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Ce document  se situe dans le cadre de
l’analyse des stratégies de gestion des
résidus organiques en vue de leur re-
cyclage en agriculture. Il concerne tous

les résidus organiques, qu’ils proviennent de l’agri-
culture, de productions agro-industrielles, de dé-
charges municipales ou de l’industrie. La revue
proposée est focalisée sur l’estimation de la
biodisponibilité des éléments chaque fois que des
produits organiques seront appliqués sur ou dans
les sols. Les termes : biodisponibilité, élément
nutritif, composés organiques résiduels, sol, re-
cyclage et gestion sont les mots-clé de ce docu-
ment.

L’aspect mythique de la matière organique est si
fort dans l’inconscient humain que même le Va-
tican prit du temps, et de l’argent pour organiser
en son temps, un symposium intitulé "Matière
Organique et fertilité des sols" (Anonyme, 1968).
Le titre suffit à résumer la pensée collective qui
continue de faire régulièrement la une des jour-
naux écologiques. Néanmoins, quels que soient
les aspects historiques, mythiques et passionnels
de la matière organique, Liebig, il y a 150 ans,
démontrait que les plantes n’avaient absolument
pas besoin de la matière organique des sols pour
assurer leur croissance et leur développement. Les
végétaux croissent, sans composés organiques, aux
dépends de composés minéraux ioniques préle-
vés dans le sol, les seuls qu’ils sont en mesure de
consommer, et de CO

2
 atmosphérique à partir

desquels ils synthétisent, grâce aux fabuleux mé-
canismes photosynthétiques, l’ensemble des

composés organiques qui leur sont nécessaires et
qui assurent ensuite la survie de l’ensemble du
règne animal. Plus tard, cette matière organique
néoformée sous forme de récoltes, de résidus de
récolte, d’animaux ou de leurs déjections, retourne
dans l’environnement.

Il semble important de rappeler qu’à l’opposé, les
animaux, et les hommes, ne peuvent pas croître,
vivre et se multiplier sans composés organiques.
De plus ils ne peuvent pas vivre sans rejeter dans
l’environnement une fraction, parfois importante
des composés organiques qu’ils ont consommés
et transformés par processus métaboliques. Il n’y
a pas de vie animale et humaine possible sans une
production de résidus organiques. Ces incontour-
nables résidus portent les noms de fumier, lisier,
résidus municipaux, compost ou boues de station
d’épuration des eaux usées. Pour éviter de trou-
ver à nos cotés, dans nos lieux de vie, des quanti-

Cette publication constitue une synthèse de travaux de recherche orientés
sur la notion de biodisponibilité des éléments. Elle fait suite à une commu-
nication présentée à l’occasion du colloque RAMIRAN à Rennes en 1998.
Ingénieur agronome, l’auteur a tout d’abord travaillé au CEA dès 1964
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Ensuite il a utilisé de nombreux traceurs pour aborder les problèmes des
pollutions d’origine agricole. Depuis 1998, Jean Claude Fardeau a rejoint
l’INRA au département Environnement et Agronomie.
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tés croissantes de résidus organiques, une partie
de ces composés reviennent à leur point de dé-
part : les champs des agriculteurs. Mais les com-
posés organiques, ou les éléments nutritifs conte-
nus dans les composés organiques sensu stricto ou
dans les structures organiques tels les résidus de
récolte ou les cellules de bactéries présentes dans
les boues de station d’épuration, ne sont pas assi-
milables, biodisponibles, pour les végétaux. Les
éléments minéraux doivent être libérés dans le
milieu sol par minéralisation des composés orga-
niques. Les sols recèlent une très grande diversité
de micro-organismes (Eliott et Coleman, 1988 ;
Beare et al., 1995 ; Brussard et al., 1997), connus
pour leur capacité à minéraliser, ou à hydrolyser,
des composés organiques. Ce faisant, ils permet-
tent la libération des éléments nutritifs (1) sous
leur forme ionique, c’est-à-dire assimilable par les
végétaux. C’est pourquoi, finalement, les compo-
sés organiques peuvent être épandus et enfouis
dans les sols sans crainte de voir la matière orga-
nique s’accumuler. Cette propriété des sols, avec
leurs micro-organismes, a été appelée par le passé
"pouvoir épurateur" des sols. Tout permet d’ima-
giner que cette expression fort médiatique a été
imaginée pour justifier, consciemment ou non, le
rejet de ses résidus loin des milieux de vie hu-
mains. Cette expression est ambiguë et certaine-
ment trop optimiste : les micro-organismes ont
seulement la propriété de transformer certains
éléments en les faisant passer d’une forme assimi-
lable, potentiellement toxique dans certains cas,
à une autre forme théoriquement neutre ou bé-
néfique pour notre environnement.

L’observation de la planète démontre que cette
vue un peu trop optimiste a parfois transformé
les champs de nos agriculteurs et les forêts qui
nous entourent en poubelles. A l’opposé de ce
jugement, force est de constater que chaque fois
que ces résidus organiques quittent les villes pour
rejoindre les champs cultivés ils contribuent à
compenser les exportations d’éléments nutritifs,
inévitable tribut à la production agricole. Cette
opération assure alors un recyclage d’éléments
nutritifs non renouvelables tels le phosphore et le
potassium, et participe à un développement plus
durable qu’il ne l’est parfois actuellement (Biswas,
1994). Le choix du management des résidus or-
ganiques nécessite réflexion, l’aspect économique
immédiat n’étant qu’une des données du pro-
blème.

Biodisponibilité et mobilité des
éléments nutritifs ou des éléments
potentiellement toxiques :
Concepts.

La définition de la biodisponibilité (2) et le con-
cept sur lequel repose cette définition, sont consi-
dérés comme troubles par la majorité des scienti-
fiques de la science du sol et de l’agronomie (Naidu
et al., 1997) et encore bien plus pour les autorités
chargées de la réglementation.

La biodisponibilité est la propriété d’un
élément d’être potentiellement assimila-
ble, puis assimilé
Lorsque cette propriété concerne les végétaux, on
parle souvent de phytodisponiblité. Un composé,
ou un élément, est biodisponible lorsqu’il est en
mesure d’entrer, quel que soit le mécanisme d’en-
trée, dans un cycle biologique et ce, qu’il contri-
bue, ou non, au métabolisme. Ainsi, dans ce con-
texte, la biodisponibilité correspond à l’ensemble
des mécanismes fournissant des éléments nutri-
tifs aux organismes vivants, principalement les
végétaux. C’est pourquoi, en suivant Barber
(1995), un élément assimilable sera celui présent
dans un pool d’ions du sol et qui pourra se dépla-
cer jusqu’à la racine durant la croissance de la
plante, si la racine est a proximité. La mobilité est
l’aptitude d’un élément à être transféré d’un com-
partiment à un autre compartiment d’un système
sol-solution du sol tandis que la biodisponibilité
est seulement la propriété de quitter un compar-
timent du sol pour être transférer vers la plante.

On trouve dans la littérature une confusion per-
manente entre le concept de biodisponibilité et
son approche expérimentale (Naidu et al., 1997).
Cette confusion doit, à tout prix, être évitée tant
elle entraîne de malentendus. La biodisponibilité,
comme le définit le suffixe "ité" indique une po-
tentialité, une aptitude de l’élément nutritif à en-
trer dans les racines après avoir quitter les phases
solides des sols. Cette aptitude, comme toutes
potentialités, est totalement indépendante de sa
réalisation, c’est-à-dire de son extraction du sol
par les plantes. C en tant que CO

2
, N, P, K, S, Ca,

Mg et les 13 autres oligo-éléments considérés
comme essentiels à la croissance des plantes selon
Marschner (1995), sont pleinement inclus dans
cette définition sensu stricto. D’une manière un peu
élargie, la biodisponibilité doit être considérée
comme la propriété que possède n’importe quel

1. Elément
nutritif : élément
chimique strictement
nécessaire à la
croissance et au
développement des
plantes.
2. Elément
biodisponible :
élément présent
dans le sol et
susceptible d’entrer
dans les organismes
vivants, quels qu’ils
soient, puis de
participer à leur
métabolisme.
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élément, essentiel ou non, de pénétrer dans les
racines puis de s’intégrer au métabolisme, à tort
ou a raison. C’est pourquoi ce document aborde
également le cas d’éléments tels que Ni, Zn, Cr… ,
potentiellement toxiques (PTEs) pour les plan-
tes, le règne animal ou les humains (Smith, 1996 ;
Morel, 1997).

La biodisponibilité d’un élément dans un sol doit
être caractérisée par, au moins, trois facteurs : un
facteur intensité, I

x
 ; un facteur quantité, Q

x
  et

un facteur capacité (3) Capx (White et Beckett,
1964 ; Barber, 1995). Ces facteurs sont générale-
ment déduits de données expérimentales obtenues
par analyse des sols. Le facteur intensité n’est rien
d’autre que le potentiel chimique des ions, en quel-
que sorte leur réactivité dans le milieu. Il doit il-
lustrer la "pression" des ions sur les racines. C’est
pourquoi le paramètre expérimental représenta-
tif de ce facteur est la concentration, ou l’activité
des ions, cette caractéristique étant déduite de la
précédente par la prise en compte d’un coefficient
d’activité. La concentration des ions dans la solu-
tion du sol est d’ailleurs le premier facteur expli-
catif des prélèvements des éléments par les plan-
tes (Barber, 1995). Le facteur quantité doit re-
présenter la quantité d’élément présente au po-
tentiel mesuré dans la solution du sol. Le facteur
capacité a pour objet de décrire l’aptitude du sol
à fournir à la plante, ou plus généralement à la
solution du sol s’il y a lessivage, les éléments ana-
lysés.

Le concept de biodisponibilité est référencé par
rapport à une possibilité de prélèvement par la
plante. Le prélèvement dépend du temps. Les trois
facteurs proposés dans le passé, à savoir, inten-
sité, quantité et capacité ne font jamais référence
au temps et ne renseignent pas sur l’effet du temps
sur les cinétiques de libération des ions. Il y a donc
un manque entre l’objectif et sa réalisation. Il
importe donc de compléter les trois premiers fac-
teurs par un supplémentaire qui permettrait de
faire apparaître l’effet du temps.

Biodisponibilité des éléments
"nutritifs" ou "toxiques" :
sa détermination

Une description complète et exacte de la
biodisponibilité nécessiterait de comprendre tous
les mécanismes qui contrôlent les flux d’éléments

nutritifs depuis les particules de sol, quelles soient
minérales, organiques ou organo-minérales, vers
la solution du sol et ultérieurement jusqu’aux ra-
cines (Barber, 1995). Malheureusement, actuel-
lement, seulement quelques uns des mécanismes
sont certains (Loneragan, 1997). Dans les systè-
mes sol-plantes, les éléments nutritifs, et proba-
blement d’autres éléments, n’entrent dans les ra-
cines que sous forme ionique. Les ions ne peu-
vent exister, pour les milieux compatibles avec la
vie, que dans l’eau : c’est pourquoi la solution du
sol est la voie de passage obligée pour les éléments
entre les particules de sol et les racines. C’est pour-
quoi l’analyse et la connaissance de propriétés par-
ticulières des éléments dans la solution du sol sont
en mesure de nous renseigner sur le devenir et la
biodisponibilité des éléments, qu’ils soient nutri-
tifs ou potentiellement toxiques.

Dans quel milieu et à quel moment
déterminer la biodisponibilité en pré-
sence de déchets organiques ?

Chaque fois que l’on va appliquer sur ou dans un
sol un déchet organique recelant des éléments
nutritifs intéressants pour les cultures, les végé-
taux prélèveront les éléments dans les deux sour-
ces disponibles : l’apport et le sol. La biodisponi-
bilité d’un élément peut donc dans ce cas là être
apprécié dans : (i) le résidu organique, (ii) le sol,
(iii) le mélange sol-résidus organiques. Deux rai-
sons majeures justifient certainement une réponse
unique et universelle face à ces trois possibilités.
Tout d’abord les paramètres descriptifs de la
biodisponibilité ne sont pas additifs. Deuxième-
ment, quel que soit le déchet organique choisi,
celui-ci va réagir avec les constituants des sols. Ipso
facto, la biodisponibilité des éléments, tant dans
l’ajout que dans le sol, est modifiée. C’est pour-
quoi le seul choix raisonnable consiste à effectuer
des analyses de biodisponibilité sur les mélanges
sol-résidus organiques et à comparer le résultat à
la biodisponibilité de chaque élément dans le sol.

Biodisponibilité : méthodes de
détermination

Quel que soit l’élément, il n’y a jamais de corréla-
tions stables, lorsque l’on passe d’un sol à l’autre,
entre la quantité totale d’un élément et la quan-
tité prélevée par une plante en pot ou en champ
durant une période culturale ou bien le supplé-
ment de prélèvement en présence d’une fertilisa-

3. Le facteur
"capacité" doit
représenter l’aptitude
du sol à limiter les
variations du facteur
intensité (la concen-
tration) lorsque le
facteur quantité varie
sous l’influence soit
des apports, soit des
prélèvements par les
plantes, soit encore
des modifications
physico-chimiques
induites par la vie
microbienne
tellurique.
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tion avec cet élément. Ce fait suffit à démontrer
que chaque élément est présent dans le sol sous
de nombreuses formes chimiques, de nombreu-
ses espèces, ce qui peut justifier des études de
spéciation. La spéciation la plus utile, et la plus
prometteuse pour tendre vers une agriculture du-
rable et un environnement de qualité, est à coup
sûr celle que tout agronome souhaite réaliser en
pouvant distinguer l’élément disponible de l’élé-
ment non disponible (dans un passé très proche
on utilisait le terme assimilable).

Pour choisir, et surtout tenter de continuellement
améliorer, les méthodes d’estimation de la
biodisponibilité, il importe de conserver en mé-
moire les mécanismes déjà largement démontrés
suivants :

– Les éléments nutritifs, et toxiques, entrent dans
les plantes pour participer au métabolisme uni-
quement sous forme ionique.

– Les prélèvements dépendent du temps.

– A l’exception de C, N et S, le destin des élé-
ments nutritifs semble contrôlé par des processus
d’adsorption-désorption et de dissolution-cristal-
lisation.

– Le devenir des éléments nutritifs tel C via CO
2
,

N et S, dépend essentiellement de la vie micro-
bienne des sols. C'est pourquoi les mécanismes
par lesquels les éléments inclus dans la matière
végétale synthétisée retournent à l’état minéral
sont des mécanismes associés au fonctionnement
des micro-organismes. Ils sont donc dépendants
de tous les facteurs qui influencent la vie micro-
bienne. Il s’agit de l’eau, de la température, du
pH, du potentiel d’oxydo-réduction (rH

2
), du

contenu en sources énergétiques, c’est-à-dire des
composés organiques biodisponibles pour les
micro-organismes.

Les méthodes d’évaluation de la biodisponibilité
sont les suivantes :

Extraction physique ou chimique
Cette approche de la biodisponibilité est celle des
analyses de routine. Elle a été imaginée par
Daubeny (1845). Elle repose sur quelques hypo-
thèses qu’il est bon de rappeler de temps à autres :
(i) un composé chimique va extraire une forme
physico-chimique définie ; (ii) la forme extraite
est assimilable, ou inassimilable ; (iii) il y a une
corrélation significative entre la quantité extraite

par un réactif donné et la quantité du même élé-
ment prélevé dans des conditions agro-pédo-cli-
matiques données. Ce dernier critère élimine, avec
ce que nous avons dit, l’extraction de l’élément
total. Les limites conceptuelles de ce type d’ap-
proche sont connues : (i) seul un facteur, le fac-
teur quantité, parmi les trois nécessaires, quan-
tité, intensité et capacité,  est accessible par cette
voie ; (ii) les extractions chimiques perturbent
parfois de manière hautement significative les
propriétés de rétention des sols et produisent des
"bugs" liés aux propriétés d’absorption des cons-
tituants du sol (Nirel et Morel, 1990) ; (iii) les
extractions chimiques sont moins sélectives qu’an-
noncé. Ainsi, par exemple, quand un extractant
basique est utilisé, celui-ci extrait simultanément
des formes organiques et des formes minérales
dont la séparation est toujours une épreuve (iv)
une extraction unique va correspondre à une
"photographie" de l’état du système. Une photo-
graphie est une représentation statique qui ne
pourra jamais rendre compte du devenir d'un sys-
tème ultérieurement. Néanmoins les extractions
chimiques continuent d’être pratiquées en analy-
ses de routine pour la majorité des éléments.

La méthode d’échange isotopique des
ions

Théorie
Les méthodes d’extraction modifient très souvent
de manière significative les propriétés d’adsorp-
tion des surfaces des constituants des sols ; il en
résulte des réadsorptions des éléments extraits du-
rant une première phase et de ce fait, ces métho-
des peuvent parfois fournir des résultats erronés
concernant les quantités d’éléments extractibles.
Il était du plus haut intérêt de développer des
méthodes susceptibles de décrire la biodispo-
nibilité des éléments sans avoir à extraire l’élément
sous analyse. Cet objectif peut être atteint en fai-
sant appel à la méthode des cinétiques d’échan-
ges isotopiques des ions nutritifs.

L’objet majeur de cette technique est de détermi-
ner la taille et les propriétés cinétiques des élé-
ments constitutifs d’un pool, ou d’un comparti-
ment (4), dans un système complexe à plusieurs
compartiments sans avoir à extraire du système
complexe aucun compartiment, c’est-à-dire sans
provoquer aucun déséquilibre dans le système
(Shipley et Clark, 1972 ; Frossard et Sinaj, 1997).
Schématiquement, la méthode consiste, en pre-

4. Ces deux termes
équivalents définis-
sent un ensemble
d’ions, de molécules
ou de particules
ayant des propriétés
cinétiques homogè-
nes, c’est à dire des
aptitudes à se
déplacer dans un
système complexe à
la même vitesse.
Pendant un temps
donné, tous les
éléments constitutifs
d’un pool parcou-
rent statistiquement
des distances
identiques.
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nant garde à quelques contraintes théoriques et
pratiques permettant de maintenir le système en
état stationnaire, à injecter un isotope traceur dans
un pool donné, puis à suivre, au fils du temps,
comment le traceur quitte ce pool. L’analyse ma-
thématique de la cinétique de transfert de l’iso-
tope traceur, c’est-à-dire de la diminution au cours
du temps de la quantité de radioactivité présente
dans le compartiment d’injection, renseigne sur
l’organisation des ions échangeables et sur leur
aptitude à se déplacer entre les phases solides et la
solution, plus généralement à se déplacer d’un
pool à un autre (Shipley et Clark, 1972).

Résultats
Ce type d’expérience a été pratiqué de nombreu-
ses fois pour les ions phosphate dans des systèmes
sol-solution de sol en état stationnaire ou dans
des systèmes sol-solution ou sol-plantes en état
dynamique. Toutes permettent d’obtenir les mê-
mes conclusions résumées comme suit :

– L’analyse de la cinétique d’échange isotopique
des ions phosphate démontre que les ions phos-
phate échangeables sont présents dans un système
à nombreux "compartiments".

– Chaque compartiment peut être décrit par son
aptitude, son temps moyen au sens mathémati-
que, à être transféré depuis les constituants des
sols jusqu’à la solution du sol.

– Les différents compartiments sont organisés au
sein d’un ensemble mamellaire. On y trouve un
ensemble central, constitué de la totalité des ions
en solution et de certains ions présents sur les
phases solides, irriguant la totalité des autres com-
partiments.

– Chacun de ces compartiments est caractérisé
par sa vitesse moyenne de transfert vers la solu-
tion du sol (Fardeau et al., 1996).

Ainsi, le phosphore isotopiquement échangeable
peut être décrit au moyen :

– d’un facteur intensité I, qui est représenté par la
concentration du P sous forme d’ions phosphate
présents dans la solution du sol. Son expression
est, par exemple, des mgP L-1.

– d’un facteur quantité Q qui est estimé en ana-
lyse de "routine" isotopique comme la quantité
de P échangeable en 1 minute. Son expression
est, par exemple, des mgP kg-1 ;

– d’un facteur capacité, rapport des deux précé-
dents, et sera, ipso facto, exprimé en L kg-1. La
valeur de ce paramètre représente le volume de
solution qui peut être obtenu à partir d’une sus-
pension de sol à la concentration observée dans la
solution du sol.

– lorsque I et Q varient du fait d’apports ou de
prélèvements, il existe une relation stable, pour
un sol donné, entre le facteur quantité, Q, et le
facteur intensité, I. Q et I sont reliés mathémati-
quement par une fonction puissance : Q  = a Ib

(Morel et al., 1995). Les paramètres a et b sont
caractéristiques des propriétés d'un sol qui varient
lorsque les propriétés physico-chimiques d’ad-
sorption varient. A contrario lorsque ces deux pa-
ramètres ont été modifiés dans un sol, il est possi-
ble de conclure que les propriétés du sol ont été
affectées par les traitements subis par le sol.

De plus, la comparaison des compositions isoto-
piques des ions phosphate dans la solution de sol
à celles des plantes ayant crû sur des sols dont le
phosphore isotopiquement échangeable avait été
marqué par échange isotopique, a permis de dé-
montrer l’identité du phosphore assimilable et du
phosphore isotopiquement échangeable (Morel et
Plenchette, 1994). C’est pourquoi les variables
descriptives du phosphore isotopiquement
échangeable sont alors celles permettant de dé-
crire le phosphore biodisponible en raison de cette
identité entre formes échangeables et formes assi-
milables.

Enfin, la méthode d’échange isotopique permet
d’atteindre un facteur supplémentaire : le facteur
temps, un paramètre indispensable en matière de
nutrition des plantes. Ce facteur temps peut être
soit schématisé en terme de compartiments dont
l’aptitude à rejoindre la solution du sol sera dé-
pendante du temps, soit en terme de flux moyen
de transfert, exprimé en mgP (kg sol)-1mn-1, entre
la phase liquide et les constituants des sols. Ce
type de résultat, valable pour tous les sols, illustre
l’absence de frontière nette entre les formes assi-
milables et les formes si lentement assimilables
qu’elles pourraient être considérées comme inas-
similables.

Extension du concept et de la méthode à
d’autres éléments
La même technique a été utilisée, simultanément
dans des systèmes sol-solution de sol et dans des
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systèmes sol-plantes, pour le potassium, le fer, le
nickel, et le zinc (Frossard et Sinaj, 1997 ;
Echevarria et al., 1997). Les conclusions déduites
de l’ensemble de ces expériences sont identiques
à celles dressées pour les ions phosphate : les ions
biodisponibles, phytodisponibles, sont les ions
isotopiquement échangeables. La caractérisation
physico-chimique de ces derniers permet de dis-
poser de paramètres caractérisant les éléments
biodisponibles dont le destin est contrôlé
majoritairement par des mécanismes physico-chi-
miques. Sont donc exclus de ce type de démarche
N et S.

Conclusion sur la méthode d’échange isotopi-
que des ions
Les méthodes d’extraction physique ou chimique
possèdent des limites d’utilisation, et des frontiè-
res puisqu'elles changent d'un pays à l'autre. El-
les résultent de corrélations établies entre un ré-
sultat d’extraction obtenu dans une situation par-
ticulière, ce qui interdit a priori toute extension à
des milieux différents. A la différence de ces mé-
thodes et de ces limites, la méthode des cinéti-
ques d’échanges isotopiques repose sur un pro-
cessus physique universel qui n’a pas de frontiè-
res : le mouvement Brownien. Cette approche doit
donc être considérée comme universelle (Naidu
et al., 1997). C’est pourquoi elle est une méthode
de référence qui peut être utilisée pour tester la
capacité d’une méthode d’extraction à extraire des
sols le maximum de l’élément assimilable et le
minimum de l’élément non assimilable (enca-
dré 1).

Appréciation de la contribution des
déchets organiques à l’assimilabilité d’un
élément donné.

Les sous produits organiques comme les boues
de station d’épuration des eaux usées, les fumiers
de ferme ou les lisiers de porcs peuvent accroître
la biodisponiblité des éléments dans les sols, après
épandage, parce que : (i) le déchet contient, dès
son application, soit de l’élément déjà biodis-
ponible, soit de l'élément libéré par minéralisa-
tion de ces composés organiques ; (ii) le déchet,
du fait de son contenu de  matières organiques,
voire son pH, accroît la biodisponibilité de l’élé-
ment préexistant dans le sol en influant sur l’apti-
tude des particules de sols à libérer les éléments
(Thien et Myers, 1992). Dans ces situations, la
contribution de chacune des sources nutritives, à

savoir sol ou déchet, ne peut pas être déterminée
par la seule analyse des prélèvements de l’élément
dans des essais au champ ou en pots. La seule ap-
proche explicative passe par l’utilisation du mar-
quage isotopique d’une des deux sources : le sol
(figure 1) ou le déchet (Fardeau et al., 1996). Dans
la mesure où les ions isotopiquement échangeables
d’un système sol-plante sont les ions
biodisponibles, le marquage le plus aisé à réaliser
est souvent celui de ces ions isotopiquement
échangeables. Il permet, en tous les cas, de tester
n’importe quel produit résiduaire (Fardeau et al.,
1996). Pour éviter les expériences en pots de cul-
ture avec des isotopes, il est également possible,
puisque les ions isotopiquement échangeables des
systèmes sol-plantes sont les mêmes que ceux des
systèmes sol-solution de sol, de limiter les déter-
minations aux systèmes sol-solution de sol. Cette
technique a été largement utilisée pour prévoir la
contribution d’une source donnée, en compéti-
tion avec une autre, à la nutrition des cultures
(Morel et Fardeau, 1991).

Etudes de cas
Les déchets organiques sont l’objet de ce docu-
ment. En raison de leur très grande variabilité,
liée à leurs origines (i) : agriculture, sous forme
de résidus de récolte, fumiers, lisiers, (ii) villes,
sous forme de résidus grossiers ou de boues de
station d’épuration des eaux usées produites en
faisant appel à une infinité de traitements indus-
triels, (iii) industries, sous forme par exemple de
cendres de bois, et en raison du grand nombre
d’éléments essentiels concernés, environ 20
(Loneragan, 1997), une liste exhaustive des ré-

Figure 1. – Principe de l'utilisation de phosphore
radioactif pour identifier l'origine du phosphore
présent dans une plante. �

P du sol
+
P* de l'engrais

P = 35

Sol
P* = 50
engrais

5*

40

45*

Radioactif
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sultats est impossible et illusoire (Sharpley et
Smith,1995 ; Bril et Salomons, 1990). Par con-
tre, il est possible de présenter quelques exemples
particulièrement représentatifs.

Potassium
Les ions potassium ne sont jamais liés à des com-
posés organiques, à l’exception bien connue, et
exploitée, d’un réactif chimique : le tétraphé-
nilborate. Ainsi le potassium est présent essentiel-
lement sous sa forme ionique dans la majorité des
déchets organiques, tels les résidus de culture, les
composts, les boues de station d’épuration, les li-
siers, les urines ou les fumiers de ferme (Bernal et
al., 1993a ; Martinez, 1994). Ainsi, dès que les
parois cellulaires des organismes vivants se relâ-
chent à leur mort, le potassium interne rejoint la
solution du sol (Japenga et Harmsen, 1990). C’est
pourquoi le potassium appliqué avec des déchets
organiques doit être considéré, et comptabilisé,
comme un engrais potassique (Castillon, 1994),
et risque, comme un engrais, le lessivage
(Martinez, 1994) chaque fois que les apports sont
significativement supérieurs aux possibilités de
prélèvements des cultures. Il faut donc que les
agriculteurs considèrent que la paille, ou des rési-
dus de récolte comme les verts de betterave, sont
le premier des engrais potassiques pour la culture
qui suit l’enfouissement de ces résidus culturaux.

Phosphore
P peut être un facteur limitant des rendements
des cultures au champ, mais il peut aussi être for-
tement impliqué, en compagnie de l’azote nitri-
que dans les processus d’eutrophisation des eaux
de surface. P doit être considéré comme une res-
source non renouvelable ; à ce titre il doit être re-
cyclé au maximum. C’est pourquoi son devenir a
fait, de longue date, l'objet de très nombreuses
études. Dans le domaine de la valeur agronomi-
que du phosphore dans les déchets organiques,
les résultats majeurs peuvent être résumés comme
suit :

P dans les résidus de cultures : le pourcentage
d’utilisation du phosphore contenu dans les rési-
dus de culture, dans les 3 à 6 mois qui suivent
leur enfouissement, est du même ordre de gran-
deur que celui des engrais phosphatés solubles
dans l’eau. C’est pourquoi la quantité du phos-
phore présent dans les résidus de culture doit être
prise en compte dans les bilans à l’échelle du
champ, de la ferme et du pays.

P des déjections animales : le P contenu dans les
déjections animales a pour origine les aliments
ingérés. Ceux-ci contiennent : (i) du phosphore
minéral présent sous forme ionique, soit sous
forme associée à du calcium, ces composés pou-
vant être constitutifs des aliments ou ajoutés dans
l’alimentation à l’état de phosphate bicalcique, (ii)
du phytate de Ca-Mg, un composé organique
sensu stricto (Cromwell, 1992). La majeure par-
tie du P ingéré est rejetée dans les fécès sans mo-
dification de la forme chimique. Cependant dans
tous les sols qui reçoivent des déjections anima-
les, c’est essentiellement la teneur du phosphore
minéral qui augmente, et non celle du phosphore
organique (Robinson et al., 1995). Le phytate de
Ca-Mg est le plus souvent rapidement hydrolysé
par les micro-organismes du sol au moyen d’exo-
enzymes, ce qui a pour conséquence une libéra-
tion dans le milieu sol de phosphate minéral. La
conséquence en est que la biodisponibilité du P
contenu dans les déjections animales est réelle-
ment du même ordre de grandeur que celle des
phosphates minéraux solubles-eau (Bernal et al.,
1993b). Ainsi les quantités de P à apporter aux
cultures, sous forme de déjections animales, ne
devraient pas être supérieures à celles recomman-
dées sous forme minérale. Chaque fois que du
phosphore provenant des déjections animales est
appliqué aux sols en quantité significativement

Encadré 1

Les méthodes isotopiques, même si elles sont plus chères que les méthodes
d'extraction, sont des méthodes beaucoup plus indicatives et plus fiables
que les méthodes classiques physico-chimiques et sont nettement plus ap-
propriées pour  la prise en compte des interactions du milieu.
S’agissant de la caractérisation des produits organiques, il est très impor-
tant de faire la différence entre le comportement d’un produit seul et le
comportement de ce produit dans un milieu avec d’autres éléments qui
interagissent. Ainsi, a fortiori si les intrants sont des composés organiques,
le comportement d’un intrant dépend au moins autant des caractéristiques
physico-chimiques et surtout biologiques des sols, que des intrants eux-
mêmes !
Cette remarque, que chacun peut connaître dans son domaine propre, est
une limite forte à l’analyse des produits seuls, tant leur devenir est dépen-
dant du sol qui les reçoit !
 Le problème est bien connu pour l’azote (que mesurer pour savoir ce qui
va évoluer ?), pour le carbone (impossible de trouver un indice carbone
qui soit réellement fonctionnel !), pour P nous le décrivons dans ce docu-
ment. Et pourquoi en serait-il autrement  pour les autres éléments ?
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supérieure à celle nécessaire à la satisfaction des
besoins des cultures, le contenu du phosphore
biodisponible dans le sol croît considérablement,
quel que soit le type de sol (Coppenet et al., 1993 ;
Fardeau et Martinez, 1996). Les risques d’eutro-
phisation des milieux aquatiques environnant sont
alors considérablement accrus, l’azote et le phos-
phore facilement assimilables étant "fournis" si-
multanément avec ce type d’apports.

P des boues résiduaires de station d’épuration : la
biodisponibilité du phosphore présent dans les
boues de station d’épuration est fonction du type
de traitement industriel des eaux. Dans les boues
biologiques, le P est soit sous forme ionique, soit
inclus dans les cellules des bactéries responsables
de l’épuration. Le P de ces boues est alors aussi
assimilable que celui de n’importe quel résidu
constitué d’organismes vivants : il doit être con-
sidéré comme équivalent aux formes solubles-eau.
Chaque fois qu’un traitement industriel, tel un
chaulage à pH 11.5, l’addition de sels de fer et/ou
d’aluminium, et/ou un chauffage assurant une
stérilisation, s’ajoute à l'épuration biologique, la
concentration des ions phosphate dans les solu-
tions des boues diminue, malgré une augmenta-
tion de la teneur du P total : P devient de moins
en moins assimilable pour les plantes. Il y a, en
France, depuis 10 ans un accroissement continu
des teneurs en P dans les boues en raison de l’uti-
lisation croissante des procédés de
déphosphatation ; mais simultanément la
biodisponibilité du phosphore présent dans les
boues diminue. Cette observation illustre qu’en
matière de gestion de l’environnement, de recy-
clage toujours souhaitable dans le cas de ressour-
ces non renouvelables et de développement dura-
ble, nous devons faire des choix qui vont repré-
senter des compromis entre des situations, dont
aucune n’est parfaite. Ce qui permet de compren-
dre pourquoi les choix d’un moment peuvent être
différents de ceux d’une autre période. Dans le
cas du phosphore et des eaux nous avons le de-
voir de choisir entre une eau très propre, dans
laquelle les risques d’eutrophisation seront pres-
que nuls, et l’obtention dans les boues d’une forme
de phosphore peu ou très peu disponible pour les
plantes ; ou bien à l’opposé du phosphore très
disponible dans les boues et une eau où les ris-
ques d’eutrophisation seront très grands. Cet
exemple permet d’illustrer le combat d’intérêt
entre les eaux de surface et les champs cultivés,

ou plus exactement entre ceux qui gèrent l'un et
l'autre.

P dans les composts et les produits des décharges
municipales : la biodisponibilité de P dans les
composts est généralement nettement inférieure
à celle du P des boues résiduaires (Faisse, 1996 ;
Traoré, 1998).

P dans les résidus industriels : le bois est parfois
utilisé pour produire de la chaleur et/ou de l’éner-
gie, par exemple dans l’industrie de la pâte à pa-
pier. Dans un tel cas les cendres contiennent beau-
coup de P et de K. La disponibilité de P des cen-
dres est généralement très faible ; le chauffage a
pour conséquence la précipitation de formes mi-
nérales de phosphore très peu solubles, donc très
peu utilisables par les végétaux.

P dans les os : les os sont directement originaires
des processus biotiques. Ils ont été les premiers
engrais phosphatés reconnus. Mais la disponibi-
lité du P présent dans les os est très basse : les ions
phosphate sont inclus dans un composé qui doit
être très bien cristallisé, donc très résistant,
l’apatite, pour éviter que les os ne se brisent de
notre vivant. C’est pourquoi les os étaient collec-
tés pour être dissous dans l’acide sulfurique : ce
fût la naissance de l’industrie des engrais phos-
phatés solubles-eau.

Quoi qu’il en soit, la disponibilité du P décroît,
comme dans le cas des engrais P minéraux, lors-
que le temps de contact entre le P appliqué sous
forme de résidus organiques et les constituants des
sols croît (Larsen, 1974 ; Traoré, 1998).

Azote
Les déchets organiques peuvent contenir de l’azote
minéral, essentiellement de l’ammonium. Cette
forme est directement assimilable par les végétaux.
Mais l’azote présent sous forme organique, qui
représente en général la très grande majorité de
l’azote dans les déchets organiques, est inassimi-
lable par les plantes. Il devient biodisponible sous
l’action des minéralisations, fruit de l’action des
micro-organismes des sols.

La vitesse de minéralisation, qui dépend de très
nombreux facteurs, dont la température et la te-
neur en eau, contrôle le destin de l’azote organi-
que dans les sols et sa transformation en azote
phytodisponible. L’isotope 15N a souvent été uti-
lisé pour suivre le cheminement de l’azote origi-
naire de boues résiduaires ou d’autres composés
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organiques (Fardeau et al., 1976 ; Béline et al.,
1998). Beaucoup plus récemment, il a commencé
à être utilisé pour mesurer, dans le cas du lisier de
porc, la contribution de deux processus impor-
tants à la production de gaz à effet de serre : la
volatilisation d’ammoniaque et la dénitrification
avec apparition de N2O (Chadwick et al., 1998).
Lorsque le lisier est appliqué sur les sols en juin et
en octobre, sans être enfoui, environ 6 % de l’ap-
port sont volatilisés, 23 % deviennent N

2O, c’est-
à-dire un gaz à effet de serre particulièrement re-
doutable, et 12 % sont réellement dénitrifiés en
N

2
.

Oligo-éléments
Le devenir des oligo-éléments, et plus particuliè-
rement le sort vis-à-vis du vivant de certains d’en-
tre eux, les éléments en traces potentiellement
toxiques (PTEs), est de plus en plus étudié en rai-
son des risques induits pour l’ensemble des être
vivants, voire plus généralement pour la biodi-
versité (Morel et al., 1997). Les conclusions trou-
vées dans la littérature à leur sujet sont souvent
contradictoires. On peut lire d’une part que la
matière organique  fixe les métaux lourds et ipso
facto les rend inassimilables et d’autre part que les
oligo-éléments sont plus aisément libérés dans le
milieu sol en présence de matière organique, et
de ce fait deviennent assimilables pour les mêmes
végétaux (Smith, 1996). On a observé que l’ap-
plication de biosolides, puisque tel est le nom "up-
to-date" des déchets organiques solides (Sloan et
al., 1997), ou de lisiers de porcs à des doses éle-
vées, accroît de manière hautement significative
les quantités de Cd, Cu et Zn qui peuvent être
extraites au moyens de réactifs conventionnels
(Coppenet et al., 1993 ; L’Herroux et al., 1997).
Mais il arrive que, même lorsque les quantités
d’oligo-éléments extraites augmentent, les quan-
tités prélevées par les plantes restent invariantes
(Cabral et al., 1998). Ce type d’approche expéri-
mentale présente l’inconvénient de ne pas être en
mesure de rendre compte de la contribution des
apports organiques aux variations de disponibi-
lité des éléments, c’est-à-dire d’expliquer l’origine
des variations observées. S’agit-il, par exemple,  de
modification de la biodisponibilté des éléments
natifs dans le sol ou bien de prélèvements à partir
des composés organiques apportés ?

Les isotopes ont parfois été utilisés pour analyser
le devenir des PTEs (Fardeau et al., 1976). Quel-
les que soient les difficultés réglementaires d’uti-

lisation des isotopes émetteurs gamma, souvent
plus difficiles à résoudre que la mise en place de
conditions expérimentales évitant tous risques !,
la méthode d’échange isotopique est souvent une
technique qui permet d’obtenir rapidement des
informations sur le comportement de l’élément
étudié. Elle est très souvent beaucoup plus rapide
et beaucoup moins contraignante au niveau ana-
lytique que les techniques faisant appel aux dosa-
ges chimiques (Echevarria, 1996 ; Echevarria et
al., 1997). Ainsi, en utilisant la méthode des
échanges isotopiques sur des échantillons préle-
vés dans le dispositif Solépur (Martinez, 1994),
on a démontré que les apports massifs de lisiers
augmentaient de manière très significative les
quantités de zinc biodisponible et sa biodispo-
nibilité (Frossard et Sinaj, 1997). Le plus souvent,
le facteur capacité, c’est-à-dire l’aptitude du sol à
renouveler instantanément l’élément dans la so-
lution du sol, diminue quand la quantité dispo-
nible croît. Mais, dans le cas particulier de ce sol
traité avec le lisier, le facteur capacité pour Zn
croît bien que la quantité biodisponible ait égale-
ment crût. Dans ce dispositif expérimental de
moyenne durée, le léger chaulage, associé à l’ap-
port automatique de calcium avec le lisier, a plus
augmenté le facteur capacité que ne l’a diminué
l’accroissement de la teneur du Zn biodisponible.
Ce résultat illustre, s’il en était encore nécessaire,
la difficulté de prévoir, les effets d’apports de ré-
sidus organiques tant les interactions entre élé-
ments sont nombreuses. Finalement, comme pour
P (Morel et al., 1994), des pratiques agricoles peu-
vent modifier le devenir de certains oligo-éléments
plus qu’il n’est possible de le faire avec des ap-
ports ou des prélèvements de ces éléments. En
conséquence, dans les études à conduire avec des
résidus organiques, il n’est plus possible de limi-
ter ses observations à un seul élément. Le
multifactoriel doit être la règle.

Gestion d’autres types de résidus
organiques

Effluents agro-alimentaires
Ce type d’effluents a fait l’objet de très nombreu-
ses observations. C’est même l’utilisation sur les
terres de ce type d’effluents qui a conduit à la
notion quelque peu erronée de "pouvoir épura-
teur du sol". En fait il s’agit dans tous les cas d’ef-
fluents contenant principalement des composés
organiques, généralement très fermentescibles.
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C’est pourquoi leur épandage a le plus souvent
pour conséquence, in fine, une production de ni-
trates parfois située à contre temps des besoins
des cultures.

Résidus industriels organiques
Il est absolument exclu dans ce document de faire
quelles que recommandations que se soient pour
ce type de résidus, chaque industrie, chaque
process industriel, produisant des résidus dont les
composés carbonés sont très variés et n’ont pas
obligatoirement un quelconque intérêt pour l’agri-
culture. Il s’agit dans ce cas d’analyse au cas par
cas.

Stratégies de gestion de déchets
organiques et besoins de connais-
sances pour le futur proche

Dans le passé, même assez récent, "l’Homme"
transportait ses déchets organiques et ses résidus
personnels, résultat de son propre métabolisme,
vers les champs des fermiers, parfois aussi vers les
rivières ! mais tout d’abord loin de chez lui ! Ce
management, cette pratique ancestrale, a été le
premier recyclage "naturel". Il était évident, pra-
tiqué hors de toutes connaissances et fût long-
temps considéré comme une aubaine. Désormais
à l’échelle de la planète, certaines ressources né-
cessaires à la production de nourriture font naître
quelques inquiétudes. Certaines de ces ressour-
ces, tel le phosphore dont le cycle passe par le fond
des mers et dure environ 106 à 107 années, doi-
vent être considérées comme non renouvelables à
l’échelle de l’Homme. C’est pourquoi, un recy-
clage, dans les sols, de la majorité de nos déchets
organiques qui contiennent la majorité des élé-
ments nutritifs prélevés à l’occasion des récoltes
dans le sol pour assurer la production de nourri-
ture, doit être conseillé. Fait intéressant et utile :
cette méthode de "dépôt – reprise" est la moins
onéreuse ! Mais le contenu, rapporté à la matière
sèche, dans les déchets organiques de quelques élé-
ments, tels certains éléments «Trace Potentielle-
ment Toxiques" (PTEs), est supérieur à celui des
sols qui reçoivent ces déchets. La conséquence en
est un accroissement de leurs teneurs dans les ho-
rizons cultivés.

L’estimation de la phytodisponilité des éléments
nécessiterait une compréhension totale de l’en-
semble des mécanismes impliqués dans les trans-

ferts entre les constituants des sols et les cultures
(Barber, 1995). En appliquant ce principe au cas
des résidus organiques, les principaux acquis sont
les suivants :

– Ces déchets contiennent des éléments sous
forme minérale et organique.

– Le destin des composés minéraux est identique
à celui des mêmes éléments apportés sous forme
d’engrais minéraux. Il est fonction de la même
compétition entre les composants des sols et les
plantes.

– Les micro-organismes des sols sont la clé du re-
cyclage des éléments nutritifs (Coleman et al.,
1983 ; Eliott et Coleman, 1988, Kucey et al.,
1989 ; Thien et Myers, 1992 ; Brussard et al.,
1997). Pour devenir assimilables les éléments pré-
sents dans les déchets organiques doivent d’abord
être libérés des structures biologiques, telles les
cellules, et/ou être hydrolysés. Cette étape peut
être, au moins à l’échelle de l’année qui suit l’épan-
dage et/ou l’enfouissement, un facteur limitant
pour la libération et la transformation de l’azote.
Mais pour la majorité des autres éléments, leur
disponibilité est finalement souvent légèrement
supérieure après passage à travers la vie.

Peut-on imaginer qu’une amélioration des mé-
thodes actuelles d’estimation de la biodisponibilité
des éléments et oligo-éléments permettrait d’amé-
liorer la gestion des déchets organiques ? La ré-
ponse est évidemment OUI. L’utilisation des te-
neurs totales des PTEs est l’application du prin-
cipe sociétal de précaution ; il ne fait qu’illustrer
certaines de nos méconnaissances, et /ou la diffi-
culté à faire passer dans les faits des connaissances
acquises non instantanément rentables, c’est-à-
dire qui n’accroissent pas systématiquement le
PIB.

Le concept de biodisponibilité est désormais bien
explicité et permet d’accroître nos connaissances
sur la biodisponibilité des éléments nutritifs et/
ou toxiques. Ainsi les méthodes isotopiques per-
mettent de donner vie à ce concept et fournissent
des outils pour transformer ce concept en don-
nées chiffrées. Il a en particulier permis de dé-
montrer, quel que soit l’élément, l’existence d’un
continuum entre les formes mobiles et les formes
immobiles, c’est-à-dire entre les formes assimila-
bles et celles qui ne le sont que très très lente-
ment.
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Néanmoins, malgré ces progrès cognitifs : les
méthodes d’analyse de routine, utilisées pour
transformer le concept de biodisponibilité en réa-
lité quantifiée, restent des méthodes très grossiè-
res par rapport aux besoins indispensables pour
une gestion durable de l’environnement ; il est en
effet difficile, en raison des habitudes désormais
centenaire de passer d’un langage de quantité
d’éléments à des formulations décrivant une ap-
titude des éléments à se mouvoir de la phase so-
lide à la phase liquide en fonction du temps. Le
temps est une des dimensions que nous maîtri-
sons la plus mal ! ! ! Une évolution des méthodes
de routine appliquées à l’estimation de la
biodisponibilité des éléments, introduisant les
nouveaux concepts, est nécessaire pour améliorer
la gestion des engrais et des déchets recyclés en
milieu agricole. Tel est le besoin prioritaire pour
le futur proche.

Résumé
Les composés organiques résiduaires tels les fumiers de bovins ou de volailles, le lisier de porcs ou de
bovins, les boues résiduaires de station d’épuration, les composts et les mélanges de tous ces produits,
rejoignent les parcelles agricoles. Parfois, du fait d’une addition accidentelle, dans les boues de station
d’épuration par exemple, ces matières recèlent des éléments qui doivent être considérés comme toxiques
pour les organismes vivants.
La question majeure concerne l’effet des divers éléments contenus dans ces résidus. Il est de la première
importance de disposer d’outils permettant de caractériser et quantifier la biodisponibilité pour les cultures
des différents éléments présents dans ces résidus. Une des méthodes les plus efficaces consiste à utiliser des
isotopes traceurs des éléments. En effet, quand une culture prélève des éléments dans deux sources nutriti-
ves, le sol et le résidu, le marquage de l’une ou l’autre des sources permet de connaître, dans la plante,
l’origine de l’élément. Des expériences peuvent être réalisées avec 15N, 32P, 45Ca, 56Fe, 65Zn, 109Cd et 63Ni,
voire avec quelques autres isotopes.
Ce document de synthèse présente des exemples concernant principalement le phosphore. La biodisponibilité
du phosphore du fumier de ferme et des lisiers est très proche de celle du phosphore des engrais phosphatés
solubles dans l’eau, tel le "superphosphate triple" (TSP) ou le "phosphate diamonique 18-46". La
biodisponibilité du phosphore des boues résiduaires dépend d’abord du processus industriel utilisé pour
traiter les eaux afin qu’elles puissent être rendues à l’environnement sans conduire à l’eutrophisation des
fleuves ou rivières qui les reçoivent. Plus l’eau est "nettoyée", moins le phosphore est biodisponible pour les
plantes. Un exemple du devenir du zinc contenu dans le lisier est également présenté et illustre les multiples
interactions existantes entre les intrants, en particulier organiques,  et les constituants des sols.

Les déchets organiques doivent-ils être appliqués
aux sols au seul prétexte qu’ils contiennent des
éléments nutritifs biodisponibles, en particulier
dans les situations où les quantités disponibles et
leur disponibilité peuvent déjà satisfaire les be-
soins des cultures ? La réponse la plus élégante est
de dire : NON. Si l’on répond OUI dans de tel-
les situations, de telles pratiques ont pour consé-
quence une pollution des eaux de nappes par les
nitrates (Cheverry, 1992) et des eaux de surface
par ruissellement entraînant P et N (Robinson et
al., 1995). Ces faits illustrent que la gestion des
déchets organiques, quelles que soient leurs ori-
gines, requiert de connaître non seulement la dis-
ponibilité des éléments dans les déchets, mais
obligatoirement celle de ces éléments dans les sols
récepteurs de ces déchets. Tel est le second impé-
ratif qui concerne en priorité les pays développés.
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