes 837 028 906 299 12.6 0.032 63 

R72 Aquitaine 709 076 716 370 12.2 0.032 64 

R73 Midi-Pyrénées 1 096 582 1 516 232 12.8 0.031 62 

R74 Limousin 531 279 529 389 12.5 0.032 64 

R82 Rhône-Alpes 848 490 721 778 12.1 0.032 65 

R83 Auvergne 686 183 780 895 13.2 0.031 62 

R91 Languedoc-Roussillon 406 973 638 433 14.7 0.030 59 

R93 Provence-Alpes-Côte d'Azur 235 216 717 941 16.5 0.027 55 

R94 Corse 25 161 167 916 19.3 0.024 49 

MFR France métropolitaine    0.031 61 

 

Part des cultures en rotation avec des prairies temporaires par région 

Région 
Part de cultures en rotation 

avec des prairies 

Île-de-France 0.1% 

Champagne-Ardenne 0.2% 

Picardie 0.1% 

Haute-Normandie 0.2% 

Centre 4.0% 

Basse-Normandie 1.5% 

Bourgogne 1.1% 

Nord-Pas-de-Calais 0.0% 

Lorraine 0.2% 

Alsace 4.5% 

Franche-Comté 0.4% 

Pays de la Loire 33.7% 

Bretagne 39.6% 

Poitou-Charentes 18.4% 

Aquitaine 12.8% 

Midi-Pyrénées 17.0% 

Limousin 36.4% 

Rhône-Alpes 31.7% 

Auvergne 1.4% 

Languedoc-Roussillon 5.8% 

Provence-Alpes-Côte d'Azur 27.4% 

Corse* 27.4% 

Moyenne France 13% 

* Pour la Corse, les données n’étant pas disponibles, on suppose le même pourcentage 

qu’en région PACA.  
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Annexe externe : Annexe Fiche VIII tableau calcul pratique stockante 
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Annexe IX.  

Fiche de la pratique stockante 

"Enherber les vignobles" 
 

 

 

Auteurs 

Valentin Bellassen, Michele Schiavo, 
Rémi Cardinael, Delphine Mézières 

 

 

 

 

 

 

 

 

Cette fiche reprend l'ensemble des éléments concernant cette pratique : son principe, sa description, 

les statistiques régionales et références technico-économiques mobilisées, ainsi que les résultats 

agronomiques (section 4.4.3.3) et économiques présentés dans le Chapitre 4 du rapport. 

 

 

Décembre 2020  
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Introduction 

La pratique stockante « enherbement des vignobles » consiste à implanter des surfaces herbacées entre les rangs des vignes.  

L’enherbement est pratiqué depuis longtemps dans l’ensemble des domaines viticoles français. Il ne s’agit pourtant pas d’une 
obligation réglementaire. Les viticulteurs maîtrisent cette pratique qui leur permet de lutter contre les adventices, d’améliorer 
le fonctionnement biologique des sols, d’augmenter la quantité de matières organiques dans les sols, et de diminuer l’érosion. 
Les connaissances acquises leur permettent aussi de maitriser la vigueur de leur vigne afin de contrôler la qualité de leurs 
vins. 

La méthodologie de l’analyse de la pratique stockante enherbement des vignobles se base largement sur l’évaluation qui avait 
été faite lors de l’étude INRA « Agriculture et Gaz à effet de serre » de 2013.  

Description de la pratique stockante 

Description générale de la pratique et de son itinéraire technique 

La largeur d’enherbement varie en fonction de l’écartement de l’inter-rang qui peut aller de 1 à 3 mètres. La valeur choisie 
dans notre étude est une largeur d’enherbement de 100-120 cm correspondent à un inter-rang de 2 m. 

Cette pratique est modélisée selon deux sous-pratiques stockantes ou options techniques différentes : l’enherbement 
permanent et l’enherbement hivernal. L’enherbement permanent consiste à semer, maintenir et entretenir un couvert végétal 
de façon permanente. Le couvert hivernal correspond à l’implantation d’un couvert végétal en période hivernale, puis à sa 
destruction (mécanique, thermique ou chimique) à la sortie de l’hiver, lorsque la période végétative de la vigne reprend.  

Critères d’assiette pour le scénario stockant 

Les surfaces des vignobles sur le territoire français ont été évaluées à partir d’une moyenne quinquennale 2009-2013 des 
surfaces de la SAA. Les pratiques d’enherbement présentes à la ligne de base (sol nu, enherbement hivernal, enherbement 
1 rang sur 2, enherbement 2 rangs sur 2) varient selon les vignobles. Les données concernant ces pratiques ont été collectées 
à partir de l’Enquête Pratiques culturales en viticulture 2013. 

Tous les vignobles sauf ceux qui touchent la Méditerranée et le Cognac sont compatibles avec l’enherbement permanent. Ces 
deux vignobles ont été écartés car la perte de rendement résultant de la mise en œuvre de la pratique stockante est forte et 
difficile à évaluer. À partir de ces surfaces, on applique un critère d’assiette concernant la pierrosité du sol (sol présentant un 
taux de graviers de diamètre inférieur à 7,5 cm supérieur à 35%, ou sol sur lequel il a été noté la présence de pierres de taille 
supérieure à 7,5 cm rendant impraticables les opérations mécaniques, ou sol présentant ces deux caractéristiques). On 
n’applique pas de critère concernant la réserve utile car celui-ci est potentiellement redondant avec celui de la pierrosité. 
L’assiette maximale technique pour l’enherbement permanent résultant de la mise en œuvre de ces critères est indiquée dans 
le tableau 1. 

Tableau 1. Assiette maximale technique (AMT) pour l’enherbement permanent des vignobles  
(en excluant les surfaces sur lesquelles la pratique est déjà mise en œuvre) 

Région AMT enherbement permanent (ha) 

Champagne-Ardenne                2 742    

Centre             10 265    

Bourgogne                9 065    

Alsace                9 667    

Pays-de-la-Loire             16 757    

Poitou-Charentes             11 127    

Aquitaine             61 242    

Midi-Pyrénées             18 796    

Rhône-Alpes             11 827    

Total           151 489    

 

L’enherbement hivernal ne présente pas de critères d’assiettes. Tous les vignobles sont compatibles à la mise en œuvre de 
cette option technique. Les surfaces correspondantes sont indiquées dans le tableau 2. 
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Tableau 2. Assiette maximale technique (AMT) pour l’enherbement hivernal des vignobles  
(en excluant les surfaces sur lesquelles la pratique est déjà mise en œuvre) 

Région AMT enherbement hivernal (ha) 

Alsace                       800    

Aquitaine                  18 798    

Bourgogne                  19 971    

Centre                  10 427    

Champagne-Ardenne                  23 758    

Languedoc-Roussillon                191 483    

Midi-Pyrénées                     4 353    

Pays-de-la-Loire                  15 529    

Poitou-Charentes                  30 692    

Provence-Alpes-Côte d'Azur                  69 569    

Rhône-Alpes                  27 152    

Total                412 532    

 

Les surfaces en vigne de la SAA qui ne sont pas dans un département associé à un vignoble sont éliminées (37 056 ha).  

Présence de la pratique stockante à la ligne de base 

Au sein des vignobles retenus pour la mise en œuvre de la pratique stockante et après l’application du critère d’assiette relatif 
à la pierrosité du sol, les surfaces déjà enherbées sont de 78 185 ha pour l’enherbement permanent et 347 889 ha pour 
l’enherbement hivernal. Ces surfaces ont été retirées des surfaces éligibles à la mise en œuvre de la pratique. 

Incompatibilité avec les autres pratiques stockantes 

L’enherbement des vignobles est la seule pratique stockante analysée dans cette étude qui peut être réalisée sur des surfaces 
en vignes. Il n’y a donc aucun problème de compatibilité avec les autres pratiques stockantes étudiées. 

Les deux options techniques relatives à l’enherbement des vignobles, enherbement permanent et hivernal, sont bien 
évidemment incompatibles entre elles. 

Potentiel de stockage de carbone 

Potentiel de stockage par unité de surface 

Par manque d’information sur la valeur de stockage de l’enherbement en vigne, nous avons utilisé la valeur estimée dans 
l’Expertise INRA 2002 pour le stockage de la prairie sur terre cultivable. Le flux de stockage a été évalué à 0,49 tC/ha/an à 
l’échelle nationale. Cette valeur est aussi cohérente avec les 0,5 tC/ha/an proposés dans la partie bibliographique de cette 
étude et qui représentent le stockage de C des 10 premières années suivant l’implantation d’une prairie temporaire (voir 
section 3.8.4 du rapport). 

Si dans la ligne de base la vigne ne présente aucun enherbement ou un enherbement hivernal, on applique cette valeur de 
stockage à 2/3 de la surface de la vigne. Si dans la situation initiale la vigne présente un enherbement un rang sur deux, alors 
on applique la valeur de stockage à seulement 1/3 de la surface disponible (figure 1). 

La valeur du stockage de C de l’enherbement hivernal est déterminée sur la base de l’Étude INRA 2012 sur les cultures 
intermédiaires, en cohérence avec ce qui avait été fait dans l’étude INRA 2013 sur l’atténuation des émissions de gaz à effet 
de serre. Cette valeur de 0,159 tC/ha est ensuite appliquée à 2/3 de la surface de la vigne. 

L’effet de l’enherbement des vignes sur les émissions de protoxyde d’azote n’est pas pris en compte dans cette étude faute 
de données disponibles concernant le territoire français. Seulement les émissions relatives aux pratiques culturales et à la 
fertilisation azotée seront calculées dans l’évaluation du bilan gaz à effet de serre. 
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Figure 1. Modalités de calcul du stockage additionnel de carbone lié à l’enherbement du vignoble en fonction  
de la situation de départ (ligne de base) et de la modalité stockante choisie (enherbement permanent ou hivernal) 

Potentiel de stockage agrégé au niveau France métropolitaine 

Au niveau national, l’enherbement permanent permet de stocker environ 0,246 tC/ha/an soit 37 328 tC/an sur l’ensemble de 
l’assiette. Les différences régionales de stockage à l’hectare s’expliquent par l’hétérogénéité de la situation initiale (sol nu, 
enherbement hivernal, enherbement un rang sur deux) qui impliquent le choix des valeurs différentes de stockage. 

Tableau 3. Stockage additionnel de carbone permis par l’enherbement permanent du vignoble, par région 

Région Assiette (ha) Stockage total (tC/an) 

Champagne-Ardenne 2 742 873 

Centre 10 265 2 992 

Bourgogne 9 065 2 899 

Alsace 9 667 1 819 

Pays-de-la-Loire 16 757 4 780 

Poitou-Charentes 11 127 2 688 

Aquitaine 61 242 12 834 

Midi-Pyrénées 18 796 4 822 

Rhône-Alpes 11 827 3 621 

France métropolitaine 151 489 37 328 

 

L’enherbement hivernal permet quant à lui de stocker 0,159 tC/ha/an soit 65 600 tC/an sur l’ensemble de l’assiette. Sur la 
base des hypothèses prises il n’y a pas de différenciation régionale du potentiel de stockage à l’hectare. 

Autres impacts environnementaux 

Bilan gaz à effet de serre complet lié à la mise en place de la pratique  

Les études disponibles dans la littérature portent sur l’effet de différentes pratiques agricoles, incluant la comparaison entre 
vignes enherbées et vignes sans enherbement. Souvent elles ne permettent pas de quantifier les effets spécifiques de 
l'enherbement sur les émissions de gaz à effet de serre dans les conditions françaises. 

Les effets attendus concernent : 
- la réduction des émissions de CO2 via le stockage additionnel de carbone dans les sols, 
- l’atténuation des émissions de N2O via la réduction de la disponibilité des formes minérales azotées dans les sols, liée à 
l’absorption par le couvert herbacé, 
- l’impact des modifications des pratiques agricoles : augmentation éventuelle de la fertilisation azotée, évolution des pratiques 
culturales liées au semis et à l’entretien du couvert herbacé. 



Etude INRA "Stocker du carbone dans les sols français" - Rapport scientifique - 2020  525 

L'analyse des émissions de N2O à partir de cultures intercalaires a fait l'objet d'études scientifiques. Sa quantification s’appuie 
sur les résultats des travaux de Steenwerth et Bellina (2008) conduits sur vignobles, en Californie, au cours de la campagne 
2005-06. Ces auteurs mettent en évidence une faible augmentation des émissions suite à l’enherbement comparativement à 
un sol nu travaillé (désherbage mécanique). Les émissions sont égales à 0,76 kgN/ha/an et 0,58 kgN/ha/an respectivement 
pour ces deux pratiques culturales. Par ailleurs, ces mêmes auteurs montrent que le désherbage mécanique du sol provoque 
des émissions plus faibles de N2O par rapport à un sol traité avec des herbicides (2010). En France, le désherbage est 
principalement chimique (enquête "Pratiques culturales" 2006). Selon Garland et al. (2011), les émissions de N2O, à partir de 
vignobles de Californie ne sont pas différentes avec et sans travail du sol (pratiques se rapprochant de situations non 
enherbées versus enherbées). Au final, l’enherbement des vignes pourrait conduire soit à des flux de N2O équivalents soit à 
des flux plus faibles que les pratiques viticoles actuelles. 

Compte tenu du peu de données disponibles sur le sujet, de la variabilité des résultats entre expérimentations, et de la non-
représentativité des conditions pédoclimatiques françaises dans ces études (les émissions de N2O sont très dépendantes de 
la nature des sols et du taux d’humidité), l’effet de l’enherbement des vergers et des vignes sur l’atténuation des émissions de 
protoxyde d’azote n’a pas été pris en compte dans cette étude. Les émissions supplémentaires de N2O liées aux apports 
additionnels d’azote ont été considérés. 

Dans les tableaux ci-dessous sont donc indiquées seulement les émissions des GES liées au stockage de C dans le sol, aux 
changements des pratiques culturales et à la fabrication des engrais. La valeur de stockage de carbone représente le poste 
d’émission le plus important pour l’enherbement permanent et hivernal. Les émissions lors de l’apport et de la fabrication 
d’engrais et les émissions liées au fioul consommé lors des travaux agricoles atténuent légèrement le bilan GES favorable 
respectivement de l’enherbement permanent et de l’enherbement hivernal.  

Tableau 4. Bilan GES de la pratique « enherbement permanent du vignoble », en comparaison de la ligne de base (pratiques actuelles). 
Les GES extraits de l’atmosphère sont comptabilisés négativement et les GES émis vers l’atmosphère sont comptabilisés positivement. 

Type d’émission Détail de l’émission Valeur (kgCO2 e/ha/an) 

Émissions directes et indirectes  
sur l’exploitation 

C stocké dans le sol -903 

N2O émis lors des apports de engrais azotés 88 

CO2 émis par le fioul consommé lors des travaux agricoles -7 

Émissions induites 

CO2 émis lors de la fabrication et au transport des engrais 
azotés minéraux 

81 

CO2 émis lors de la fabrication de fioul -2 

Total  -744 

 
Tableau 5. Bilan GES de la pratique « enherbement hivernal du vignoble », en comparaison de la ligne de base (pratiques actuelles).  

Les GES extraits de l’atmosphère sont comptabilisés négativement et les GES émis vers l’atmosphère sont comptabilisés positivement 

Type d’émission Détail de l’émission Valeur (kgCO2 e/ha/an) 

Émissions directes et indirectes  
sur l’exploitation 

CO2 stocké dans le sol -583 

CO2 émis par le fioul consommé lors des travaux agricoles 10 

Émissions induites CO2 émis lors de la fabrication de fioul 3 

Total  -570 

Coût technique 

Coûts et bénéfices liés à la mise en œuvre de la pratique 

Pour l’option technique « enherbement permanent » la variation de l’itinéraire technique (et donc des coûts additionnels) 
dépend des trois situations initiales de la surface en vigne (sol nu, enherbement hivernal, enherbement sur 1 rang sur 2, voir 
figure 1).  

Si la situation initiale prévoit l’absence d’enherbement, la mise en place d’un couvert implique la suppression d’un passage de 
labour, le passage du semoir la première année, l’augmentation de la dose d’engrais, trois tontes à réaliser et la suppression 
d’une dose d’herbicide. Le coût à l’hectare est un coût négatif de -26 €, donc une économie pour l’agriculteur. 

Si la situation initiale est la présence d’enherbement 1 rang sur 2 les variations de l’itinéraire technique seront les mêmes sauf 
pour la variation de la dose de fertilisation, mais en tenant compte du fait que la surface sur laquelle elles seront réalisées sera 
la moitié. Le coût à l’hectare est de -29 €. 

Si la situation initiale est l’enherbement hivernal on prévoit l’économie annuelle d’un passage de labour, de semoir et de la 
dose de semences, l’augmentation de la dose d’engrais et la réalisation de 3 tontes. Le coût à l’hectare est de -14 €. 
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L’économie de passage du désherbage mécanique n’a pas été prise en compte car l’entretien sous le rang et l’entretien de 
l’inter-rang sont souvent combinés. 

Dans l’option technique enherbement hivernal, les variations de l’itinéraire technique par rapport à une situation initiale de sol 
nul sont le passage du semoir chaque année pour l’implantation des couverts et la suppression de la dose d’herbicide dans 
les années de croisière. Le coût à l’hectare est de -15 €. 

Le détail des charges peut être observé dans le tableau 6.  

Tableau 6. Détail des charges pour le calcul du coût de la pratique « enherbement du vignoble » 

Charges Matériel utilisé Tracteur utilisé Coût à l’hectare (€/ha) 

Labour Charrue décavaillonneuse VE mécanique 4 RM 80ch 98  

Passage semoir Semoir vigne de 1,80 à 2,20 m 4 RM 80ch 30  

Semences 13,33 kg/ha Ray Grass  27  

Engrais 30 uN/ha  32  

Tonte Gyrotondeuse 4 RM 80ch 108  

Herbicide 12L/ha Glyphosate 360  71  

 

En cohérence avec les autres pratiques de l’étude, l’enherbement des vignobles a été modélisé sur une durée de 30 ans. Un 
taux d’actualisation de 4,5% a été appliqué afin de prendre en compte la valeur présente des dépenses ou des économies de 
l’agriculteur. 

Coûts régionalisés de la mise en œuvre de la pratique 

L’enherbement permanent des vignobles présente un coût à l’hectare moyen de -26 €/ha. Ce coût varie selon les régions en 
fonction des différents états de départ des vignobles (sol nu, enherbement hivernal, enherbement un rang sur deux). 
L’enherbement hivernal présente un coût à l’hectare de -15 €/ha calculé de façon uniforme pour l’ensemble du territoire 
français. Dans les deux cas il s’agit d’un coût négatif. Cela signifie que les économies de l’agriculteur (un passage de labour 
en moins et la suppression de la dose d’herbicides principalement) font plus que compenser les charges additionnelles.  

Il est nécessaire de rappeler que la décision simplificatrice de ne pas prendre en compte la variation du rendement de la vigne 
constitue une limite de notre approche et peut faire augmenter sensiblement le coût pour l’agriculteur. 

Le coût de stockage de carbone est de -106 €/tC (-29 €/tCO2) pour l’enherbement permanent et de -96 €/tC (-26 €/tCO2) pour 
l’enherbement hivernal.  

Dans le tableau 7 est indiqué le détail régional du coût à l’hectare et du coût de stockage de l’enherbement permanent. 

Tableau 7. Coût à l’hectare et coût de stockage de l’enherbement permanent du vignoble 

Région Coût total (€/an) Coût à l'hectare (€/ha/an) Coût de stockage (0-30cm) (€/tC) 

Champagne-Ardenne 70 046 -26 -80 

Centre 263 343 -26 -88 

Bourgogne 229 108 -25 -79 

Alsace 264 688 -27 -146 

Pays-de-la-Loire 431 574 -26 -90 

Poitou-Charentes 299 627 -27 -111 

Aquitaine 1 678 364 -27 -131 

Midi-Pyrénées 417 057 -22 -86 

Rhône-Alpes 299 953 -25 -83 

Discussion 

Comparaison à la littérature 

Comme précisé dans l’introduction, faute d’autres analyses disponibles à l’échelle France entière, l’étude INRA 2013 « Agricul-
ture et Gaz à effet de serre » a été notre principale source d’information pour les calculs relatifs à l’enherbement des vignobles. 

Dans l’étude INRA GES 2013, les deux options d’enherbement avaient été regroupées dans une assiette maximale technique 
de 199 219 ha. Certains vignobles étaient destinés à l’enherbement permanent et d’autres à l’enherbement hivernal. Dans la 
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mise à jour des calculs, nous avons préféré garder l’assiette des deux pratiques séparée et laisser au modèle d’optimisation 
économique le choix de quelle pratique mettre en œuvre dans chaque région en fonction de son coût d’opportunité. 

Les valeurs de stockage choisies pour chaque situation initiale des vignobles sont équivalentes à celles utilisées dans l’étude 
INRA GES 2013. Par contre, dans notre travail d’actualisation, nous avons choisi de modifier la valeur de certains postes de 
coût. Cette décision a été prise surtout pour des raisons d’uniformité avec les traitements réalisés pour les autres pratiques 
stockantes étudiées. On passe d’un coût à l’hectare de 10 € dans l’étude INRA GES à un coût négatif de -26 €/ha pour 
l’enherbement permanent et de -15 €/ha pour l’enherbement hivernal. Cette variation s’explique surtout à cause de la 
revalorisation des économies relatives à la suppression du passage du labour (de 73 €/ha dans l’étude GES 2013 à 98 €/ha) 
et à la dose d’herbicide (de 43 €/ha à 71 €/ha). 

Suite aux différences d’assiette et de coût à l’hectare, nos valeurs de coût d’abattement (intégrant les émissions directes + 
indirectes) sont légèrement différentes de celles calculée dans l’étude GES 2013 (valeur basse 29 €/tCO2e, valeur haute 
9 €/tCO2e). Dans notre analyse le coût d’abattement est de -32 €/tCO2e pour l’enherbement permanent et -26 €/tCO2e pour 
l’enherbement hivernal. 

Sensibilité des résultats 

La quantification du stockage est très sensible à divers paramètres. Le manque de données précises conduit à formuler de 
nombreuses hypothèses. 

Les évolutions des émissions de N2O suite à l'adoption de l’enherbement sont très peu renseignées dans la littérature. 
Cependant, elles ne sont pas à négliger dans certaines conditions pédoclimatiques (sols hydromorphes, sols calcaires). Il en 
est de même de la réduction de la disponibilité du nitrate dans les sols où une couverture végétale est implantée. La diminution 
des émissions de N2O est donc mal prise en considération dans nos calculs. 

Les données issues des vignobles sont peu nombreuses dans la littérature. Les estimations sont réalisées en référence à 
d'autres situations. L'utilisation des valeurs issues de l’Étude INRA 2012 concernant les cultures intermédiaires pour quantifier 
les effets de couvert hivernal temporaire sur le stockage de carbone dans le sol peut être réfutée ; celles utilisées pour les 
couverts permanents, issues de l’Expertise INRA 2002 sont peu précises (dans le document, il est indiqué que les valeurs 
modales pour le territoire sont "assorties d’une incertitude relative de l’ordre de 50%"). Les émissions directes en aval ont été 
calculées à partir de données grandes cultures et ne sont pas spécifiques aux vergers et vignes. 

Enfin, la surface des parcelles élémentaires, prise en compte dans Corine Land Cover pour calculer les surfaces à forte charge 
en éléments grossiers, n'est pas adaptée aux tailles des parcelles de vigne. Les surfaces pouvant être potentiellement 
enherbées ont pu être surestimées. 

Pour les cultures intercalaires, la faible disponibilité de références techniques nous a conduits à généraliser des pratiques, 
décrites dans des vignobles spécifiques, à l'ensemble du territoire français. Selon la nature des cépages, la qualité des moûts 
peut évoluer avec l'enherbement des vignes.  

Pour les cultures intercalaires les émissions indirectes en amont liées à la production de semences de graminées sont sous-
estimées car nous avons considéré qu’elles étaient soit produites sur le site de l’exploitation, soit qu’il s’agissait d’enherbement 
spontané. 
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