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Contexte et méthode de I'expertise

Les ministéres en charge de I'Agriculture et de I'Ecologie ont sollicité I'lnra, au printemps 2010, pour réaliser une
expertise scientifique collective sur les bilans et flux d'azote liés aux élevages. L'introduction précise son objet, le
contexte, la conduite de I'expertise et ses sources d'information. Les experts mobilisés sont cités en dermniére page
du document.

Contexte de la demande d’expertise

L’azote, un fertilisant indispensable a la production agricole. L’azote est un des quatre éléments chimiques
principaux constitutifs de la matiére vivante, avec I'hydrogéne, I'oxygéne et le carbone. Il se singularise par son
abondance et par la multiplicité de ses formes : depuis la molécule de diazote (N2) qui constitue 78% de
I'atmosphére terrestre et 99% de I'azote présent a I'échelle du globe, jusqu’a I'atome d'azote (N) qui entre dans la
composition des protéines et de I'ADN, en passant par des formes dites réactives (réagissant en présence
d’éléments environnants) qui peuvent étre sous formes oxydées (NOy, N2O, nitrate) ou réduites (NHs, NH4*) et
encore d'autres formes organiques comme l'urée. Ce sont ces formes réactives qui sont au coeur de I'expertise
car d'une part les plantes ne peuvent utiliser I'azote que sous ses formes réactives (mises a part les
légumineuses qui fixent le diazote par le biais d’'une symbiose microbienne) et d'autre part, 'augmentation de
fertilisants azotés industriels pour la production agricole s'est accompagnée de fuites depuis les agrosystémes,
qui sont a l'origine d’impacts multiples sur I'environnement et la santé. Ces nombreuses transformations et
transferts ont incité a représenter les cycles, pertes dans I'environnement et impacts sous la forme d’'une
« cascade de l'azote » qui rend davantage visible les pertes, les transferts entre milieux et les impacts que ne le
faisait la notion de cycle de I'azote d’un point de vue essentiellement agronomique.

Si la problématique de I'azote en France s’est souvent réduite aux pollutions de I'eau potable et des écosystémes
aquatiques par le nitrate, ce n'est pas la seule forme d'azote a poser des problemes environnementaux. Les
émissions gazeuses de composés azotés participent, par différentes voies, a la dégradation de la qualité de l'air,
a l'acidification, a I'eutrophisation et aux pertes de biodiversité des milieux naturels, a la destruction de la couche
d’'ozone stratosphérique et au changement climatique. Une récente expertise scientifique européenne (European
Nitrogen Assessment, 2011) met ainsi au premier rang des colts pour la société les impacts négatifs de I'azote
réactif atmosphérique sur la santé humaine, et seulement en second les impacts sur les écosystemes par le biais
de la pollution des eaux, eux-mémes bien avant les impacts de la qualité des eaux sur la santé.

L’élevage, grand consommateur et émetteur d’azote réactif. Plusieurs raisons invitent a regarder plus
particulierement le role de 'élevage dans la cascade de I'azote. En élevage, I'essentiel de I'azote provient des
grains, de tourteaux et des fourrages, eux-mémes produits en partie avec des engrais minéraux azotés. Cette
part pourrait encore progresser en lien avec la demande mondiale croissante en produits alimentaires animaux,
ce qui induit un besoin croissant de quantités d’azote disponibles. Ensuite, la transformation de I'azote des
végétaux en produits animaux est un processus peu efficace : moins (voire beaucoup moins) de la moitié de
I'azote apporté par les aliments se retrouve dans le lait, les ceufs ou la viande sous forme de protéines. Le reste
repart dans I'environnement pour y étre recyclé, transformé, stocké ou bien transféré vers l'air, I'eau et le sol et
peut alors étre source de pollution. Cette faible efficacité biotechnique est associée a une faible efficacité
financiére et énergétique de la ressource azotée. Elle est aujourd’hui interrogée quant a sa durabilité.

Enfin, I'expertise intervient alors que plusieurs rapports internationaux, dont ceux publiés par la FAO (2006) et
par I'European Nitrogen Assessment (ENA, 2011), ont dressé un bilan critique du réle de I'élevage dans les
déséquilibres environnementaux et les risques sanitaires, tout en notant ses externalités positives dans le
domaine de la biodiversité et de la valorisation de territoires. Ces rapports posent des questions sur le
développement de I'élevage et suscitent un débat d’autant plus tendu que la majorité des secteurs d'élevage
traversent une situation économique difficile, voire de crise.
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Le cadre réglementaire. Les pollutions azotées font I'objet de politiques en Europe et en Amérique du Nord, tant
pour ce qui concerne la pollution des eaux que celles de I'atmosphére et de la protection des écosystemes. La
directive « Nitrates » du 12 décembre 1991 vise a protéger la qualité des eaux et de nombreuses mesures ciblent
la gestion de l'azote dans les élevages et les cultures (effluents, épandage, fertilisation, culture piége a nitrate).
La transposition francaise de la directive a nourri de nombreux débats largement analysés par la littérature
scientifique et fait I'objet de tensions avec la Commission européenne. Celle-ci a engagé en 2009 a I'encontre de
la France un pré-contentieux portant sur la transposition de la directive « Nitrates » au niveau national. Les griefs
concernent en particulier les valeurs de référence de rejets d’azote excrété par les animaux, la prise en compte
de la volatilisation d’'ammoniac et les périodes d'interdiction d’épandages. La Commission avait auparavant
contesté 'application de la directive 75/440 sur la qualité des eaux superficielles destinées a I'eau potable : ce
contentieux concernant la Bretagne s’est éteint en 2010. La Commission vient par ailleurs de faire une demande
d’information sur la mise en ceuvre du Plan Algues vertes (2011). Les réglementations sur I'atmosphére
s'inscrivent dans le cadre de la convention de Genéve et du protocole de Goéteborg, au travers, en particulier, de
la directive européenne « NEC » (National Emission Ceilings, directive fixant des plafonds d'émission nationaux
pour certains polluants atmosphériques, dont 'ammoniac, les NOx et les particules, 2001). Des plafonds
d’émissions et des pénalités pour dépassement des seuils autorisés devraient durcir I'encadrement juridique
dans un futur proche (révision de la Directive NEC en cours). En 2010, la France respectait son plafond
d'émission de NH3; mais, ce plafond pourrait baisser de 20 a 30%. Le plan national santé-environnement
(http://www.developpement-durable.gouv.fr/Plan-National-Sante-Environnement,20693.html) et le  Plan
« Particules » citent les émissions d’'ammoniac auxquelles I'élevage contribue majoritairement.

Les questions posées aux experts scientifiques

C'est dans ce contexte que les ministéres en charge de I'Ecologie et de I'Agriculture ont sollicité I'lnra pour
coordonner une expertise scientifique collective sur les bilans et flux d’azote liés aux élevages. Celle-ci doit
metire a disposition des décideurs et des acteurs publics et privés les connaissances scientifiques disponibles
sur ces flux et sur leur devenir, et identifier des options permettant de réduire les pressions de I'azote sur
I'environnement. L'examen des impacts de I'azote ne fait pas partie du périmétre de I'expertise. Toutefois, il est
apparu important de les rappeler (chapitre 1). Enfin, I'expertise doit privilégier, dans la littérature scientifique
internationale, les résultats transposables au contexte francais.

Il faut noter qu'en se focalisant sur les relations entre azote et élevage, I'expertise ne refléte pas limpact global, positif
ou négatif de I'élevage sur I'environnement, et ne traite pas non plus de la contribution de I'élevage aux dynamiques
des territoires ruraux.

Les cing objectifs assignés a I'expertise :

1) « Réaliser une synthese actualisée des connaissances permettant de quantifier les flux et identifier les sources d’incertitude
dans leur quantification au niveau de I'animal, de l'atelier et de I'exploitation d’élevage, incluant les cultures associées a I'élevage
en tant que compartiments intermédiaires de stockage et de régulation des flux. Seront étudiés centralement les flux d’azote et
également, lorsqu’ils sont associés a la problématique azote, ceux du phosphore et plus marginalement ceux du carbone, des
métaux lourds, voire d’autres éléments chimiques. Les compartiments environne-mentaux cibles considérés sont I'eau, lair et le sol
en tant qu'écosystémes récepteurs. L’analyse de la pression environne-mentale issue des flux d’azote liés a I'élevage (et autres
éléments associés) n'inclut pas a priori 'évaluation des impacts.

2)  Intégrer l'ensemble du cycle de l'azote et éventuellement d’autres éléments associés pour comprendre le réle du systéme
d'élevage a I'échelle de I'exploitation agricole qui est I'unité de référence pour les politiques agricoles et environnementales. Comme
les ressources scientifiques portent souvent sur un niveau infra : l'atelier d’élevage, I'animal, la parcelle, le bétiment, la zone de
stockage, ou sur un niveau supra : le bassin versant, le paysage, il Sagira de rechercher les correspondances, combinaisons et
interactions entre échelles pour approcher au mieux I'exploitation. Différents types d’élevage seront pris en considération : bovins,
volailles, porcs et a la marge petits ruminants ; ainsi que différentes types d’exploitations afin d'appréhen-der différents systémes et
modes de production (intensif, extensif, bio...) ainsi que la variabilité intra liée aux pratiques.

3)  Réaliser une analyse comparée des flux d’azote pour différents types d'élevage dans le contexte frangais et de quelques
pays pris & titre d’'exemples dans et hors de I'Union européenne.

4)  Faire ressortir de cette synthése pluridisciplinaire une analyse critique des méthodes d’évaluation (bilans, cycles de vie,
colt/bénéfice...) et des indicateurs de pression environnementale.

5)  Identifier différents leviers (structurels, organisationnels, technologiques, territoriaux) disponibles pour réduire la pression des
émissions azotées et autres rejets associés a I'élevage et aux différents systémes d’exploitation. Cette analyse soulignera les
déterminants des choix des exploitants, la vulnérabilité des options choisies et les conséquences notamment économiques de ces
choix. »
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Tableau 0.1 : Evénements scientifiques, politiques et sociétaux autour de I'azote. Ce tableau - non exhaustif - montre que la problématique « azote » a fait I'objet de
politiques et protocoles internationaux qui ont progressivement pris en compte 'ensemble des compartiments environnementaux. Dans cette méme logique, I'approche
scientifique de la question devient, depuis peu, plus systémique.

F : France, | : international ; UE : Union européenne ; USA : Etats-Unis d’Amérique

Quelques événements marquants

Années Conventions politiques et réglementations Evénements scientifiques
en France
17¢ siecle (1675) John Evelyn écrit dans le Philosophical Discourse of the
Earth que I'eau de pluie est imprégnée de nitre (KNO3)
18 sidcl (1789) C.L. Berthollet, chimiste frangais, découvre 'ammoniac
siécle
(1790) Le terme nitrogéne est arrété par le chimiste frangais Jean-
Antoine-Claude Chaptal
19 sidcle (F 1810) 1er décret relatif "aux manufactures et ateliers qui répandent une odeur insalubre | (1895) L'ammoniac est produit en laboratoire.
etincommode"
(1913) Réaction d’'Haber-Bosch : Fritz Haber met au point un
procédé chimique permettant d'extraire du diazote atmosphérique
1900-1970 sous forme d'ammoniac liquide ; Carl Bosch permet son
développement industriel pour produire des engrais azotés
synthétiques (urée et nitrate d'ammonium) Aujourd’hui un tiers de
la production agricole mondiale dépend d’engrais de syntheése
(USA) Premiers “Clean Air Act” (réguliérement actualisés) Travaux au Royaume-Uni sur I'accroissement du nitrate dans les | (1980) Rapport "Henin" : premier rapport
(UE 1975) 1¢ Directive européenne sur les eaux superficielles fixant la norme de 50 mg eaux superficielles et lien de cause a effet avec les problémes inter-Inspection critique envers les
NOa-IL environnementaux dans les régions d’agricultures intensives politiques de lutte contre les pollutions
1670- 1980 des eaux par le nitrate d'origine agricole
(1984) Création du Comité d'orientation
pour des pratiques agricoles
respectueuses de I'Environnement
(Corpen)
(UE 1991) Directive "Nitrates" portant sur le controle de la pollution des eaux par les (1995) James Galloway publie un article fondateur sur la cascade | (1993) Eau et Riviéres de Bretagne
nitrates d’origine agricole de I'azote et ses conséquences environnementales a I'échelle informe la Commission européenne (CE)
(UE 1996) Directive "Integrated Pollution Prevention and Control" (IPPC) visant & prévenir | Mondiale. de I'absence de programme de
et réduire les pollutions chroniques émises par les installations estimées les plus (1998) Lancement d'une initiative internationale sur I'azote rgggnquste de la ﬂual'te de l'eau sur 4
polluantes : chimie, métallurgie, papeterie, verrerie, mais aussi les élevages industriels (http://initrogen.org/) lors de la First International Nitrogen riviéres bretonnes”.
Années (UE 1996) Directive sur la qualité d'air dans I'Union afin de mieux protéger la santé Conference aux Pays-Bas. (19? 3) : :;r PM':;OA (Pfggf?‘”."me dPT |
190 humaine et 'environnement. Elle vise 12 polluants ou familles de polluants dont SO2, les maitrise des pollutions d'origine agricole)

particules en suspension et NO2

(F- 1996) Loi sur I'air et I'utilisation rationnelle de I'énergie (Laure), qui a lancé la
surveillance de la qualité de I'air a I'échelle nationale et des actions concrétes pour réduire
les niveaux de pollution.

(11997) Protocole de Kyoto engageant 38 pays industrialisés a réduire les émissions de six
gaz a effet de serre: CO2, CHa, N20, HFC, PFC, SFs
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(USA 1998) Premiére convention sur le péril des blooms d’algues portant sur la recherche
et le controle

(1 1999) Protocole de Géteborg engageant 26 pays européens a réduire les impacts de la
pollution atmosphérique sur la santé et I'environnement. Sont concernées les émissions de
S0O2, NOx et NHs, responsables de I'acidification et de I'eutrophisation, et les émissions de
composés organiques volatiles, qui, avec les NOx, donnent naissance a l'ozone

Années 2000

(UE 2000) Directive-cadre sur I'eau (DCE) visant & prévenir et réduire la pollution des eaux
et & promouvoir son utilisation durable

(UE 2001) Directive "National Emission Ceilings" (NEC) qui fixe des plafonds nationaux
d'émissions pour 4 polluants atmosphériques : NOx, SO2, COV et NHs. Les Etats membres
doivent respecter ces plafonds a partir de 2010

(F 2006) Loi sur I'eau visant le bon état écologique des eaux transposant la DCE

(UE 2008) Directive cadre sur les déchets qui introduit la possibilité de changer le statut
d'un déchet s'il y a opération de valorisation.

(UE 2008) Directive sur la qualité de I'air ambiant

(F 2009 et 2010), Lois Grenelle | et Grenelle Il incluant des "schémas régionaux du
climat, de I'air et de I'énergie”

(UE 2006-2011) Projet ESF-Nine (Nitrogen in Europe de
I'European Nitrogen Foundation).

(UE 2005-2010) Action COST729 "Assessing and managing
nitrogen fluxes in the atmosphere-biosphere system in Europe”.

(UE 2006-2011) Projet NitroEurope (FP6).

(12008) Task Force on Reactive Nitrogen (http://www.clrtap-
tfrn.org/) dans le cadre de la Convention de Genéve sur le
Transport de Polluants a longue Distance et groupe-miroir GT-FAR
(groupe de travail frangais sur I'azote réactif) pour la France

(2001) La Cour de Justice Européenne
condamne la France pour avoir enfreint
la directive européenne de 1975
protégeant les eaux bretonnes vis-a-vis
des nitrates (>50 mg/L)

(2002) : 2¢ PMPOA

(2004-2008) 1¢r Plan santé
environnement (2¢ plan 2009-2013)

(2004-2011) Plan climat (intégrant une
réduction des émissions liées a la
gestion des effluents ; réduction des
émissions azotées)

(2009) Mise en demeure de la France
par la CE pour application non conforme
de la directive "Nitrates"

Années 2010

(12010) Déclaration de Delhi de scientifiques interna-tionaux sur
les impacts de la cascade de I'azote

(UE 2011) Premiére expertise européenne sur les impacts de
I'azote (European Nitrogen Assessment)

(USA 2011) Premiere expertise nationale sur I'impact de I'azote

(2011-2014) Projet européen Cantogether (Crops and animals
together) sur l'innovation dans les systémes de polyculture élevage
durables

(F 2012) Expertise scientifique collective sur les flux d’azote en
élevage commanditée par les ministéres de I'Agriculture et de
I'Ecologie

(2010) Plan Algues vertes (8 baies en
Bretagne)

(2011) Demande d'Information de la CE
sur le Plan Algues vertes frangais

(2011) Concertation sur un nouveau
décret d'application de la directive
"Nitrates"

(2011) Rapport du Commissariat général
au développement durable (CGDD) sur
le colt des principales pollutions
agricoles de 'eau

(2011) La CE assigne la France pour
manquement aux regles sur la qualité de
I'air ambiant

16


http://fr.wikipedia.org/wiki/Grenelle_I
http://fr.wikipedia.org/wiki/Grenelle_II
http://www.clrtap-tfrn.org/
http://www.clrtap-tfrn.org/

Principes et méthode d’expertise

Les principes

La réalisation d'une expertise scientifique consiste en un état des lieux critique des connaissances scientifiques
disponibles et publiées. L'objectif est de dégager les acquis sur lesquels peut s’appuyer la décision publique, et
aussi de pointer les controverses, incertitudes et lacunes du savoir scientifique. L'expertise ne comporte ni avis ni
recommandations mais les experts s'attachent a éclairer les différentes options d'action. Le périmétre est
strictement délimité pour assurer la faisabilité de I'exercice. La conduite du travail s'appuie sur une Charte de
I'expertise scientifique dont les principes généraux sont la compétence, l'impartialité, la pluralité et la
transparence. Ces principes reposent notamment sur la norme AFNOR NF X 50-110.
(www.inra.fr/l_institut/expertise/eclairer_la_decision_publique/charte_de_|_expertise_scientifique_collective).

La compétence des experts. L'expertise est conduite par un collectif d’experts dans les disciplines requises par
les besoins de I'expertise. Dans le cas présent, la problématique de I'expertise entre complétement dans le
champ de compétence de I'lnra qui dispose de beaucoup d’équipes travaillant sur le sujet. Les experts mobilisés
sont reconnus dans leur communauté disciplinaire (qualification par analyse exploratoire de la bibliographie).

La pluralité des approches et domaines d’expertise. La pluralité des experts garantit que la diversité des
arguments scientifiques sera bien prise en compte. Un tiers des experts vient d’'autres institutions de recherche,
dont trois étrangers (Pays-Bas et Canada). Par ailleurs, les pollutions azotées concernant essentiellement I'ouest
de la France, une importante littérature porte sur les données régionales. Pour autant, prés de la moitié des
experts travaillent dans d’'autres régions. Enfin, les sciences humaines et sociales représentent un quart de
l'effectif d’experts, la zootechnie et I'approche systémique des systémes d'élevage représentent 40%, les
compétences sur les cycles biogéochimiques, I'environnement et 'agronomie au sens large représentent un tiers.

Le risque de partialité et de conflits d’intérét. L'Inra s'engage a garantir l'impartialité de son expertise vis-a-vis
de tous les intéréts publics et privés. D'une part, les missions respectives dévolues a la maitrise d’ouvrage
(commanditaires) et a la maitrise d’ceuvre (Inra) sont explicitées par une convention. D’autre part, les experts
remplissent une déclaration d'intéréts. Aucun cas n’a été jugé source de conflit pour I'expertise. Mais surtout,
I'expertise s'attache a reposer sur la littérature scientifique internationale et non sur des dires d’experts.

La transparence de la démarche. La Délégation a I'expertise scientifique, a la prospective et aux études
(DEPE) s'est dotée de procédures qui sont disponibles a la demande. Durant I'expertise, jusqu’a la remise du
rapport final, les experts travaillent en comité autonome. Les pilotes de I'expertise rendent cependant compte de
l'avancée et des difficultés du travail aux commanditaires, lesquels se sont adjoints un comité de suivi (Apca,
Coop de France, Acta, Citepa, Cemagref et autres directions des ministeres). Les résultats sont restitués lors
d’'un colloque public et font I'objet d’'un rapport et d’'une synthése (en frangais et en anglais) diffusés sur le site de
Inra.

La conduite du projet

Le déroulé du projet. L'exercice a duré un an et demi. Aprés une premiére phase de définition du périmetre de
I'expertise discuté avec les commanditaires, I'expertise démarre par la constitution du comité d’experts et
I'exploration bibliographique menant & des corpus bibliographiques par grandes thématiques, dont s'emparent les
experts. Puis chaque expert étudie son pool de publications en lien avec les documentalistes. Parallélement, la
réflexion interdisciplinaire s'installe lors de regroupements consacrés aux échanges entre approches
scientifiques : présentations mutuelles, discussion des éléments transversaux. La grille de questionnements qui a
accompagné l'avancée de I'expertise a ainsi interrogé les principaux acquis scientifiques, les argumentaires, les
informations quantitatives et variations territoriales, les aspects incertains, les lacunes du savoir, les synergies ou
antagonismes entre approches ou disciplines scientifiques, les controverses et enfin les idées inattendues.

Les différents acteurs. Le collége de Direction de I'lnra a sollicité deux chercheurs, reconnus pour leurs
compétences scientifiques et d’'animation, pour piloter I'exercice : Pierre Cellier, directeur de recherche en
agriculture et pollutions atmosphériques, Inra Versailles-Grignon, et Jean-Louis Peyraud, directeur de recherche
en physiologie animale, Inra Rennes.
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Trois documentalistes, Agnés Girard (Inra, unité de recherche Scribe, Rennes), Frangoise Guillaume (IST Inra
Rennes) et Sophie Le Perchec (IST Inra Rennes et DEPE) ont établi les équations de recherche bibliographique,
qualifié les experts, fourni le corpus bibliographique et établi les listes de références bibliographiques des
différents chapitres. Le corpus final comprend 1370 références (voir annexe en fin de rapport). Une équipe-projet
(Catherine Donnars, Fabienne Girard, Mériem Kattir, Olivier Réchauchere) relevant de la DEPE de I'lnra anime
I'expertise, facilite le travail des experts et des documentalistes, rédige la synthése pour décideurs et organise le
colloque de restitution.

Le comité d’experts est responsable des résultats. Il rédige le rapport. Le Tableau 0.2 liste les experts.

Tableau 0.2 - Le collectif d’experts « élevage et azote »

Pierre

Jean-Louis

Franz
Fabrice
Christian
Luc
Jean-Yves
Pierre
Patrick
Philippe
Jean-Louis
Carl

Peter
Alexandra
Philippe
Philippe
Christian

Philippe

Frangoise
Patrick

Thierry
Virginie
Magalie

CELLIER
PEYRAUD

AARTS
BELINE
BOCKSTALLER
DELABY
DOURMAD
DUPRAZ
DURAND
FAVERDIN
FIORELLI
GAIGNE
KUIKMAN
LANGLAIS
LE GOFFE
LESCOAT
NICOURT
ROCHETTE

VERTES
VEYSSET

MORVAN
PARNAUDEAU
BOURBLANC

Inra, Versailles —Grignon

Inra, Rennes

PRI, WUR, Pays-Bas
Irstea

Inra Nancy

Inra, Rennes

Inra, Rennes

Inra, Rennes

Inra, Rennes

Inra, Rennes

Inra Nancy

Inra, Rennes

Alterra, WUR Pays-Bas
CNRS, université Rennes |
Agrocampus ouest, Rennes
Inra, Tours

Inra, Ivry

Centre Agriculture et
Agroalimentaire, Canada

Inra, Rennes

Inra, Clermont Ferrand

Inra, Rennes
Inra, Rennes
Cirad

Agriculture et pollution de I'air

systémes d'élevage, bovins laitiers

Systémes d’élevage, modélisation

Gestion des effluents

Agronomie, évaluation, développement durable
Systémes d'élevage, ruminants

Systéme d’élevage, porcs

Economie de 'environnement

Milieux, transferts de polluants, paysage
Systémes d’élevage, exploitation, modélisation
Systémes, élevage bio

Economie industrielle, localisation
Environnement, Emission de GES, climat,
Droit, pollutions diffuses, nitrates

Economie, pollutions diffuses, nitrates
Systéme d'élevage, volailles

Sociologie, métier, agriculture

Environnement, Emissions de gaz, N2O, NH3

Agronomie, évaluation environnementale

Economie, systémes d'élevage bio

Agronomie
Agronomie

Science politique

Plusieurs relecteurs scientifiques ont été sollicités
hydrologue), Isabelle Doussan (Inra, juriste).), Amédée Mollard (Inra, économiste), Philippe Leterme
(Agrocampus ouest, agronomie), Didier Stilmant (CRA Wallonie, Belgique, systemes d'élevage).

: Marc Benoit (Inra, agronome), Gilles Billen (CNRS,
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Analyse du corpus bibliographique

Qualification des experts

L'analyse de la bibliographie est utilisée dans une premiéere étape pour repérer les experts. Celle-ci a utilisé une
base de données internationale (Web of ScienceSM), complétée par l'interrogation de bases de données couvrant
les domaines des Sciences humaines et sociales (Econlit™ et Francis™). L’analyse des auteurs de ce corpus
bibliographique (classés par occurrence et par pays) a permis d'identifier les « leaders » parmi lesquels les
pilotes de l'expertise ont sélectionné une soixantaine de scientifiques potentiellement mobilisables. Les
documentalistes ont établi, pour chacun de ces scientifiques, a partir de recherches dans les bases de données
(WOSsM, CABI ®, Prodinra, Econlit™ et Francis™) une fiche de synthése combinant des indicateurs quantitatifs
(nombre de publications, total, par année...) et qualitatifs (co-auteurs, disciplines, mots-clés...). Lorsqu’un expert
sollicité ne donnait pas suite (3 cas), nous lui demandions de suggérer d’'autres noms qui étaient alors eux-
mémes qualifiés par exploration bibliographique.

En cours dexercice, le besoin d'apports sur des questions précises s'est fait sentir et trois experts
complémentaires ont rejoint le collectif. Leur contribution a été ponctuelle.

Tableau 0.3. Classement des experts lors du processus de qualification (sont regroupés sous un méme
rang tous les auteurs ayant la méme occurrence pour un corpus donné).

Rang dans le classement des auteurs affiliés a la France (WOSSM)
BELINE, F 2
DOURMAD, JY
MORVAN, T
DELABY, L
PEYRAUD, JL
DURAND, P
CELLIER, P
VERTES, F
BOCKSTALLER, C
FIORELLI, JL
PARNAUDEAU, V

© © 0 0o N O & b W W

Rang dans le classement des auteurs affiliés au Canada( \WOSSM)
ROCHETTE, P 1

Rang dans le classement des auteurs affiliés aux Pays Bas (WOSSM)
AARTS, HFM 5
KUIKMAN, PJ 7

Principales sources d’informations utilisées dans ce processus d’identification des experts

Web of ScienceSM: produite par Thomson Scientific, base de données couvrant 'ensemble des disciplines
scientifiques en sciences et SHS depuis 1975.

CABI®: produite par CABI Publishing (Commenwealth Agricultural Bureaux), base de données couvrant les
thématiques relatives a I'agriculture, depuis 1973.

Econlit™ : produite par American Economic Association, base de données couvrant les thématiques relatives a
I'économie, depuis 1969.

Francis™ : produite par 'INIST, base de données couvrant les thématiques relatives aux sciences humaines et
sociales depuis 1972.

Prodinra : base institutionnelle des publications de I'lnra.

Cairn : portail de revues francophones en sciences humaines et sociales.
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Constitution du corpus documentaire

Une collaboration documentalistes-chercheurs. Sur la base de l'étape de qualification des experts, les
principaux descripteurs et classifications thématiques ont été utilisés pour élaborer la stratégie de recherche sur
la base de données des CAB Abstracts® (CABI) et du Web of ScienceSM (WOS). Face a la quantité
d'informations, les documentalistes ont utilisé le potentiel de recherche proposé par le Web of Knowledges™
(WOK) : affinage par les mots-clés, les disciplines et navigation entre bases, utilisation des citations et
publications similaires...

La constitution de ce corpus ne vise pas a I'exhaustivité mais a la pertinence des références par rapport au sujet.
N'ont été retenues que des références écrites en frangais ou en anglais, correspondant ou transposable au cadre
géographique européen de I'étude (exclusion par exemple des travaux asiatiques sur les riziéres) en privilégiant
la période récente (environ 10-15 ans). Un complément d'informations a été recueilli par linterrogation de
plusieurs bases de données (Econlit™ et Francis™™ ..), portails de revues (Cairn...) et catalogues de
bibliothéques (Worldcat...) pour la partie Sciences humaines et sociales (SHS).

Quand les connaissances scientifiques ne sont pas stabilisées ou sont lacunaires, il est fait appel a de la
littérature dite « grise », c'est-a-dire relevant de documents non validés par un comité de lecture scientifique :
rapports, publications techniques, statistiques... La validation/certification de ces sources est faite dans le cadre
de I'étude sous la responsabilité du groupe des experts. Ces sources peuvent également apporter d’autres types
d’'informations et des éclairages récents sur certaines questions (études non encore publiées dans la littérature
scientifique).

Pour favoriser les échanges d'informations, I'expertise disposait aussi d’'un espace de travail partagé Silverpeas©
ou ont été déposés la base bibliographique générale et les versions successives du rapport et de la synthese.
Une veille bibliographique a été mise en place sur les bases de données (WOSSM et CABI ®), tout au long de
I'expertise (thématiques Biotechniques) et diffusée via Silverpeas®©.

Taille du corpus, enrichissement et sélection. L'exploration initiale avait apporté quelques 20 000 références.
Une premiere sélection drastique a ramené le corpus a une dimension abordable par les experts pour un premier
cadrage : 1 156 références compilées dans une base EndNote®© et réparties par chapitre et par expert. Sur cette
base, des échanges et demandes de compléments ont abouti & une base intermédiaire de 2 258 références.
C'est cette base que les experts ont exploité. lls ont encore eu recours a des ajouts et opéré des sélections. Le
corpus final est de 1360 références (dont 1 332 analysées).

Ce travail itératif a permis une analyse intermédiaire du corpus (réunion pléniére des 4 et 5 janvier 2011) au
cours de laquelle la couverture temporelle et les concepts ont été discutés et élargis.

Figure 0.1 : Représentations du corpus bibliographique intermédiaire discutées par les experts (base
intermédiaire de 2 258 références)
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Par ailleurs, le corpus ayant été constitué initialement par les documentalistes sans a priori scientifique, le
mouvement important de références nouvelles ou disparues oblige a s'interroger sur d’éventuels biais dans
I'évolution du corpus, notamment en termes de champs couverts, d'écoles de pensée représentées et d’auteurs
cités. Nous nous sommes interrogés :

1) sur les chapitres ayant connu le plus d’ajouts : il s'agit essentiellement des chapitres 5, 6, 7 (quantification des
flux) et 8 (indicateurs d'évaluation).

2) si les ajouts (corpus final / corpus intermédiaire) modifiaient la typologie des sources. Il se trouve que la
majorité des ajouts concerne des articles scientifiques.

Figure 0.2 : Ajouts en cours d’expertise Figure 0.3 : Types de document ajoutés
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3) Enfin, nous avons vérifié la pertinence des références citées par rapport aux différents courants de pensées.
Pour ce faire, nous avons comparé les corpus intermédiaire et final, en termes d’auteurs et de sources. Puis,
nous avons sélectionné les auteurs cités au moins 5 fois et vérifié leur absence ou présence dans les deux
corpus. Parmi les 2 912 auteurs du corpus final, on compte 8 nouveaux auteurs (parmi les auteurs cités au moins
5 fois) dont les travaux portent sur des thématiques agronomiques. Les 27 auteurs disparus (parmi les auteurs
cités au moins 5 fois) sont essentiellement des économistes dont les travaux sont trop techniques ou technico-
économiques (gestion, comptabilité), pas assez pertinents au regard de I'analyse théorique ou trop illustratifs. Le
reste concerne des publications traitant plus spécifiquement de pollutions (qualité de I'eau, odeurs, pesticides...).

A partir de la comparaison entre le corpus initial-enrichi (2 258 références) et le corpus final (1 332), pour les
occurrences >= a 3, nous avons identifié les revues disparues/apparues. Les 8 revues apparues (comme support
de publications citées au moins 3 fois) ont pour thématique : agronomie, sciences politiques, indicateurs et pour
la moitié ne sont pas référencées dans les bases de données interrogées. Pour les 26 revues disparues (comme
support de publications citées au moins 3 fois), d’'apres le « scope » des éditeurs, ces revues traitent
essentiellement de questions de pollution de I'eau, préservation des ressources, climatologie, ingénierie,
géographie... ou sont des revues d’associations nationales. Il n’apparait pas de distorsion entre les courants de
pensées. Les références ajoutées concernent pour I'essentiel des auteurs déja présents dans le corpus initial
mais pour des références différentes de celles initialement proposées. La méme analyse prévaut pour les
supports de publications.

Analyse du corpus final

Couverture temporelle. Quatre cinquiémes des références couvrent la période 1998-2011. Pour les références
antérieures a cette période plus d’un quart sont des ouvrages.

Figure 0.4 : Couverture temporelle du corpus bibliographique
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Répartition des références par chapitre. La répartition des références par grandes thématiques place les
aspects biotechniques au premier rang : ils représentent 75 % des références, dont la moitié traite de la
description et de la quantification des flux d’azote dans les systémes de production animale. Trés peu d'articles
ont considéré simultanément la problématique des flux d’azote et celle des autres flux ayant des impacts
environnementaux. La littérature relative aux indicateurs et méthodes est également trés importante : plus d’un
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cinquieéme du corpus. Un quart des références reléve des sciences sociales (droit, économie, sociologie) dont la
moitié pour la sociologie ; ces références concernent essentiellement le volet « nitrate » en France. 92 % des
références sont citées dans un seul chapitre, 7 % dans deux chapitres, 1 % dans trois chapitres. Seule la
référence suivante « Jarvis, S., N. Hutchings, et al. (2011). Nitrogen flows in farming systems across Europe. »
issue de The European Nitrogen Assessment. Sources, Effects and Policy Perspectives., est citée dans quatre
chapitres.

Figure 0.5 : Répartition des références par chapitre

Economie B Cascade
= Droit 119 - 8% 152 - 11%
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B Flux
496 - 34%

NB : Dans cette représentation graphique, ont été regroupés, sous le vocable « Economie », les chapitres
concernant I'’économie (chapitre10) et les stratégies de concentrations (chapitre 4).

Les auteurs du corpus.

Dans le corpus final, il y a 2 912 auteurs. Les bases de données étant trés hétérogénes en termes d’affiliation
des auteurs, nous avons fait le choix de ne considérer que I'affiliation du premier auteur pour les 884 articles, afin
d'établir son origine géographique. Pour 40% des références, le premier auteur est européen, pour 36% il est
Francais et pour 24% il est originaire d’'un autre continent (Amérique, Asie ou Océanie). Les pays européens les
plus représentés sont les Pays-Bas, la Grande-Bretagne, I'Allemagne et le Danemark.

Les experts apparaissent bien placés dans le corpus bibliographique final : une dizaine d’entre eux figurent
parmi les 50 premiers auteurs les plus cités.

Figures 0.6 : Origine des 50 premiers auteurs
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Sources du corpus

Répartition des références par type de document.

Le type de document « Article » regroupe tous les
travaux parus dans une revue, scientifique ou technique.
Dans la catégorie « Communication & congres » sont
classées les ftravaux présentés lors d'un congrés
national ou international, avec ou sans comité de
lecture.

Le corpus final est constitué de 67 % darticles. En
incluant les principales conférences dans des congrés
internationaux, les trois quarts des sources citées sont
référencées dans les bases de données internationales.
Le dernier quart est constitué d’ouvrages et de chapitres
d'ouvrages scientifiques et techniques et dans une
moindre mesure, de rapports issus d'organismes d’Etat,
de collectivités et des instituts techniques, de théses,
d’articles de presse et de pages web.

Figure 0.8 : Types de document
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Les revues de publications. Parmi les 1 332 références citées dans le rapport, il y a 67 % d'articles répartis
dans 272 revues. Le top 20 des revues présente celles dans lesquelles sont citées au moins 10 articles. 42% des
articles cités dans le rapport sont issues de ces 20 revues, listées ci-dessous :

Figure 0.9 : Top 20 des revues citées
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Journal of Environmental Quality
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European Journal of Agronomy

Journal of Dairy Science

Livestock Production Science
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Journal of Environmental Management
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Parmi ces 20 revues, 19 sont classées dans les « subject category » du WOSSM

- AGRICULTURE, DAIRY AND ANIMAL SCIENCE
- ENVIRONMENTAL SCIENCES

- SOIL SCIENCE

- AGRICULTURE, MULTIDISCIPLINARY

- AGRONOMY

La Revue de droit rural n'est pas référencée dans le Journal of Citations Reports™ : Journal of Citations
ReportS™ qui recensent les revues analysées dans les bases de données du Web of KnowledgeS™
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Autres sources

102 ouvrages, 80 chapitres d’ouvrages, 17 theses et 12 articles de presse (la majorité dans le quotidien Le
Monde) ont également été cités.

En termes de littérature grise, on compte 87 rapports scientifiques et techniques, édités par des institutions
nationales ou internationales. Les principaux commanditaires sont les suivants :
o European Union

Ministére de l'alimentation, de I'agriculture et de la péche
Alterra Wageningen

Corpen

European Environmental Agency (EEA)

Inra

Institut de I'Elevage

Ademe

Agroscope FAL Reckenholz

O O O O 0O 0O O O

Les experts ont également cité des communications présentées lors de symposiums nationaux et internationaux
(141 communications lors d’un colloque et 7 actes de colloque). Ces colloques se sont tenus pour 57% en
France, 33% en Europe et 10% a l'international. Les deux tiers des colloques cités abordent la problématique de
I'expertise sous I'angle élevage et un tiers sous I'angle azote et sol.

Tableau 0.5 : Les colloques les plus cités

Rencontres Recherches Ruminants 26
Journées Recherche Porcine 24
Nitrogen Workshops 9
Ramiran 9
International Nitrogen Conference 4
International Conference on LCA in the AgriFood Sector 3
Journées de la Recherche Avicole 3
Journées de Recherches en Sciences Sociales Inra Sfer Cirad 3
International Congress of the International Society for Animal Hygiene 2
Annual meeting of American Agricultural Economics Association 2
Canadian Agrienvironmental Indicators, Canadian Society of Soil Science Annual Meeting 2
Entretiens du Pradel 2
ESA Congress 2
General meeting of the European Grassland Federation, British Grassland Society 2
International Conference of Agricultural Engineering, XXXVII Brazilian Congress of Agricultural 2
Engineering, International Livestock Environment Symposium ILES VIII

OECD Workshop: Livestock waste treatment systems of the future: A challenge to environmental 2
quality, food safety, and sustainability

rSl;'err;llinaire José Rey : Impact des mesures agroenvironnementales et des soutiens au développement 2

NB : « Les Rencontres Recherches Ruminants », « Journées Recherche Porcine » et « Journées de la Recherche Avicole »,
sont des colloques annuels a destination des professionnels, organisés par les instituts techniques et Ilnra. Les
communications présentées font I'objet d’un processus de peer-review et d’une publication, pour partie référencée dans les
bases de données internationales.
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Partie |

Origines et état des lieux des flux d’azote
lies aux élevages

Chapitre 1 : La cascade de l'azote et I'élevage, et ses conséquences
Chapitre 2 : Les flux d’'azote au sein des territoires et le réle de I'élevage
Chapitre 3 : La mise en société du probléme du nitrate

Chapitre 4 : Les dynamiques de concentration, origines économiques des
exces d'azote au niveau des territoires
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Chapitre 1. La cascade de I’azote et
I’élevage, et ses conséquences

Auteurs
Pierre Cellier
Philippe Rochette
Philippe Faverdin

Résumé

Ce chapitre décrit les phénoménes généraux de circulation de I'azote dans I'environnement en pointant les
spécificités des activités d'élevage. L'azote est un élément constitutif de tout étre vivant, il est indispensable a la
vie. Trés abondant sous forme de diazote (N2), il n’est utilisable que par certains microorganismes, dont les
Rhizobium impliqués dans la fixation symbiotique d’azote par des Iégumineuses. Pour les autres étres vivants,
I'azote n'est utilisable que sous des formes réactives. Ces formes réactives se transforment et circulent dans [air,
leau, le sol et les matiéres vivantes selon des processus physiques, biologiques et chimiques qui sont
représentés par une « cascade de transferts et transformation de I'azote », conduisant a une cascade d'impacts.

Jusqu'au début du 20e siecle, la fixation symbiotique et le recyclage de I'azote gréce aux déjections animales
fournissaient 'amendement organique nécessaire au maintien de la fertilité des sols. La mise au point du
procédé Haber-Bosch a permis la synthese industrielle d'ammoniac a partir de diazote et rendu possible la
fertilisation des sols sans association avec I'élevage. Dans les années 2000, la fixation industrielle d’azote
(environ 100 Mt d’azote réactif produits/an dans le monde) correspond a plus du triple de la fixation par les
légumineuses cultivées. Mais I'efficience de I'azote en agriculture est faible : prés de la moitié ou davantage des
quantités consommées se dispersent dans I'environnement. Ces fuites ont des impacts divers qui interviennent a
différentes échelles spatiales (locales a globale) et temporelles. L'élevage a une contribution importante dans les
fuites d'origine agricole, principalement pour trois composés : 'ammoniac qui contribue & lacidification, a
I'eutrophisation des milieux, et a la formation de particules atmosphériques ; le nitrate qui dégrade la qualité des
eaux ; et le protoxyde d'azote qui est un puissant gaz a effet de serre et participe a la destruction de I'ozone
stratosphérique.

Mots clés
Cascade de l'azote, cycle de 'azote, azote réactif, impact, systéme d’élevage
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Ce chapitre a pour objectif de décrire les phénoménes généraux de circulation de I'azote dans les
gcosystémes en pointant les spécificités des élevages. Il dresse un état des lieux des flux et des
impacts a I'échelle des différents bassins de production animale en Europe et en France. Nous
reviendrons plus en détail sur les modulations possibles des flux en fonction des pratiques dans le
chapitre 5.

1.1. Des évolutions majeures dans le cycle de I’azote
depuis le 19°™° siecle

L’azote est un élément indispensable a la vie car il est constitutif de tout étre vivant (ADN, protéines...). C'est en
conséquence un élément essentiel de la production végétale et animale sous toutes ses formes, depuis les
organismes microbiens jusqu’aux organismes les plus évolués et les plus complexes. Cependant, méme s'il est
trés abondant a la surface du globe (il y a plus d’'azote que de carbone, d’hydrogéne et de phosphore réunis dans
les compartiments de I'environnement ou se développe la vie : biosphére, hydrosphére, atmosphére) les étres
vivants ne peuvent que trés marginalement tirer profit de cette abondance : plus de 99% de cet azote est présent
sous une forme inerte, le diazote (N2), que plus de 99% des étres vivants sont incapables d'utiliser. Seuls des
microorganismes tels que les Rhizobia impliqués dans la fixation symbiotique d’'azote par les légumineuses, sont
capables d'utiliser cette forme d’azote et de la transformer en azote ammoniacal puis organique (Cleveland et al.,
1999), qui pourra a son tour étre utilisé par d'autres étres vivants et transformé en d’autres formes d’azote
réactives'. D’autres processus naturels, les éclairs produits lors des orages et la combustion de biomasse,
produisent des formes oxydées d'azote (NO, NOz, NOs, HONO, HNOs, ...) par oxydation du diazote dans
I'atmosphére (Forster et al., 2007; Prather et al., 2001 ). Cet azote oxydé pourra étre utilisé par les étres vivants,
une fois absorbé par la végétation par ses stomates (dépbts secs) ou par le biais de dépbts atmosphériques puis
voie racinaire, suite aux précipitations. Ces sources sont beaucoup plus faibles que la source biologique qui est
restée la source d’azote réactif essentielle jusqu’au début du 20¢ siécle (Galloway et al., 2004).

En aval de cette formation primaire d'azote réactif a partir de diazote se produit toute une cascade de
transformations opérées par voie chimique et surtout biochimique par une large gamme d’étres vivants, des
microorganismes aux végétaux et animaux supérieurs, conduisant a des formes minérales. Le retour a la forme
No, seule transformation qui évite une accumulation d’azote réactif dans I'environnement, se faisait presque
exclusivement par dénitrification biologique. Le cycle de I'azote dans I'environnement, incluant les activités
agricoles, était donc largement dominé par deux processus biologiques, la fixation symbiotique et la dénitrification
avec, entre les deux, tout un ensemble de transformations et transferts de formes réactive entre compartiments
de I'environnement (Figure 1.1) (Erisman et al., 2011; Galloway et al., 2004 ).

Pour répondre a une demande accrue en azote réactif pour la production alimentaire a la fin du 19¢ siécle, des
ressources en azote ont commencé a étre exploitées telles que les dépdts de salpétre et de guano au Chili, mais
aussi I'azote présent dans le charbon et la tourbe (Sutton et al., 2008). A partir de la révolution industrielle, a la fin
du 19e siécle, deux processus principaux sont venus modifier drastiquement ce paysage de I'azote réactif. Tout
d'abord, I'utilisation de plus en plus massive de combustibles fossiles (charbon, pétrole, gaz naturel, ...) pour la
production d’énergie, les transports, l'industrie et les activités domestiques est venue augmenter fortement les
quantités d’azote oxydé présentes dans I'environnement (Figure 1.2). Le deuxieme processus a été le plus
déterminant : il s’agit du procédé Haber-Bosch faisant la synthése d'ammoniac & partir de diazote et de
dihydrogéne (H2) a I'échelle industrielle (Erisman et al., 2008a). La production d’azote réactif par ce procédé a
dépassé quantitativement la fixation symbiotique depuis la fin du 20¢ siecle a I'échelle globale.

! L’azote réactif (Nr) inclut tous les composés azotés biologiquement, photochimiquement ou radiativement actifs dans I'atmosphére et la

biosphére terrestre. Nr inclut donc les formes réduites inorganiques de I'azote (e.g., ammoniac [NHs] et ammonium [NHs+]), les formes oxydées
inorganiques (e.g., oxyde d'azote [NOx], acide nitrique [HNO3], protoxyde d’azote [N20], et nitrate [NOs-]), et les composés organiques (e.g., urée, amines,
protéines et acides nucléiques).
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Figure 1.1: Les composantes du cycle global de I'azote au milieu du 19¢ siécle (a) et la fin
du 20¢ siécle (b) (Galloway et al., 2004).
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C'est donc un cycle global et local de 'azote profondément perturbé » par les activités humaines que nous
connaissons aujourd’hui, ce qui souléve, nous le verrons (section 1.5) tout un ensemble de questions sur I'impact
des activités humaines, et plus particuliérement agricoles, sur I'environnement et la santé. Au-dela de ces faits
majeurs, les considérations précédentes ont également fait apparaitre la complexité de ce cycle, avec toute une
variété de formes d'azote présentes dans I'environnement et toute une gamme de processus naturels et
anthropiques de formation, de transformation et de ftransfert d'azote réactif dans [Ienvironnement.
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Figure 12 : Evolution de la production d’azote réactif et de la population mondiale depuis le
milieu du 19e siécle. La colonne N-BNF correspond a la fixation symbiotique de I'azote par
les écosystémes naturels, la courbe C-BNF correspondant a celle des systémes agricoles
(Figure adaptée de (Galloway et al., 2003)). La fléche bleue indique le début de la mise en
ceuvre du procédé Haber-Bosch).
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1.2. L’azote réactif dans I’environnement : formes,
production et transformation.

1.2.1. Les formes de I’azote dans la biosphére

Une des particularités de I'azote dans la biosphére est la coexistence de formes organiques et minérales de
méme que réduites et oxydées (Tableau 1.1). Cette situation découle du fait que les formes prises par I'azote ne
dépendent pas uniqguement des conditions physico-chimiques du milieu mais aussi et surtout de l'activité
biologique.

Diazote : Le diazote ou azote moléculaire (N2) est composé de deux atomes fortement retenus I'un a l'autre. Le
diazote est de loin la forme la plus abondante (>99%) de I'azote dans la biosphére. On le retrouve principalement
dans I'atmosphére dont il est le principal constituant (78%). En raison de son inertie chimique, il représente un
pool d’azote non-toxique facilement accessible aux microorganismes fixateurs de tous les écosystémes terrestres
et marins.

Azote ammoniacal : L'azote ammoniacal regroupe les deux formes les plus réduites d'azote : 'ammonium
(NHg*) et 'ammoniac (NHs). L'ammonium est notamment le produit de la fixation biologique du diazote. Il est
donc la premiere forme réactive sous laquelle cet atome entre dans le cycle biogéochimique de l'azote.
L’ammonium se retrouve aussi en grandes quantités dans les effluents d’élevage car les animaux excrétent leurs
excédents azotés sous des formes génératrices d'ammonium. Ainsi, l'azote ammoniacal représente
généralement entre 40 et 75% de I'azote total d’un lisier. L'ammonium est un solide alors qu’aux températures et
pressions normales, 'ammoniac est un gaz. A I'état sec, seuls les cristaux d’ammonium sont présents, mais ils
sont trés solubles et 'ammoniac se forme lors de la dissociation de 'ammonium en solution. Il se partage alors
entre une fraction dissoute dans le solvant et une autre volatilisée dans I'air en contact avec la solution. Cette
partition est gouvernée par des équilibres physico-chimiques déterminés par les propriétés du solvant (pH et
température) et du milieu (température). Les processus précédents se produisent aussi bien dans les sols que
dans les plantes (apoplasme), les effluents d'élevage (batiment, stockage, aprés épandage) ou depuis les
engrais minéraux. L'azote ammoniacal est toxique pour la faune aquatique. La charge positive de 'ammonium
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réduit considérablement sa mobilité dans le sol alors que 'ammoniac volatilisé peut parcourir de grandes
distances par le biais du transport atmosphérique. Dans I'atmosphére, 'ammoniac réagit avec les acides pour
former de fines particules qui sont a I'origine de problémes respiratoires et de la possible formation de « smog »
(Wolfe and Patz, 2002).

Tableau1.1 : Exemple de composés azotés et de leur état d’oxydation ; d’aprés (Erisman et

al., 2011)
Etat d’oxydation Exemple Nom
Formes réduites
-3 NH3 Ammoniac
-2 NH2NH, Hydrazine
-1 HNNH Diimide
0 non réactif N2 Diazote
Formes oxydées
+1
+2 NO Monoxyde d'azote
+3 HNO; Acide nitrique
+4 NO; Dioxyde d'azote
+5 HNO3 Acide nitrique

Oxydes d’azote : Les formes oxydées de I'azote incluent le monoxyde (NO), le dioxyde (NO-), le protoxyde
(N20), le nitrite (NO2) et le nitrate (NOs). Tous sont des produits ou sous-produits de la nitrification ou de la
dénitrification. Le nitrate est le produit final de la nitrification et est le plus abondant de ces composés. Il est en
général moins toxique que 'ammonium pour les systémes aquatiques, mais est trés mobile et peut cependant
entrainer des désordres nutritionnels conduisant a I'eutrophisation et a la dégradation du milieu. Le nitrite est un
intermédiaire hautement toxique de la nitrification et de la dénitrification, mais il est trés instable et son
accumulation dans le sol est peu fréquente, généralement associée & une application localisée d'urée et a la
hausse de pH causée par son hydrolyse. Les monoxyde, dioxyde et protoxyde d’azote sont des sous-produits
gazeux de la nitrification, vraisemblablement émis lors de la réduction dissimilative du nitrite en milieux peu
oxygénés (Hutchinson and Davidson, 1993). Le N2O est également un intermédiaire libre de la dénitrification et
de la nitrification. Ces gaz sont produits en faible quantité mais ont des impacts significatifs sur I'environnement
atmosphérique. Ainsi le NO, favorise la production d'ozone troposphérique (Dentener et al., 2006; Levy et al.,
2005 ; Mégie, 1993 ). Le N2O quant a lui est un puissant gaz a effet de serre (Forster et al., 2007) et un
précurseur de NO dans la stratosphére, contribuant a la destruction de I'ozone stratosphérique (Crutzen, 1970).

Azote organique : L’azote organique désigne celui qui est intégré a des molécules organiques telles que les
acides aminés, protéines, enzymes ou constituants des parois cellulaires. Ces molécules peuvent faire partie
d'étre vivants (plantes animaux et microorganismes) ou de sous-produits morts plus ou moins décomposés issus
de ces biomasses vivantes. Les pools d’azote organique les plus souvent identifiés sont les biomasses végétales
et microbiennes (formes vivantes) et la matiére organique du sol (formes mortes). La teneur en azote de ces
formes organiques est habituellement inférieure a 4% mais peut atteindre 6,5% pour les fruits des légumineuses.
Les transformations de ces matiéres organiques et les relations entre ces différent compartiments sont
dépendantes des rapports entre leurs teneurs en carbone et en azote (rapport C/N). Ce point est développé dans
la section 1.4 (Couplage entre cycle de I'azote, du carbone et du phosphore).

1.2.2. Les processus de formation primaire d’azote réactif

Trois processus principaux sont a I'origine de la formation primaire d’azote réactif (Erisman et al., 2011; Galloway
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et al., 2003 ). Tout d'abord la fixation biologique qui était, jusqu’a la fin du 19¢ siécle la source quasi unique
d’'azote réactif, puis la combustion de biomasse et l'utilisation de combustibles fossiles, et le procédé Haber-
Bosch. De nombreux autres processus, essentiellement biologiques, sont & l'origine d’azote réactif, mais a partir
de la transformation de I'azote réactif, minéral ou organique, en des formes plus ou moins labiles

1.2.2.1. Fixation biologique

Des centaines de bactéries et actinomycétes peuvent transformer le diazote en azote réactif. La plupart sont des
bactéries « libres » le plus souvent localisées dans la rhizosphére des plantes. Certaines ont établi des relations
symbiotiques avec des hdtes spécifiques. Parmi ces derniéres, les plus importantes pour 'homme sont les
Rhizobia gréace a leur association avec les légumineuses. Ce partenariat apporte aux plantes I'azote réactif dont
elles ont besoin alors que I'néte procure aux Rhizobia un environnement favorable a leur activité (anoxie et
substrats carbonés).L'azote fixé par Rhizobium, une fois transformé en ammonium, est utilisé pour satisfaire les
besoins physiologiques et structuraux de la bactérie et de la légumineuse héte. Seule une petite partie est
relachée dans le sol sous forme ammoniacale. L'azote intégré aux biomasses végétale et microbienne ou azote
organique est relativement stable et ne sera libéré dans le sol qu'a la décomposition des cellules végétales et
microbiennes mortes sous forme d’ammonium lors de 'ammonification.

Les quantités de diazote fixées annuellement par les Iégumineuses agricoles dans le monde sont énormes et ont
augmenté de 17 a 40 millions de tonnes au cours du 20¢ siécle (Galloway et al., 2003; Kinzig and Socolow,
1994 ) ; voir Figure 1.2). Cette augmentation est en grande partie due a I'accroissement de la production de soja,
particulierement depuis 1980. Paradoxalement en France, les superficies consacrées a la culture des
légumineuses fourragéres ont diminué de 3,5 millions a 632 000 ha entre 1960 et 2007 et celles implantées en
soja ont baissé de 120 000 a 55 000 ha entre 2001 et 2010. Ces pertes ont été en grande partie au profit de
I'expansion des cultures céréaliéres. En 2008, la production francaise de soja a été de 60 000 t soit 17% de la
production européenne et 0,15% de la production mondiale. Par rapport aux besoins nationaux, cette production
est faible et la presque totalité des 31.9 millions de tonnes de tourteaux de soja consommés en Europe en 2009
étaient importés (Labalette et al., 2010). Malgré la hausse des superficies mondiales en légumineuses,
I'utilisation croissante des fertilisants de synthése a réduit la proportion des besoins en azote des plantes
agricoles qui est satisfaite par la fixation biologique dans la plupart des pays.

1.2.2.2. Combustion

Il s’agit de la principale source d’azote oxydé. La combustion de la biomasse et des combustibles fossiles produit
des oxydes d’azote a partir de 'azote contenu dans le combustible lui-méme ou de I'azote atmosphérique. Ces
processus se produisent dans l'industrie, la production d’énergie, les transports et les activités résidentielles
(chauffage). Il faut noter qu'il s’agit ici d’une production non intentionnelle d’azote réactif qui va étre disséminé
rapidement par I'atmosphére et qui constitue une source d’azote pour les écosystémes par le biais des dépots
atmosphériques. L'évolution de cette source d'azote suit celle de I'utilisation de combustibles fossiles et
représente actuellement 411 000 t d’azote réactif formé par an en France (Citepa, 2011), soit environ 20% de la
quantité d’'engrais azotés utilisés, et 21% de la source d'azote réactif a I'échelle européenne (Sutton et al.,
2011b).

1.2.2.3. Fixation industrielle

Ce n'est qu'au début du siécle dernier que fut développée une méthode industrielle de synthése de I'ammoniac
par Fritz Haber. Le procédé consiste en la réaction entre le diazote et le dihydrogéne en présence d’un
catalyseur dans un environnement fortement pressurisé. Cet ammoniac était synthétisé principalement pour la
production d'explosifs et pour la production d’engrais, ce dernier usage étant aujourd’hui de loin le principal.
Commencée en 1913, la fixation industrielle de diazote s'est accélérée entre 1950 et 1970 en grande partie en
réponse a l'introduction de nouveaux cultivars & haut rendement pouvant valoriser une forte fertilisation azotée.
En 2000, les 100 millions de tonnes d'azote réactif ainsi produites annuellement a I'échelle globale dépassaient la
fixation symbiotique naturelle et correspondaient a plus du triple de la fixation par les légumineuses agricoles
((Galloway et al., 2004) ; Figures 1.1 et 1.2). Cette source représente aujourd’hui 70% de la production d’azote
réactif d’origine anthropique en Europe. En 2009, 2 111 000t d'engrais azotés étaient utilisées en France
(Citepa, comm. pers.). Cette découverte et son implémentation industrielle ont modifié profondément non
seulement le cycle de I'azote, mais aussi le développement de nos sociétés et en particulier tout ce qui touche a
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l'alimentation. On estime en effet qu'aujourd’hui, entre 40 et 50% des protéines de I'alimentation humaine ont
pour source de I'azote obtenu par ce procédé (Erisman et al., 2008a). Si la contribution du procédé Haber-Bosch
a 'amélioration de I'alimentation humaine ne fait aucun doute, les grandes quantités d’'azote réactif qu'il ajoute
annuellement a différents niveaux dans I'environnement posent cependant une menace sérieuse sur la santé
humaine et 'environnement.

1.3. La cascade de I'azote : processus de transformation
et de transfert au sein des écosystemes et de la
biosphere

1.3.1. Une chaine de processus et d’impacts entre et au sein des
différents compartiments de I’environnement

La contrepartie de la forte augmentation de la production d'azote réactif est qu'on est passé, entre la fin du 19¢
siecle a nos jours, d’une situation de relative pénurie et de limitation de la production alimentaire par 'azote a une
situation d’exces. Cette évolution s’est accompagnée d’une diminution de ['efficience de la conversion d'azote
dans les systémes (Hatfield and Prueger, 2004) et la production d’excédents d’'azote réactif qui entrainent des
fuites importantes vers I'environnement qui vont y produire toute une série d'impacts en cascade. L'azote se
transforme, au cours de sa circulation dans I'environnement, en diverses formes qui ont des impacts divers sur la
santé, les écosystémes et le climat (Galloway et al., 2003), ce qui a amené Galloway a introduire le concept de
cascade de I'azote qu'il définit comme le transfert séquentiel de I'azote dans les systémes environnementaux et
ses conséquences en termes d'impacts (Galloway, 1998).

Dans le schéma suivant Sutton et al. mettent en évidence la multiplicité des transferts, transformations et impacts
dans les différents milieux (écosystémes, atmosphere, hydrosphére, homme) (Figure 1.3) (Sutton et al., 2011b).
Galloway et al. donnent quelques exemples, que nous reprenons sous une forme différente ici, pour illustrer cette
chaine de processus (Galloway et al., 2003). Au départ, une molécule d’azote atmosphérique (N,) est convertie
en ammoniac (NHs) par le processus Haber-Bosch pour produire de 'engrais. La moitié de I'azote apporté aux
cultures se retrouve dans les récoltes utilisées comme aliment pour 'homme ou le bétail. L'autre moitié
s'échappe vers I'atmosphére (NHs, NO,, N2O, N2) ou vers 'eau (NOs, azote organique dissous) ou encore est
stockée dans le sol sous forme de matieres organiques plus ou moins labiles. L'ammoniac émis a cette occasion
peut participer a la pollution atmosphérique en intervenant dans la formation de particules fines dommageables
pour la santé, ou étre déposée par la pluie sur un écosystéme naturel qu'elle va contribuer a acidifier et/ou a
eutrophiser. Le sol de cet écosystéme saturé en azote, tout comme celui de la parcelle agricole initiale, produit
aussi du NOx émis vers I'atmosphére ou il contribue a la formation d’ozone troposphérique, impactant la santé
humaine et celle des écosystemes. Il peut aussi transformer I'azote déposé en nitrate qui peut migrer t vers les
eaux et les écosystémes aquatiques, produisant la encore des désordres trophiques ou des toxicités. Ce nitrate
peut aussi étre dénitrifié en N2O (qui contribue alors au réchauffement global et a la dégradation de la couche
d’'ozone stratosphérique) ou en N, (dénitrification compléte), bouclant ainsi le cycle.

Les chaines de transformations et d'impacts illustrées ci-dessous concernent aussi bien les engrais agricoles que
les effluents d’élevage ou les déchets produits par 'homme (ordures ménagéres, boues de stations d’épuration).
La cascade de I'azote est donc une vision dynamique qui suit I'azote dans les compartiments de I'environnement
et qui permet de traduire la complexité du devenir et des impacts de 'azote dans I'environnement. Elle procure
un cadre conceptuel dans lequel le role de l'azote dans la production alimentaire est relié & ses impacts
environnementaux qui deviennent des motivations importantes de I'étude de I'azote. Elle illustre également la
nécessité de traiter les différentes questions sous-jacentes de maniére concertée, voire intégrée (Oenema et al.,
2011b; Sutton et al., 2011b).
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Figure 1.3 : Schéma simplifié de la cascade de I'azote, mettant en évidence la fabrication
d’azote réactif (procédé Haber-Bosch), les principales formes d’azote réactif utilisées ou
produites dans I’environnement et les impacts environnementaux. Les fléches bleues
représentent les flux intentionnels et les autres, les flux non intentionnels, d’aprés (Sutton
etal., 2011b).
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A c6té de la synthése industrielle d'engrais, les principales transformations de I'azote dans I'environnement sont
de nature biologique : fixation biologique du diazote atmosphérique, I'immobilisation de I'azote minéral,
'ammonification de l'azote organique, la nitrification de I'ammonium et la dénitrification du nitrate. Les
écosystémes ont un réle majeur dans le devenir de 'azote dans I'environnement (Tableau 1.1). Ce sont, de
maniére générale, des lieux importants de transformation de I'azote par la biomasse microbienne (minéralisation
et organisation, nitrification, dénitrification) et les plantes supérieures (photosynthése, respiration) mais
également les animaux (assimilation de I'azote des aliments sous une forme relativement stable et transformation
en déjections ou 'azote est présent sous des formes beaucoup plus labiles). De plus, les écosystémes peuvent
stocker des quantités importantes de matiére organique et, en conséquence, d’'azote sous une forme stable
(Galloway et al., 2003). Les systémes agricoles occupent ici une place particuliére, d’'une part en raison des
apports externes d'azote liés a la production agricole (engrais minéraux, aliments pour les animaux, matiéres
organiques exogénes et carburants) et d’autre part par la gestion de I'azote au sein du systéme agricole qui
conduit a des redistributions dans I'espace et le temps pour la conduite des cultures et de I'élevage. Le Tableau
1.1 souligne également leur potentiel vis-a-vis du transfert d’azote (cultures, prairies) et de son stockage, par le
biais du stockage de matiére organique du sol (prairies).

Comprendre les processus par lesquels I'azote réactif est produit et transformé dans la biospheére est nécessaire
pour gérer cet élément nutritif de fagon & maximiser son efficacité agronomique et a minimiser ses émissions et
ses impacts sur les écosystémes (dont qualité des sols, eaux et air). Il est également essentiel de comprendre
comment cet azote émis est dispersé dans I'environnement par différentes voies (atmosphére, hydrologie,
activités anthropiques) Les sections suivantes vont détailler 'ensemble des processus de transfert et de
transformation de I'azote dans |"environnement et plus particuliérement dans les systémes agricoles (cultures,
élevage) car c'est 1a qu’est manipulé I'essentiel de I'azote réactif, entré initialement forme d’engrais et par fixation
symbiotique (Sutton et al., 2011a).

1.3.2. Les processus de transformation de I’azote en agriculture

Dans la chaine de la production alimentaire, 'azote suit un ensemble des transferts et de transformations depuis
son application au sol sous une forme minérale (ammonium, nitrate, urée) ou organique (fumier, composts,
lisiers, ...) jusqu’a I'aliment d’origine végétale ou animale (Figure 1.4). Le cycle de I'azote représente la suite des
processus par lesquels l'azote est converti successivement en ses diverses formes chimiques et les parcours
possibles des atomes d'azote dans le systéme agricole.

Figure 1.4 : Cycle de l'azote en agriculture reprise par IInstitut de I'élevage d’aprés
(Nicolardot et al., 1997)
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L'azote est, le cas échéant, hydrolysé et/ou nitrifié, absorbé par la plante et incorporé dans la matiére organique
(Figure 1.5). A l'inverse, & partir des résidus restant au champ, des apports de matiére organique (par ex via les
effluents) ou de la matiére organique des sols, I'azote organique peut revenir a des formes minérales (Nicolardot
et al., 1997 ; Recous et al., 1997). On voit donc apparaitre a différents endroits des formes plus ou moins stables
et mobiles, susceptibles de s’accumuler ou de se transformer plus ou moins rapidement et de revenir a une
forme non réactive (N2) par dénitrification (Hutchinson and Davidson, 1993).

Figure1.5 : Transformations biologiques affectant le devenir de I'azote dans les sols.
Schéma d’un modéle couplé carbone-azote @ 3 compartiments (d’aprés (Nicolardot et al.,
1997).
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1.3.2.1. Absorption de I’azote par les végétaux supérieurs

L’azote est un des constituants majeurs des tissus végétaux et est souvent I'élément nutritif limitant la croissance
des plantes en milieux naturels ainsi que le rendement des cultures agricoles. En milieux agricoles, I'exportation
de N par les récoltes rend nécessaires des apports réguliers et importants de cet élément pour maintenir la
fertilité des sols. L'azote est absorbé par les plantes sous différentes formes par voies racinaire et stomatique
(Morot-Gaudry, 1998). La trés grande majorité de la nutrition azotée des plantes se fait par le prélévement de
nitrate et, dans une moindre mesure, d'ammonium par les racines. Cet azote provient de plusieurs sources dont
la décomposition de la matiére organique du sol, des effluents et des autres amendements organiques. C'est
également sous forme minérale — ou sous une forme rapidement minéralisée (e.g., I'urée) - que les engrais de
synthése apportent I'azote au sol. Certaines plantes (e.g., C4) préférent la forme ammoniacale et 'ammonium
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sera prélevé en quantités plus grandes dans les sols acides ou la nitrification est inhibée (Sierra, 2006).
Cependant, sous des conditions normales, le nitrate est beaucoup plus abondant que 'ammonium dans le sol et
il est donc la principale forme d’azote prélevé par les racines. Certaines plantes, particuliérement celles qui sont
mycchorizées, peuvent absorber directement des molécules organiques simples comme l'urée et des acides
aminés. Cette voie semble cependant plus importante pour les espéces forestiéres que pour la plupart des
plantes cultivées.

Une quantité variable mais habituellement faible d'azote est également absorbée par diffusion de gaz azotés
atmosphériques (NOy et NHs) par les stomates (Asman et al., 1998; Lalisse, 1981 ). L'importance de cette voie
dépend surtout de la concentration atmosphérique en ces gaz et peut représenter une part importante de la
nutrition azotée des plantes situées a proximité d’'une source ponctuelle dammoniac comme les béatiments
d’élevage ou une fosse a lisier.

1.3.2.2. Ammonification ou minéralisation et organisation ou
immobilisation

L’'azote représente jusqu'a 5% des biomasses végétale, animale et microbienne. La croissance et le
fonctionnement de ces organismes nécessitent donc un apport important d’azote, le plus souvent minéral dont la
forme la plus assimilable est NOs puis NH4*, quelquefois sous formes organiques (acides et sucres aminés). Une
fois prélevé par l'organisme vivant, I'azote minéral du milieu est intégré dans les constituants des tissus
organiques (synthése des protéines, acides nucléiques et parois cellulaires), ce qui est appelé organisation ou
immobilisation car son passage sous forme organique le rend temporairement inutilisable pour les autres
réactions biochimiques du cycle de I'azote et limite sa mobilité.

A la mort des organismes, les constituants de la biomasse sont recyclés par I'action métabolique d’une grande
diversité de microorganismes et d’animaux. La famille de processus par lesquels I'azote intégré aux molécules
organiques de la biomasse est converti en ammonium est appelée ammonification ou minéralisation.
L’ammonification implique principalement 'hydrolyse enzymatique des protéines puis la déamination des acides
aminés. Elle peut étre accomplie dans le sol et dans I'eau en présence d'oxygéne par la plupart des
microorganismes impliqués dans la décomposition de la matiére organique. En conditions anaérobies, une voie
alternative de décomposition produit des amines dont 'azote ne sera ammonifié que lorsque le potentiel redox du
milieu aura augmente.

L’ammonium libéré dans le milieu par 'ammonification peut avoir plusieurs devenirs (Figure 1.5), en particulier
étre réutilisé par les végétaux ou par les microorganismes et retourner sous forme organique. Un atome d'azote
peut ainsi étre recyclé plusieurs fois dans un va-et-vient entre les formes minérales (NH4+ et NOs-) et organiques,
ce qui advient par exemple au paturage ou ces échanges peuvent étre trés rapides. Ces
immobilisation/ammonification successives forment ce que certains appellent le cycle interne de I'azote. L'azote
ammoniacal libre dans le sol et 'eau peut étre utilisé par les plantes et les microbes mais peut également étre
perdu vers I'atmosphére par volatilisation (cf. section 1.3.4.1) sous forme d’ammoniac (NHs), adsorbé a la surface
des particules de sol et de matiére organique ou oxydé en nitrate (nitrification) par des microorganismes pour leur
besoins énergétiques.

1.3.2.3. Adsorption / Fixation de ’'ammonium

La mobilité et la biodisponibilité de 'ammonium dans le sol sont fortement affectées par sa charge positive : il est
efficacement retenu sur les surfaces, chargées négativement, des particules d'argile et de matiére organique. Ce
lien peut-étre relativement faible lorsque l'ion est adsorbé sur les surfaces externes des structures du sol. La
quantité retenue est en équilibre avec la concentration en ammonium de la solution du sol et sert en quelque
sorte de stockage temporaire, qui évite en partie le lessivage et la participation de cet ammonium a la nitrification,
a limmobilisation et a la volatilisation. Mais 'ammonium peut aussi étre retenu treés fortement lorsque l'ion est
inséré dans la structure physique des feuillets d’argile. L'ammonium ainsi fixé est peu susceptible a court terme
d'étre solubilisé et de pouvoir participer a d'autres réactions du cycle de I'azote. La capacité des argiles a fixer
'ammonium dépend surtout de leur structure. Ainsi, seules les argiles composées de trois feuillets (e.g.,
montmorillonite, vermiculite) peuvent immobiliser 'ammonium. D’autres facteurs tels que la concentration en
ammonium, le pH, la présence d’autres ions, la taille des particules minérales et le temps d’exposition influencent
également la fixation de 'ammonium par les argiles. Le processus d’'adsorption et d'immobilisation peut jouer un
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réle important sur le devenir a court terme de 'azote ammoniacal de certains effluents aprés leur application au
sol (Chantigny et al., 2004).

1.3.2.4. Nitrification

La nitrification est la suite de réactions nécessaires a I'oxydation biologique de 'ammonium en nitrate (Figure
1.6). Elle implique d’abord la transformation de I'ammonium en nitrite puis celle du nitrite en nitrate, réactions
assurées par des bactéries autotrophes appartenant aux genres Nitrosomonas, Nitrosococcus et Nitrobacter et
par des archées (Archaea). Ce sont des chémoautotrophes qui associent l'oxydation de 'ammonium & la
synthése d’énergie (ATP) et utilisent le CO, comme source de carbone pour leur croissance. Le taux de la
réaction est contr6lé par la disponibilité des substrats (NH4, NO2, O, et CO,) et par les propriétés physiques du
milieu. Le CO, n’étant jamais limitant dans les sols agricoles, le taux de réaction dépend en général de la
disponibilité en ammonium, en nitrite et en oxygene. Comme la plupart des réactions biologiques, la nitrification
est influencée par la température, la teneur en eau et le pH. Son taux est faible & basse température, augmente
entre 0 et 30°C et diminue rapidement au-dela de 35°C. Elle est maximale aux pH entre 8 et 9. La teneur en eau
du sol a un effet double sur la vitesse de nitrification : en conditions relativement séches, la réaction répond
positivement & une augmentation de la teneur en eau, celle-ci favorisant le transport des substrats en solution
aux organismes nitrificateurs. Lorsque le sol est trés humide (au-dela de 60% de la porosité du sol occupée par
l'eau), la nitrification est fortement diminuée en raison de la restriction imposée par I'eau & la diffusion de
I'oxygéne de I'atmosphére vers les sites de nitrification (Cardenas et al., 1993; Davidson, 1991 ). La nitrification
est donc rapide lorsque les conditions extrémes d’humidité, de température et de pH sont évitées, ce qui est le
cas dans la plupart des sols agricoles et d’écosystémes naturels bien aérés, ou il est rare de voir 'ammonium
s'accumuler. En revanche, la nitrification peut étre limitée sous prairies sur des sols hydromorphes et /ou acides,
ou les plantes préléveront directement la forme ammoniacale. De méme, les effluents sont souvent riches en
ammonium car la nitrification y est nulle (lisiers) ou incompléte (fumiers) durant leur entreposage en raison d'une
faible aération.

Figure1.6 : Réactions de transformation de I'azote dans le sol par nitrification et
dénitrification d’aprés (Lehuger, 2009).

Nitrification Dénitrification
N,O NO,; 4— NO,;” —NO—|N,O}— N,
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La nitrification influence le fonctionnement des écosystémes terrestres et aquatiques non seulement en affectant
la disponibilité de I'azote minéral pour les utilisateurs primaires mais aussi en générant des effets secondaires
importants. En particulier, elle transforme 'ammonium (NH4*), une molécule retenue efficacement a la matrice du
sol en une forme beaucoup plus mobile, le nitrate (NOs) qui peut étre lessivée et causer des déséquilibres
nutritifs dans les écosystémes aquatiques. Ses intermédiaires (NO, NO. et NO2) et sous-produits (N2O) ont aussi
des impacts environnementaux indésirables. Alors que les émissions de NO et NO, sont causés par une
diffusion, hors du sol, des intermédiaires libres de la nitrification, la production de N,O est surtout associée aux
réactions nécessaires a I'élimination du nitrite (Poth and Focht, 1985). Ce dernier peut en effet s’accumuler
lorsque la disponibilité de I'oxygéne baisse et que son oxydation est ralentie. On attribue en général a la
nitrification des émissions plus importantes de NO et de NO> que de N,O (Hutchinson and Davidson, 1993).

1.3.2.5. Dénitrification

La dénitrification est 'ensemble des réactions, principalement effectuées au sein de micro-organismes, menant a
la réduction du nitrate en diazote (Figure 1.6). La dénitrification est un processus de respiration anaérobie durant
lequel un donneur d'électrons (souvent la matiére organique) permet la réduction successive d'oxydes d'azote
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(NOs, NOz, NO et N,0) et la production d’énergie. A l'opposé de la nitrification, la dénitrification est assurée par
des microorganismes hétérotrophes, qui utilisent les oxydes d'azote comme accepteur d’électrons lorsque le
dioxygéne est rare ou absent. Ces bactéries et actinomycétes sont des organismes anaérobies facultatifs,
omniprésents dans les sols. La dénitrification est donc essentiellement une voie alternative de respiration pour
ces microorganismes qui oxydent des substrats carbonés pour leurs besoins énergétiques et de biosynthése.

Les conditions nécessaires a la dénitrification sont un potentiel d’oxydoréduction inférieur a 400 mV et la
présence de substrats azotés (NOs ou NOy) et de matiere organique labile, 'absence d’un de ces facteurs
empéchant la dénitrification. Si les trois conditions sont réunies, l'intensité de la réaction dépendra d'une part des
quantités de substrats et d’autre part de facteurs secondaires comme la température, le pH et la présence
d’'autres nutriments. La dénitrification est inhibée par la présence de dioxygéne et la réaction est donc observée
seulement dans les environnements ou la consommation du dioxygéne est plus rapide que sa diffusion a partir
de I'atmosphére ou sa convection avec le flux d'eau. La dénitrification augmente donc généralement avec la
distance de l'atmosphére (profondeur du sol, position dans une structure d’entreposage d’effluents) et avec
I'abondance de substrats carbonés facilement décomposables.

Le protoxyde d’azote N,O est un intermédiaire gazeux de la dénitrification, dont une partie peut étre émise et
avoir des impacts sur la chimie et la physique de 'atmosphéere. Comme il est a la fois produit et substrat de la
chaine de réactions de la dénitrification, sa concentration dans le milieu dépend donc de sa production nette,
elle-méme fonction du potentiel d’oxydoréduction. En absence de dioxygéne, tous les oxydes d'azote
intermédiaires seront sollicitts comme accepteurs d’électrons pour 'oxydation des substrats carbonés et seront
réduits en diazote. En anaérobiose partielle toutefois, le potentiel d’oxydoréduction plus élevé favorisera
I'utilisation des NOx et I'accumulation du N2O. C'est sous ces conditions que les émissions les plus fortes de N,O
sont donc observées. Les émissions de N,O durant la dénitrification sont aussi influencées par la sensibilité de la
N2O réductase aux conditions environnementales. En effet, un pH légérement acide, des températures basses et
la présence dioxygene ralentissent I'activité de cette enzyme et entrainent I'accumulation et I'émission de NO.
On attribue généralement a la dénitrification les émissions importantes de N,O sur les exploitations agricoles,
tandis que ce processus émet peu de NO et de NO..

La dénitrification joue un role fondamental dans le cycle de I'azote car c'est le seul processus permettant de
revenir a la forme inerte atmosphérique N, a partir de I'azote réactif, bouclant ainsi le cycle de I'azote dans la
biosphere (Galloway, 1998). La dénitrification pourrait étre un élément clé pour limiter 'accumulation d’'azote
réactif dans les exploitations agricoles et donc pour éviter les transferts d'azote réactif vers dautres
écosystemes. Cependant, deux limites sont évidentes : i) ce processus diffus (par opposition a local) est difficile a
maitriser et I'émission des composés intermédiaires, polluants, est difficile a éviter et ii) les conditions physico-
chimiques nécessaires a la dénitrification ne sont pas compatibles avec le maintien d’'une zone racinaire bien
aérée, nécessaire a une saine croissance aux plantes cultivées. En conséquence, la dénitrification est le plus
souvent insuffisante pour éliminer les surplus annuels de nitrate qui s'accumulent alors dans les sols agricoles et
sont susceptibles d’étre perdus par lessivage vers les systémes aquatiques environnants. Par contre, la
dénitrification de ces excédents d’azote peut étre favorisée dans des zones humides adjacentes aux zones
agricoles.

1.3.3. Les processus de transformation de l’azote alimentaire par
les animaux

La transformation de I'azote des végétaux en produits animaux par I'élevage est généralement un processus peu
efficace comparativement a celle qui est faite par les végétaux, avec un rendement qui varie entre 5 et 40%
suivant le type de production et d’alimentation (voir chapitre 5). Les productions les plus efficientes sont les ceufs
et le lait, puis les viandes de monogastriques (volailles et de porcs) et enfin la viande des ruminants. Les
productions les moins efficaces sont cependant réalisées typiqguement avec des produits végétaux issus de
prairies, qui rentrent le moins en concurrence avec |'alimentation humaine et peuvent étre compatibles avec de
meilleurs services environnementaux (utilisation de zones non cultivables, pentes, sols hydromorphes,
superficiels....). Dans le cas des bovins laitiers, la viande est par ailleurs un coproduit du lait. L’efficience
d’utilisation de I'azote ne doit donc pas étre considérée comme un critere global, mais plutét comme un indicateur
de voie d’'amélioration au sein d’un systéme de production donné. En effet, I'efficience d'utilisation de I'azote tend
a s’accroitre lorsque I'apport diminue, mais au prix d’'une production généralement réduite. La recherche de
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I'efficience et non plus seulement de I'efficacité dans les systémes d'élevage est une des voies de la maitrise des
rejets azotés.

Les protéines alimentaires, sans traitement technologique particulier, possédent en général une trées bonne
digestibilité « vraie » (0,85 a 0,95) chez les animaux, méme si elle varie entre matiéres premieres et méme entre
acides aminés pour une méme matiere premiére. Cependant, la digestibilité apparente (quantité d'azote des
féces rapportée a la quantité d’azote ingérée) est plus faible car des formes non alimentaires d’azote viennent
s'ajouter a la fraction indigestible des aliments, principalement des protéines endogénes issues du
fonctionnement du tractus digestif et de I'azote microbien di aux fermentations dans les parties caecum-colon,
mais également dans le rumen pour les ruminants. La digestibilité apparente de I'azote chez les ruminants
apparait donc plus faible (environ 0,70) que chez les monogastriques (environ 0,80-0,85), méme si la digestibilité
« vraie » est voisine.

La digestion chez les ruminants est complexe car elle fait intervenir I'activité d'un fermenteur biologique, le rumen
(ou panse), en amont de I'estomac classique des monogastriques. Dans ce fermenteur, I'écosystéme microbien,
composé de bactéries et de protozoaires pour I'essentiel, va digérer une grande partie des aliments ingérés
gréce a une activité enzymatique intense. L'activité des microbes va notamment permettre de digérer la cellulose
a l'aide de I'équipement enzymatique qui n'existe pas chez les autres vertébrés. Cette digestion anaérobie produit
les acides gras volatils qui, apres absorption, serviront de substrats énergétique aux ruminants (ils représentent
plus de 60% des besoins des animaux) et leur permettre ainsi de tirer une bonne valorisation de I'ensemble des
végeétaux. Cette digestion produit aussi du méthane qui sera rejeté essentiellement par éructation mais qui est la
contrepartie inhérente a I'aptitude des ruminants a valoriser les parois végétales. La croissance de la population
microbienne du rumen s'accompagne d'une synthése importante de protéines microbiennes, les corps
microbiens étant particuliérement riches en protéines. Ces corps microbiens seront eux-mémes digérés dans
lintestin des ruminants et constituent un apport important de protéines. Malheureusement, les microbes ne
digérent pas que les constituants pariétaux, mais aussi de nombreux produits dont le ruminant pourrait tirer un
meilleur parti s'il les digérait directement. Parmi ceux-ci, les protéines des aliments sont généralement
rapidement dégradées par les microbes pour en tirer de I'énergie, ce qui tend a réduire l'efficacité apparente de
transformation de l'azote par les ruminants comparativement aux monogastriques. Des systémes spécifiques
pour prédire les flux de protéines a partir de la ration ont été mis en place depuis les années 1980 dans la plupart
des pays pour mieux tenir compte de cette spécificité des ruminants. En France, le systéme PDI, actuellement
trés largement utilisé, permet de calculer I'équilibre protéiques des rations (Vérité and Peyraud, 1989).

Lors de la digestion des protéines dans le rumen, les microbes y libérent de I'ammonium, absorbé assez
rapidement au travers de la paroi du rumen pour passer dans le sang du ruminant et étre rapidement détoxiqué
en urée (Faverdin and Vérité, 2003). Cette urée, additionnée de I'urée issue du catabolisme des protéines (cf. ci-
aprés) diffuse largement dans tout I'espace corporel aqueux et peut revenir dans le rumen soit par la salive, soit
par diffusion au travers de la paroi du rumen (Figure 1.7). L'urée se retransforme alors rapidement en ammonium
qui peut étre réutilisée par les microbes pour leurs synthéses de protéines. Ce cycle ammonium — urée entre le
ruminant et son écosystéme ruminal permet notamment de remettre a disposition des microbes de I'azote lorsque
les cinétiques d'apports d'énergie et d'azote ne sont pas synchrones. La teneur en urée du sang, quasi identique
d'ailleurs avec celle du lait pour les femelles laitiéres, constitue un bon indicateur de la quantité d'azote urinaire
qui va étre rejeté (Faverdin and Vérité, 1998).
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Figure 1.7 : Représentation schématique des principaux compartiments et flux du modéle
urée (Faverdin and Vérité, 2003)
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Les protéines digérées fournissent les acides aminés nécessaires aux synthéses protéiques des animaux et
constituent également une source d’énergie importante. Cependant, le catabolisme des acides aminés et des
bases nucléiques conduit a la libération d’ammonium que I'organisme doit trés rapidement détoxiquer, pour éviter
une accumulation, rapidement létale. Par contre, les poissons peuvent éliminer rapidement et en continu
'ammonium par les branchies dans le milieu aquatique sans avoir a le convertir. A 'opposé, les vertébrés
convertissent 'ammonium en des formes biologiquement neutres comme l'urée ou l'acide urique qui peuvent
ensuite étre excrétées par 'urine lors de mictions espacées. Cette conversion a un colt énergétique trés élevé
qui rend l'utilisation énergétique des protéines guére plus efficace que celle des glucides, contrairement a ce qui
se passe chez les poissons. L'urée et l'acide urique issus du catabolisme protéique sont des molécules tres
instables qui, une fois excrétés, repassent rapidement a I'état d’'ammonium pouvant alors émettre des quantités
importantes d’ammoniac vers l'air. Le rendement métabolique des protéines digérées par les animaux pour
réaliser les synthéses nécessaires a I'entretien et aux productions peut atteindre 50% pour le lait, mais est
pratiquement nul lorsque les animaux adultes sont a l'entretien. Ce rendement est trés sensible aux apports
protéiques et diminue lorsque la quantité des acides aminés qui sont absorbés augmente, mais aussi lorsque leur
équilibre est peu adapté aux syntheses protéiques de I'animal (notion de protéines idéale pour les porcs (ARC,
1981) et les ruminants (Boisen et al., 2000)). Il est possible d'utiliser la teneur plasmatique en urée comme
indicateur de la valeur biologique des protéines de I'alimentation chez le porc (Pedersen and Boisen, 2001), alors
que c'est beaucoup plus difficile chez les ruminants a cause de la digestion ruminale.

L'excrétion d’azote par les animaux, une fois satisfaits les besoins correspondant aux produits nobles exportés, a
principalement lieu sous deux formes : fécale et urinaire, les pertes par les autres voies (phanéres, sueur) restant
trés faibles. La quantité d’azote excrété dans les feces est tres liée aux quantités d’aliments ingérés alors que la
quantité d’azote urinaire est plus liée a la quantité ainsi qu'au rendement métabolique de ces protéines pour
réaliser les synthéses de produits. Sa prédiction est relativement précise si I'on connait bien la ration et les
productions des animaux. C'est en général le cas pour les monogastriques, mais beaucoup moins chez les
ruminants, pour lesquels la consommation de fourrages est le plus souvent estimée. De plus, les changements
fréquents de rations tout au long de I'année, avec des aliments tres différents, rendent souvent plus compliquée
I'estimation d’'une ration moyenne annuelle d'un ruminant et donc I'estimation des quantités d'azote ingéré et
excrété. En outre, il demeure une certaine incertitude dans le calcul des bilans d'azote, par différence entre
lingéré et les différentes formes de sortie (lait, féces, urine) en particulier chez le ruminant. Le calcul laisse
apparaitre un écart parfois important (jusqu'a 15%) qui semble difficile a imputer a I'accrétion protéique chez des
animaux adultes a I'entretien ou & des problémes méthodologiques (Spanghero and Kowalski, 1997) : l'origine de
cette incertitude mériterait d'étre précisée.
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1.3.4. Les processus de transfert de I’azote dans I'’environnement
naturel et agricole

La cascade de l'azote dans I'environnement (Figure 1.3) illustre bien I'importance des transferts d’azote entre
milieux, donc des phénoménes a l'interface entre deux milieux (Ex : volatilisation, dépét, lessivage), et au sein
d'un milieu (atmospheére et hydrosphére). L'intensité de ces processus est trés dépendante des conditions
physique et physico-chimiques de ces milieux.

1.3.4.1. Volatilisation

L’ammonium, lorsqu'il est sec, est sous forme cristalline et non volatile. Mis en solution, il se dissocie cependant
en ses deux formes ioniques : le NH4* et le NHs. Or, le NH; ou ammoniac est un gaz qui peut étre perdu vers
I'atmosphére par volatilisation. Les quantités volatilisées dépendent essentiellement de trois facteurs: 1)la
concentration de la solution en ammonium, 2) la proportion de cet ammonium présent sous la forme NHs et 3) la
résistance a la diffusion du gaz vers I'atmosphére.

1) Dans les sols, 'ammonification est en général plus lente que la nitrification, si bien qu’en conditions
naturelles, de fortes concentrations d’'ammonium sont rarement observées. En milieu agricole, 'apport de
grandes quantités d’engrais azotés ammoniacaux ou d’effluents d'élevage augmente de fagon soudaine et
importante la concentration en ammonium. C'est donc entre le moment de I'apport de I'engrais et celui ou la
nitrification et le prélévement par les plantes auront consommé cet excédent d’ammonium que les risques de
volatilisation de 'ammoniac sont élevés. Ce risque augmente avec la teneur en ammonium de I'engrais ou
de l'effluent et sera donc le plus fort pour 'urée et 'ammoniac anhydre (parmi les engrais de synthése) et
pour les lisiers (parmi les effluents). On a vu que pour des élevages a forte productivité animale de grandes
quantités d’'azote sont excrétées sous forme d'urée, donnant des effluents d'élevage souvent trés riches en
ammonium, une fois 'urée hydrolysée. L'ammonium produit peut s'accumuler a de fortes concentrations si
les conditions ne sont pas favorables a la nitrification (e.g., anoxie dans les lisiers).

2) En absence d'eau, seule la forme minérale NH4* est présente. La mise en solution de I'azote ammoniacal
entraine la formation d'ammoniac gazeux. La quantité formée et dissoute dans la solution, ainsi que les
quantités déplacées vers I'état gazeux sont alors régies par les conditions physiques et chimiques de la
solution avec une concentration en ammoniac de la solution plus forte aux températures et pH élevés. Le pH
alcalin des lisiers y augmente la concentration sous forme d’ammoniac, ce qui accroit le risque de
volatilisation, de méme que les températures élevées qui déplacent I'équilibre de solubilité vers la forme
gazeuse.

3) Lorsqu’une solution ammoniacale est exposée a I'air, la concentration en ammoniac dans la phase gazeuse
tend vers un équilibre avec celle dans la phase aqueuse. Cependant, 'ammoniac ainsi libéré ne sera perdu
par volatilisation que si le gaz produit peut étre transporté efficacement a l'interface avec I'atmosphére. Dans
le sol, 'ammoniac présent dans le systéme poral sera soumis a plusieurs puits dans son parcours vers la
surface du sol. Ainsi, il pourra étre solubilisé dans une eau moins riche en azote ammoniacal, étre adsorbé
sur les colloides ou étre nitrifié. Les techniques d’application limitant la surface de lisiers exposée a l'air
(systémes a tuyau et a sabot) peuvent aussi limiter efficacement la volatilisation.

Au final, une fraction significative d’'un apport d’azote ammoniacal au sol sera volatilisée, si cet apport est placé
prés de la surface et qu’une quantité minimum d’eau est présente pour la metire en solution. On s’accorde sur le
fait qu'une incorporation superficielle (>5cm) de 'amendement ammoniacal dans le sol est généralement
suffisante pour en réduire considérablement la volatilisation mais I'application en bandes nécessite une
incorporation plus profonde en raison d'une plus grande concentration de la source ammoniacale,
particulierement pour l'urée. Il est particuliérement difficile d'éviter la volatilisation associée a la gestion des
effluents d’élevage, en raison des quantités importantes d’'azote ammoniacal excrétées et des nombreuses
manipulations des effluents au batiment, durant I'entreposage et a I'épandage. La préservation de I'azote de
I'effluent nécessite une bonne gestion de 'ensemble de la chaine : de mauvaises pratiques a une seule de ces
étapes entraineront des pertes substantielles d'ammoniac par volatilisation.
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1.3.4.2. Lixiviation

Les formes minérales d’azote (NH4* et NO3) sont tres solubles dans I'eau. Elles sont donc susceptibles d’étre
entrainées lorsque I'eau se déplace dans le sol. Aux pH voisins de la neutralité, les fines particules d’argile du sol
sont chargées négativement et adsorbent efficacement le cation NH4*. L'ammonium est donc rarement lixivié
sauf dans les sols acides ou dans les sables a faible teneur en argile. L'anion nitrate, repoussé par les charges
négatives de la matrice et de la matiére organique du sol, est susceptible de s'écouler dans I'eau de drainage
lorsque la teneur en eau du sol dépasse sa capacité de rétention (fortes pluies, irrigation excessive ou fonte des
neiges). Des molécules organiques dissoutes peuvent elles aussi étre perdues lors des épisodes de lixiviation.
Les quantités d’azote ainsi lixiviées sont cependant difficiles a quantifier. Le flux de nitrate lixivié sous la zone
d’enracinement, et donc perdu, est fonction de sa concentration dans la solution du sol et de la vitesse
dinfiltration de I'eau. A cet égard, la texture du sol influence doublement la lixiviation du nitrate. D’abord, la
vitesse d'infiltration est maximale dans les sols sableux. Ensuite, la proportion d’eau peu mobile située dans les
pores fins a l'intérieur des agrégats est plus forte dans les sols argileux. Le nitrate dissous dans cette eau se
trouvera ainsi partiellement protégé du lessivage lorsque I'eau de pluie ou d'irrigation circulera dans les
macropores entourant les agrégats.

Au final, les pertes potentielles de nitrate par lixiviation sont plus élevées sur les sols sableux et dans les régions
a fortes précipitations (lame drainante élevée) ou sous intense irrigation.

1.3.4.3. Transferts atmosphériques

Selon Galloway et al., les transferts atmosphériques sont la voie principale de transferts d’azote & I'échelle
globale (Galloway et al., 2008). lls induisent des dépots dépassant fréquemment les charges critiques pour
I'acidification et [l'eutrophisation (Bobbink and Hettelingh, 2011) sur de larges parties du globe, plus
particulierement dans les zones a forte densité de population (Asie du Sud-Est, Europe, Amérique du Nord, partie
orientale de 'Amérique du Sud) qui sont les zones sources des émissions atmosphériques. En Europe, ces
dépassements concernaient plus de la moitié des surfaces totales et plus de 70% des surfaces de zones Natura
2000 en 2000 (Slootweg et al., 2010). Les apports atmosphériques d’azote représenteraient 3,8 Tg par an, soit
presque la moitié des apports d’azote par les effluents d’élevage sur les terres agricoles (Sutton et al., 2011c).
Aux Etats-Unis, ils représenteraient 6,9 Tg, pour 6,0 Tg d'azote des effluents d’élevage. Dans les deux cas, ces
apports sont constitués a peu prés pour moitié par de I'azote oxydé (NO,) et pour moitié par de I'azote
ammoniacal (NHy). Les activités d’élevage se distinguent comme étant la source dominante de NH; vers
I'atmosphére, et une source importante de N,O. Les relations spatiales entre émissions et dépdts sont différentes
suivant les composés concernés et I'échelle a laquelle on les envisage : a I'échelle locale, les dépbts secs?
d’'azote oxydé sont peu dépendants de la structure du paysage, contrairement aux dépbts secs d’ammoniac, pour
lequel I'affinité de la végétation est forte et donc la vitesse de dépot élevée. Les dépbts secs d’ammoniac sont
fortement dépendants de la distance aux sources, décroissant rapidement avec I'éloignement, d'autant plus vite
que la végétation est active, que la rugosité de la surface est importante (présence d’arbres en particulier), et que
le développement vertical de la végétation environnante est important (Asman, 1998 ; Fowler et al., 1998 ; Loubet
et al., 2009). Il en résulte une trés forte hétérogénéité spatiale de ces dépots secs qui se concentrent & proximité
des zones sources (Figure 1.8).

A T'échelle régionale, les conditions générales de circulation atmosphérique, de transformation chimique et
d'interactions avec les précipitations prennent de I'importance, rendant les dépbts plus homogénes (Asman and
van Jaarsveld, 1992 ; Hertel et al., 2011; Simpson et al., 2011). Ainsi, les estimations par le modéle
INTEGRATOR, qui inclut un modéle de transfert atmosphérique, selon un maillage kilométrique ont une variance
par pays 10 fois plus faible pour les dépdts que pour les émissions (Leip et al., 2011).

2 Le dépdt sec correspond & un dépdt sous forme gazeuse (absorption stomatique, interaction chimique avec les surfaces) ou

particules (aérosols submicroniques).
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Figure 1.8 : Dépét annuel cumulé d’azote ammoniacal pour ses différentes formes en
fonction de la distance a la source, calculés avec le modéle OPS (d’aprés (Asman and van
Jaarsveld, 1992)
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Le dépd6t humide?, plus homogéne par nature que le dép6t sec prend de plus en plus d'importance au fur et a
mesure qu’on s'éloigne des zones sources (Figure 1.9 ; (Asman and van Jaarsveld, 1992)). A I'échelle d’un pays
comme la France, les dépdts secs et humides ont des valeurs moyennes semblables, mais les dépots
d’ammoniac sont relativement plus élevés prés des sources, du fait de I'importance du dépdt sec pour ce gaz. La
conséquence principale de ces grandes distances de transfert par I'atmosphére est que les régions a forte
densité d'élevage ont un bilan atmosphérique fortement excédentaire (plus de la moitié de 'ammoniac émis est
exporté) et ce sont les régions sous le vent qui recoivent ces dépéts. Il faut rappeler que les dépdts
atmosphériques (environ 15-20 kg N ha'an™', en moyenne) représentent une fraction importante des bilans
d’azote des écosystémes naturels (Bobbink et al., 2010 ; Butterbach-Bahl et al., 2011a) et méme des systémes
agricoles (He et al., 2010) en particulier lorsqu’ils sont a faibles intrants, par exemple des prairies menées de
maniere extensive. Les dépdts secs a proximité immédiate des sources ouvrent également des perspectives
dans le domaine de la remédiation en envisageant la recapture de fractions significatives d’'ammoniac par des
aménagements autour des sources (Dragosits et al., 2006) ou, au contraire, la limitation des concentrations et
des dépdts sur les zones sensibles par création de ceintures de protection autour de ces zones (Loubet et al.,
2009).

1.3.4.4. Transferts hydriques et hydrologiques et processus
associés

L’azote est exporté hors des parcelles agricoles principalement sous forme de nitrate en solution dans 'eau de
drainage, mais aussi parfois sous forme ammoniacale ou organique (en solution ou adsorbé sur les particules
érodées). La proportion entre ces différentes formes dépend principalement du niveau de fertilisation azotée, et
secondairement du pédoclimat et du type d'utilisation du sol (Durand et al., 2011). Lorsque 'azote est en surplus,
c'est la forme nitrique qui prédomine dans les pertes, la forme organique étant par contre majoritaire dans les
milieux humides, acides et pauvres en azote (par exemple les zones de paturage extensif). L'importance et le
devenir de ces pertes hors de la parcelle agricole vont fortement dépendre du contexte hydrologique. A I'échelle
européenne, l'essentiel des zones d'élevage extensif, et une part importante des zones d'élevage intensif sont
situés dans des zones a nappe superficielle, caractérisées par la présence d’'un niveau peu perméable a faible
profondeur (quelques métres au plus). Dans ces cas, les temps et les taux de transfert de 'azote vers le réseau
hydrographique sont contrélés par le volume de nappe actif, la structure du paysage et la localisation des
apports. Ainsi, un temps transfert moyen de quelques années recouvre une gamme allant de quelques semaines
(parcelles de bas de versant proches du réseau, ou connectées a celui-ci via un réseau de drainage), a plusieurs
dizaines d’années (parcelles de haut de versant) (Molenat et al., 2002 ; Neset et al., 2006). Dans ce type de
contexte, la nappe souterraine remonte trés souvent au niveau du sol dans une zone d’extension plus ou moins
importante dans les parties basses du paysage, permettant a I'azote lessivé en amont de réintégrer la zone

3 Le dépdt humide correspond au dépdt d'azote réduit ou oxydé avec les précipitations. L'incorporation de cet azote réactif dans

les précipitations se fait, soit au sein des nuages, soit par lessivage de I'atmosphére lors de I'épisode pluvieux.
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biologiqguement active, ou il pourra étre partiellement utilisé par les plantes ou dénitrifié (Pervanchon et al., 2002).
Dans les autres cas (zones sédimentaires a substrats perméables), le devenir de I'azote lessivé est beaucoup
moins lié & la localisation des parcelles dans le paysage : les transferts verticaux jusqu’a la nappe se font & des
vitesses extrémement variables selon les milieux (de quelques métres par jour (karst) a quelques métres par an
(craie) et sont suivis d'un temps de séjour souvent long dans la nappe phréatique avant de rejoindre le réseau
hydrographique (Durand et al., 2011 ; Groot et al., 2006). Dans le détail, la présence d'aquiféres superposés
avec des aires d'alimentations parfois mal connues peut rendre extrémement complexe la mise en relation, dans
le temps et dans I'espace, des pratiques agricoles avec la qualité de I'eau.

Dans les nappes souterraines, I'azote nitrique est souvent stable car I'activité microbienne est trés limitée par
I'absence de carbone organique (Durand et al., 2011; Rivett et al., 2008 ). Cette stabilité¢, combinée aux longs
temps de résidence, induit la constitution d’'un stock d’'azote pouvant représenter I'équivalent de plusieurs
centaines de kilogrammes d’azote & I'hectare. Toutefois, dans les aquiféres rendus anoxiques soit du fait de
fortes teneurs en carbone (aquiferes superficielles liées aux zones humides) soit du fait de la présence de
minéraux primaires réducteurs (sulfures en particulier), le nitrate peut étre rapidement et complétement éliminé
(Durand et al., 2011 ; Pauwels et al., 2010; Rivett et al., 2008 ). Toutefois, la durabilité de ces processus et leurs
effets secondaires, dans le cas d’apports réguliers de nitrate, est source d'interrogations : une fois oxydés, le
soufre et le fer sont évacués ou impliqués dans la formation de minéraux secondaires éventuellement
susceptibles de colmater les pores, voire les installations de pompage. Ce phénoméne de dénitrification
hétérotrophe peut étre trés important localement, y compris pour I'alimentation en eau. La quantification globale
de la dénitrification dans les nappes est entachée d’'une tres forte incertitude, méme si une premiére synthese
(Seitzinger et al., 2006) I'estime a 44 Tg N/an, soit environ 15% de I'azote réactif apporté sur les sols.

A ce mode de transfert majoritaire en solution via la zone saturée peuvent s'ajouter des transferts particulaires ou
en solution par ruissellement, avec entrainement de I'azote déposé sur le sol par l'agriculteur ou les animaux.
Localement (zones méditerranéennes, paturages sur fortes pentes...), ces ftransferts peuvent devenir
prépondérants (Durand et al., 2011; Jarvie et al., 2008; Monaghan et al., 2007), en particulier pour 'ammonium et
les molécules organiques, de méme que pour le phosphore ou les micro-organismes pathogénes de déjections.

A ces processus intervenant a I'échelle des versants ou des petits bassins versant vont s’ajouter, quand on
élargit I'échelle, les processus internes au réseau hydrographique, qui prennent une importance considérable
dans les grands systémes fluviaux (Billen et al., 2011; Durand et al., 2011). La dénitrification par les riviéres est
estimée comme étant du méme ordre de grandeur que celle ayant lieu dans les nappes, soit 35 Tg/an (Seitzinger
et al., 2006). Ainsi, le cumul de 'ensemble des processus piégeant et éliminant I'azote dissous au cours de son
transfert fait que seule une faible proportion de I'excés d’azote sur les sols agricoles atteint la mer. Une des
raisons de la sensibilité particuliere des cotes bretonnes a l'eutrophisation est justement que ces processus dits
« in-stream » y sont trés limités du fait de la taille réduite des fleuves cotiers.

1.3.5. Une redistribution continue de l’azote au sein des agro
ecosystemes

L’ensemble des processus de transformation et de transfert conduisent donc a redistribuer en permanence
I'azote entre les différents compartiments et ce, sur une large gamme de distances. Ces processus sont bien
connus et abondamment décrits, ainsi que les facteurs qui les contrblent. Il reste pourtant difficile avec les
connaissances actuelles de faire des prévisions quantifiées fiables sur un territoire donné en raison de la large
gamme d'échelles concernées et de leur superposition, ainsi que de la forte sensibilité de ces processus a
certains facteurs du milieu et aux pratiques agricoles et d'élevage. Ainsi, les transferts atmosphériques
entrainent-ils une redistribution rapide de lazote émis trés hétérogéne a courte distance (dépdts secs
d’ammoniac) et plus homogéne lorsqu’on s'éloigne des sources, sous la dépendance premiére des conditions
climatiques, et secondaire de la structure du paysage. C'est la voie principale de transferts a I'échelle globale.
Les transferts hydrologiques entrainent aussi une redistribution entre éléments du paysage, qui, dans le cas de
milieux & substrats perméables, va des zones agricoles vers les corridors alluviaux puis les embouchures de
fleuves, avec des temps caractéristiques en général long, décennies ou siécles (sauf certains systémes
karstiques) ; dans le cas de milieux a substrats imperméables, la redistribution intéresse une zone d’extension
variable en bas de versants. Dans les deux cas, cette redistribution entraine des phénoménes de piégeage ou
d'élimination de I'azote réactif sous des formes stables (humus, N2), mais aussi des opportunités de valorisation
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désirables (prélévement par de la biomasse valorisable, contribution a I'augmentation de la productivité des
foréts). Les transferts anthropiques contribuent également fortement aux transferts d’azote, que ce soit a I'échelle
de I'exploitation agricole (gestion de l'azote au sein du systéme de production) ou a I'échelle des échanges
internationaux d'engrais et produits de I'agriculture et de I'élevage (voir chapitre 2). Cependant, alors que les
processus de transfert atmosphériques et hydrologiques tendent a disperser I'azote dans I'environnement, les
transferts anthropiques tendent a les concentrer dans les zones ou ils vont étre utilisés et a alimenter la cascade
de I'azote de maniére intentionnelle (par exemple utilisation agricole) ou non intentionnelle (combustion).

Enfin, et c'est 1a l'objet des préoccupations concernant I'azote, ces transferts des sources agricoles vers
I'environnement générent des impacts instables et indésirables sur I'environnement (émissions indirectes de N2O,
eutrophisation, acidification, impact sur la biodiversité, la qualité des eaux et de ['air, ...). Les modalités d'impact
sont développées dans la section 1.5.

1.4. Couplage entre cycle de I’azote, du carbone et du
phosphore

Les cycles des éléments majeurs tels que celui du carbone, de I'azote ou du phosphore, souvent présentés
indépendamment par commodité, sont en pratique trés interdépendants. L'essentiel du couplage entre cycles se
produit au niveau de la biosphére, en particulier les écosystémes naturels et agricoles. Les végeétaux
autotrophes, capables de fixer le CO, atmosphérique pour fabriquer de la matiére organique, incorporent aussi
dans celle-ci 'azote prélevé dans le sol ou dans I'atmosphére, ce que traduit par exemple la loi de dilution de
I'azote qui relie la teneur de la culture a sa production de biomasse au cours du temps. Cette matiére organique
évolue, notamment au cours du développement de la végétation, puis de sa dégradation et de son évolution vers
la formation de matiére organique des sols (organisation) par le biais de la faune et de la biomasse microbienne
des sols (Figure 1.9). Le carbone, I'azote et le phosphore sont étroitement associés au niveau de la partie
organique du cycle de ces éléments. A l'inverse, lorsque les matiéres organiques des sols et les matiéres
exogenes (effluents d’élevage et déjections animales, composts, ...) se dégradent, elles produisent des formes
labiles de carbone, d’azote et de phosphore relativement indépendantes les unes des autres.

Comme témoin du couplage entre les cycles du carbone et de I'azote au sein des écosystémes, le rapport C/N
est un indicateur qui, d’'une part caractérise les différentes formes de matiére organique et leur constitution et
d’'autre part permet d’appréhender les processus de transformation de la matiére organique dans les sols. Ce
rapport C/N est trés variable pour les résidus végétaux (faible pour les pour les végétaux produits frais et les
légumineuses (10 a 20), élevé (80-100) pour les résidus de culture de type « paille »). Le C/N de 'humus est plus
stable (autour de 10) tandis que le C/N moyen de la biomasse microbienne du sol est proche de 8. Il est plus
faible et surtout plus variable pour les effluents de I'élevage, avec des valeurs de 1 & 5-10 pour les lisiers et
purins, 10-15 pour les composts et pouvant varier de 10 ou 30 pour les fumiers selon leur degré de maturation et
leur proportion de paille. Une conséquence bien connue de ces différences de rapports C/N entre les différents
compartiments de matiéres organiques du sol est que la décomposition de résidus a fort C/N, tels que des pailles
ou les composts, par la biomasse microbienne (C/N = 8) nécessite de mobiliser I'azote minéral du sol.

Une implication directe de ce couplage étroit entre les cycles du carbone et de I'azote est que les écosystémes
ne peuvent stocker du carbone sans azote et vice-versa. De maniére générale, on considere que les sols
séquestrent d’autant mieux le carbone qu'ils recoivent de 'azote (Schlesinger, 2000), méme si ce constat est
controversé (Khan et al., 2007). Ce qui est vrai pour le stockage de carbone dans les sols et notamment
lincorporation de résidus de culture ou de matieres organiques exogénes dans les sols, I'est aussi pour le
stockage de carbone dans les écosystémes. C'est ainsi que de nombreuses études ont pu montrer que
I'augmentation de productivité des foréts et de leurs stocks de carbone étaient largement dépendants des dépbts
d’azote : selon de Vries et al., un kg d’azote apporté permettrait de stocker en moyenne 20 a 40 kg de carbone
(de Vries et al., 2009b). Ce couplage entre les cycles du carbone et de I'azote s'exprime aussi au niveau de
certains processus élémentaires concernant les formes minérales de I'azote, tels que la dénitrification qui ne peut
se faire qu’en présence de carbone soluble qui joue le role de donneur d'électrons.
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Figure 1.9 : Représentation des cycles du carbone, de I'azote et du phosphore d’aprés
(Lévéque, 2001)
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A linverse, les activités d'élevage tendent & découpler les cycles de C et N. Alors que la végétation herbacée
pérenne des prairies permet un couplage étroit entre le cycle de C et le cycle de N qui explique en grande partie
la faible durée de vie de I'azote minéral dans les sols de prairie (Murphy et al., 2003) et les faibles taux de
lixiviation du nitrate sous végétation prairiale fauchée (Grignani and Laidlaw, 2002), 'animal au péaturage
découple partiellement C et N. En effet, 'azote organique fabriqué par les végétaux est indispensable aux
animaux qui sont incapables de fabriquer les acides aminés a partir de 'ammonium contrairement aux végétaux
et aux bactéries. Par contre, la digestion de protéines végétales conduit a I'émission d’effluents qui contiennent
I'azote non utilisé sous des formes beaucoup plus instables et réactives que les protéines des végétaux. La
forme la plus labile est 'urée, mais on retrouve également dans les féces une part d'azote ammoniacal et la
matiére organique solide est moins stable que la matiére végétale d'origine (Morvan et al., 1997). Ainsi, dans des
systémes d'élevage avec des prairies fertilisées, entre 60 et 80% de I'azote qui retourne au sol est sous une
forme trés peu couplée au carbone (azote de I'urine) (Peyraud et al., 1997), produisant des spots de forts apports
trés minéralisables qui sont potentiellement source de lixiviation de nitrate (Vertes et al., 1997) ou/et d’émission
de N2O (Ambus et al., 2007; Leterme et al., 2003 ). Le découplage C-N par I'animal se réalise aussi au sein des
batiments d'élevage et lors des phases de collecte et transformations des effluents. La gestion des effluents peut
favoriser soit la production d’azote minéral (lisier, digestion anaérobie lors de la méthanisation) qui prolonge le
découplage C-N, soit la stabilisation de 'azote sous forme organique (fumier, compostage) qui recouple C et N.
En résumé, l'essentiel des pertes en N vers I'environnement est lié aux phases pendant lesquels C et N sont
découplés, mais ce sont aussi, paradoxalement, les phases ou la gestion agronomique de I'azote est
techniquement la plus simple & court terme. Le recouplage intervient rapidement dans les prairies paturées
quand la charge animale n’est pas trop importante, et dans les techniques de gestion des effluents impliquant
I'addition de matiere organique riche en carbone (fumier, compost). A I'opposé, une gestion prolongeant ou
accentuant le découplage (p. ex., fertilisation des cultures annuelles par du lisier et méthanisation des résidus)
augmente fortement le risque de pertes tant a la ferme que dans les sols.
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Le phosphore est généralement considéré comme un composé conservatif, car il est largement moins mobile que
I'azote ou le carbone et est retenu largement dans les sols ou il peut s'accumuler. Il peut avoir une certaine
mobilité dans les systémes de culture et d’élevage qui, si elle n’est pas significative en terme agronomique, peut
I'étre vis-a-vis de l'eutrophisation dans les cours d’eau, ou le phosphore peut étre un élément limitant de la
production végétale. C’est donc plus dans les écosystémes aquatiques que va se révéler un certain couplage
entre les cycles de l'azote et du phosphore que dans les écosystémes terrestres. Cependant, des essais de
longue durée au champ ont montré que I'apport d’azote pouvait provoquer une accélération du cycle du P, en
permettant aux microorganismes de produire plus de phosphatase extracellulaire et donc favoriser la libération
du P de la matiére organique du sol (Gress et al., 2007 ; Treseder and Vitousek, 2001 ; Vitousek et al., 2010)
soulignent les facteurs qui peuvent conduire & une limitation de la disponibilité du phosphore dans les sols, parmi
lesquels la teneur en P dans la roche mére, 'épuisement de la ressource en P au cours du développement de
I'écosystéme, particulierement ne milieu tropical ou la transformation par adsorption ou précipitation en des
formes peu accessibles aux étres vivants, microflore du sol ou plantes supérieures. Le P peut également devenir
limitant lorsque les sources d'azote sont importantes, notamment la fixation symbiotique ou les dépdts
atmosphériques d’'azote. A l'inverse, les activités d'élevage, par des effets de concentration, peuvent favoriser la
saturation de certaines portions du parcellaire et donc la mobilit¢ du phosphore (Haygarth et al., 1998;
Heathwaite et al., 1998). On ne considére généralement pas la phase atmosphérique du cycle du phosphore car
elle est trés marginale (particules).

1.5. Impacts environnementaux de I’azote et colits
induits

Les impacts de I'azote liés aux différentes transformations et transferts sont multiples et concernent des milieux
et échelles trés variées (Tableau 1.3). Ce sont ces impacts qui ont déterminé la mise en place d'un certain
nombre de protocoles qui concernent de prés ou de loin I'azote et I'élevage (UNEP and WHRC, 2007). Dans le
cycle de transferts et transformations d'azote, les impacts environnementaux de I'azote sont essentiellement la
conséquence de fuites d’azote réactif vers les compartiments environnementaux que sont I'atmosphére,
I'hydrosphére, et les écosystemes, en particulier des écosystémes oligotrophes récepteurs. Les impacts de
I'azote sur I'environnement sont récapitulés sur le Tableau 1.3. On note leur grande diversité, touchant la plupart
des grandes problématiques du changement global et tous les compartiments environnementaux, une grande
diversité d’échelles d’espace (du trés local au global) et de temps. Ainsi, les questions en termes d'impacts et
d’actions se posent a I'échelle du bassin versant ou de la zone de captage pour les nitrates, de I'échelle locale
(dépbts secs) a continentale (transport & longue distance et dépdts humides) pour 'ammoniac et les NO,, et
globale pour les émissions de N2O. A noter aussi que le méme composé azoté peut étre concerné par plusieurs
impacts. C'est ainsi que 'ammoniac a d'abord attiré I'attention par son réle dans I'acidification et I'eutrophisation
des milieux dans le cadre de la pollution de I'air & longue distance, alors qu'il connait aujourd’hui un intérét
renouvelé compte tenu de son implication dans la formation de particules atmosphériques.

1.5.1. Changement climatique

L’azote y est impliqué de multiples fagons (Butterbach-Bahl et al., 2011b; Cellier et al., 2008 ). La plus directe est
I'émission de N2O par les sols qui contribue pour 4% aux émissions totales de gaz a effet de serre a I'échelle
globale (Smith et al., 2007), 9% a I'échelle frangaise (Citepa, 2011). Pour faire une évaluation compléete de
limpact de I'azote sur I'effet de serre, il faut également considérer d’une part, dans le domaine des sources de
gaz a effet de serre, son rdle dans la formation d'ozone troposphérique, d'autre part, dans le domaine de
I'atténuation de l'effet de serre, son réle dans la formation de particules secondaires a partir dammoniac et
limpact de I'azote sur le stockage de carbone dans les sols et les foréts. Butterbach-Bahl et al. ont évalué ces
différentes contributions a I'échelle de I'Europe ((Butterbach-Bahl et al., 2011b), Figure 1.11). Le principal effet
« réchauffant » lié a I'azote est I'émission de N»O (15-19 mW/m?), alors que les principaux effets « refroidissant »
sont 'augmentation du puits de CO dans la biosphére en réponse aux dépdts atmosphériques d’azote (-30 a
8 mW/m?), le pouvoir diffusant des aérosols (-27,5 a -5,5 mW/m?) produits a partir des émissions de NH3 et NOy
et I'impact de I'ozone sur le puits de CO. de la biosphére (2,3-6,6 mW/m?) (Sitch et al., 2007). Ces chiffres
montrent aussi que les incertitudes majeures portent sur les termes de pouvoir refroidissant (Figure 1.10). Les
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différentes contributions positives et négatives s'équilibrent presque et, en tenant compte des incertitudes on
considére que leffet net de l'azote est légérement refroidissant. Il faut garder a l'esprit que les effets
« refroidissant » des particules s’accompagnent d’effets significatifs sur la santé (Moldanova et al., 2011). Un
autre effet, sans doute majeur, qui n'est pas quantifié ici est le fait que la production industrielle d’azote réactif a
permis un accroissement considérable de la population mondiale (Erisman et al., 2008b) et donc des sources de
gaz a effet de serre.

Figure 1.10 : Contribution des émissions européennes de composés azotés (en vert) au
forcage radiatif global d’aprés (Butterbach-Bahl et al., 2011b). Les barres en rose ou bleu
donnent la contribution globale des autres composés, toutes activités confondues.
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1.5.2. Transferts et dépo6ts atmosphériques a longue distance

Les études menées suite aux dépérissements forestiers des années 1980 observés dans les Vosges, les
Ardennes et dans I'est de I'Europe ont mis en évidence les effets négatifs des dépbts atmosphériques acidifiants
sur le fonctionnement des foréts. Les liens ont été faits entre les rejets industriels de soufre et I'acidification des
sols et des eaux dans les années 1970. Dans les années qui ont suivi, le réle des composés azotés a été
identifié : les dépdts d'azote ammoniacal contribuent a I'acidification des sols et des eaux de surface par le biais
de deux processus : la nitrification, qui libére des protons, et la présence d'ions nitrates dans les eaux de
drainage, qui entrainent avec eux les cations alcalins du complexe d’échange des sols (Butterbach-Bahl et al.,
2011a; Durand et al., 2011). Par ailleurs, le réle de fertilisant des nitrates sur les milieux naturels ou semi-
naturels comme les foréts n'est pas toujours bénéfique car il conduit a la prolifération de certaines especes aux
dépens d'autres moins communes (processus d’eutrophisation) et a une perte de biodiversité (Butterbach-Bahl et
al., 2011a; Dise et al., 2011; Durand et al., 2011) qui concernent une grande partie de 'Europe (Slootweg et al.,
2010).
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Tableau 1.3 : Principaux impacts environnementaux liés a I'azote, mécanismes sous-jacents et échelles considérées (synthése Esco)

Compartiment Comp 0ses L Importance de Echelle de | Echelle e
. Impact azotés Mécanismes la source , Références
environnemental . , temps d’espace
concernés agricole
s NOs, DON (Bruning-Fann and
. Qualte Qes (azote Lessivage et | e Année, Bassin, zone | Kaneene, 1993a; b ;
Eaux continentales | eaux et impacts . : - . . o i
sur la santé organique ruissellement superficiel décennie de captage Gilchrist et al., 2010;
dissous) Manassaram et al., 2006)
. I , . (Durand et al., 2011;
quatiq P 9 Rabalais, 2002)
Eutrophisation Compétition. baisse de Région (Bobbink et al., 2010 ; Dise
Ecosystémes, sols | des NOs, NH3 Ompe THon, Décennie glon, etal., 2011; Stevens et al.,
. . biodiversité continent
écosystémes 2010)
Sols, eaux | Acidification des Dépdt  atmosphérique, | . , . Pays, (Bolan et al., 2003; de
continentales sols et des eaux NHs, NO, nitrification Décennie Continent Vries et al., 1995 )
Atmosphére Ozone Source d’'azote dans le (Crutzen, 1970 ; Solomon,
P y N0 processus de destruction | ** Siecle Global 1999 ; Solomon et al.,
globale stratosphérique ,
d'ozone 1986)
Atmosphére Pouvoir radiatif du N2O, (Beier et al., 2010;
Iobale? Effet de serre N20, NH3, NOx | formation d'ozone (NO) | ** Siécle Global Butterbach-Bahl et al.,
9 et de particules (NHs) 2011b)
. Pollution photo- Formation d'ozone par | , . - (Mégie, 1993; Moldanova et
Atmosphere oxydante NOx réaction avec COV Jour, semaine | Region al,, 2011)
Atmosphére Pollution NH Formation de particules | .. Jour. semaine | Reéaion (Moldanova et al., 2011;
P particulaire ’ secondaires (XNH4) ’ g Reiss et al., 2007)
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Au niveau européen la lutte contre ce type de pollution a été organisée au sein de la convention de Genéve sur la
pollution atmosphérique transfrontiére, mise en place a partir de la fin des années 1970 (Oenema et al., 2011a).
C'est dans ce cadre que s’est développée la notion de charges critiques (Bobbink and Hettelingh, 2011). Elle est
congue pour établir les niveaux maxima de dépdts acceptables sur chaque type d'écosystéme et pour en déduire
a travers la modélisation intégrée, d’'abord les émissions maximales admissibles et ensuite les politiques de
réduction de pollution a suivre. Le concept de charge critique a ainsi permis I'élaboration de politiques de
réduction d'émissions tels que le Protocole d'Helsinki sur le soufre de 1985 ou le protocole multi-polluants de
Goteborg de 1999. La convention de Genéve sur les transferts de polluants atmosphériques a longue distance
est I'un des premiers protocoles internationaux qui bénéficie d’'un support scientifique fort par le biais de groupes
de travail sur la modélisation, la stratégie, les effets, etc. et d'une structure internationale de modélisation en
support des évaluations environnementales et des processus de négociation (voir http://www.emep.int/). La
Figure 1.11 montre que les zones les plus affectées par les dépdts atmosphériques sont les zones & forte densité
de population et/ou d’élevage (Pays-Bas, Allemagne de I'ouest, Danemark, Grand Ouest frangais) et les zones
sous le vent de ces derniéres. La place de I'azote est devenue prépondérante, en particulier 'ammoniac, en
raison du contréle des émissions de SO, par l'industrie (EEA, 2008). Par exemple pour la France en 2009,
I'ammoniac contribue pour 57% (25% en 1980) au pouvoir acidifiant, contre 31% pour les NOy (22% en 1980) et
12% pour le SO, (53% en 1980) (Citepa, 2011). Ces impacts se traduisent aussi par une perte de biodiversité
des écosystémes terrestres (Dise et al., 2011; Fangmeier et al., 1994 ; Krupa, 2003 ; Stevens et al., 2010 ).

Figure 1.11: Cartes de dépassement des charges critiques pour I'acidité (gauche) et
I'eutrophisation (droite) pour I'année 2000, calculées a partir du modéle EMEP (Slootweg et

al., 2010).
Exceedance of acidity CLs 2000 Exceedance of nutrent Cls : 2000
s:-qha"a" ’,,‘v' ‘. ‘}qhada»l
Sno exceedance R N [ no exceedance
< 200 & W 1< 200
@ 200 - 400 \\'i g;C 200 - 400
0400-700 3400 -700
{2700 - 1200 8 '
W 1200
A
f
¢, ‘ﬂ
y :
o !
4 Y
A 90
S A
= g b
/ol -
- r~”, %
- a4 -
« it Depedotn BREPNEC ™ P [— '3

1.5.3. Qualité de l’air

L’azote est fortement impliqué dans les deux problématiques majeures en terme de qualité de l'air, 'ozone
troposphérique et les particules (Hertel et al., 2011 ; Reiss et al., 2007). Pour la premiére, ce sont les oxydes
d’'azote (NO, NO,) qui sont en cause en contribuant au processus principal de formation de I'ozone par réaction
avec des composés organiques volatils. En Europe, on estime que 60% de la population vit dans des zones
(essentiellement urbaines, ou les seuils réglementaires de teneur en NO, dans I'air sont réguliérement dépassés.
La fréquence des pics d'ozone est en décroissance, mais le niveau de fond continue a augmenter, et les
concentrations actuelles présentent des risques pour la santé humaine et celle des écosystemes. L'agriculture et
I'élevage ne sont pas en premiére ligne, ici, mais les émissions naturelles de NO par les sols (Garrido et al.,
2002 ; Laville et al., 2009 ; Rolland et al., 2010 ) pourraient contribuer trés significativement & I'augmentation
réguliére du bruit de fond en ozone. Pour le deuxieme, c'est 'ammoniac qui est en cause, et donc trés
directement l'agriculture et I'élevage, en formant des particules trés fines par réaction avec les acides
atmosphériques (Baek et al., 2004). Les particules a base d’'ammonium et de nitrate constituent une fraction
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importante (fréquemment supérieure & 25-30%) des particules atmosphériques PM10, PM2,5 et PM1, pouvant
donner lieu a des concentrations totales élevées dans les zones rurales (Figure 1.12).

Figure 1.12 : spéciation des particules (PM10) en zones rurales en moyenne (gauche) et lors
de pics de concentration (droite). On voit que la part des particules a base d’azote (donc
implication forte de I’élevage) est particuliérement importante en zone rurale lors des pics
de pollution particulaire (d’aprés les Assises de Iair, Paris avril 2011)
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Le controle de ces particules est important pour le respect des seulils de concentration. Depuis le printemps 2007,
ou des épisodes de pollution aux particules ont été observés au moment des apports d’engrais en agriculture, un
réseau de mesure des particules en zone rurale a été mis en place (projet Particul’Air, réseau CARA). Il a montré
que la part des particules azotées était en moyenne de 25% et pouvait dépasser 40% lors des épisodes de fortes
concentrations en particules (PM10>30 pg/md). Alors que la problématique concernant I'ozone est ancienne et a
déja donné lieu & des protocoles visant a réduire les émissions de précurseurs, la deuxiéme, concernant les
particules et 'ammoniac, est émergente, mais donne lieu a de nouvelles actions dans la sphére publique. Par
exemple, le Plan particules, publié a I'été 2010, envisage des mesures relatives aux émissions d’ammoniac et de
particules dans le domaine de I'agriculture et de I'élevage

1.5.4. Contamination des eaux et conséguences

L’accroissement des teneurs en azote réactif dans les bassins d’alimentation des eaux et dans les eaux elles-
mémes a de multiples impacts sur leur qualité, sur les services rendus par les écosystémes aquatiques et sur
leur bon fonctionnement. Dans les régions semi-naturelles sensibles, les dépdts azotés entrainent une
acidification des eaux pouvant provoquer mortalité, baisse de productivité et perte de biodiversité (Durand et al.,
2011). Dans les régions plus anthropisées, le principal effet des hausses de teneur en azote dans I'eau est
I'eutrophisation. Pour les eaux douces, on a longtemps considéré que le phosphore était le facteur limitant
principal et donc le déterminant essentiel de I'eutrophisation des eaux continentales. Des études récentes (voir la
synthése dans (Durand et al., 2011)) montrent que, dans de nombreux cas, azote et phosphore sont co-limitants,
soit simultanément soit en relais temporel. Pour les eaux salées, I'azote est trés souvent cité comme responsable
majeur, du fait de la richesse en phosphore des sédiments et des concentrations en azote relativement faible
résultants de la dénitrification dans les fleuves et leurs estuaires (Howarth et al., 2011). Les conséquences de
cette eutrophisation continentale ou marine sont bien connues, spectaculaires et coliteuses : productions
massives de mousses ou de macroalgues (marées vertes par exemple) provoquant diverses nuisances, et
potentiellement toxiques lors de leur décomposition, crises d’anoxie touchant d’énormes masses d'eau et
provoquant des mortalités importantes de poissons, développement de microorganismes toxiques (dinoflagellés),
perte de transparence de 'eau, sédimentation biogene massive, perte de biodiversité, réduction de la diversité
planctonique, contribution & [lacidification des océans, etc. Les conséquences sanitaires directes de
I'augmentation des concentrations en composés azotés des eaux d'alimentation font quant a elles I'objet d’une
controverse depuis de nombreuses années (Powlson et al., 2008) : s'il est reconnu que l'ion nitrate n’est en soi
pas toxique pour 'homme, voire bénéfique selon certains médecins, en revanche sa présence dans I'eau peut
induire a différents stades la formation de composés toxiques ou cancérigénes (nitrites, nitrosamines voire
nitrosodiméthylamine ...) impliquées ou soupgonnées dans de nombreuses pathologies (méthémoglobinémie,
cancer gastrique...) (van Grinsven et al., 2010). En conclusion sur ce point, il est clair que si les connaissances
scientifiques actuelles ne permettent pas de démontrer les risques sanitaires liés a la consommation d’eaux
riches en azote, les risques et dommages liés aux désordres que ces derniéres provoquent dans les
écosystemes aquatiques justifient largement les politiques de lutte contre cette pollution et ceci d’autant plus que
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les teneurs en nitrate critiques pour les écosystémes sont largement inférieures aux teneurs réglementaires pour
les eaux de consommation.

1.5.5. L’évaluation économique des impacts environnementaux de
I’azote est délicate

Figure 1.13 : Estimations hautes et basses des dommages sociétaux occasionnés par les
émissions d’azote vers les eaux et 'atmosphére, au sein de ’'Europe des 27 en 2000 d’aprés
(Brink et al., 2011) et reprise dans (Sutton et al., 2011d).

DAMAGE COSTS OF NITROGEN POLLUTION e Chcs

Agriculture and fossil-fuel burning load the environment

with reactive nitrogen, atfecting water, soils and air.
120 e et ettt ree s e et e = s mrrer e e s = s rmme et 1
@ Reactive nitrogen \
100 wremmssmsmmsedimmscsaennnt  runoff in water
B NH;, released to air h
i NN VIR aNO, released to air | ~

a N0 released to air

Cost to European Union (billicn €)

40 - iy i
20 -
» Agriculture ® Sewage
0 L # Fossil-fuel burning = Other
: : 3 Indust
Human health Ecosystems Climate il

Une évaluation économique des colts liés aux bénéfices et impacts de I'azote est importante car elle permet de
mettre sur le méme plan des impacts positifs ou négatifs de natures trés diverses et d'identifier des voies
prioritaires d’action, en hiérarchisant les colts pour la société et en donnant les bases de I'évaluation de
l'efficacité des mesures possibles. Cette évaluation est cependant trés contingente des hypothéses faites, qui
induisent de fortes incertitudes. Sont considérés a la fois des éléments relativement objectifs, tels que les colts
mobilisés par le systémes de santé (impact de la pollution de I'air, par exemple), certains codts de traitement ou
de remédiation (par exemple épuration des eaux usées, traitement des déchets, enlévement des algues vertes
sur les plages) et des colts plus subjectifs dépendant de la valeur attribuée par exemple aux écosystémes et aux
services qu'ils peuvent rendre (stockage de carbone, épuration, agrément, ...). Une estimation récente réalisée
par (Brink et al., 2011), dans le cadre de I'European Nitrogen Assessment, montre que les colts les plus
importants portent sur la santé humaine, avec une contribution principalement liée a la qualité de I'air (ozone et
particules), alors que les codts pour les écosystémes se partagent également entre I'atmosphere et I'hydrosphére
(Figure 1.13). Les colts liés a l'impact sur le climat seraient trés inférieurs. Cette évaluation permet donc de
hiérarchiser les colts, notamment dans la perspective d’orienter les politiques publiques, mais elle illustre aussi
la forte incertitude (rapport de 1 & 10 entre les estimations basses et hautes pour certaines catégories), liée en
partie au degré de subjectivité de certains de ces colts. La diversité des composés et processus concernés, ainsi
que des problématiques environnementales relatives a l'azote et a l'environnement, a sans doute des
conséquences fortes en terme de visibilité de la problématique « azote » dans I'opinion publique, mais aussi et
peut-étre surtout dans lidentification d'actions techniques, de priorités et de proposition de mesures
réglementaires visant a limiter les impacts (Bull et al., 2011 ; Reay et al., 2011). La décision doit en effet prendre
en compte les interactions entre composés et impacts, ainsi que les différentes échelles concernées. Oenema et
al. ont par exemple montré que les mesures relatives au contréle des émissions d’'ammoniac pouvaient étre
antinomiques des mesures relatives a la qualité des eaux (lessivage des nitrates) ou au changement climatique
(émission de N20O), ces deux derniéres étant plutot en phase (Oenema et al., 2009).
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1.5.6. Interpellation sur les modes de consommation et
changements globaux

Certains auteurs posent le débat de la faible efficience des productions animales vis-a-vis de l'azote et
l'importante des terres allouées aux activités d’élevage, en allant jusqu’a proposer de réduire la consommation de
produits animaux (Reay et al., 2011). Stehfest et al. ont ainsi évalué que l'effet d'un changement de régime
alimentaire allant vers une moindre consommation de produits animaux pourrait avoir un impact significatif sur le
changement climatique, cette estimation prenant en compte non seulement la diminution de la production, mais
aussi les changements d’'usage des terres et émissions de GES associées (Stehfest et al., 2009). Cette logique
pourrait conduire & réduire les besoins de production en Europe, sauf & développer les exportations.

1.6. L’azote dans les systémes d’élevage

1.6.1. Circulation de I’azote au sein de I’exploitation d’élevage

Comme [illustre la Figure 1.15 (Sutton et al., 2011a), la production agricole et I'élevage occupent une place
centrale dans le cycle de I'azote a I'échelle européenne. Les apports d'azote sur les sols agricoles se monteraient
a 27,5MtN (11,2 Mt sous forme d’engrais de synthése, 7,1 Mt sous forme d'effluents d’élevage, 2,4 Mt par
dépdts atmosphériques, 1,0 Mt par fixation symbiotique et 5,8 Mt depuis les résidus de culture) (Leip et al.,
2011). lls dépassent de 9,9 Mt les besoins des cultures, ce surplus contribuant au lessivage de nitrate vers les
nappes superficielles et profondes (6 Mt), a la dénitrification sous forme de N, (4,5 Mt), volatilisation d’'ammoniac
(1,6 Mt) et aux émissions de N2O et NO (0,5 Mt).

La Figure 1.14 montre que, dans les flux d’azote au sein de la production agricole, la part des activités d'élevage
est majeure puisquelles consomment 80% de I'azote contenu dans les récoltes en Europe. De méme, presque
90% des importations de produits agricoles en Europe sont utilisées pour nourrir les animaux d'élevage.

Figure 1.14 : Le cycle de I'azote a I'échelle de 'Europe des 27 pour I'année 2000. Les flux en vert font
référence aux flux naturels (toutefois altérés par les dépbts atmosphériques), ceux en bleu aux flux
anthropiques intentionnels (exclusivement en agriculture) et ceux en orange aux flux anthropiques non-
intentionnels. Les numéros sur des disques verts font référence a des mesures proposées dans le cadre
de ’European Nitrogen Assessment. D’aprés (Oenema et al., 2011b).
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L'utilisation d’azote en agriculture et élevage a généralement une efficience assez faible, entre 30 et 60% pour
les productions végétales, entre 5 et 40% pour les productions animales (Jarvis et al., 2011). Dés que les formes
réactives d'azote sont présentes sous une forme mobile, soit en phase gazeuse (NHs, NO, NO,, N2O, ...) soit en
phase liquide (nitrate, azote organique dissous), elles peuvent s’échapper de la chaine allant des intrants aux
produits (Figure 1.15).

Figure 1.15 : Circulation de I’'azote dans le systéme de production agricole d’aprés (Oenema
etal., 2009).
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Selon les procédures d’évaluation proposées dans le cadre du protocole de Géteborg, (guidebook version 2009),
I'agriculture serait responsable de plus de 95% des émissions d'ammoniac, d’environ 75% des émissions de
N20O, 5-10% des émissions de NO (Citepa, 2011) et 55% des pertes de nitrate (Ifen, 2002) (Tableau 1.4). Pour
les exploitations d'élevage, ces émissions se produisent essentiellement a partir des déjections animales sur
toute la chaine de production, dans les batiments d’élevage, les installations et les zones de stockage, lors du
péaturage des animaux (Flechard et al., 2007) et lors des applications d’engrais minéraux et organiques au champ
(EEA, 2009; Gac et al., 2007 ; Sommer et al., 2003 ). L'élevage est tres directement concerné par les émissions
d’ammoniac, puisqu’on estime qu'elles représentent plus de 80% de la source agricole. Ceci s'explique par
I'importance des quantités d’'azote excrétées par les animaux, puis épandues sur les cultures, avec une grande
disponibilité de I'azote ammoniacal dans les différentes étapes de gestion des déjections animales et donc de
facteurs d'émissions* élevés (Bittman et al., 2007). L’élevage est aussi trés concerné par les émissions de N2O.
Par rapport aux émissions liées aux apports de fertilisants minéraux, celles qui résultent des activités d'élevage
sont augmentées du fait de la succession de postes dans lesquels peut se produire I'émission : une molécule
d’'azote contenue dans un effluent peut se volatiliser en batiments, puis dans une zone de stockage, puis enfin
lors de son application au champ, alors que seule cette derniere étape est & considérer pour un engrais minéral
(Oenema et al., 2009).

| 4 -Facteur d’émission (dans le contexte de 1’azote et de 1’agriculture) = fraction des intrants azotés
(engrais, azote contenu dans les déjections animales) émise sous forme de NH3, NO, N,O.
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Tableau 1.4 : Contribution des cultures et de I'élevage aux émissions d’azote réactif. Les
trois premiéres colonnes correspondent au total cultures+élevage, la derniére uniquement a
I'élevage. Dans la colonne « Contribution de I'élevage " les chiffres en vert ont été évalués en
prenant en compte la part de l'azote utilisé pour I'élevage (production de fourrages et autres
aliments) et en rouge les proportions relatives entre les quantités d’azote dans les effluents et dans
les engrais minéraux. (Synthése de I'ESCo a partir des données publiées dans la littérature,
notamment Citepa 2011 (Citepa, 2011) et IFEN pour les pertes de nitrates (Ifen, 2002)).

Total Contribution de -
émis par |  Pagriculture (incluant | Contribution de
Composé Activité an Pélevage) aux émissions | I'élevage aux
(en kt N) nationales (%) bl
Total par poste nationales
Engrais minéraux 16% 12%
Effluents d’élevage au champ 37% 37%
N 598
NH; Paturage 97,5% 9% 9%
Batiments d'élevage
38% 37%
Stockage des effluents
Fertilisation des cultures 35% 25%
Paturage, paddock 12% 12%
" - 108
2 atiment/stockage Lisier 0 b b
N0 Batiment/stockage L 85% <1% <1%
Batiment/stockage Fumier 10% 10%
Emissions indirectes 28% 24%
NOs Fertilisation minérale et organique | 1178 >60% >50%
NO Fertilisation minérale et organique 49 14% 5% <5%
X Combustion(engins, feux) 9% ?

La Figure 1.16 a mis en évidence toutes les fuites qui peuvent se produire depuis I'engrais organique ou minéral
apporté sur une culture ou une prairie et le produit végétal ou animal final. De nombreux travaux expérimentaux
ou de modélisation illustrent cette représentation et mettent en relation les excédents d’azote avec les fuites vers
les autres compartiments environnementaux. On a vu que la production et l'utilisation d’azote réactif en
agriculture, sous forme d’engrais de synthése ou d'effluents animaux a fortement augmenté depuis un siécle,
conduisant a une augmentation généralisée des excédents d’'azote dans les systémes de production agricole,
méme si un infléchissement peut étre observé a la fin du 20¢ siécle (Figure 1.16), suite a la mise en ceuvre de la
directive « Nitrates » et aux progrés en termes de fertilisation raisonnée. Par une méta-analyse sur 147 jeux de
données publiés dans 90 études, van Groenigen et al. ont montré que les émissions de N,O étaient tres
sensibles aux excédents d’'azote, mais qu'une amélioration de l'efficience d'utilisation de I'azote diminuait ces
pertes (van Groenigen et al., 2010). Pour 'ammoniac, Loubet et al. ont montré que le point de compensation
dans la plante et donc les pertes d'ammoniac directes depuis la plante augmentaient de maniére exponentielle
avec les apports d’azote sur une culture de mais (Loubet et al., 2002 ). A partir d’'un ensemble d’expérimentations
européennes, Simon et al. ont observé que la lixiviation de nitrates augmentait |a aussi de maniere quasi
exponentielle avec le chargement animal des prairies, donc en relation avec l'intensification du systéme (Simon
etal., 1997).
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Figure 1.16 : Consommations globale et européenne d’effluents d’élevage et d’engrais
azotés. Les données globales ont été prises chez Davidson (Davidson, 2009) et les données
européennes ont été reconstituées a partir du cheptel et de facteurs d’excrétion par
Buijsman (Buijsman, 1986) et le modéle Integrator (de Vries et al., 2009a).
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1.6.2. Les spécificités de I’élevage dans la cascade de I’azote

1.6.2.1. Des systemes associant élevage et cultures

Nous avons vu que l'azote organique fabriqué par les végétaux est une source indispensable a la chaine
trophique des animaux, incapables de synthétiser les acides aminés a partir de 'ammonium contrairement aux
végétaux et aux bactéries, et que la digestion des protéines végétales par les animaux et leur métabolisme
conduisent a I'excrétion d’effluents qui contiennent 'azote non utilisé sous des formes beaucoup plus instables et
réactives que les protéines des végétaux. Cette propriété constitue depuis longtemps une chance pour les
systémes de polyculture élevage traditionnels, la présence des ruminants ou des monogastriques permettant aux
plantes de disposer de plus grandes quantités d’'ammonium pour leurs synthéses. C'est encore le cas dans les
pays en voie de développement et dans certains systemes a bas intrants (par exemple en agriculture biologique).
L’augmentation de la surface cultivée dans les territoires favorables a des cultures de rente ne permet plus de
compter sur de longues jachéres pour reconstituer les stocks de matiéres organiques produites par I'élevage
avant la mise en culture (Blanchard, 2010). L'arrivée de I'azote minéral de synthése a permis de lever le facteur
limitant de la disponibilitt en ammonium pour les plantes, tout en offrant en plus une plus grande souplesse
d’utilisation. Cela a fortement diminué l'importance des effluents animaux pour la production agricole, les faisant
alors souvent passer du statut de fertilisant a celui de déchet avec des risques pour I'environnement associés
(voir par exemple [I'évolution historique d'un bassin versant «algues vertes», (Moreau et al., 2012).
L’augmentation de productivité par hectare a également permis d’accroitre la charge animale (et donc la charge
d’'azote organique) par unité de surface, augmentant ainsi les risques d’émissions d'azote. La Figure 1.17 résume
I'ensemble des transferts d’azote au sein d’une exploitation d’élevage avec les entrées et sorties de ce cycle. Les
productions végétales utilisent et fixent une partie de I'ammonium pour fabriquer des protéines qui sont exportées
ou utilisées en interne pour l'alimentation des animaux. La transformation de ces aliments par les animaux
conduit a la production d'effluents riches en azote qui peuvent émettre de 'ammoniac et du N2O dans ['air, soit
dans le batiment d'élevage, soit pendant le stockage des effluents, soit enfin lors de leur épandage. Une fois
présents dans le sol, les effluents participent aux émissions vers I'air ou vers I'eau suivant les processus décrits
ci-dessus.
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Figure 1.17 : Représentation des transferts d’azote au sein d’une exploitation d’élevage et
pistes d’améliorations (Bouvarel et al., 2010)
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1.6.2.2. Importance de la question des effluents d’élevage vis-

a-vis des émissions vers I'atmosphére

Les déjections animales présentent un rapport C/N faible a trés faible (inférieur a 10) qui les prédispose a libérer
rapidement l'azote. Cependant, elles peuvent évoluer différemment en fonction du type de logement des
animaux. Lorsque les mélanges féces et urine sont stockés au sein du batiment parce que les animaux évoluent
sur des caillebotis ou sur des aires bétonnées, les émissions d’'ammoniac sont trés importantes ce qui peut dans
certains cas faire courir des risques de santé pour les animaux, voire pour les éleveurs si la ventilation n'est pas
suffisante.

Si les lisiers sont évacués rapidement vers une fosse extérieure, ils évoluent généralement moins rapidement
qu’en batiment, surtout pour les lisiers de bovins pour lesquels une crolite assez épaisse se forme en surface et
limite les échanges, ce qui est moins vrai avec les lisiers de porcs. Cependant, de nombreux élevages utilisent de
la paille pour la litiére ce qui réintroduit dans le mélange du carbone qui va pouvoir permettre aux microbes de
fermenter cette matiére organique d’autant plus facilement que I'azote n'est pas un facteur limitant. La litiére
paillée peut évoluer différemment suivant les especes animales. Les litiéres paillées pour des porcs vont libérer
des quantités importantes de N2O et de N2 en raison de l'activité de fouille qu’exercent les animaux et qui va
oxygéner le mélange. A l'opposé, les fumiers accumulés de bovins fonctionnent de fagon beaucoup plus
anaérobie, libérant plutét du méthane.

En Europe, Leip et al., ont évalué que plus de 80% de I'azote des récoltes est utilisé pour I'alimentation animale
et que pour 2,3 Mt d'azote contenus dans les produits animaux, 8 Mt étaient produits sous forme de déjections
(Leip et al., 2011). La gestion ultérieure de ces déjections animales, met en jeu différentes technologies de
stockage, de traitement et d’épandage qui induisent de nombreuses transformations notamment au niveau de
I'azote. Ces transformations peuvent contribuer a faciliter et optimiser la valorisation et le recyclage de ces sous-
produits mais sont aussi a l'origine d'importantes fuites vers le milieu naturel (air et eau). A titre d’exemple, au
niveau mondial, on estime qu’environ 20 Mt d’azote provenant des déjections animales sont annuellement rejetés
dans 'atmosphére sous forme d’ammoniac, soit 20% de I'azote contenu dans ces produits (Olivier et al., 1998).
Pour souligner plus précisément les enjeux de la gestion des déjections animales vis-a-vis de 'azote, on peut
également citer les données concernant les Etats-Unis (Duxbury, 1994). Sur les 9 Mt d’azote utilisés par le
secteur de I'élevage annuellement, un peu moins de 1 Mt se retrouve dans la production alimentaire alors que
7,7 Mt se retrouvent sous forme de déjections animales. Lors de la gestion de ces déjections, 3,9 millions de
tonnes sont émis dans I'atmosphére sous forme de NHs, soit 50% de I'azote contenu dans ces déjections. A cette
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méme échelle des Etats-Unis, si I'on prend en compte I'ensemble du systéme agricole (incluant la production
végétale), environ 13,5 Mt d'azote entrent annuellement dans le systéme (engrais, fixation biologique,
minéralisation du sal, ...) et se retrouvent pour plus de la moitié (7,7 Mt) sous formes de déjections animales. En
ne tenant compte que des fuites dans I'atmosphére sous forme d’ammoniac, les fuites liées aux déjections
animales peuvent étre estimées a environ 30% de l'azote entrant dans le systéme agricole, ce qui montre
Iimpact considérable de la gestion des déjections animales sur le cycle de l'azote d’'un point de vue
environnemental. Si 'on ajoute a ces fuites d'azote sous forme ammoniacale, les autres fuites vers I'atmosphére
(N2, N2O) et les fuites vers I'eau (NO5 principalement), ces données montrant I'enjeu environnemental majeur
concernant ces déjections animales lié a l'inefficacité de 'azote a ce stade et montrent également le potentiel
d’optimisation du cycle de I'azote a travers une meilleure gestion de ces sous-produits animaux (Bittman and
Mikkelsen, 2009; Humphreys et al., 2004; Martinez and Le Bozec, 2000). En considérant uniquement I'azote
réactif dans ces déjections (NH4*), on atteint alors des pertes de I'ordre de 50 & 60% entre la production des
déjections et l'utilisation par les cultures (Bittman and Mikkelsen, 2009).

1.6.2.3. Des sources qui peuvent étre ponctuelles, avec des
impacts locaux

Vis-a-vis de I'environnement proche, une caractéristique des activités d’élevage est que les batiments constituent
des « hot-spots » d’émission d’'ammoniac, qui vont se traduire par des concentrations et donc des dépdts locaux
importants (Fowler et al., 1998 ; Hertel et al., 2011; Loubet et al., 2009 ) pouvant créer des impacts trés forts
(Pitcairn et al., 1998 ; Skiba et al., 2006) a proximité immédiate (quelques dizaines a centaines de métres autour
de la source). A ce titre, la Directive IPPC (Integrated Pollution Prevention and Control) pour les grandes
installations industrielles s’applique aussi aux installations d'élevage dépassant une certaine capacité.
Concernant les émissions vers I'atmosphére ou le lessivage de composés azotés suite a I'application au champ
d’engrais azotés, ce sont des phénomeénes plus diffus, mais la encore les flux d’émissions les plus intenses sont
observés a partir des effluents d'élevage, avec le cas particulier des émissions d'ammoniac suite & I'épandage de
lisiers en surface

1.6.2.4. Le cas particulier du paturage

Les ruminants au péaturage représentent un circuit court dans ce cycle, avec restitution directe des bouses et
pissats a la parcelle. La pénétration rapide des urines dans le sol limite les pertes vers I'air, notamment les pertes
d'ammoniac qui semblent n'étre que de quelques pourcents (rarement plus de 10%) sauf en conditions de
températures élevées (Leterme et al., 2003). Ces pissats restituent rapidement de I'ammonium a la prairie qui, si
les urines ne percolent pas trop rapidement vers des horizons du sol en dessous de I'horizon racinaire, pourra
servir a la croissance de 'herbe et ce d'autant plus que la fertilisation est faible et la densité racinaire élevée
(Decau et al., 2004 ; Leterme et al., 2003; Vertes et al., 2008 ; Vertés et al., 1997 ) ont mesuré des coefficients
réels de réutilisation de l'azote des pissats par I'herbe de 30 & 65% suivant les périodes, les pertes par lessivage
ne dépassant pas 20%, sauf pour des pissats d'automne sur des prairies trés fertilisées. Les restitutions sont
d'autant mieux réparties sur la prairie que les animaux utilisent toute la surface de fagon homogéne. Par contre,
la répartition des pissats induit de fortes concentrations d’azote localement, augmentant les risques de lessivage
(Snow et al., 2009).

1.6.3. Les flux d’azote dans différents systemes de productions
animales

1.6.3.1. Bilan de I'azote a I’échelle de I’exploitation d’élevage

L'efficience de 'azote présente généralement une meilleure valeur a 'échelle de I'exploitation agricole que celle
de la seule transformation animale (qui n’excéde pas 20 & 30%). Plusieurs méthodes de calcul du bilan de
I'exploitation d'élevage existent (Oenema et al., 2003), qui seront exposés en détail dans le chapitre 8. La
méthode du bilan apparent de I'exploitation comptabilise 1) les entrées qui correspondent aux engrais minéraux
et organiques importés, aux aliments, a 'azote atmosphérique fixé et déposé et enfin dans une moindre mesure
aux achats d’animaux et 2) les sorties qui correspondent aux ventes des produits animaux et végétaux ainsi
qu'aux exportations éventuelles d'effluents organiques. Ce bilan de I'exploitation d’élevage peut atteindre des
valeurs d'efficience trés élevées de plus de 70%, en particulier lorsque les entrées d’azote par les engrais et les
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aliments sont faibles ou lorsque les exportations par les cultures sont élevées. A l'inverse il peut descendre a des
valeurs faibles (de l'ordre de 30%) lorsque les apports d’azote sont élevés ou les productions médiocres. De
nombreuses références mettent en évidence que les fuites vers I'environnement augmentent rapidement lorsque
les apports d'azote sont excédentaires. Hénault et al. ont ainsi montré que les émissions de N-O augmentaient
de maniére exponentielle avec la teneur en nitrate dans le sol, elle-méme dépendante des apports d'azote
(Hénault et al., 1998). Dans des systémes d'élevage bovin, Rotz et al. ont également montré que les pertes
cumulées sous leurs différentes formes augmentaient aussi rapidement avec la charge en azote, alors que la
production plafonnait assez rapidement (Rotz et al., 2005) (Figure 1.18).

Les méthodes d'extension du budget parcelle a I'ensemble de I'exploitation (méthode Corpen, ou Balance
Globale Azotée) comptabilisent les flux d’azote arrivant sur les sols ou quittant les sols, ce qui améne a faire des
hypothéses sur les productions végétales et a utiliser plus de flux forfaitaires, faute de mesures objectives
disponibles. Il conviendrait par ailleurs de corriger ces bilans du stockage ou déstockage de I'azote dans le sol,
qui diminue ou accroit les risques de pertes d’azote vers 'environnement comme le font les bilans qui incluent la
composante sol (Oenema et al., 2003).

Tous ces calculs de bilans montrent que les bénéfices de I'efficience élevée de I'azote au niveau de I'animal, liés
en particulier a une forte productivité de ceux-ci, peuvent étre annihilés au niveau de I'exploitation par un
chargement animal élevé et/ou des entrées d’'azote accrues, induisant un bilan par hectare trop élevé pour étre
utilisé par les cultures et/ou immobilisé par les micro-organismes des sols. Les risques pour I'environnement ne
dépendent donc clairement pas que de la seule efficience de I'utilisation de I'azote par les animaux et nécessitent
une approche plus globale pour étre évalués.

De méme, il convient de ne pas isoler I'exploitation de son territoire et des capacités de résilience plus ou moins
forte de celui-ci. Si les exploitations sont nombreuses et présentent les mémes excédents élevés, le territoire ne
pourra pas absorber les excédents d'azote sans risque pour I'environnement. Or il existe de nombreuses
externalités en élevage qui favorisent I'agglomération comme le partage d'information, d'infrastructures et de
services, de main d'ceuvre compétence et de formation. Compte tenu de ces avantages certaines productions
d'élevage, comme pour le porc au Danemark et en Bretagne, présentent une concentration élevée, malgré des
forces de dispersion (compétition, concurrence sur l'occupation du sol, environnement) qui, bien que présentes,
pésent moins lourd (Larue et al., 2010). A I'opposé, des territoires ayant une proportion de terres agricoles faible
pourront réutiliser 'azote en excédent avant que celui-ci ne constitue un risque. De méme, la complémentarité
entre exploitations au sein d’'un méme territoire peut offrir des solutions intéressantes pour économiser I'utilisation
d'azote a I'échelle du territoire, mais pose des problemes d'organisation (Paillat et al., 2009). Ces échanges de
matieres organiques entre exploitations d’élevage et exploitations de grandes cultures peuvent permettre de
retrouver une valorisation des effluents qui a parfois disparu au sein de I'exploitation d’élevage spécialisée

Figure 1.18 : Relation entre les apports annuels totaux et les sorties d’azote sous forme de
produits (triangles) ou de pertes vers I'environnement (ronds) en production bovines
comprenant du paturage d’aprés (Rotz et al., 2005).
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1.6.3.2. Comparaison des flux d’azote dans quelques
systemes de production

Dans les systemes d’élevage, les émissions de NH3 sont trés liées aux émissions d'urée par les animaux et au
type de logement et de stockage des effluents, qui permettront de plus ou moins conserver cet azote
potentiellement trés volatil. L'efficacité de I'utilisation de I'azote par les animaux, les structures de batiments et les
techniques d'épandage seront déterminantes sur ces émissions. Méme si les modéles actuels présentent encore
des écarts significatifs dans les différents postes d’émission des systémes d’élevage en systéme lisier, les
prévisions d'émission totale de NH3 sont beaucoup plus convergentes (Reidy et al., 2008). Pour les risques de
lessivage de nitrate et les émissions de N2, N.O et NO au champ, c'est d'abord la charge d'azote organique
restituée par hectare au regard des potentialités d'utilisation de cet azote par les plantes qui va déterminer les
risques de pertes. Le chargement animal par hectare et la fertilisation minérale associée seront donc les premiers
facteurs de risque.

Sur ces points, les différents systémes d’élevage se distinguent sur de nombreux points de vue. Simon et al, et
Jarvis et al. ont rappelé quelques grandes distinctions entre systémes (Jarvis et al., 2011Jarvis et al., 2011;
Simon et al., 2000 ) :

- Les systémes de grandes cultures sont caractérisés par des apports en engrais élevés et de faibles
émissions d'ammoniac, liées a la faible disponibilité de 'azote ammoniacal des engrais apportés qui est
rapidement retenu au niveau du sol ou prélevé par la culture. La bonne valorisation de 'azote par les plantes
permet en général des niveaux d’excédents relativement modérés.

- Pour les élevages de monogastriques, I'essentiel de 'apport provient des achats d’aliments. Le second poste
est I'utilisation d’engrais minéraux, mais moindre que dans les systémes de grande culture, dans la mesure
oU une partie importante de la fertilisation azotée utilise les effluents d’élevage, et donc I'azote provenant des
aliments, principalement sous forme de lisiers. Le recyclage interne au niveau du territoire se limite a ce
transfert de matiéres organique depuis les batiments vers les champs.

- Les élevages de ruminants présentent des flux internes trés variables. L'équilibre entre les entrées d'azote
par les achats d’aliments et d’engrais, et par fixation symbiotique est trés lié au mode de production et au
choix du systéme fourrager. Les effluents participant largement a la fertilisation azotée des cultures et
prairies, et celles-ci contribuant de leur coté largement a I'alimentation des animaux, les apports externes
sous forme d’aliments sont bien plus faibles que pour les élevages de monogastriques, avec toutefois des
exceptions dans les systémes les plus intensifs, notamment laitiers ou taurillons. Les apports d'azote par la
fixation symbiotique des légumineuses peuvent étre significatifs dans le cas des élevages de ruminants,
essentiellement depuis les prairies permanentes ou les prairies de fauche (ray-grass — tréfle blanc, par
exemple). lls ont une importance relative d’'autant plus grande que le systéme est moins intensif, en
particulier en agriculture biologique. Mais il faut aussi rappeler que des apports externes d’azote fixé par des
légumineuses peuvent étre importants par le biais de l'alimentation (féverole, tourteaux de soja, par
exemple).

Les pertes par lixiviation de nitrate varient en fonction des niveaux d’excédents azotés dans les sols des
exploitations, qui résultent en partie des combinaisons de pratiques agricoles, plus ou moins contraintes par les
choix de systémes de production. Les émissions de NoO au champ sont souvent plus fortes qu'en systéme de
grande culture, notamment en raison d'apports plus importants d’azote sur les terres. Les émissions vers
I'atmosphére, en particulier dammoniac, sont particulierement fortes dans les systemes d’élevage dans lesquels
les animaux sont présents en batiments (monogastriques, bovins laitiers). Cela est d{, d'une part a des facteurs
d'émissions plus faibles pour les déjections émises au champ (infiltration, utilisation par le couvert prairial,
microclimat), d’autre part a des potentiels d'émissions plus forts en batiment et lors de la gestion des effluents, en
particulier lors de I'épandage au champ.
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Ces analyses permettent de mettre en évidence des grandes tendances (ordres de grandeurs des différentes
fuites en azote) et certaines spécificités des systemes d'élevage, telles que I'importance de la fraction de temps
passée en batiment et les émissions vers l'atmosphére associées directement (depuis le béatiment) ou
indirectement (gestion et épandage des effluents), l'importance du recyclage interne et du lien au sol pour les
élevages de ruminants. Elles permettent aussi d’identifier les grandes thématiques a analyser dans le chapitre 5,
qui en fera une analyse plus poussée dans les mécanismes et leur quantification, a savoir I'alimentation des
différentes catégories d’animaux, les déjections qu'ils produisent et la gestion des effluents associée, les
émissions d'ammoniac, ainsi que les interactions avec le territoire de I'exploitation agricole, avec un focus sur les
prairies. Ces différents niveaux d’analyse seront complétés par une analyse a des échelles plus larges, allant des
paysages et territoires aux échelles régionales et nationales.
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Analyse du corpus bibliographique du chapitre 1

Le chapitre comporte 152 références, soit 11% du corpus total.

Le premier support de publication de ce chapitre est le rapport de I'European Nitrogen Assessment (ENA), paru
au printemps 2011 : 69 % darticles et communication & congres sont citées. Un quart des références citées
proviennent d’'ouvrages ou de chapitres d’ouvrages, dont la majorité est issue de ce rapport et les principaux
auteurs, dont certains experts, sont aussi ceux de ce document. Il porte sur une évaluation européenne de
I'excés d’azote sur I'environnement. Il représente 5 ans de travaux de chercheurs experts.
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Chapitre 2. Les flux d’azote au sein
des territoires et le role de I’élevage

Auteurs

Patrick Durand
Pierre Cellier
Jean-Louis Peyraud
Peter Kuikman

Résumé

Les travaux visant a quantifier des flux d’azote a I'échelle de territoires sont apparus au début des années 1980,
La majorité des études ont porté sur I'Europe occidentale et 'Amérique du Nord. Les cartographies permettent
d’appréhender les ordres de grandeur et la variabilité spatiale de la quantité d’azote apporté dans un territoire.
Elles confirment la distinction entre les régions d’élevage selon qu’elles concentrent une forte densité animale ou
non, ce qui explique, en France, la place singuliére de I'Ouest, et de la Bretagne en particulier. Par ailleurs, un
méme niveau de pression azotée peut conduire a des impacts environnementaux différents selon la sensibilité du
milieu et sa capacité a valoriser ou éliminer 'azote apporté par les animaux. Les teneurs en nitrate des eaux ne
dépendent pas seulement du niveau de surplus des bilans azotés mais aussi de la sensibilité des territoires
(climat, types de sol...) et des modes d’occupation des sols (densité animale, part des terres agricoles dans les
utilisations totales des surfaces, importance des prairies permanentes...). La présence largement majoritaire de
prairies au sein des territoires réduit les risques pour I'environnement. D’autres sources de variations rarement
quantifiées peuvent jouer un réle dans I'impact des excédents d’azote sur I'environnement : stockage d’azote
dans le sol, autres pertes gazeuses, inhibition de la nitrification, allongement des temps de résidence dans les
aquiferes...

Mots clés
Territoire, flux d’azote, réseau hydrographique, atmosphere, bassin versant, modélisation, pression azotée
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Ce chapitre questionne le devenir des émissions d'azote & des échelles supra exploitation, allant du bassin
hydrographique au petit bassin versant, du continent européen au pays ou a la région. En quoi les contextes
géographique (pédoclimatique, géologique, paysager) et anthropique (gestion du milieu et de l'azote, relations
internationales, degré de spécialisation) modifient-ils ce devenir ? Quelles sont les connaissances scientifiques
mobilisables a ces échelles ? Quel est I'état des lieux des grands flux d’azote a I'échelle des pays et des régions
délevages ? Ces éléments sont en général décrits et discutés pour I'année de référence 2000, c’est-a-dire celle
du dernier recensement agricole au niveau frangais et de plusieurs simulations réalisées au niveau européen et
publiées a ce jour.

Aprés un bref historique de la maniére dont les questions sur l'azote a ces échelles intégratrices ont été
abordées, nous les déclinerons en partant des niveaux les plus larges.

2.1. Historique des questions posées par I’'azote

Les travaux visant a quantifier des flux d'azote a I'échelle de territoires plus ou moins grands sont apparus au
début des années 1980, notamment en liaison avec deux types de problématiques environnementales : d'une
part, les « pluies acides » ou plus exactement les effets acidifiants des retombées atmosphériques de composés
soufrés ou azotés, et d’autre part, la pollution nitrique des milieux aquatiques.

Dans le premier cas, les recherches ont eu deux orientations. D'un c6té, elles ont consisté a estimer, d’abord
multi-localement (dans les sites expérimentaux) puis a des échelles plus vastes, ces retombées atmosphériques,
en développant des réseaux de mesures puis des inventaires de sources d'émissions et des modéles de
transferts/dépots. D'un autre cété, elles ont visé a caractériser la vulnérabilité des écosystémes récepteurs en
cherchant a relier les charges regues et I'importance des impacts sur les sols, la végétation et les eaux, avec un
débouché opérationnel a travers le concept de « charge critique » (critical load) (Bull, 1991). Il y a donc eu
développement paralléle de travaux a I'échelle de sites d’extension réduite (sites expérimentaux d’observation
sur le long terme) et d’approches systématiques a I'échelle de grands territoires. Trés logiquement, la quasi-
totalité des études a été réalisée dans les régions sensibles a I'acidification, a savoir les régions du Nord de
I'Europe et de 'Amérique et les massifs forestiers montagneux. Cette problématique s'est développée dans un
cadre relativement structuré dans lequel science et politiques publiques ont collaboré étroitement et débouché
sur tout un ensemble de réglementations contraignantes et d'objectifs précis a I'échelle européenne ou de
I'hémisphére nord (voir le site de la Convention de Genéve sur le Transport & Longue Distance de Polluants
Atmosphérique, 1979 : http:/live.unece.org/env/Irtap/welcome.html, http://www.emep.int/).

Dans le deuxieme cas, compte tenu de la prépondérance de I'hydrologie dans les disciplines mobilisées a
l'origine, I'essentiel des études fondatrices a été réalisé sur des bassins versants de tailles trés variables, mais
avec une dominante forte des systémes de moyenne et grande taille (supérieure a 100 km?). Les efforts de
régionalisation (au sens de couverture systématique de territoires étendus) sont intervenus plus tard et ont
connus un fort essor au moment de 'émergence de deux nouvelles thématiques : I'eutrophisation marine et la
dimension globale des perturbations du cycle de 'azote (Boyer et al., 2006; Garnier et al., 2010 ; van Breemen et
al., 2002 ). Ces nouveaux développements ont permis d’aborder les questions de variabilité géographique des
bilans et des flux et stocks les constituant, de degré de spécialisation des régions et leurs conséquences, de
l'importance relative des facteurs physiographiques (climats, sols, structures paysagéres) et des forces motrices
agricoles. Ces questions restent encore largement ouvertes et trés partiellement traitées. La thématique de la
vulnérabilité des milieux a été abordée, jusqu'a trés récemment, a travers d’une part la caractérisation de la
pression agricole subie (souvent caractérisée tres grossiérement par l'utilisation des sols et la description
sommaire des systémes agricoles) et d’autre part du degré de protection de la ressource en eau (profondeur et
isolement des nappes phréatique, efficacité des zones tampons ripariennes). La majorité des études se
concentre dans les grandes zones agricoles de I'Europe occidentale et de 'Amérique du Nord, et se répartit
assez également entre zones de productions animales et végétales. Les études a I'échelle de grands territoires,
initiées aux Etats-Unis (Boyer et al., 2002 ; Howarth et al., 2006 ; van Breemen et al., 2002), ont ainsi connu un
fort développement au cours de la derniére décennie en Europe, ou la production la plus aboutie fait I'objet de
plusieurs chapitres de 'ENA (Billen et al., 2011; de Vries et al., 2011; Grizzetti et al., 2011; Leip et al., 2011a).
Les pays du Sud et de I'Est de I'Europe sont trés peu représentés dans la littérature (Durand et al., 2011). Outre
la répartition géographique trés inégale des études, le corpus bibliographique étudié se distingue par la trés faible
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quantité d’études détaillées a des échelles comprises entre 1 et 100 km?, c'est-a-dire d'études alliant une
caractérisation précise des systémes agricoles opérant sur la zone a une description spatialisée des processus
de transfert et de transformation de 'azote en jeu. On peut noter aussi la trés forte prépondérance d'études
faisant appel a la modélisation, dans lesquelles I'adéquation du modéle au contexte, aux données disponibles et
aux questions posées sont souvent éludées. Le recours aux modéles permet 'exploration de voies d’évolution
trés diverses mais souvent schématiques, via I'étude de scénarios, dont les résultats restent cependant trés
conjecturels.

Au total, on peut donc dire que les processus influant le devenir des émissions d’'azote vers I'eau ou vers 'air
sont bien connus et abondamment décrits (voir chapitre 1 et revue récente dans (Butterbach-Bahl et al., 2011 ;
Cellier et al., 2011 ; Durand et al., 2011 ; Hertel et al., 2011a ; Jarvis et al., 2011 ; Svirejeva-Hopkins et al., 2011;
Vos et al., 2011). Les facteurs qui les controlent aussi. Il est pourtant difficile de faire des prévisions quantifiées
fiables sur un territoire donné dans un effort préalable d’acquisition de données relativement lourd. D’ou un grand
manque d’information sur un certain nombre de territoires et la difficulté de piloter précisément des actions de
limitations des impacts des émissions.

A la charniére des 20éme et 21Iéme sigcles, il est apparu de plus en plus clair que des approches disciplinaires et
sectorielles ne permettraient pas de répondre aux enjeux multiples posés par 'azote a différentes échelles. L'idée
d’'une initiative internationale sur 'azote (International Nitrogen Initiative ; http://initrogen.org/) a émergé en 1998
lors de la First International Nitrogen Conference aux Pays-Bas. Elle visait a « optimiser les effets bénéfiques de
I'azote pour une production durable de produits alimentaires et minimiser les effets négatifs de I'azote sur la
santé humaine et 'environnement, résultant de la production alimentaire et de la consommation énergétique ».
Cette initiative visait également a rassembler des scientifiques de tous horizons concernés par I'azote de maniére
a traiter de maniére globale les questions posées. Elle est soutenue par I'IGBP (International Geospher-
Biosphere Programme ; http://www.igbp.net/) et SCOPE (Scientific Committee on Problems of the Environment ;
http://www.scopenvironment.org/) Ses premiers produits sont la création de Centre régionaux (Amérique du Nord
et du Sud, Europe (en 2004), Afrique, Asie, Océanie) et, pour I'Europe, le lancement de deux actions associées,
le projet ESF-Nine (Nitrogen in Europe de I'European Nitrogen Foundation ; 2006-2011) et I'action COST729
« Assessing and managing nitrogen fluxes in the atmosphere-biosphere system in Europe » (2005-2010) (Figure
2.1). L'ensemble de ces actions visait a coordonner les communautés scientifiques, synthétiser la connaissance
scientifique et faire le lien avec les politiques publiques. Deux produits essentiels sont la création de la Task
Force on Reactive Nitrogen (Task Force on Reactive Nitrogen, 2011) (http://www.clrtap-tfrn.org/) dans le cadre
de la Convention de Genéve sur le Transport de Polluants a longue Distance et la publication, en avril 2011, de
I'European Nitrogen Assessment (Sutton et al., 2011c¢) (Figure 2.1) qui visait a faire une synthése exhaustive des
connaissances scientifiques sur I'azote (flux, gestion, impacts), faire une évaluation des flux, bilans et impacts a
I'échelle de I'Europe et proposer des actions visant a mieux contrdler ou réduire ces impacts.

Figure 2.1: Principaux réseaux de recherche en lien avec les politiques publiques en
Europe. (NB : cette Figure met en évidence la position de ’'European Nitrogen Assessment)

(Sutton et al., 2011b).
e '
.
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2.2. Redistribution de I'azote réactif a différentes
échelles

Comme on I'a vu dans le chapitre 1, une grande partie des problémes environnementaux posés par |'azote
provient des fuites non intentionnelles d’'azote réactif dans les agrosystémes, principalement nitrate, ammoniac,
protoxyde d'azote, et dans les processus de combustion (NOx) et du transfert de cet azote réactif vers tous les
compartiments de I'environnement (atmosphére, hydrosphéres, sols et écosystémes).

Si on regarde le bilan global de I'azote établi par Galloway et al. (Figure 1.3), on peut voir que les flux principaux
sont d'une part les processus de transformation du diazote en azote réactif par fixation symbiotique (seul
processus jusqu'au 20éme siécle) et industrielle (procédé Haber-Bosch), d’autre part la dénitrification qui recrée
majoritairement du diazote a partir du nitrate (Galloway et al., 2004). Les autres processus consistent
essentiellement en une circulation et redistribution de I'azote réactif entre les différents compartiments
environnementaux et anthropiques (stockages industriels et agricoles), fortement déterminées par les activités
humaines.

2.2.1. Le bilan atmosphérique de I’azote a I’échelle globale

Aujourd’hui, le processus principal de redistribution de I'azote a I'échelle globale est le transfert atmosphérique,
constitué par la chaine émission-dispersion-transport/transformation-dép6t. Les émissions vers I'atmosphére
représentaient en effet environ 100 Tg a la fin du 20éme siécle ce qui est I'équivalent de la production d’'azote
réactif par le procédé Haber-Bosch ou par la fixation symbiotique). Ces émissions devraient atteindre 200 Tg au
milieu du 21éme siecle (Galloway et al., 2004).

Figure 2.2 : Dépéts totaux d’azote (NOy + NHx) en mg/m%an = 10 g/ha/an) a I’échelle globale
pour les années 1990. D’aprés (Galloway et al., 2008)
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Cela conduit a des dépdts sur les surfaces continentales de plus d’'un ordre de grandeur supérieur aux dépots
« naturels » et a des dépassements généralisés des charges critiques, en particulier dans les zones a forte
densité de population (Dentener et al., 2006 ; Galloway et al., 2004). Les dépdts sont ainsi particulierement
élevés sur I'Europe de I'Ouest (Figure 2.2). Il est donc essentiel d'avoir une bonne compréhension des processus
en cause et en particulier des émissions. De ce point de vue, on a une assez bonne appréhension des émissions
de NOx par l'utilisation de combustibles fossiles, mais nettement moins de la combustion de biomasse et des
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émissions des sols (Simpson et al., 1999). Sutton et al. estiment que les incertitudes les plus fortes résident dans
les émissions d’ammoniac pour toutes les sources et a toutes les échelles (Sutton et al., 2007). L'agriculture et
I'élevage sont ici en premiére ligne (Erisman et al., 2011; Galloway et al., 2004 ).

2.2.2. Echanges internationaux d’azote réactif

Les échanges internationaux ou interrégionaux représentent également une source de transfert importante. Ces
transferts ont largement augmenté au cours des derniéres décennies du fait du développement du commerce
international qui a considérablement fait évoluer l'offre et de la concentration des activités agricoles dans
certaines régions qui, elle, a augmenté la demande et les apports locaux. Ces échanges portent aujourd’hui sur
environ un quart de l'azote réactif produit. On peut voir sur la Figure 2.3 (UNEP and WHRC, 2007) que, si
I'Europe est en grande partie auto-suffisante en engrais’ et en viande (Figure 2.3c), voire exporte une bonne
partie des engrais qu’elle produit (Figure 2.3a), elle est fortement importatrice de grains et surtout de tourteaux de
soja qui vont en grande partie servir a I'alimentation du bétail (Figure 2.3b). Le méme schéma se retrouve a
I'échelle des pays européens (Leip et al., 2011a) avec de fortes variations selon le type d’activité des pays, en
particulier la production d’engrais et I'importance de I'agriculture/élevage (Leip et al., 2011b). Galloway et al.
soulignent que, contrairement aux transferts d’azote par voie atmosphérique ou hydrologique, qui tendent a diluer
l'azote réactif, les échanges commerciaux tendent a concentrer les apports dans certaines zones et
écosystemes, risquant ainsi de créer des impacts locaux (Galloway et al., 2008).

Ces échanges internationaux posent également la question de [laffectation du colt des dommages
environnementaux causés par l'azote, puisque ceux-ci sont supportés dans les zones de production alors que la
consommation des biens, donc la valeur ajoutée a laquelle il serait possible de répercuter au final ces codts, se
fait dans d’autres pays. Par exemple a la fin des années 1990, les Pays-Bas utilisaient 400 kt d'azote sous forme
d’engrais pour produire des biens alimentaires leur permettant de nourrir 32 millions de personnes, soit prés du
double de la population néerlandaise. Le reste de ces produits et 'azote qu'ils contiennent étaient exportés alors
que la totalitt des pertes d’azote dans la chaine de production de ces produits alimentaires reste dans
l'environnement de ce pays, y causant des dommages a la qualité des eaux, de l'air et des écosystémes
(Erisman et al., 2005). De méme, Galloway et al. soulignent que de grandes régions d’Amérique du Sud paient le
colt environnemental de la conversion des terres pour la production de soja qui alimentent la consommation de
viande en Europe et Asie (Galloway et al., 2008).

2.2.1. Agrégation a I'échelle de grands territoires: facteurs
d’influence, intérét et limites.

Ce type d'intégration, initié aux Etats-Unis (Boyer et al., 2002 ; Howarth et al., 2006 ; van Breemen et al.,
2002), a connu un fort développement au cours de la derniére décennie en Europe, ol la production la plus
aboutie fait I'objet de plusieurs chapitres de 'ENA (Billen et al., 2011; de Vries et al., 2011; Grizzetti et al., 2011;
Leip et al., 2011a). A partir des statistiques agricoles et des données des réseaux d'observations et satellitaires
disponibles dans les différents états, on peut metire en relation, via des approches de bilans ou des
modélisations plus ou moins complexes, les pressions agricoles et la qualité de I'air ou de I'eau. Dans le cas des
flux hydrologiques, I'approche statistique est souvent utilisée pour expliquer les différences entre flux observés et
pressions polluantes par des facteurs climatiques, des types d'utilisation du sol ou les caractéristiques physiques
des milieux. La plupart de ces études montrent que les flux de nitrate (ou d'azote total) exportés sont trés liés a la
proportion de terres agricoles ou de foréts dans le paysage (par ex. (Hayakawa et al., 2006 ; Johnson et al.,
2001 ; Lam et al., 2010; Montreuil et al., 2010), jusqu’a un certain seuil (de 'ordre de 40 a 50 % de terres
agricoles) au-dela duquel une forte dispersion apparait (Durand et al., 2011).

La typologie de [I'utilisation des terres a rarement été affinée, si ce n'est la distinction entre paturages fertilisés et
non fertilisés souvent adoptée au Royaume-Uni. Il est a noter que lorsque I'on cherche a distinguer terres
labourées et non labourées, les résultats sont souvent moins nets, les surfaces en prairies étant corrélées tantot
positivement tant6t négativement avec les pertes d’'azote (Evans, 2002). Pour certains auteurs, la proportion (ou
le rythme) de retournement de prairies dans un bassin @ dominante prairiale est un facteur explicatif majeur des
fuites d'azote (Worrall and Burt, 1999 ; 2001). Certains auteurs attribuent les faibles flux dans les paysages a

! Cette production est, elle-méme, permise par des importations massives de combustibles fossiles.
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dominante forestiére aux capacités d'autoépuration des paysages, sans toutefois le démontrer par une évaluation
comparée des bilans entrées-sorties. Dans plusieurs études (Jarvie et al., 2008 ; van Kessel et al., 2009) on note
une corrélation positive entre I'importance des prairies (ou la densité d’herbivores) et les concentrations ou flux
d’'azote organique dissous (DON). A ce sujet, il faut souligner que la proportion de DON dans le flux total exporté
par un bassin versant est dominante dans les bassins peu agricoles, et dépasse les 50 % dans de nombreux cas,

alors que c’est un composant souvent négligé, ce qui peut fausser beaucoup de calcul de bilans (Durand et al.,
2011; van Kessel et al., 2009 ).

Figure 2.3 : Quantité d’azote (en kt) dans les échanges internationaux d’engrais (A ; 31 Mt),
de grains (B ; 12 Mt) et de viande (C ; 0.8 MT) pour 'année 2004

2002
81
< 423 Lo
4 : ¥, 348
- 1.\’250 214 ; 'Nmﬁ &7
- o > )
4 ¢ ,'{."'A'“ (e f'r
Q 54 7 . h\ 200 -
T . o = o3y i3 &
AR 2318 i 5 -q""
e 8 g, 24 A Sy
. 244 Tl TP
"? \ [
U ; 402 4 .
3 ’
. 611

85



Lorsque les études comparent les flux « sortants » (voir paragraphe suivant) aux flux « entrants », estimés soit
par la pression azotée (somme de 'azote apporté) soit par le surplus d’azote (solde du bilan entre importations et
exportations d’azote), le facteur explicatif qui ressort le plus nettement pour les pertes de nitrate est la lame
drainante (ou la pluie), et secondairement la température : plus le climat est chaud et sec, plus la rétention
apparente d'azote est importante (Billen et al., 2010 ; Billen et al., 2011; Howarth et al., 2006 ; Masetti et al.,
2008; Schaefer and Alber, 2007 ). L'interprétation de cette constatation et de ces conséquences n’est souvent
pas trés précise : s'il est clair qu'une lame drainante suffisante est nécessaire pour entrainer I'azote vers les
exutoires, dans le cas ou elle est insuffisante, que devient 'azote excédentaire ? L'importance de la dénitrification
est souvent mise en avant, mais les autres explications possibles sont rarement discutées : types de systémes
de production, autres pertes gazeuses, inhibition de la nitrification, allongement des temps de résidence dans les
aquiféres, etc. Etant donnée la multiplicité des sources et des processus impliqués a cette échelle, il est de toute
fagon difficile de conclure sur leur importance relative, méme en utilisant les outils de la biogéochimie isotopique
(Mayer et al., 2002).

2.2.2. Flux a I’échelle de grands bassins versants (Seine, Moselle,
Escaut, Danube ...)

Les grands bassins hydrographiques forment des entités ayant un fonctionnement relativement autonome au
sein desquelles on peut proposer une compartimentation des bilans en cohérence avec les pertes et stockages
hydrologiques en partie observés (Billen et al., 2011 ; Billen et al., 2009 ; Schoumans et al., 2009b). Pour les
grands systemes fluviaux, la rétention apparente d’azote, calculée par différence entre le surplus estimé par bilan
(Nimporté-Nconsommé-Nexporté) et les flux a I'exutoire représente jusqu'a 80% du surplus. Elle correspondrait
pour moitié & I'élimination d’azote a I'entrée de ou dans le réseau hydrographique par traitement des eaux,
dénitrification benthique et stockage dans les sédiments et, pour l'autre moitié, a des processus dans les
paysages tels que la dénitrification riparienne et profonde et le stockage dans les sols et les nappes. Ces études
mettent en avant la forte spécialisation des territoires en zones « autotrophes » qui produisent plus d’aliments
pour 'homme et le bétail, et les zones « hétérotrophes » qui les consomment (Figure 2.4), sans que les
conséquences en termes de pertes environnementales soient clairement discutées. Les deux types produisent
en tout cas des niveaux de pertes importants, si la densité d’activité est forte. De la méme fagon, zones
d'élevages et de grandes cultures sont traitées indifféeremment en termes de risques de pertes azotées, sauf
quand elles correspondent & des secteurs géographiques ayant des fonctionnements hydrologiques tres
différents (« highlands » pour I'élevage et « lowlands » pour les cultures en Grande-Bretagne, par exemple
(Jarvie et al., 2002)). Il faut noter qu'on retrouve implicitement dans cette représentation les transferts
anthropiques d'azote liés a I'approvisionnement des zones autotrophes a forte dominante agricole en engrais de
synthése et des zones hétérotrophes en aliments pour la consommation humaine ou le bétail (Billen et al., 2009).
En outre, pour faire ces bilans, il est nécessaire de considérer non seulement les sources diffuses,
essentiellement agricoles, mais également les sources ponctuelles constituées en grande partie des stations de
traitement des eaux usées (Billen et al., 2011; Bouraoui et al., 2009 ; Grizzetti et al., 2008 ). Ces sources suivent
la méme répartition que les grandes zones urbaines, avec néanmoins des émissions particuliérement élevées
dans certaines régions d’Europe du sud ou le traitement des eaux est moins organisé qu'au nord (Bouraoui et al.,
2009).
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Figure 2.4 : Distribution du bilan entre autotrophie et hétérotrophie des principaux bassins
hydrographiques d’Europe (EU-27) (calculés a partir de la base CAPRI-DNDC (Leip et al.,
2011a). Les bassins en vert sont autotrophes alors que les zones en rouge et orange ont un
statut hétérotrophe. Les bassins en jaune sont équilibrés.
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2.2.3. Flux a I’échelle de paysages et bassins versants (<1000 km?)

Lorsqu'on descend a des échelles plus fines telles que les paysages ruraux ou les petits bassins versants,
I'hétérogénéité de I'occupation des sols induit tout un ensemble de transferts locaux d’origine naturelle ou
anthropique qui peuvent avoir des incidences trés significatives sur les transformations, les bilans et les impacts
de l'azote réactif a ces échelles et aux échelles supérieures (Cellier et al., 2011). En effet, les flux de dépot
atmosphérique ou de recapture d’'azote depuis les nappes superficielles sont particulierement importants a la
limite entre deux systémes de caractéristiques différentes. Par exemple, le dépdt d’'ammoniac est
particuliérement élevé en lisieres de foréts, du fait du changement de taille de la végétation qui augmente les
transferts turbulents et la surface végétale en contact avec le panache d’ammoniac provenant de sources
proches telles que des batiments d’élevage ou des épandages de lisiers (Loubet et al., 2009). D'un point de vue
hydrologique, de nombreuses études, tant expérimentales (Hefting et al., 2003 ; Oehler et al., 2007) que de
modélisation (Beaujouan et al., 2001 ; Oehler et al., 2009) montrent qu’on peut observer de fortes émissions de
N2O dans les zones humides, alors que l'azote n'y a pas été appliqué, mais y a été transféré par des
écoulements d’eau latéraux (Durand et al., 2011). Enfin les activités agricoles sont également une source de forte
hétérogénéité a cette échelle par le biais de la gestion de la fertilisation minérale et organique, de la volatilisation
d’ammoniac au niveau des batiments d’élevage et des zones de stockage des effluents et des transferts de
produits (récolte, achats d’engrais et d'aliments du bétall, ...).

A ces échelles, les systémes de production et les utilisations du sol sont en général considérés comme assez
homogénes. Les zones d'élevage ne constituent pas la majorité des sites étudiés, mais sont bien représentées
(ex. (Basset-Mens et al., 2006 ; Chambaut et al., 2008 ; Conan et al., 2003 ; Dalmas et al., 2010; Durand, 2004 ;
Freifelder et al., 1998 ; Hayakawa et al., 2009 ; Molenat et al., 2002 ; Molenat and Gascuel-Odoux, 2001 ; Oehler
et al., 2009 ; Payraudeau et al., 2007 ; Pionke et al., 1999 ; Pionke et al., 2000 ; Pionke et al., 1996 ; Ruiz et al.,

87



2002a; Ruiz et al., 2002b; Tiemeyer et al., 2008 ; Wilcock et al., 1999). Dans certains cas spécifiques, les
pratiques d'élevages sont directement identifiées comme sources, souvent quasi ponctuelles de pertes azotées :
bétiments et aires d’exercices, zones d’abreuvement ou d’affourragement, paturage sur pentes fortes ou sols
imperméables, efc. La gestion des effluents est également un élément majeur du fait de l'intensité des flux qu'ils
peuvent occasionner localement (volatilisation d’ammoniac en batiment, lors du stockage et au champ, pertes de
protoxyde d'azote et de nitrate lors de I'épandage), et du lien au territoire, en particulier pour les élevages de
ruminants, avec la spécificité des couverts prairiaux (paturage, production de fourrages).

Le réle des zones humides ripariennes sur la rétention d'azote a fait I'objet de tentatives de quantification a cette
échelle, avec des résultats trés contrastés et d'une grande variabilité. Les résultats sont toutefois assez
cohérents avec les approches aux échelles plus larges, & savoir des taux de rétention moyens autour de 30%
(Basset-Mens et al., 2006 ; Billy et al., 2010 ; Durand, 2004 ; Haag and Kaupenjohann, 2001 ; Mayer et al., 2007 ;
Montreuil et al., 2010). Il faut cependant noter que l'immense majorité des études d'efficacité de zones
ripariennes sont réalisées a I'échelle locale, avec une spécificité des conditions in situ qui les rendent difficilement
extrapolables.

Le role des structures paysagéres a aussi été investigué pour évaluer le potentiel de recapture des émissions
atmosphériques par les couverts boisés (Loubet et al., 2009), voire pour aménager I'espace autour des sources
ponctuelles (batiments d’élevage) pour favoriser ce processus ou au contraire autour de zones sensibles (zones
Natura 2000 par exemple) pour les protéger (Dragosits et al., 2009 ; Hertel et al., 2011b).

C'est aussi a ces échelles que I'on trouve les rares études combinant transferts aériens, approche paysagere,
pertes hydrologiques et parfois gestion des exploitations, mettant I'accent notamment sur les transferts vers les
zones semi-naturelles (Dragosits et al., 2006). Divers projets ont été menés en France (Beaujouan et al., 2001)
au Danemark (Hutchings et al., 2004), aux Pays-Bas (de Vries et al., 2005) et au Royaume Uni (Theobald et al.,
2004). Le couplage de modéles simulant les différents types de transfert pertinents a cette échelle a permis de
metire en évidence, au moins de maniére qualitative car une validation est toujours trés difficile a ces échelles,
les interactions entre les différents types de transfert et l'importance de les prendre en compte pour mieux
comprendre les dynamiques de I'azote a I'échelle du paysage et effectuer des changements d'échelle (Duretz et
al., 2011; Theobald et al., 2004 ).

Récemment, les travaux de modélisation a cette échelle ont mis I'accent sur I'effet de changements de pratiques
agricoles sur les flux d'azote. Peu de travaux sont spécifiques aux systémes d'élevage, beaucoup s'intéressant
surtout a I'ajustement de la fertilisation, ou a l'introduction de cultures intermédiaires, voire a la mise en place de
Cipan (Culture piége a nitrate, voir chapitre 6, paragraphe 6.5). Une constante de ces travaux est que les BMP
(Bonnes pratiques de manipulation de produits) conduisent & une nette diminution des pertes nitriques, mais bien
souvent, des mesures plus drastiques seraient nécessaires pour atteindre rapidement les objectifs
environnementaux fixés (Agouridis et al., 2005; Chambaut et al., 2008 ; Mabon et al., 2009 ).

2.2.1. Synthése sur la redistribution de I'azote a I’échelle des
territoires

A I'échelle planétaire, 'homme est responsable de I'essentiel de redistribution de I'azote par le biais des
échanges commerciaux résultant de la spécialisation des bassins de production agricole et de la localisation des
zones de consommation. Les zones émettrices d’azote réactif générent des transferts atmosphériques a longue
distance, qui représente un poste important du bilan azoté de nombreuses régions dans le monde. Elles générent
aussi des transferts hydrologiques, qui, a I'échelle des grands bassins fluviaux, s'accompagne d’'une élimination
importante de 'azote par dénitrification, pour moitié dans le réseau hydrographique et pour moitié dans les
versants et les zones humides ripariennes. A de plus petites échelles, cette élimination est moindre, car les
processus internes au réseau hydrographique sont beaucoup plus limités. Les taux de transfert des surplus
agricoles d'azote vers I'atmospheére et vers les exutoires des cours d’eau varient beaucoup et dépendent, par
ordre décroissant d'importance, de la proportion surfacique et du type d’activité agricole, du climat (notamment
précipitations et températures), du fonctionnement hydro-pédologique et de la structure du paysage. La partie
suivante présentera des illustrations quantifiées de ces grands principes.
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Figure 2-5: Schéma conceptuel (a gauche) et résultat (a droite) du modéle NitroScape
(Duretz et al., 2011). Le résultat montre la lixiviation de nitrate (en kg NO;——N ha-1 yr-1)) sur
un paysage idéal comprenant deux exploitations hors-sol d’élevage de porcs, des cultures
de blé et mais et des zones naturelles non exploitées. Le pattern des fuites montre I'effet
des cultures (damier), du transfert hydrologique (formes ondulées selon la verticale) et des
dépbts atmosphériques de 'ammoniac émis par les batiments (perturbations des formes
ondulées précédentes).
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2.3.
Les effets des exces d’azotfe sur les milieux

dépendent des caracteristiques des territoires

Un méme excés d'azote peut conduire a des flux vers 'environnement trés différents et finalement a des impacts
variables sur les écosystemes en fonction des caractéristiques des territoires. Parmi ces caractéristiques, il faut
considérer notamment les caractéristiques pédologiques et climatiques (température, pluviométrie) et les modes
d'occupation des sols. Il est en particulier bien établi que I'équilibre entre dénitrification et lixiviation varie
fortement. Les pertes par dénitrification sont beaucoup plus importantes dans les sols organiques mal drainés
que dans les sols limoneux et argileux et elle est minimale dans les sols sableux (Barton et al., 1999 ; Koops et
al., 1996). A l'inverse le risque de lixiviation s’accroit dans les sols sableux. A partir de ces connaissances et en
modulant aussi le risque de lixiviation en fonction du mode d’'occupation des sols (la dénitrification s'accroit sous
prairies permanentes), de la température (la dénitrification est ralentie a basse température) et des précipitations
a partir de nombreuses mesures disponibles aux Pays-Bas, une carte de sensibilité des régions européennes au
risque de lixiviation a été établie (Figure 2.6). Elle exprime la proportion de I'azote excédentaire du bilan qui est
lixiviée (aprés avoir retiré les pertes par émissions de NH; des effluents et les pertes éventuelles par
ruissellement) (Velthof et al., 2007). Grizzetti et al. ont montré que ces pertes vers les systémes aquatiques se
faisaient principalement sous forme diffuse, ce qui traduit une origine agricole (Grizzetti et al., 2008). Les sources
ponctuelles sont principalement les eaux usées, et se trouvent donc dans les zones a forte densité de population
ou lorsque les systémes de traitement des eaux sont moins développés, comme cela peut étre le cas dans
quelques zones du sud de I'Europe. Cette carte montre notamment que la Bretagne apparait comme une zone
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beaucoup plus sensible vis-a-vis des pertes par lixiviation que I'lrlande. Cette approche reste toutefois trés
approximative et ne dessine que les grandes tendances. Les impacts sur la qualité des eaux dépendent eux
aussi des systémes de production et des caractéristiques pédologiques et géologiques des régions concernées,
comme lillustre la Figure 2.7. On peut y voir que, si les zones d’élevages intensifs montrent en général une
qualité des eaux de surface dégradées, elles ne sont pas les seules. De telles dégradations sont aussi observées
dans des zones de grande culture. De plus, on peut voir que cette observation est encore plus largement
partagée pour les eaux profondes.

Figure 2.6 : Sensibilité des différentes régions aux fuites de nitrate, d’aprés (Velthof et al.,

2007).
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Le projet GreenDairy (Systémes laitiers et environnement dans I'espace atlantique) a bien illustré I'importance du
milieu naturel et des systémes de production en comparant 'Ouest de la France avec les autres régions laitiéres
de I'Arc Atlantique (Pflimlin et al., 2006). L'Ouest de la France est une des régions avec des excédents de bilans
élevés (Figure 2.8) et c'est aussi la région qui enregistre les concentrations en nitrate des eaux de surface les
plus élevées. Les exploitations irlandaises ont aussi des excédents de bilan N élevés mais I'élevage est basé
exclusivement sur la prairie et les teneurs en nitrate des eaux de surface y sont relativement peu élevées. En
Galice et au Nord Portugal, la SAU représente a peine 30 % du territoire si bien que les exploitations laitiéres,
bien que trés intensives (plus de 20 000 | lait’/ha contre moins de 7 000 a I'Ouest) n'ont que des impacts trés
modestes sur la qualité des eaux car la présence de zones non agricoles importantes (foréts) permet de diluer et
de tamponner les risques. A linverse, c'est dans 'Ouest francais que la densité animale est la plus importante.
La production animale occupe 2/3 de la surface, contre 1/3 au Nord de I'Espagne et au Portugal et les surfaces y
sont partagées avec des cultures annuelles dans un milieu disposant de peu d’espaces non agricoles. Ainsi, la
contribution des élevages laitiers a la qualité de I'eau (nitrate), dépend davantage de la densité animale par km?
de surface totale, que du niveau d'intensification de certains troupeaux. Elle dépend aussi fortement des autres
activités d'élevage ou de cultures dans la région et de I'occupation du sol. Ces résultats suggérent que pour une
réglementation pertinente visant des objectifs & atteindre, il semble nécessaire de prendre en compte les
spécificités régionales et d'intégrer les modes et le contexte de production.
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Figure 2.7 : concentrations moyennes annuelles en nitrate (mgN/l) dans les riviéres et dans
les nappes Européennes. Valeurs pour 2008, sauf GW UK (2004), GW Italy (2001), river
Ireland (2007). (source EEAA : http://www.eea.europa.eu/data-and-maps/)
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Figure 2.8: Relation entre les excédents d’azote et la teneur en nitrate des eaux
superficielles (projet GreenDairy, (Pflimlin et al., 2006)).
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2.4. Les flux d’azote a différents niveaux d’intégration

2.4.1. Variabilité des estimations

Les modéles proposant une couverture systématique des territoires pour une estimation des surplus azotés,
des pertes hydrologiques et des pertes gazeuses sont trés récents. Chaque modéle a généralement un ou des
objectifs trés spécifiques, si bien que les sorties ne sont pas toujours comparables. Certaines inter comparaisons
ont été réalisées dans le cadre du projet européen EUROHARP (Schoumans et al., 2009a ; Schoumans et al.,
2009b) ou 9 modeles ont été appliquées sur 17 bassins en Europe, couvrant une large gamme de conditions
climatiques, pédologiques et agricoles (Kronvang et al., 2009). Plus récemment, dans le cadre de I'European
Nitrogen Assessment quatre modéles simulant 'ensemble des pertes hydrologiques et atmosphériques, mais

utilisant

en partie des bases de données différentes ont été comparés (de Vries et al., 2011 ; Leip et al., 2011a).

Les comparaisons entre les différentes évaluations soulignent :

des différences non négligeables sur les données d’entrée utilisées par ces modéles, résultant de
['utilisation de bases de données et d’unités spatiales différentes. Ces différences ne remettent toutefois
pas en cause la validité des conclusions tirées ;

des estimations & I'échelle de I'Europe semblables entre modéles, mais une variabilité plus grande pour
les flux vers I'hydrosphére ;

des différences dont une part non négligeable peut résulter a la fois des différences de concepts dans
la modélisation des processus d’émissions et des unités spatiales considérées et de leur résolution ;
une augmentation des apports d'azote jusqu’en 1985, suivie par une diminution, liée a la décroissance
de la production et du nombre d’animaux.

la grande variabilité des résultats a I'échelle locale, soulignant la grande incertitude qui prévaut encore
dans les estimations (Figure 2.8).
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la similarité des patterns spatiaux pour les surplus et les émissions atmosphériques, qui coincident avec
les zones d’élevages intensifs : Pays-Bas, Allemagne du Nord, Danemark, Bretagne (Figure 2.9).

une image plus contrastée pour les estimations des flux nitriques par lixiviation (Figure 2.9 ¢ et d), car
les zones de grandes cultures sont aussi fortement émettrices, et le contexte pédoclimatique joue un
role important (Figure 2.9).

Figure 2.9 : Variation des estimations des émissions d’ammoniac (haut) et de nitrate (bas)
pour deux modéles : IDEAg (gauche ; (Leip et al., 2008)) et Integrator (droite ; (de Vries et al.,
2009)).

(a)
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2.4.2. Variations géographiques des flux a I’échelle de 'UE-27

24.2.1. Les flux d’azote a I’échelle des pays

La consommation d’'engrais azotés s'est considérablement accrue parmi les 27 états membres de I'Union
européenne en passant d'environ 4 Tg de N au début des années 1960 a plus de 12 Tg a la fin des années 1980
pour enfin redescendre vers 10,5 Tg en 2002 (Statistiques de la FAO, 2006 ; voir aussi Figure 1.15). Dans le
méme temps les quantités totales d’'azote excrété par les troupeaux dans I'EU-27 étaient d’environ 7-8 Tg au
début des années 1960. Elles se sont accrues jusqu’a 11 Tg a la fin des années 1980 pour rediminuer a 10.3 Tg
dans les années 2000. Ces quelques données illustrent le trés fort accroissement de la charge azotée sur les
territoires agricoles depuis 50 ans. Il convient aussi d’ajouter les autres entrées d’azote par la fixation
symbiotique (environ 2,2 Tg) et par les dépbts atmosphériques (7,3 Tg). Les importations d’aliments représentent
7,6 Tg (van Egmond et al., 2002). Des évaluations plus récentes, conduites dans le cadre de I'European Nitrogen
Assessment, donnent des chiffres différents en raison de l'utilisation de bases de données différentes, mais les
grandes masses restent trés semblables (voir notamment (Erisman et al., 2011 ; Leip et al., 2011a; Sutton et al.,
2011a)).

Figure 2.10 : Consommation totale d’azote réactif par I'élevage en Europe pour I'année 2002.
La carte a gauche montre la consommation, incluant les pertes d’aliment (données en kg
N/km?. Le diagramme en secteurs donne la répartition de la consommation animale en
diverses sources : herbe (paturage et fauche), aliments bruts provenant des terres cultivés
(mais, betterave et autres), grains (céréales, protéagineux et oléagineux), concentrés
(concentrés riches en énergie et/ou protéines, tourteaux...) et autres (paille, produits
animaux). Le diagramme en histogrammes donne la répartition de la consommation par
pays. (source = Indicator Database for European Agriculture V1, 2009)
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Les apports d'azote sur les surfaces, sous forme d’engrais de synthése et de déjections animales, sont plus
élevées en Europe que sur les autres continents (Kuczynski et al., 2005 ; Mosier et al., 2004) mais avec une
grande diversité de situations selon les pays et les régions. La Figure 2.11 met en évidence les zones de forte
concentration en production animale, & savoir I'lflande et I'ouest des iles britanniques, la Bretagne, un ensemble
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constitué de la Belgique, des Pays-Bas, du Danemark et de I'Ouest de I'Allemagne, le sud de 'Allemagne et la
Plaine du Po. Cette diversité, ainsi que ces conséquences sur les bilans sol-végétation de N et P et les émissions
des différentes formes de N (et de méthane) dans l'air ainsi que la lixiviation vers les eaux de surface et
profondes pour I'ensemble des pays de 'EU-27 ont été simulées a I'aide du modéle MITERRA-Europe (Oenema
et al., 2007 ; Velthof et al., 2009b) en utilisant des bases de données régionalisées et uniformisées d’informations
et de méthodes de calcul homogéne a I'échelle des pays et grandes régions (niveau NUTS2, Nomenclature of
Territorial Unit for Statistics in EU, administrative area of 160-440 km?). Un exercice similaire a été effectué plus
récemment par de Vries et al. (de Vries et al., 2011) et Leip et al. (Leip et al., 2011a) dans le cadre de I'European
Nitrogen Assessment (Sutton et al., 2011c) avec des résultats parfois différents.

Figure 2.11 : Distribution spatiale et répartition des surplus d’azote en Europe. La carte a
gauche montre les surplus calculés selon une méthode de bilan sol-surface (kg N/km?). Le
diagramme en secteurs donne la répartition de ces surplus sous les différentes formes de
pertes. Le diagramme en histogrammes donne les quantités cumulées de surplus par pays
et leur répartition selon les formes.
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Le bilan azote des surfaces considére les entrées d’azote (la fertilisation organique, la fertilisation minérale, la
fixation d’azote par les légumineuses) et en soustrait les sorties d'azote (les exportations par les cultures et les
fourrages). Il faut souligner que si les exportations d’azote par les cultures sont assez bien connues, les
exportations par les prairies et fourrages sont beaucoup plus variables et peuvent étre source d'imprécision dans
le calcul du bilan. La modélisation réalisée pour I'année 2000 avec MITERRA-Europe (Velthof et al., 2009a)
montre qu'en moyenne dans 'EU-27, les apports d’azote au sol sont constitués principalement par les engrais de
synthése (66 kg N/ha) et par les effluents d'élevage (61 kg N/ha). La différence est plus marquée dans le cadre
des estimations de 'ENA, avec des apports par les effluents d'élevage correspondant a environ 70 % des
apports d’engrais de synthése. La fixation symbiotique a une part assez mineure (5 kg N/ha) et inférieure a celle
des dépdts atmosphériques (12 kg N/ha). Les cultures n’exportent que 62 kg N/ha (soit 43 % des apports totaux).
Des différences trés importantes apparaissent entre les pays, les excédents d'azote étant beaucoup plus
importants dans les régions avec des systémes de productions intensives (Europe du Nord Ouest
principalement) que les régions avec des systémes plus extensifs (montagnes, Europe du Sud). Les estimations
d’excés de bilan sont d'ailleurs en bon accord avec les données des bases internationales de 'OCDE (1997) et
Eurostat (2000), du moins pour les principaux pays, pour lesquels les informations statistiques sont de bonne
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qualité. Le biais est toutefois assez important pour la France (estimation de 90 pour 50 kg N/ha/an dans les
bases de données) et le Luxembourg (estimation de 77 vs 170 kg N/ha/an dans les bases OCDE). Dans cette
estimation, la dénitrification (N2 et N2O) est de trés loin la voie principale de perte d'azote (44 kg N/ha SAU) suivie
par la volatilisation de NH; (17 kg/ha SAU), le lessivage (16 kg/ha SAU) et les émissions de NOx (2 kg/ha). I
apparait aussi que les pays qui ont les plus forts surplus de bilan sont aussi ceux qui ont les niveaux d’'émission
de NHs, de N2O et de nitrate les plus élevés (Figure 2.12). Au grain de cette analyse nationale, la France
n‘apparait pas comme un pays trés fortement excédentaire en N et émetteur de quantités importantes d'azote
dans I'environnement, au moins si elle est comparée a des pays développant une agriculture intensive. Mais il
faut compter avec de trés fortes disparités régionales (voir partie 2.4.3)

Figure 2.12 : Comparaison des surplus des bilans azotés sol-végétation, des fuites
moyennes de nitrate et d’émissions de NH; pour quelques grands pays européens, d’aprés
MITERRA-Europe (Velthof et al., 2009a).
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Les travaux conduits dans le cadre de I'European Nitrogen Assessment par Leip et al., utilisent diverses bases
de données européennes et plusieurs modéles d'évaluation des bilans et des émissions (Leip et al., 2011a). Si
on analyse tout d'abord les surplus des bilans d’azote, on peut voir (Figure 2.13) qu'ils sont excédentaires dans
les mémes zones que celles de fortes densité d'élevage (voir Figure 2.9 et commentaires). Comme les émissions
de NHs sont directement liées a la densité animale, les patterns d’émissions au niveau européen sont trés
semblables & ceux de la répartition des troupeaux dans I'EU-27 (Figures 2.9 et 2.13). Les émissions sont donc
les plus élevées dans les systémes d’élevage intensif du Nord-Ouest de I'Europe et dans la plaine du Pd. Le
secteur bovin contribue pour 50 % aux émissions de NHs. En revanche, les fuites de nitrate et les émissions de
N>O dépendent aussi beaucoup des apports d’engrais minéraux sur les cultures et des propriétés de sols. Les
relations entre la densité animale (voire les bilans d'azote) et ces pertes sont donc moins étroites comme
lillustrait aussi la Figure 2.7. Cependant la hiérarchie des pertes est différente de celle a laquelle avait abouti le
projet MITERRA-Europe : les principales pertes sont ici le nitrate (45 %) et le N2 (36 %), suivies de plus loin par
le NHs (13 %) et le N2O (3 %). Les différences résultent principalement des différentes hypothéses faites dans les
modéles d’estimation des pertes dans les deux cas.

Les deux modélisations mettent en avant les zones d’élevage les plus intensives comme des zones a fort surplus
azoté et émettrices d'azote réactif dans les milieux. Toutefois, compte tenu de I'hétérogénéité des résultats entre
approches, des incertitudes et des artefacts entachant chacune des approches, il est difficile daller plus loin dans
leur analyse. En particulier, on pourrait s'attendre a ce que des structures spatiales se dégagent quant a la
répartition du devenir des surplus azotés entre lessivage et émissions gazeuses, qui doivent forcément différer
selon le climat et le type de systémes de production présents sur un territoire. Or rien de net n’apparait, ni a
I'échelle frangaise ni a I'échelle européenne. De toute évidence, ces résultats issus de modéles devront étre
validés par des réseaux de mesures couvrant des situations agro-pédo-climatiques contrastées avant de pouvoir
étre exploités plus en détail.
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Figure 2.13 : Distribution des apports d’azote sur les terres agricoles et des émissions
d’azote réactif en Europe (en kg N km?) incluant les émissions vers I'air sous forme de NH;
et N:O et les pertes vers les systémes aquatiques, incluant le nitrate et autres formes

d’azote réactif, ainsi que les eaux usées (d’apreés (Leip et al., 2011a)).
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2.4.2.2. Les flux a I’échelle des troupeaux

Sur les 10,4 Mt de N excrétés par les troupeaux a I'échelle européenne, les vaches laitieres représentent
2,67 Mt, les autres bovins 3,21 Mt, les porcins 1,69 Mt, les volailles 1,75 Mt et les autres animaux 1,16 Mt. Les
simulations avec le modele MITERRA montrent que les effluents représentent approximativement 80 % des
émissions totales de NH3 de 'EU-27 et 50 % des émissions de NoO (Oenema et al., 2007). Ces données sont du
méme ordre de grandeur que celles proposées par Van Egmond et al. (van Egmond et al., 2002) ou le Citepa
(Citepa, 2011) en France. Dans leur synthése Le Gall et Vertés estiment que I"ensemble du cheptel frangais
produit environ 1,4 Mt d'azote organique par an (Le Gall et al., 2005). Ces rejets proviennent & 75 % des bovins,
8 % des porcins, 6 % des volailles comme des ovins, 3 % des équidés et & 1% des caprins. Les bovins
constituent donc de loin la plus grande part des rejets azotés. On peut estimer que la part des vaches laitiéres
représente environ 35 % des rejets bovins, les vaches allaitantes 30 % et I'ensemble des animaux d'élevage et
d'engraissement des 2 troupeaux, laitier et allaitant, également 35 %. Le secteur bovin est le plus concerné par
les émissions de NH; puisqu'il en représente 50 % du total des émissions européennes (moitié pour les bovins
laitiers et moitié pour les autres bovins), les porcins en représentent 25 % (46 %, 12 % et 15 % en France pour
les bovins, porcins et volailles, respectivement (Citepa, 2011).

Environ 60 % de l'azote excrété est recueilli en batiment mais 30 % de l'azote excrété par les troupeaux en
béatiment est perdu lors des phases de stockage, cette valeur étant évidemment trés variable selon les états
membres (de 20 & 40 % de pertes totales), notamment en fonction des conditions de logement et de stockage et
du respect des réglementations. Sur ces 30 % de pertes en batiments, environ 19 % sont liées a la volatilisation,
7% a la dénitrification et nitrification et 4 % a la lixiviation. Une autre fraction de I'azote (environ 19 %) sera
ensuite perdue sous forme de NHs essentiellement au moment de I'épandage. Ces valeurs, bien que trés
globales montrent bien l'importance de ces pertes et que la valorisation de I'azote des effluents est un point clé
dans le recherche d‘une meilleure efficience de I'azote en élevage.

La synthése plus récente de Vries et al., utilise toute une famille de modéles et de sources de données, parmi
lesquels le modéle MITERRA-Europe dont ont été tirés les résultats précédents (de Vries et al., 2011). Cette
étude montre des tendances semblables, mais apporte en plus une évaluation des incertitudes liées aux
méthodes d’estimation des émissions gréce a l'utilisation d’'un ensemble de modéles. Le Tableau 2.1 présente
les bilans d’azote calculés a I'échelle de I'Europe des 27, ainsi que leurs différentes composantes, pour les
années 2000 et 2002. Les chiffres sont logiquement semblables pour les entrées d’azote, mais ils sont plus
variables concernant les sorties, en raison des différentes hypothéses faites dans les modéles utilisés.
L'incertitude est la plus forte pour les pertes par lessivage de nitrate, puis sous forme de N2O et Na.

Tableau 2.1: Bilan annuel des surfaces agricoles en 2000, incluant les émissions de
composés azotés depuis les batiments d’élevage, les zones de stockage et les sols ;
d’apreés (de Vries et al., 2011).
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2.4.3. La France : de forts contrastes entre les régions et entre
systemes

2.4.3.1. Cartographie des flux et des bilans d’azote a I’échelle
du territoire national

Un état des lieux a été réalisé assez récemment par I'Institut de I'Elevage (Bertrand et al., 2007) a partir des
données du recensement agricole 2000 (http://www.agreste.agriculture.gouv.fr/enquetes/recensement-agricole/)
des enquétes de structure du SCEES (service statistique du Ministere de I'Agriculture), les enquétes « pratiques
culturales » du SCEES, des données de I'industrie des engrais et du Réseau national des données sur 'eau
(RNDE) 2001. Pour cette expertise, nous avons également pu obtenir les résultats détaillés, pour le territoire
francais, de 4 approches différentes (NOPOLU (Schoumans et al., 2009a), GREEN (Grizzetti et al., 2008) ;
2008), IDEAg (Leip et al., 2011a), INTEGRATOR2 (de Vries et al., 2011). Dans les deux cas de figure on
observe :

- la grande variabilité des résultats a I'échelle locale, soulignant la grande incertitude qui prévaut encore.

- la similarité des patterns spatiaux pour les surplus et les émissions atmosphériques, qui coincident avec
les zones d'élevages intensifs, avec des niveaux similaires aux grandes régions d'élevage
européennes : Pays-Bas, Allemagne du Nord, Danemark (Figure 2.10).

- une image plus contrastée pour les estimations des flux nitriques par lessivage, car les zones de
grandes cultures sont aussi fortement émettrices, et le contexte pédoclimatique joue un réle important.
Ceci est confirmé par les données observées de concentrations dans les riviéres et les nappes (voir la
France sur la Figure 2.7).

Dans I'étude de linstitut de I'Elevage, la charge (définie par la quantité épandue) d’'azote organique et minéral
varie fortement selon les régions (Bertrand et al., 2007). C'est évidemment sur 'Ouest que la charge en N
organique est la plus élevée et de tres loin (Figure 2.14). Celle-ci s’éléve a 129 kg/ha/an en Bretagne, 90 en Pays
de Loire et 80 en Basse Normandie alors que la moyenne nationale s'établit a 50 kg/ha/an. La charge d’azote
organique est supérieure & 130 kg N/ha de SAU (soit environ 170 kg N/ha épandable, plafond de la directive
nitrate?) dans plusieurs secteurs de I'Ouest qui combinent production laitiére et élevage de monogastriques
(Finistere, Cotes d’Armor, Morbihan), production de viande bovine et de volailles (sud des Pays de la Loire) ou
bien sont spécialisés en production laitiére (sud Manche, Nord Mayenne, llle-et-Vilaine). La charge d’azote
minéral se concentre, au contraire, principalement sur le bassin parisien et le Sud-Ouest qui correspondent aux
zones de grandes cultures. Au final les surplus de bilans azotés sol-végétation culminent en Bretagne avec une
valeur de 79 kg N/ha/an (et méme 95 pour le Finistere et les Cotes d’Armor) alors que la moyenne nationale est
de 29 et que plusieurs régions spécialisées en élevage (Franche-Comté, Auvergne-Limousin) ont des bilans
nettement inférieurs & 15 kg N/ha/an.

Les teneurs en nitrate des eaux de surfaces sont plus élevées a I'Ouest (Figure 2.15). La valeur moyenne est
proche de 30 mg/L en Bretagne mais certains cantons dépassaient le seuil de 50 mg/L en 2000. Des teneurs en
nitrate également élevées (au dessus de 25 mg/L) se retrouvent dans les zones de grande culture. En revanche
de nombreux territoires d’élevage, comme le grand Massif Central, le Jura ou les Alpes, produisent une eau tres
peu chargée en nitrate.

2| a décret signé le 11/10/11 modifie le calcul du plafond d'épandage qui va désormais prendre en compte la surface
agricole utile (SAU) et non plus la surface potentiellement épandable (SPE) qui déduisait de la SAU les «surfaces a
proximité des cours d'eau, du littoral, des tiers».
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Figure 2.14 : Charge en N organique et minéral, bilan azoté des territoires frangais (en kg
N/ha SAU) (Source Institut de I’Elevage)?
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La France de I'élevage est donc trés loin d’étre homogéne en termes de bilan azoté et de risques de fuites
d’'azote. Si I'Ouest et plus précisément la Bretagne peuvent étre mis en comparaison avec d’autres territoires
d'élevage intensifs a I'échelle européenne, cette comparaison n'a pas de sens pour de nombreux autres
territoires. Les concentrations en nitrate se sont en moyenne stabilisées ces derniéres années. Alors qu’elles ont
continué a augmenter dans certaines zones céréaliéres, les teneurs en nitrate des eaux superficielles ont
diminué modérément (de 1 & 5 mg/L) entre 1993 et 2005 dans les zones vulnérables de I'Ouest de la France,
(MEDDTL, 2010) mais cela n'empéche pas la situation de rester critique dans un certain nombre de bassins
versants du grand ouest en France.

Figure 2-15 : Teneurs en nitrate (en mg/L) des eaux de surface (RA, 2000
http://www.agreste.agriculture.gouv.fr/enquetes/recensement-agricole/)
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 Au moment de la rédaction de ce rapport, les données du recensement 2010 ne sont pas encore toutes
disponibles pour actualiser ces cartes.
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2.4.3.2. Consommation et approvisionnement en azote pour
I’alimentation des animaux

Comme pour I'Europe (Sutton et al., 2011a), en France, les animaux consomment la plus grande partie des
matieres premiéres végétales produites. Toutes filieres confondues, la consommation estimée d'aliments par les
filiéres animales était de 117 millions de tonnes sur la période 1997-1998 (AFSSA, 2000). Cette consommation
permet de valoriser de nombreux sous-produits ou coproduits des productions végétales utilisées directement par
I'homme (tourteaux, pulpes, sous-produits de meunerie...), mais l'essentiel est directement a l'usage des
animaux, en particulier les fourrages avec prés de 82 millions de tonnes consommés essentiellement par les
ruminants. Suivant les types de production animale, les rations consommées oscillent entre 2 et 3 % d'N par kg
de MS.

Sur ces 117 Mt d'aliment, les animaux en rejettent 1 820 kt sous forme d’'azote. Et sur le total d'azote contenu
dans les déjections animales au niveau national, I'élevage bovin en représenterait 70 %, I'élevage porcin et
avicole environ 10-15% chacun (Citepa, 2011 ; Gac et al., 2007). Il convient de resituer ces flux d’azote
« déjections animales » par rapport @ d’autres flux d’'azote majeurs épandus sur les terres agricoles, a savoir
2 110 kt d’engrais de synthése et 21 kt sous forme de boues de stations d’'épuration et de composts (Citepa,
2011). Les émissions de NH; liées a la gestion de ces déjections sont estimées a 465 kt N par an selon le Citepa
et 382 kt N par an selon (Gac et al., 2007), soit environ 4 de I'azote contenu dans ces produits, soit un peu plus
quau niveau mondial (20 %) et moins qu'au niveau des Etats-Unis (50 %). Toutes les cartes d’émission
d’ammoniac pour la France montrent que les zones de fortes émissions sont les zones a forte densité d'élevage.
Pour le N2O, les quantités sont plus faibles : 76 kt N par an, dont environ 40 % aprés épandage sur les terres
agricoles (voir Figure 2.13).

Cette représentation de la filiere de I'alimentation animale fait apparaitre un ensemble d'interactions avec les
systémes de production végétale et de transformation des produits, et des importations d’aliments. Il est en effet
difficile d’atteindre I'autonomie protéique pour lalimentation des troupeaux méme dans les systémes de
ruminants qui se fondent sur une valorisation maximale des fourrages et de Iherbe. La comparaison inter
régionale montre qu'il existe une bonne relation entre les productions de fourrages et les effectifs exprimés en
unité gros bovins standardisés (UGBs) (AFSSA, 2000).

La question de 'autonomie a été documentée a partir de deux analyses nationales conduites sur I'élevage laitier
(Paccard et al., 2003) et en production de viande bovine (Kentzel and Devun, 2004) et par des études régionales
en Pays de la Loire (Rubin et al., 2004), Poitou-Charentes (Bossis et al., 2004), Rhone-Alpes (Capitain et al.,
2004), Jura (Gaillard et al., 2004) pour le lait et dans le charolais (Veysset et al., 2003) pour la viande. Les
systémes laitiers sont généralement plus autonomes que la moyenne, mais une exploitation laitiére sur trois
achéte cependant la totalité de ses aliments concentrés. Les achats de concentrés azotés sont ainsi
prépondérants : 25 & 30 % des élevages sont autonomes a plus de 50 % pour la totalité de leur MS (matiére
seche) et I'énergie, contre seulement 12 % pour les matiéres protéiques. Les différents systémes de production
différent surtout par leur autonomie protéique et en concentrés. Parmi les systémes herbagers, I'agriculture
biologique améliore d’environ 15 points 'autonomie protéique, en montrant de surcroit les valeurs les plus
élevées (86 et 93 %) du panel d’environ 400 exploitations. L'autonomie décroit avec le niveau d'intensification.
En raisonnant sur les valeurs moyennes des systémes, une relation négative apparait entre la part de mais dans
la SFP et l'autonomie protéique de la ration totale : les élevages avec beaucoup de mais ont une faible
autonomie, toutefois les bilans en azote apparaissent davantage liés aux achats d’'engrais azotés qu’aux achats
d'aliments protéiques. En systéme de bovin viande, la grande majorité de ces exploitations (panel de 400
exploitations) est quasi-autonome en fourrages mais I'autonomie en aliments concentrés n'est que de 43 % en
moyenne et 'autonomie protéique de seulement 27 % avec une forte dispersion. L'autonomie protéique totale
n'est atteinte que dans un nombre trés limité d’élevages (& peine 3 %). Le systéme fourrager et le lien entre
cultures et bovins viande sont les principales composantes des systémes qui permettent d'influer sur leur niveau
d’autonomie protéique. Ceci est confirmé par I'étude dans le bassin charolais qui montre que les exploitations
sont trés largement dépendantes d’achat d’aliments concentrés et d’engrais, ces derniers constituants les plus
fortes entrées d’azote.

Enfin, notons que la France est le pays d'Europe qui produit le plus de fourrages. Et parce que les surfaces
fourrageres couvrent presque 20% du territoire frangais, (Ifen, 2002), les élevages d'herbivores structurent le
paysage agricole, avec des différences régionales importantes.
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Figure 2.16 : Filiére simplifiée de I'alimentation animale en France 1997-1998. (Sources :
SCEES, FOP, UNIP, SNIA, SYNCOPAC, ONIC, ONIOL, Douanes), (AFSSA, 2000) (unités :
millions de tonnes)

knporations Autres IAA

Exportoions

21 14

ALMENTATION ANIMALE

2.4.4. Une région francaise particulierement concernée par les
excédents d’azote : |la Bretagne

Le dernier recensement agricole (RGA, 2010, http://agreste.agriculture.gouv.fr/recensement-agricole-2010/) vient
de réactualiser les données sur la filiére agricole bretonne. La Bretagne compte 25 900 exploitations agricoles en
2010 de taille économique correspondant & un potentiel de production d’au moins 25 000 €/an (soit au moins
647 millions € de production). La Bretagne réalise 12 % de la production brute standard nationale alors qu’elle ne
compte que 6 % de la SAU nationale (1,6 million d’ha). Les productions animales prédominent largement, 70 %
des exploitations étant classées en « bovins lait» ou en élevage « hors sol » avec 10 000 exploitations
spécialisées lait et 8 000 exploitations spécialisées en élevage de granivores. La Bretagne est ainsi la premiére
région frangaise pour la production de lait, de porc, de volailles et d’ceufs. Les effectifs présents a la date du
recensement 2010 (Agreste, http://agreste.agriculture.gouv.fr/IMG/pdf R5311A06.pdf) s'élevaient a 730 700
vaches laitiéres (environ 1/5 du cheptel national) et plus de 2 millions de bovins, une capacité (nombre de places)
de 602 600 truies et de 3,4 millions de porcs charcutiers (plus de la moitié du cheptel porcin national), quelque 68
millions de volailles (présentes dans les exploitations en fin d’année environ 1/3 de la production nationale) et
aussi 88 400 ovins et 27 900 caprins (environ 1 % et 2 % des cheptels nationaux). La production laitiére occupe
45 % de la SAU (30 % au niveau national).
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2.4.4.1.

Au niveau régional, la SAU n'est pas suffisante pour nourrir 'ensemble du troupeau et la région importe des
céréales, du tourteau de soja mais aussi des engrais minéraux en quantités importantes. Tous ces flux ne sont
connus que de maniére approximative. Outre les incertitudes sur le flux, il faut aussi considérer que les
hypothéses de calculs varient ce qui contribue aussi a brouiller l'image exacte des bilans régionaux. Malgré tout,
on dispose de bilans sol-végétation a I'échelle de la Bretagne. lls sont cohérents entre eux a quelques dizaines
de milliers de tonnes prés. Selon les données rassemblées par le CSEB (Conseil scientifique de I'environnement
de Bretagne, http://fwww.cseb-bretagne.fr/) (Aurousseau, comm. personnelle, 2011), la charge en N organique
est d’environ 206 000 t pour les années les plus récentes (2006-2008). Les bovins représentent 54% de cette
charge, les porcs environ 28% et le secteur avicole environ 16%. Il convient d’ajouter la charge en N minéral qui
représente environ 100 000t de N. Les pratiques de résorption représenteraient environ 11 000t de N. Les
estimations des exportations par les cultures sont extrémement variables et le solde du bilan refléte toutes ces
incertitudes sur les données de bases. Il est, de toute maniere, trés élevé et sans doute compris entre 50 000 et
100 000 tde N.

Si on se place a I'échelle des exploitations, la charge d’azote organique est en moyenne beaucoup plus élevée
en Bretagne que sur le reste du territoire (voir partie 2.4.3 et Figure 2.14). Ce point peut aussi étre illustré a partir
du travail de Le Gall et Vertes qui ont envisagé un autre découpage des régions (Le Gall et al., 2005). lls ont
classé les cantons a partir d'un certain nombre de variables permettant de caractériser |'activité agricole :
proportion de surfaces fourragéres et surfaces toujours en herbe, fertilisation azotée (totale, minérale et
organique), proportion d'élevages hors-sol (porcs et volailles), surplus du bilan N sol-végétation, % de forét et
densité de population. Trois zones sont relativement spécifiques du Massif Armoricain et présentent des
différences assez significatives par rapport & la pollution par le nitrate

Une région avec de forts excédents d’azote

Tableau 2.2 : Caractéristiques des bilans azotes sol-végétation de différentes régions

Charge N N minéral N organique | Norganique | Surplus du

(kg/ha SAU) (% entrées) ruminants granivores bilan (kg
(% entrées) | (% entrées) N/ha)
Bretagne Lait et porcs 221 33 36 31 84
Bretagne Lait intensif 179 43 44 13 54
Nord Pays de Loire 161 45 45 10 37
Zones grandes culture 123 85 13 2 25
Zones herbagéres plaine 98 31 67 2 9
et montagne

- La zone "Bretagne lait et porcs" correspond au Nord de la Bretagne. Elle a une charge importante
d'azote organique par hectare, la moitié étant liée aux productions porcines et avicoles. Cette zone
combine aussi le plus fort niveau de fertilisation azotée minérale et au final offre le plus fort surplus

d'azote

- La zone "Bretagne : lait intensif" couvre une large part du Sud et du Centre de la Bretagne. Les

systemes hors sol sont peu nombreux et la zone, présente un plus faible surplus d'azote

- La zone nommée "Nord Pays de La Loire" posséde aussi peu de systémes hors-sol. Elle a en fait un

chargement bovin inférieur et au final un plus faible excédent d'azote.

- Les régions de grandes cultures avec pas ou peu d'élevage présentent un faible excédent de bilan
Corpen ainsi que les régions herbagéres et d'élevage plus extensif.
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2.4.4.2. Les marées vertes en Bretagne : un phénomeéne
récurent aux conséquences encore mal quantifiées

L’apparition des premiéres marées vertes en Bretagne remonte au début des années 1970. Dés juillet 1972, la
DDE des Cotes d’Armor s'inquiétait de dépdts importants d’algues vertes en baie de Saint Brieuc (Dalmas et al.,
2010). Le phénoméne des marées se développe rapidement au cours des années 1980 et 1990, tant dans leur
étendue géographique que dans leur durée et leur importance, pour atteindre un niveau élevé en 2000. Depuis,
'ampleur des marées vertes fluctue autour de ce niveau élevé. La biomasse produite atteint en moyenne
200 000 tonnes par an, dont une partie seulement s'échoue sur les cotes. Aujourd’hui 109 sites d’échouages sont
répertoriés. Des événements récents (mort brutale d’'un cheval en baie de St Michel en Gréve et le malaise de
son cavalier en ao(t 2009 puis I'épisode de la mort d’une trentaine de sangliers sur le littoral des Cétes d’Armor
en 2011) ainsi que des doutes subsistant aprés la mort d’'un chauffeur ont fortement médiatisé et remis sur le
devant de la scéne le phénoméne et surtout ont constitué des alertes graves sur les risques sanitaires encourus.
En outre sur certains sites d’échouage, les seuils de nuisance olfactive sont réguliérement dépassés (Conseil
économique social et environnemental de Bretagne, 2011).

Les efforts des communes pour le ramassage des algues vertes et leur traitement se sont accrus ces derniéres
années, impliqguant une augmentation sensible de leurs dépenses, directes et indirectes. Le dernier rapport du
CESR (Conseil économique social et environnemental de Bretagne, 2011) résume les informations disponibles
obtenues a partir des données de la Chambre Régionale des Comptes de Bretagne. Entre 2007 et 2010, les
volumes ramassés ont cr(l de 27 000 & 61 000 m? et les colts de ramassage et de traitement sont passés de
345000 a 850 000 €. Aprés ramassage et transport (10 €/m3), les colts de traitement au m3 sont de 2 a 3 € pour
I'épandage et de 30 a 40 € pour du compostage confiné (Conseil économique social et environnemental de
Bretagne, 2011). A ces dépenses directes s'ajoutent des dépenses indirectes liées au suivi administratif, a la
surveillance, a I'animation des plans d’épandage. (www.ccomptes.fr/fr/CRC06/documents/ROD/BRR201039.pdf).
Les autres impacts financiers concernent la baisse de I'attractivité touristique les pertes accusées par les activités
primaires telles que les bassins conchylicoles (a notre connaissance, pas d’estimation chiffrée). Le Commissariat
général au développement durable a publié une étude sur le colit des principales pollutions agricoles de I'eau, en
septembre 2011 (www.developpement-durable.gouv.fr/IMG/pdf/ED52.pdf ).

2.4.4.3. L’azote d’origine agricole : un facteur essentiel du
contrdle de 'intensité des marées vertes

Si la question du nitrate en Bretagne s’est longtemps focalisée sur les problémes de respect de la norme de
50 mg/L pour les eaux potables, c'est le phénoméne des marées vertes qui domine désormais les débats.

La prolifération d'algues vertes (ulves, entéromorphes...) reléve d'un mécanisme bien connu qui est celui de
l'eutrophisation, « surproduction » végétale aquatique en lien avec une augmentation des apports en sels
nutritifs. D'une fagon générale, azote et phosphore sont nécessaires au développement d'une eutrophisation. La
communauté scientifique s’accorde aujourd’hui sur le role de I'azote comme étant I'élément majeur controlant la
prolifération des algues vertes que ce soit en Bretagne (Piriou et al., 1991) oU pour plusieurs autres grandes
marées vertes dans le monde qui sont situées au débouché de bassins versants trés agricoles: lagune Sacca di
Goro au débouché du P6 (Viaroli et al., 2006). Les genres de chlorophycées (Ulva, Enteromorpha, Monostroma,
Cladophora,...) sont des végétaux nécessitant, pour se développer, de fortes concentrations d'azote dans le
milieu environnant, et ces algues nitrophiles peuvent donc étre considérées comme des indicateurs de milieux
riches en azote (Ho, 1987). La courbe d’'absorption d’azote inorganique par l'ulve est bien connue. Elle suit une
courbe de type Michaelis-Menten avec une demie absorption aux alentours de 25 micromole/L d’azote nitrique
(soit 1,5 mg/L d'azote nitrique) (Naldi and Viaroli, 2002). En eau cétiére suffisamment enrichie par des apports de
riviere (I'eau douce d'une riviére contenant 30 mg/L de nitrate en moyenne en Bretagne), I'absorption par l'ulve va
devenir trés importante, autorisant une croissance rapide. La croissance rapide finit par priver les individus en
croissance de lumiére et la croissance s'arréte. A l'inverse le phosphore est pratiquement toujours en exces par
rapport aux besoins de la croissance des algues et il ne semble jouer un véritable role de limitation de la
croissance que de maniére occasionnelle et/ou temporaire sur certains sites, comme envisagé récemment par le
CEVA en baie de Concarneau ou azote et phosphore apparaitraient comme co-limitants a certaines périodes
(CEVA, 2009).
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Le suivi de la qualité des eaux en nitrate en Bretagne permet maintenant de disposer d'une vision satisfaisante
des flux d’azote vers la mer. Ces flux sortant sont bien documentés et les données sont disponibles dans le
Géoserveur (http://viviane.roazhon.inra.fr/geowww/cseb.html). lls sont en moyenne de l'ordre de 75 000 tonnes
de N par an en moyenne depuis 1988, ce qui correspond a un flux spécifique de 25 kg N/ha de bassin versant.
Ce flux varie fortement entre bassins avec des valeurs s’échelonnant entre 10 & 97 kg N/ha/an en moyenne sur
2005-2008 (Figure 2.17). Il y a aussi une trés forte variabilité inter annuelle due aux conditions climatiques
(Aurousseau, 2011). Les flux totaux varient en fait de 20 000 les années séches a 160 000 les années humides.
Sur des années particulierement humides, des bassins ont émis plus de 150 kg de nitrate/ha SAU (cas de I'Horn
et du Guillec, (Aurousseau et al., 2009)). Le nitrate est trés majoritairement d'origine agricole. Les auteurs des
deux premiers projets de territoire présentant leur plan d’action ont fourni des estimations de la part de I'azote
non agricole dans les flux arrivant a la cote par le réseau hydrographique (Lannion-Trégor Agglomération, 2010 ;
Pays de Saint-Brieuc, 2010). Pour les territoires de la Lieue de Gréve et de la baie de Saint-Brieuc, la part
d'azote d'origine agricole varie de 93 a 98 %. D'une maniére générale, on peut estimer en Bretagne la part de
I'azote non agricole a seulement 5 % en moyenne. Il est normal que ces flux de N non agricoles soient faibles
puisqu’ils correspondent a de I'azote provenant de I'assainissement collectif et de I'assainissement non collectif
alors que les traitements dénitrifiant se sont généralisés dans les stations d’épuration.

Figure 2.17 : Flux annuels d’azote sortant des bassins versants de Bretagne, d’aprés
(Aurousseau, 2011).

Flux annuel : 75 000 tonnes de N
Flux spécifique moyen régional : 25 kgN/ha/an
Flux spécifique moyen sans BV Vilaine : 33 kgN/ha/an

Cette arrivée continue de nitrate par les rivieres dans les différentes baies a créé des auréoles étendues
d'enrichissement des eaux cotieres, ou I'apport d'azote a largement dépassé les capacités de production d'ulves.
Depuis longtemps, la biomasse d'ulves maximale pouvant étre produite sur un site ne permet plus d'utiliser tout le
nitrate amené d'avril & septembre par les rivieres. Une baisse Iégére des teneurs en nitrate de rivieres n‘aura
donc pas deffet immédiat sur la biomasse d'algues produite. Les simulations réalisées par I'lfremer montrent
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qu’en année hydrologique moyenne, il faudrait redescendre en dessous de 15 mg/L de nitrate dans les riviéres,
voire moins dans certains sites, pour entrer a nouveau dans une situation ou la marée verte baisserait
proportionnellement a la baisse des teneurs en nitrate (Ménesguen and Piriou, 1995). Dans I'état actuel, seules
les années a printemps et été trés secs (comme 1989 ou 2003) ont permis de diminuer sensiblement les marées
vertes en abaissant les débits.

L'importance des échouages d'ulves n'est pas corrélée au niveau des flux annuels d'azote apporté par les
rivieres (Piriou, 1986). En fait, I'accumulation d'algues est liée non seulement a I'apport d'azote (et de sa
conjonction avec la clarté de I'eau) mais aussi au confinement hydraulique de certains fonds de baie, par
absence locale de dérive résiduelle de marée (Ménesguen and Salomon, 1988). Ainsi, malgré des mouvements
importants liés aux marées, le courant résiduel peut étre tres faible dans le fond de certaines baies ou I'eau ne
s’y renouvelle pas ou trés peu. Ce confinement explique la présence de marée verte sur certains estrans et pas
d'autres, malgré l'arrivée de flux azotés comparables. Ainsi, seulement une partie de la biomasse d'algue
produite s’échoue sur les cbtes. La biomasse produite est estimée a 200 000 tonnes par an dont une partie
seulement s'échoue sur les cdtes. L'estimation en plongée permet de caractériser la part de la biomasse ainsi
stockée en mer: Elle varie de 1 % dans les Cotes d’Armor, ou la presque totalité des algues s'échouent, a plus de
95 % dans le Finistére sud, ou la presque totalité des algues reste donc invisible (Conseil économique social et
environnemental de Bretagne, 2011). Les modéles développés par I'lfremer (Dussauze and Ménesguen, 2008;
Ménesguen et al., 2006 ) permettent aujourd’hui de rendre compte assez précisément des phénoménes de
marées vertes en intégrant le réle de la teneur en N inorganique, l'effet de la température et de la transparence
de l'eau, ainsi que ceux de la concentration de I'eau de mer en phosphate dissous sur la croissance de l'ulve et
les courants instantanés en 3D. Selon ces modeéles, il faudrait diminuer trés fortement les teneurs en nitrate des
riviéres, jusqu'a 10 mg/L ou moins selon les bassins versants, pour réussir a endiguer le phénoméne des algues
vertes.

2444, Evolution de la qualité des eaux en Bretagne

En 2004-2005, un diagnostic de la qualité des eaux avait été effectué dans le cadre de I'évaluation des
programmes Bretagne Eau pure a partir de 44 bassins versants. Il concluait que dans la plupart des bassins
versants, les teneurs en nitrate des eaux était stabilisée et que I'accroissement continu qui était observé depuis
les années 1960-1970 était enrayé. L’Agence de I'Eau Loire Bretagne (AELB) en lien avec la Diren a récemment
réalisé une synthése sur la qualité des eaux de 108 bassins et sous bassins versants, les données étant publiées
par le Conseil scientifique de 'Environnement de Bretagne (Aurousseau et al., 2009).

Figure 2.18 : Moyenne annuelle de la concentration en nitrate dans les eaux superficielles
en Bretagne (observatoire de I'eau en Bretagne, 2009 http://www.observatoire-eau-
bretagne.fr/Media/Donnees/Donnees/Evolution-des-concentrations-en-nitrates-dans-les-cours-d-
eau-bretons)
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Les données de qualité des eaux de surface et souterraines publiés réguliérement par les autorités frangaises et
européennes montrent que les teneurs en nitrate des eaux bretonnes ont Iégérement diminué depuis les années
2000. Mais, malgré les progrés accomplis, elles restent en moyenne encore & 30 mg/L de nitrate, cette teneur
étant relativement stabilisée (Figure 2.18). Les eaux bretonnes se situent toujours parmi les eaux les plus riches
en azote de France et d’Europe (Gascuel-Odoux et al., 2010) alors que les teneurs en nitrate de cours d’eau des
zones a agriculture extensive sont de l'ordre de quelques mg/L seulement. Il faut souligner que la norme de
50 mg/L, qui est une norme réglementaire de potabilité des eaux, est en fait beaucoup moins contraignante que
les valeurs qu'il faudrait réussir a atteindre pour limiter le phénoméne d’eutrophisation (Billen et al., 2011; Durand
et al., 2011). Les objectifs de qualité des eaux qu'il est nécessaire de se fixer pour observer une réduction
importante des marées vertes sont bien inférieurs (moins de 10 mg/L de nitrate, voire encore moins dans les
sites les plus sensibles).

Dans plusieurs bassins versants on observe ces derniéres années une baisse des concentrations maximales en
nitrate mais sans que cela ne s'accompagne d’une diminution aussi significative des concentrations moyennes
annuelles, sans doute du fait de l'inertie des valeurs moyennes mais aussi parce que les teneurs minimales ont
tendance a s'accroitre (au moins dans 25 des 108 bassins étudiés). Bien qu'encore non totalement élucidé, cet
accroissement des minima pourrait résulter de I'évolution des teneurs en nitrate de la nappe en profondeur, qui
répond avec un retard de plusieurs années aux évolutions de pratiques agricoles (Ayraud et al., 2008; Martin et
al., 2004 ; Ruiz et al., 2002a ). Elle pourrait étre aussi dd, au moins partiellement, a une saturation partielle des
processus épurateurs internes au réseau hydrographique (Earl et al., 2006), qui se manifestent principalement en
basses eaux, comme la contribution de la nappe profonde.
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Chapitre 3. Mise en société du
probleme du nitrate

Auteurs

Christian Nicourt
Magalie Bourblanc (section 3.3.4)

Résumé

La littérature scientifique frangaise en sciences sociales qui traite du nitrate embrasse deux siecles. Au 19¢, c'est
la question des odeurs qui est posée puis celle de la fabrication et du développement de I'azote minéral. Les
mémes questions se posent encore & bas-bruit dans la premiére moitié du 20¢ siécle. Au lendemain de la
deuxieme guerre mondiale, 'usage de I'azote devient un enjeu pour résoudre les pénuries alimentaires. Plus
récemment émerge un phénomeéne de rurbanisation qui va accentuer le tournant environnemental des années
1970, pour transformer la question du nitrate en probleme de pollution. C'est alors autant les maniéres de
travailler des agriculteurs que les politiques publiques qui sont interpellées. Les porteurs de ces interpellations
sont aussi bien des associations que des critiques internes des politiques publiques. Certes, d’'un autre coté, des
agriculteurs mettent en place des politiques volontaires. Cependant, I'exemple de ces expériences
démonstratives des bonnes maniéres de travailler peine a faire « tache d’huile », comme ce fut le cas pour la
modernisation de I'aprés-guerre. Dés lors, la critique environnementale des pratiques agricoles qui se développe
est I'expression d’une relation sociale problématique. Du point de vue des agriculteurs, la critique des manieres
de travailler tend a étre regue comme la critique des individus et d’'un métier, réinterrogeant une dignité du métier
qu'ils ont cherché a conquérir au long du dernier demi-siécle. Cette critique est d’autant plus problématique
aujourd’hui, quelle prend pour cible des agriculteurs vulnérabilisés par leur isolement dans le monde rural
comme parmi leurs pairs. Le cas breton est emblématique des débats contemporains sur 'usage du nitrate.

Mots clés
Nitrate, pollution, nuisance, agriculture, élevage, réglementation, politique publique, programme d’action,
association, travail, rurbanisation
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Ce chapitre s'intéresse a la construction historique et sociale de I'emploi agricole de I'azote et des questions et
problémes que cet emploi a fait émerger, dans le contexte national. L histoire montre 'émergence de conceptions
de l'usage de I'azote comme source de pollution autant que comme vecteur de modernisation de I'agriculture. Le
chapitre détaille ensuite les interrogations sociétales sur les impacts engendrés par l'activité agricole sur les
territoires ainsi que les stratégies de mise a I'agenda public qui en découlent (exemple de la Bretagne). L’analyse
met en évidence les limites de la politique de maitrise des pollutions azotées. Au final, le chapitre revient sur les
conséquences de la situation actuelle pour les éleveurs pris entre une critique de leur métier et leur nécessaire
insertion territoriale.

C’est l'inscription du nitrate comme probléme dans la société frangaise qui est ici interrogée. C’est pourquoi les
sources mobilisées sont essentiellement celles de la littérature de langue frangaise. Ouvrages de référence et
articles scientifiques en constituent I'essentiel. La littérature « grise », ces nombreux rapports que produisent les
institutions scientifiques et qui ne donnent pas toujours lieu a publications, a été également mobilisée ; de méme
que les rapports d’inspections réalisés a la demande de ministeres ou d'institutions politiques. Les revues
professionnelles et associatives ont aussi été prises en compte ; parce que sans elles, la compréhension des
controverses que souléve 'usage agricole du nitrate resterait limitée.

3.1. Un cadre historique qui marque encore aujourd’hui
les processus sociaux a I’ceuvre, en France

Historiquement, les nuisances liées aux élevages comprenaient le probléme des odeurs et des corruptions
ponctuelles des eaux. Des le début du 19¢ siécle, un décret régit les relations entre les activités économiques et
leur environnement ; il conceme les élevages porcins et laitiers. C'est notamment ce texte et ses déclinaisons
ultérieures qui orientent encore aujourd’hui ces relations.

3.1.1. Les nuisances a l'origine de I’encadrement juridique de la
pollution des élevages

Le décret impérial du 15 octobre 1810, « relatif aux manufactures et ateliers qui répandent une odeur insalubre
ou incommode » est le cadre juridique fondateur pour fixer les relations entre les activités économiques et leur
environnement (Massard-Guilbaud, 2010). Il s’agit d’'encourager le développement des entreprises, et notamment
celui de la chimie naissante, dans le contexte du « passage a une querre désormais économique entre les
Etats » (Chaptal, 1819). Pour cela, il convient de protéger ces entreprises des plaintes du voisinage. Le
préambule du texte définit un compromis. D'un c6té protéger la population : « S'il est juste que chacun soit libre
d'exploiter son industrie, le gouvernement ne peut, d'un cété tolérer que, pour I'avantage d'un individu, tout un
quartier respire un air infect ou qu'un particulier éprouve des dommages dans sa propriété. J'admets que la
plupart des établissements dont on se plaint n'occasionnent pas des exhalaisons contraires a la salubrité
publique ; mais a coup sdr on ne saurait nier que ces exhalaisons ne soient fort désagréables et que par cela
méme, elles ne préjudicient aux propriétaires des maisons en les empéchant qu'ils ne louent ces maisons ou en
les forgant, s'ils les louent, a baisser le prix de leurs baux. La sollicitude du Gouvernement embrassant toutes les
classes de la société, il est de sa justice que les intéréts de ces propriétaires ne soient pas plus perdus de vue
que ceux de manufacturiers ». De l'autre, assurer le développement des entreprises : « Tant que le sort de ces
fabriques ne sera pas assuré, tant qu'une législation purement arbitraire aura le droit d’interrompre, de
suspendre, de géner le cours d’une fabrication, en un mot, tant qu'un simple magistrat de police’ tiendra dans
ses mains la fortune ou la ruine du manufacturier... Comment a-t-on pu espérer qu’une industrie manufacturiere
S'établirait sur des bases aussi fragiles ? Cet état d'incertitude, cette lutte continuelle entre le fabricant et ses
voisins, cette indécision éternelle sur le sort d'un établissement paralysent, rétrécissent les efforts du
manufacturier et éteignent peu a peu son courage et ses facultés » (Guyton-Morveau and Chaptal, 1804).

"Le “simple magistrat de police ” n'est pas une formulation méprisante, mais fait référence au texte du 21/9/1791 qui maintient, a titre
provisoire, les anciens textes de polices. Ce qui entraina une prolifération de situations différenciées. “Du coup, chaque département,
chaque nouvelle administration communale voulut élaborer les siens”. Taillandier A. H., 1827. Traité de législation concernant les
manufactures et ateliers dangereux et incommodes. Paris.
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L'information du public et des prescriptions réglementaires sont alors destinées a gérer le compromis nécessaire
au développement économique.

Le décret concerne d’emblée les élevages et fait figurer les porcheries dans la premiére classe, celle des
établissements « pour la création desquels il sera nécessaire de se pourvoir de l'autorisation du Ministre de
I'Intérieur ». Les porcheries sont ainsi d’emblée classées sur le méme plan que les établissements les plus
dangereux : « artificiers, tueries, équarrissages, fours a chaux... », avec les fabricants de « suif brun, acide
sulfurique, colle forte, soude artificielle, sel ammoniac, vernis, minium... ». Les risques attribués aux porcheries
sont alors les «trés mauvaises odeurs et les cris désagréables ». Dans I'air, 'odeur a un statut particulier. Elle est
aussi bien une incommodité insupportable que le signe de risques plus graves, dont les mécanismes sont au-
delad de I'entendement. La théorie des miasmes ou des émanations putrides a construit une étiologie des
épidémies ou les odeurs prennent une place conséquente. Les « vapeurs putrides (...) frappent les sens, et
produisent sur les organes les moins délicats une impression pénible et repoussante qui se trahit par une
répugnance instinctive et semble l'avertissement d'un danger réel » (Tardieu, 1852).

Dans le préambule du décret, l'information du public et des prescriptions réglementaires sont congus alors
comme des outils de cohabitation des intéréts. « Un moyen qui me parait propre & concilier ce qu'on doit aux uns
et aux autres serait d'arréter en principe, que les établissements qui répandent une odeur forte et génant la
respiration ne seront dorénavant formés que dans les localités isolées. Une disposition semblable ne saurait
nuire a ces établissements : le seul changement qu'elle apporterait a I'état de choses, c'est qu'au lieu d'étre dans
les villes ou ils font naitre des plaintes continuelles, ils se trouveraient dans des emplacements ou ils
n'incommoderaient personne. Ces considérations m'ont fait penser qu'il serait sage de dresser un tableau de
ceux dont la formation ne sera plus permise dans les communes et quiils convient d'éloigner des habitations
particulieres ». Le décret, en divisant les établissements en trois classes, précise I'organisation administrative de
cet éloignement. Ceux de premiére classe « ne pourront plus étre formés dans le voisinage des habitations
particulieres ». |l indique, dans son article 9, que « l'autorité locale indiquera le lieu ou les manufactures et
ateliers (...) pourront s'établir et exprimera sa distance des habitations particuliéres. Tout individu qui fera des
constructions dans le voisinage de ces manufactures et ateliers, apres que la formation en aura été permise, ne
sera plus admis a en solliciter I'éloignement »2. En seconde classe, dans laquelle sont rangées les « vacheries »,
« I'éloignement des habitations n'est pas rigoureusement nécessaire, mais il importe néanmoins de ne permettre
leur formation qu'aprés avoir acquis la certitude que les opérations qu'on y pratique sont exécutées de maniére a
ne pas incommoder les propriétaires du voisinage, ni & leur causer des dommages ». En troisiéme classe,
« seront placés les établissements qui peuvent rester sans inconvénients auprés des habitations, mais qui
doivent rester soumis a la surveillance de la police ».

Les prescriptions du texte se focalisent sur le principe d’éloignement. La notion d’éloignement est référée plus
tard a l'aune de la densité des populations affectées. Elle est liée a la notion d’agglomération urbaine qui
apparaitra dans le décret du 3/5/1886.

Le décret tient en partie compte d’une conception politique issue de la Révolution frangaise, qui vise a mettre en
débat public les problémes de la cité. La référence est ici aussi bien celle de la transparence-contrble de
Bentham (Bentham, 1791), que la multiplication des assemblées ou s'interpellent les citoyens (Aberdam et al.,
2006). Le texte restructure cet apport selon la conception napoléonienne, pour laquelle I'Etat remodéle la société.
Dans cet esprit, les modes d'intervention du public sont différenciés. Les citoyens ne jouent un réle important que
pour les établissements de premiere classe, ou « fout particulier sera admis a présenter ses moyens
d’opposition (...) la demande d’autorisation sera affichée dans toutes les communes & 5 km de rayon (...) les
maires des communes auront les méme facultés ». L'outil d'expression du public : 'information de commodo et
incommodo, dénommée plus tard enquéte de commodo et incommodo, est & l'origine de 'enquéte publique
actuelle.

L’étude des textes réglementaires met en évidence la poursuite des principes énoncés en 1810 et notamment
I'éloignement des établissements classés. La loi de 1917 révéle les hésitations et les ambiguités du législateur
face a I'agriculture. Celle-ci devient un milieu a protéger selon I'article 1¢r, qui introduit les Etablissements « qui
présentent des causes de danger ou des inconvénients, soit pour la sécurité, la salubrité ou la commodité de
voisinage, soit pour la santé publique, soit encore pour I'agriculture ». La loi du 20/4/1932 inscrit I'éloignement

2 Ce point est toujours objet de litiges et de propositions parlementaire : ainsi des propos du sénateur Rudloff lors des débats de la loi
d'Orientation agricole de 1980. Sénat, J.O. des débats, 21/5/1980.
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dans une perspective d'aménagement urbain. Le décret du 20/5/1953 refond alors la nomenclature annexée : les
porcheries sont classées en premiére classe a partir de 2 animaux « dans les agglomérations de 5 000 habitants
et au-dessus » et ailleurs, au-dessus de 10 animaux. De 6 & 10 animaux, elles sont rangées en deuxieme classe,
en dehors des agglomérations. Les inconvénients énoncés sont « le bruit, l'odeur, le danger des mouches et
I'altération des eaux », qui est mentionnée pour la premiére fois.

3.1.2. La consommation d’azote, facteur de modernisation de
I’agriculture, augmente lentement jusqu’aux années 1950

La question du nitrate a émergé, non pas comme probléme de corruption des eaux, mais comme facteur de
modernisation de I'agriculture, dans une période d’essors de la chimie, avec les débats sur la production et
I'usage d'engrais artificiels. Certes, Chaptal contribua a I'essor de la chimie agricole (Chaptal, 1823), notamment
au travers de la Société d’Encouragement de I'Industrie Nationale qu'il préside de 1802 & 1832, mais c’est surtout
a Jean-Baptiste Boussingault que I'on doit une progression majeure de la connaissance du role de I'azote dans la
nutrition des plantes (Boussingault, 1843-1844). Pourtant, ce sont les travaux de Liebig qui marquent I'époque et
passeront a la postérité (von Liebig, 1844), bien qu'ils soient beaucoup redevables & ceux de Boussingault, de
Lawes et Gilbert, voire de Sprengel. Mais Liebig, homme de laboratoire et de méthode expérimentale, est aussi
un habile propagandiste, qui développe I'image d’une agriculture spoliatrice épuisant les terres. Ce qui orientait la
quéte des hygiénistes frangais était en effet ce cycle de I'azote, qui invitait a redonner a la terre ce que la ville lui
avait pris (Barles and Lestel, 2007). C'est ainsi que pour Tardieu (op. cit.), « L'analyse des poudrettes de
plusieurs départements a donné un dosage d’azote a peine appréciable (...) Les matiéres pulvérisées et mises
en tas s'échauffent, la fermentation s’y développe, les gaz s'évaporent et I'engrais perd considérablement de sa
qualité et de sa quantité ». Peut-€tre aussi parce qu’a I'époque, I'usage de l'azote était surtout celui des déchets
(Barles, 1999) et notamment des vidanges (Nicourt and Girault, 2009b) et que les recherches intéressaient
surtout des applications militaires, notamment dans le domaine des explosifs. C'est ainsi que I'Office National
Industriel de I'Azote n'est créé a Toulouse qu'aprés I'armistice, la France recevant alors le brevet Haber-Bosch
pour dommage de guerre.

La production d’azote aurait pu dés lors s'intensifier. Certes, au sortir de la guerre, des transferts de lindustrie
chimique vers I'agriculture s'opérent en termes d’amendements et d’antiparasitaires. Et le patriotisme d’aprés-
guerre tente aussi d’alimenter le mouvement d'usage du nitrate : le slogan « fertiliser ses terres c’est servir son
pays », s'affiche au milieu de gerbes de blé, d'un coq gaulois et de sacs d’engrais. Mais la diffusion dans les
exploitations reste limitée. Méme si la France a importé du nitrate de soude du Chili depuis le milieu du XIXéme
siécle, ce n'est que dans les années 1920 que la consommation d’azote atteint modestement les 100 000 t/an.
C’est semble-t-il pour accélérer cette évolution qu'est créé le 27/7/1920 le syndicat national de propagande pour
développer 'emploi des engrais chimiques. Celui-ci distribuera du matériel pédagogique dans les écoles tandis
que les chemins de fer vulgarisaient 'emploi des engrais au travers d’un train exposition, pour développer leur
transport (Gervais et al., 1976). Mais il faudra attendre les années 1950 pour que se généralise I'emploi de
I'azote dans les exploitations.

Dans la France d’aprés la seconde Guerre mondiale, la transformation de I'appareil de production agricole est
considérée comme un impératif politique pour résoudre la pénurie alimentaire et réduire I'importation de denrées.
Le « premier plan de modernisation et d’équipement » de Jean Monet en 1946 donne les orientations d'une
politique agricole qu'impulsera le financement du plan Marshall a partir de 1948, en s'adossant a I'expérience des
Groupements de Productivité Agricoles dans les Zones Témoins et a des échanges internationaux. Le plan
comprend trois secteurs d'intervention. Le premier concerne l'industrie du machinisme agricole et I'industrie de
l'azote. Le second : le stockage et la transformation des produits et le dernier la production agricole, notamment
I'amélioration fonciere et I'achat de matériel. La production et I'usage du nitrate sont alors presque érigés au rang
de causes nationales. Mais les commentateurs soulignent que « la demande des agriculteurs ne suit pas
I'augmentation de la capacité de production de nos usines... Sans une aide financiere spéciale, il ne saurait y
avoir d’expansion rapide de la production agricole et cette expansion est maintenant nécessaire aux industries
d’amont » (Coquery, 1952). A cette époque encore, la diffusion des engrais n'est pas a la hauteur des projets.
« Au 1¢ octobre 1952 (...) la consommation des engrais ne dépasse guere la moitié des objectifs » (Houiller,
1953)
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3.1.3. Une évolution forte du travail d’éleveur et une distanciation
de la relation a la terre permises par la généralisation de la
fertilisation azotée

Ce qui va bouleverser la question du nitrate quelques années apres, c'est I'apparition du « hors-sol » en élevage
et les problemes de gestion de leurs effluents. Le hors-sol, cette nouvelle maniére d’élever des animaux dans
des béatiments sans cultiver leur nourriture, peut étre vu comme I'application d’un modéle industriel d’organisation
du travail (Diry, 1985). Celui-ci passe par une spécialisation des élevages et une transformation de I'organisation
familiale du travail. Pour les jeunes éleveurs qui s'installent dans les années 1960, la spécialisation est synonyme
de professionnalisation. |l s'agit de rompre avec la polyculture-élevage, cette maniére de faire un peu de tout,
qu'ils considérent comme du bricolage plutét que comme un métier. Qualifier de bricolage le travail des parents,
c'est montrer leur inadaptation a la société environnante (Rambaud, 1969). Dés lors, la professionnalisation se
traduit en une dissociation de la polyculture-élevage et surtout de I'élevage laitier et porcin. Plus concrétement, la
jeune génération, sur de trés petites surfaces octroyées par les parents qui poursuivent généralement leur
élevage laitier, crée des élevages de volailles ou de porcs, sans disposer de surfaces adéquates d’épandage des
effluents. Il est alors significatif de 'ampleur de cette dissociation que les potentialités de ces effluents ne soient
jamais, a I'époque, envisagées comme des amendements permettant de diminuer le codt des intrants de
I'exploitation laitiére qui reste généralement associée. C'est aussi que nombre de ces élevages hors-sol sont
I'expression d’une autre maniére d’exercer le métier : l'intégration. Le travail en intégration fonctionne, le plus
souvent, de maniere autonome vis-a-vis de I'exploitation dans laquelle il s’insére ; sa dépendance est liée a
lintégrateur. C'est ce qui nourrit de nombreux débats dans les milieux professionnels ; en témoigne un numéro
spécial de la revue Paysans qui lui est consacré en 1961. L'intégration, qui s'inscrit dans une perspective
d’industrialisation de l'agriculture, suscite autant des craintes - celles de voir les éleveurs perdre leur
indépendance - que des espoirs : ceux liés a la transformation du métier. « On va vers une autre agriculture
totalement différente de celle que nous avons connue... L'intégration c’est la clé qui ouvre sur un monde auquel
nous ne voulons pas croire : lindustrialisation de I'agriculture » (Anon., 1961). L'enjeu désigné alors est surtout
I'indépendance de I'éleveur : « Lorsque le méme contrat de livraison et d’approvisionnement stipule outre que le
producteur doit combiner les moyens de production de telle ou telle maniére (méthode délevage, énumération
des travaux nécessaires et leur périodicité, etc...) il y a limitation de I'autonomie des décisions de production...
La est I'enjeu.. Il est évident que le contrble du pouvoir de décision constitue I'un des aspects fondamentaux de
ces nouveaux échanges entre les producteurs agricoles et les autres branches d’activité économique » (Le
Bihan, 1961). Mais les partisans de l'intégration font remarquer que le travail effectué est secondaire : ce sont
« des spéculations annexes placées a c6té de I'exploitation « principale » ; la liberté de décision de I'entrepreneur
est donc préservée » (Rouveyran, 1961).

Cette nouvelle génération d'éleveurs de porcs constitue le produit exemplaire des politiques de modernisation
agricoles mises en place depuis 1946. lls symbolisent la rupture de I'histoire longue d’'un métier agricole congu
comme un « état » plutdt que comme une profession délimitée par les compétences spécialisées de ses
titulaires. Ce sont ces éleveurs qui, au long de leur parcours professionnel, sont devenus des emblémes des
pollutions et nuisances agricoles contemporaines. L'évolution de leur métier et de leurs maniéres de faire sur
leurs territoires constitue ainsi un observatoire privilégié pour comprendre comment a été congu et géré la
fertilisation. Les parcours de ces éleveurs spécialisés tranchent de ceux de leurs pairs. D’origine agricole, mais
aussi néo-rurale, aprés avoir suivi des études relativement longues - pas toujours agricoles - ils ont le plus
souvent effectué un détour professionnel avant de rejoindre I'élevage, en exergant des métiers variés. De ce fait,
si certains ont une formation agricole limitée a des stages administrativement indispensables pour I'installation,
tous se sont formés aux techniques de leur élevage auprés des organismes du développement qui les ont
encadrés fortement. Leurs détours les ont fait concevoir le travail en référence a des modeles salariés qui
réinterrogent le retard des méthodes agricoles sur les autres secteurs (Debatisse, 1963). C’est pourquoi ces
éleveurs apparaissent emblématiques des évolutions voire des ruptures qui s'opérent au sein du monde agricole.
Méme si la plupart sont revenus sur I'exploitation parentale, leur installation en porc marque un infléchissement
dans la continuité de I'exploitation qui passe par une double réorganisation. D’abord I'implantation d’'un élevage
spécialisé et autonome en termes spatial et alimentaire dans I'exploitation - le hors-sol - en contrepoint de la
complémentarité agronomique de la polyculture-élevage. Ensuite, une nouvelle organisation qui veut s’affranchir
des solidarités familiales traduites dans le travail. Quand les aliments récoltés a la ferme font place a d’'autres
fabriqués industriellement et achetés, I'élevage de porcs apparait d’autant plus attractif, pour ces jeunes qui
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s'installent, qu'il ne nécessite pas d’entraide. Ces éleveurs s'inscrivent en contrepoint de ce qui est observé
ailleurs, ou I'accés a la profession agricole passe par une évolution lente des maniéres de faire des parents, liée
au fait que les jeunes agriculteurs n‘ont pas « godté a autre chose » avant leur installation (Champagne, 1986).

Avec I'émergence du hors-sol, comme activité principale ou unique de I'exploitation, le territoire de travail de ces
éleveurs se recentre dans les porcheries. Le travail auprés des animaux en batiments est solitaire, mais il est
considéré comme valorisant, tandis que celui des parcelles se transforme en contrainte. Le volume des lisiers
croissant, les terres deviennent plutot des exutoires de ces déchets, au rythme du remplissage de la fosse, que
des espaces d’amendement raisonné pour les cultures. Le métier d’éleveur de porcs se caractérise dés lors par
un rapport distancié a la terre, une concentration du travail dans les batiments et des repéres de compétences
formalisés en indicateurs chiffrés. Il rompt avec la polyculture élevage, modéle emblématique de I'exploitation
familiale, pour dessiner une autre conception de I'élevage. L’organisation du travail qui en résulte se manifeste
par un isolement des éleveurs. lls expliquent cette situation par la distension de leurs solidarités construites au
travers de I'évolution de leur travail et notamment par l'usage de techniques qui permettent d’exercer le métier
sans recourir aux pairs. Dés lors, les pratiques collectives et les débats se réduisent, limitant les expériences
communes qui fondent les solidarités. D’autant que le contexte économique de crises cycliques du marché du
porc (Mahé, 1977) met les éleveurs en compétition et accentue le délitement de leurs collectifs.

L’observation de I'évolution de I'organisation sociale du travail agricole met en évidence une individualisation des
techniques de travail, une restriction des activités collectives, et I'externalisation de certaines tches. Ces travaux
externalisés sortent ainsi du champ de la responsabilité des éleveurs. C’est notamment le cas des épandages qui
ont tendance a étre confiés a des salariés de I'élevage, parfois & des CUMAS3, mais plus souvent & des ETA*.
L’externalisation de I'épandage du lisier résulte en partie de la spécialisation des exploitations qui consacrent
moins de temps aux activités autres que I'élevage proprement dit. Ainsi, en 2008, 25 % des exploitations
spécialisées font appel a une CUMA ou une entreprise contre seulement 15 % des exploitations non spécialisées
(Robreau et al., 2010). De méme, I'évolution des exigences du contenu des études d'impact® - de quelques
pages manuscrites a la fin des années 1980 a des dossiers dactylographiés d’une voire plusieurs centaines de
pages dans les années 2000 - ne permet plus aux éleveurs de les réaliser. Ce qui les conduit a les confier a des
bureaux d'études. Tandis que les éleveurs se sentent en retrait de la procédure et ne considerent pas qu'elle
influencera leurs maniéres de travailler, est soulignée la dimension plus formelle que pédagogique de ces études
d’impact, et plus largement de la procédure d’autorisation des élevages (Baron et al., 2001).

L’externalisation des travaux concerne également I'élevage lui-méme. C'est le cas de la mise en pension chez
d’autres éleveurs d’animaux a engraisser. Cette mise en pension consiste en une délocalisation de tout ou partie
de ces animaux, sur un ou plusieurs sites. Elle est liée autant a la croissance continue des grands élevages, qu'a
leur quéte de surfaces d’épandage, pour ne pas traiter ou accroitre la capacité de leurs systémes de traitement.
En effet, les textes limitent la taille des élevages aux volumes autorisés qu'il faudrait, pour les accroitre,
soumettre a une nouvelle procédure d’autorisation, supposant de disposer de surfaces d’épandage ou de
systémes de traitement des lisiers adéquats. Les éleveurs prenant des animaux en pension ont généralement
d’'autres productions ; plus de la moitié sont des éleveurs laitiers en 2003. Effectué sous le régime du contrat
d'intégration, I'engraissement de porcs est une production secondaire qui leur offre la sécurité d'une
rémunération réguliére. Alors, 1700 éleveurs donneurs d’ordre confient leurs animaux a 3 100 sous-traitants
(SCEES, 2004).

L’abandon des travaux de culture ou leur sous-traitance, comme les mises en pension, conduisent a une
distanciation des éleveurs du territoire d'insertion de leurs élevages, et notamment de leurs questionnements
environnementaux. Cette distanciation souligne aussi que I'opposition entre cultivateurs et éleveurs se substitue
sur la durée a celle entre élevage laitier et porcin. Ce sont deux cultures du métier d’agriculteur qui s'affrontent
sur la longue durée. Elles se retrouvent certes au niveau de leur représentation professionnelle, mais aussi dans
les maniéres de travailler et plus largement dans le partage de visions du monde distinctes (Rémy, 1981). Elles
se traduisent singulierement dans les maniéres de concevoir les cultures et les maniéres de les amender.

3 Coopérative d'Utilisation de Matériel Agricole.
4 Entreprises de Travaux Agricoles.
° Qui, dans le dossier d’'enquéte publique, met en évidence la pression azotée de I'élevage et les moyens pris par I'éleveur pour les limiter.
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3.1.4. Une lente traduction environnementale de la spécialisation
des éleveurs

Le développement des élevages hors-sol pousse a la réglementation. La procédure d'autorisation des élevages
est précisée par un décret du 1¢r avril 1964, qui recense les éléments que doit faire figurer le pétitionnaire dans
sa demande. La nomenclature ne cesse aussi d'évoluer, comme le montre le décret du 15/9/66, qui modifie les
seuils de classement des élevages porcins. lls sont rangés en 1¢e classe si I'établissement est situé a une
distance inférieure ou égale a 100 m d’'un immeuble occupé par des tiers, au-dessus de 10 animaux et de 25
animaux ailleurs, et en 2éme classe au-dela. Cependant, la mise en ceuvre de ces textes sur le terrain par
administration suit avant tout des objectifs d’hygiéne des conditions d’élevage, plutdt que de protection de
I'environnement. Les inspecteurs des établissements classés, qui sont généralement aussi directeurs du
laboratoire vétérinaire départemental, tout comme les techniciens d’élevage ou les chercheurs, centrent alors
leurs efforts sur la question sanitaire. A la fin des années 1970, I'encadrement juridique des élevages vise moins
a assurer la protection de I'environnement qu'a soutenir la politique d’amélioration du cheptel (Bonnaud and
Nicourt, 2006a).

Pourtant le questionnement social posé par les pollutions agricoles, qui s’était centré sur la recomposition du
métier et de qui est agriculteur (Rémy, 1987) évolue avec la montée de la teneur en nitrates des captages d’eau
destinés a la consommation humaine (Chrétien et al., 1974). La Loi sur 'Eau de 1964 ne s’en était pas
préoccupée. Le renouvellement de la Iégislation sur les installations Classées en 1976 tend cependant a
substituer la question de la pollution des eaux a celle des nuisances.

De cette nouvelle loi sur les désormais « installations » classées pour la protection de I'environnement, résulte
une révision des prescriptions que doivent respecter les entreprises, tandis que les enquétes publiques
remplacent les procédures de commodo et incommodo. Cette évolution vise a répondre a une perception
croissante des risques collectifs, par une croissance symétrique des prescriptions réglementaires. Celles-Ci
offrent au public, et plus particulierement aux associations, des objets et une grille de lecture de leurs
préoccupations en ce domaine. Des lors, les installations classées sont inscrites dans une dynamique de
questionnement public renouvelé, entre les débats dans le domaine environnemental et le contexte d’'un milieu
rural en pleine mutation. Quant aux prescriptions concemant les élevages, elles suivent le mouvement de
formalisation appliqué a I'ensemble des installations, les intégrant ainsi a la logique de conception et
d’encadrement des entreprises industrielles.

Les élevages relevant de la législation sur les Installations Classées doivent désormais, lors de leur implantation
ou d'une extension, s'ils franchissent le seuil qui nécessite autorisation, réaliser une Etude d’'Impacté, soumise a
Enquéte Publique’. La période publique de I'enquéte d’'un mois est suivie d’'une présentation du projet au Comité
Départemental d’Hygiéne, qui marque la demiére étape avant d’aboutir & la signature de l'arrété préfectoral.
L'aire de l'enquéte est définie : 3 km autour de linstallation. L’avis du commissaire enquéteur a pour objet
d’argumenter et de fonder la décision administrative. Les avis défavorables sont rares (Piechaczyk, 1998). Mais
les critiques publiques des éleveurs sont fréquentes et méme parfois violentes.

C'est finalement la pression européenne, au travers de la directive Nitrate, qui désigne la production agricole
comme probléme. Mais ce que certains ont qualifié de tournant environnemental (Alphandéry and Bourliaud,
1996) se manifeste dés le début des années 1970. D’'abord avec la création d'un ministre délégué auprés du
premier ministre, chargé de la Protection de la nature et de I'environnement, en 1971, dont devient titulaire
Robert Poujade. En 1973, il a en charge un ministére a part entiére « de la protection de la nature et de
lenvironnement ». En 1974, René Dumont est candidat a [I'élection présidentielle sous [I'étiquette du
« Mouvement écologique pour une autre civilisation », lui qui fut l'inspirateur du premier plan de modernisation de
I'agriculture de Jean Monet en 1946, sur lequel s'est fondée l'intensification de I'agriculture. Au-dela des textes,
ce mouvement tisse la toile de fond qui oriente la construction sociale de la question du nitrate. Mais I'émergence
d'une nouvelle culture de I'environnement est un processus lent, contrarié voire empéché par la poursuite du
modéle de production intensive dominant (Rémy, 1998). C'est la recomposition sociale des territoires dans
lesquels s'opére I'activité agricole, qui va renouveler l'interrogation sur 'usage de I'azote (voir 3.3).

6 Décret 77-1140 du 12/10/1977, modifié par le décret 94-484 du 9/6/1994.
"Décret 77-1133 du 21/9/1977 modifié par le décret 96-18 du 5/1/1996 et par les arrétés de février 1992 visant les différentes catégories
animales.
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3.2. L’ambiguité d’approches volontaires et cogérées
pour appliquer la directive « Nitrates »

La directive CEE 80-778 du 15/7/80, qui limite & 50 mg/L la teneur en nitrates des eaux destinées a la
consommation humaine, est a l'origine de la prise en compte de la pollution des eaux par le nitrate issus de
I'activité agricole. A la méme époque, le rapport Hénin pose le probleme en France (Hénin, 1980). Mais c’est une
circulaire du 10/7/81 qui marque le point de départ de la préoccupation administrative, en invitant les services des
DDASS a effectuer une surveillance. Un inventaire des zones vulnérables, avec un taux de nitrates > 50 mg/l, est
décidé par le décret du 27/8/83. Un dispositif d'analyse, le Corpen est créé le 20/6/84 et un « Programme
d'Action Nitrate » conjoint entre le ministére de I'Agriculture et le ministére de I'Environnement est mis en place le
15/5/85.

La lenteur de la mise en place du dispositif fait prendre au ministre de I'Environnement une position pergue
comme quelque peu brutale par les agriculteurs en 1990. Le point presse de Brice Lalonde le 20 février 1990
(Ministere de I'environnement, 1990), vise & répondre & « la montée de l'inquiétude des Frangais sur les
questions de I'eau ». Par son audience médiatique, I'intervention donne une portée nationale a l'interrogation sur
la pollution des eaux par le nitrate. « Nous avons beaucoup de textes mais nous n‘avons pas de police ou tres
peu de police. Il n'y a pas assez de sanctions... Le point noir en quelque sorte, c'est la pollution dorigine
agricole... Il n'est pas normal que ni les prélévements agricoles dans les nappes, ni la pollution d'origine agricole,
échappent au systéme qui a été mis en place en 1964 par les législateurs pour introduire une solidarité dans les
bassins. Il faut donc que Il'agriculture participe a ce systéme. Nous devons mettre en place de l'aide pour les
agriculteurs, pour leurs investissements, et il faut que, en retour, ils participent au systéme avec des
redevances... ».

Dés 1991, la directive « Nitrates » oblige au respect d’'une norme d’épandage maximale des effluents d'élevage
sur les terres agricoles. Comme pour toute directive, les Etats membres ont liberté de concevoir les dispositifs qui
permettront de respecter cette injonction. Chaque Etat va donc devoir spécifier la maniére dont il va s’y prendre
pour gérer les excédents d'effluents que cette limite vient de créer dans les régions d’élevage intensifé. En
France, la mise en avant d'un caractére diffus des pollutions agricoles permet de justifier une approche collective
et uniquement volontaire des solutions a apporter au probleme (Bourblanc and Brives, 2009). Par la suite, les
moyens déployés pour atteindre les objectifs européens vont consacrer une approche solidariste des excédents.
Cette approche distingue en Europe le dispositif frangais, par exemple du dispositif néerlandais (mais aussi
Danois), qui répond a des enjeux similaires, mais privilégie une approche plus individuelle du probléme,
exploitation par exploitation (Bourblanc, 2007).

En prenant en charge I'application hexagonale de la directive « Nitrates », les chambres d’agriculture visent tout
autant a protéger les agriculteurs des sanctions administratives, qu'a monopoliser ['encadrement
environnemental de I'agriculture. Confier cette mission environnementale a ceux qui sont d’abord des techniciens
de la production, agents de sa compétitivité, met en porte-a-faux leur culture et leur identité professionnelles
(Brives, 1998). Les conseillers agricoles s'inscrivent en effet dans une histoire qui leur a confié la charge de
mettre en technique les problemes rencontrés, ce qui circonscrit leur espace d’action possible (Brives, 2001). De
méme la position des techniciens des coopératives et des groupements de producteurs qui demeurent autant
prescripteurs de conseils que vendeurs d'azote est ambivalente face aux progrés a réaliser (Bourblanc, 2008)

Sous la pression de la directive nitrates, la profession agricole négocie son adaptation frangaise avec les
pouvoirs publics. Ainsi naissent Ferti-Mieux puis le Programme de Maitrise des Pollutions d'Origine Agricole
(PMPOA). Ces dispositifs s'inscrivent dans la perspective des politiques mises en ceuvre dans différents secteurs
professionnels a la fin des années 1980 et qui ont été initiées comme stratégie d’évitement réglementaire

8 Nous utilisons le terme d’agriculture « intensive » ici en dépit de la connotation critique qui lui est associée. Frank Pervanchon et André
Blouet avancent en effet que I'apparition du terme « remonterait a I'époque de la mise en cause de la recherche d'une productivité toujours
croissante ». (Pervanchon and Blouet, 2002)Dans les milieux agricoles, il est plus communément fait usage du terme d'« agriculture
conventionnelle » pour désigner ce type d’agriculture. Nous proposons malgré tout de conserver le terme, largement répandu dans les
milieux profanes.
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(Nicourt and Girault, 2002). Lorsqu’elle concerne I'environnement, la politique agricole francaise est en effet
marquée par une forte imbrication entre préoccupations environnementales, économiques et sectorielles (Lacroix
and Zaccai, 2010). La directive nitrates peut alors apparaitre comme une adaptation d'une politique de protection
des eaux a la poursuite de l'activité agricole intensive (Doussan, 1995). La France s'inscrit dans cette
perspective, en considérant que seuls des procédés de gestion technique des effluents peuvent fournir des
solutions pour résoudre les problémes de pollution. Mais ce faisant, ces procédés accentuent le caractére hors-
sol et artificialisé de I'élevage intensif, de méme que la concentration et l'intensification de la production.

3.2.1. Ferti-Mieux : une vitrine professionnelle

Face a la pression européenne qui se traduit par la directive nitrates, la profession agricole met en place, le
dispositif Ferti-Mieux. Les travaux du Corpen?, créé en 1984, ont montré I'importance de la pollution azotée issue
de l'activité agricole. C'est de ces travaux que nait le dispositif Ferti-Mieux en 1991, sur proposition conjointe de
la profession agricole et du ministére de I'Agriculture. Il s'agit d'infléchir « le caractére polluant de I'agriculture
intensive telle qu'elle est pratiquée : pollution des eaux par les nitrates... » (Sebillote et al., 1996). Ferti-Mieux
propose aux agriculteurs des actions volontaires de raisonnement des pratiques agricoles, dans le cadre des
bassins d'alimentation de ressources en eau a protéger. Ce principe implique de toucher I'ensemble des
agriculteurs d’'une zone d’action et d’associer tous les prescripteurs intervenant sur ce territoire. Ce qui suppose
la constitution de comités locaux de pilotage réunissant tous les partenaires concernés. Se fondant sur les
inconnues hydrologiques, la profession agricole refuse un lien direct entre les pratiques agricoles et les teneurs
en nitrates des eaux. Ainsi, est soutenue la notion de pollution diffuse. En conséquence, I'évaluation du dispositif
ne peut porter sur I'évolution de la qualité des eaux, mais sur celle des pratiques des agriculteurs. Tandis que
des contrats basés sur des obligations de résultats en termes d'impacts environnementaux incitent les
agriculteurs & mieux comprendre les relations entre leurs pratiques et ces impacts, ce n'est pas le cas de ceux
basés sur des obligations de moyens (Pech and Dupraz, 2009). Cependant, Ferti-Mieux semble plus a méme
que les politiques sectorielles de prendre en compte les caractéristiques du milieu et de favoriser de nouvelles
formes de régulation territorialisées (Lacroix and Mollard, 1994).

En 1997, un guide développe les trois étapes d’'une opération Ferti-Mieux : identification des types d’exploitation
présentant les risques les plus significatifs selon le calcul du solde Corpen, caractérisation des situations a
risques au niveau parcellaire & travers la construction d'une grille de risque intégrant les connaissances sur les
milieux et les systémes de culture, calcul des pertes d’azote par bassin en s'appuyant sur les modéles théoriques
disponibles. Dés lors, la gestion collective des risques est possible par la réflexion sur « les modifications de
pratiques acceptables et leur poids respectif sur le bassin »'°. Les actions locales sont organisées a partir de
comités de pilotage réunissant les partenaires concernés (Nicourt et al., 2001b). Il s’agit donc d'aider les
exploitants volontaires a raisonner leurs apports, tandis que la labellisation garanti une reconnaissance publique
de leur souci d’adapter leurs pratiques pour préserver la qualité de I'eau. Le dispositif, décliné dans 41
départements, concerne environ 30 000 agriculteurs, majoritairement des céréaliers, et couvre prés d'1,8 million
d’hectares en juin 2000. Si le ressort fondamental de I'engagement de la profession agricole réside dans la
démonstration que les politiques volontaires sont plus efficaces qu'une réglementation ignorant les différences de
situation, la DGXI (Environnement) de la Commission européenne considere que les mesures labellisées
devraient étre accompagnées d'un contrile efficace. Cependant, au sein méme du dispositif, certaines
opérations s’en singularisent en cherchant a aller au-dela de l'obligation de moyens. Ainsi, en s’adossant aux
CETA™, a la Chambre d’'Agriculture et a 'INRA de Mirecourt, 'opération donne en Lorraine des résultats
sensibles, en se fondant sur un suivi de la qualité des eaux qui offre aux agriculteurs un retour incitatif a leur
action (Bernard, 2004).

9 Comité d'Orientation pour la Réduction de la Pollution des Eaux par les Nitrates.
10 Ferti-Mieux. ANDA. Méthode d’évaluation. 2000.
" Centre d’Etudes Techniques Agricoles.
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3.2.2. Le Programme de maitrise des pollutions d’origine agricole :
les limites environnementales de |a modernisation des
élevages

Tandis que Ferti-Mieux a surtout concerné les zones de grandes cultures, le Programme de maitrise des
pollutions d’origine agricole ou PMPOA ne concerne que les élevages. Le PMPOA 1 est signé le 8 octobre 1993
entre les organisations professionnelles agricoles, le ministére de I'Agriculture et le ministére de I'Environnement.
Tandis que le PMPOA 1 concernait principalement les élevages hors-sol les plus importants, le PMPOA 2 en se
concentrant sur les élevages des zones vulnérables, concerne plus particuliérement les éleveurs laitiers. Les
PMPOA reprennent I'expérience des contrats de branche conclus a partir de 1972 avec plusieurs secteurs
industriels (papeterie, chimie, pétrochimie...). Au nom du pragmatisme et moyennant subventions, ces contrats
ont institué des arrangements réglementaires a partir des engagements des industriels (Lascoumes, 1994). lls
s'inscrivent pleinement dans la « cogestion » du secteur agricole par I'Etat et la profession organisée,
représentée par le syndicalisme majoritaire. Cette alliance pése lourd sur les limites de la réduction des pollutions
d’origine agricole par le PMPOA (Brun, 2003). En effet, lorsqu’elle concerne I'environnement, la politique agricole
francaise est déja marquée par une forte imbrication entre préoccupations environnementales, économiques et
sectorielles (Lacroix and Zaccai, 2010). La comparaison avec la politique agricole néerlandaise souligne le poids
historique de la cogestion dans les deux pays. Cependant, tandis qu'aux Pays-Bas, une déstabilisation des
arrangements institutionnels s’est opérée face aux problemes de pollution des eaux (Frouws, 1997), les
hypothéses de changement apparaissent bien plus liées, en France, aux interventions de la Commission
Européenne avec laquelle les groupes environnementalistes échangent réguliérement (Bourblanc, 2004).
Pourtant, au niveau international, I'impression est partagée des limites de la politique francaise qui renforce, en
les finangant, les exploitations les plus intensives, tandis que les plus extensives sont lésées (Tunney et al.,
2009). C'est aussi parce que les politiques environnementales agricoles s'inscrivent dans une perspective
essentiellement curative, orientées par un paradigme productiviste fondé sur des consensus (Lacroix, 2008).
C’est ainsi que si la politique de I'eau n'a pas réduit les pollutions d'origine agricole, parce que les agriculteurs ne
modifient pas significativement leurs pratiques, c'est aussi parce que I'Etat rend le systeme de gestion de I'eau
opaque et entretient des rapports ambigus avec les représentants du monde agricole (Brun, 2003). Dés lors, les
résultats des PMPOA ne pouvaient qu'étre limités.

Cest ce qui sest confirmé, lorsqu'a été confiée aux chambres d’agriculture la prise en charge de cette
application hexagonale de la directive nitrates. L'objectif était tout autant de protéger les agriculteurs des
sanctions administratives, que de monopoliser I'encadrement environnemental de I'agriculture. Confier une telle
mission environnementale a ceux qui sont d’abord des techniciens de la production, agents de sa compétitivité,
met en porte-a-faux leur culture et leur identité professionnelles (Brives, 1998). Les conseillers agricoles
s'inscrivent en effet dans une histoire qui leur a confié la charge de mettre en technique les problémes
rencontrés, ce qui circonscrit leur espace d’action possible (Brives, 2001). De méme pourrait-on s'interroger sur
un autre angle mort dans la conception des dispositifs publics : la position des techniciens des coopératives et
des groupements de producteurs qui demeurent autant prescripteurs que vendeurs d’azote, responsables des
diagnostics d’exploitation et de la commande de travaux au siége d’exploitation puis maitres d’ceuvre de la
réalisation de ces mémes travaux. On entrevoit clairement ici le conflit d'intérét (Bourblanc, 2008).

Avec le PMPOA, linapplication de la réglementation n'est pas sanctionnée mais encouragée par l'offre de
subvention pour la mise en conformité des exploitations (Doussan, 2002b). Chacun constate le faible niveau de
mise en ceuvre de mesures agricoles destinées a améliorer la qualité des eaux (Brun and Frey, 2009). Les
négociations sur la pollution des eaux s’effectuent, contrairement a ce que préconise la Directive Cadre Eau, a
une échelle régionale ou locale, plutdt qu'au niveau des bassins hydrographiques entiers (Kastens and Newig,
2008). Pendant la durée du Programme, I'Etat et les Agences de I'Eau prennent en charge les redevances dues
au titre de la pollution par les élevages. Le programme autorise des excédents pendant deux années et dispense
de payer la redevance aux Agences de I'Eau, grce aux dérogations accordées par les Préfets, les élevages
devant ensuite étre progressivement assujettis @ la redevance-pollution percue par les Agences de I'Eau, en
contrepartie d'aides financiéres, pour qu'ils se mettent aux normes. Pour Prieur, ce mécanisme de redevance-
pollution est un « véritable achat du droit de polluer » (Prieur, 1996). Le principe pollueur-payeur (qui fait
référence a l'article L. 110-1 du Code de I'environnement, selon lequel « les frais résultant des mesures de
prévention, de réduction de la pollution et de lutte contre celle-ci doivent étre supportés par le pollueur »), sans
cesse proclamé dans la législation francaise, demeure sans cesse bafoué (Orange and Hopquin, 2000). Le
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PMPOA infléchit également les lignes de forces et la dynamique du dispositif Installation Classée. Tout éleveur
s'engageant dans le Programme est considéré en instance de régularisation vis-a-vis de la réglementation
pendant le délai des travaux prévus par le Contrat. Ici, se marque la volonté d'autonomie du droit social réclamée
par les organisations professionnelles agricoles, dans ses diverses branches (travail, urbanisme, environnement).
Concrétement, cela permet a des éleveurs, en s'inscrivant dans le cadre du Programme et sans le mettre en
ceuvre, d'échapper aux exigences de la réglementation et d’'entrer dans le champ d'intervention des Agences de
I'Eau2, L’absence de sanction affichée et la prise en charge publique des colts de mise aux normes des
exploitations annoncent, de fait, 'échec prévisible du PMPOA (Doussan, 2002a).

Paradoxalement, les agriculteurs aidés, désignés comme posant des problémes d’environnement, sont ceux qui
ont été « les bons éléves » du conseil agricole, autant acteurs que fruits de la cogestion. C'est pourquoi ils ne se
sentent parfois pas plus responsables des problémes d’environnement émanant de leurs pratiques que ceux qui
les ont conseillés, au sein de I'appareil du développement. C'est eux que le PMPOA aide. Celui-ci, en impliquant
I'augmentation des surfaces d'épandage, renchérit le prix du foncier (Roguet et al., 2009) et contribue a accroitre
les inégalités entre les agriculteurs (Deuffic and Candau, 2006). Quant & ceux qui sont non éligibles aux aides
(de taille trop faible...) ou qui décident de ne pas entrer dans le Programme (absence de succession...), ils
sortent du cadre des élevages « compétitifs ».

Si selon [lnstitut de I'élevage les PMPOA ont touché 90 000 éleveurs (dont 70 000 de bovins) et que les
capacités de stockage des effluents ont quasiment été doublées, la réduction de la teneur en nitrates des eaux
bretonnes depuis les années 2000, ne permet pas de faire la part de ce qui revient au PMPOA2 et a la diminution
concomitante des effectifs de volailles (Manneville et al., 2008).

A lissue de plusieurs années d'action et d'injection de fond publics conséquents, I'efficacité du dispositif se
révele limitée, a l'aune de son impact environnemental ; il apparait essentiellement comme un dispositif d’aide
financiére, qui prend sa place parmi I'ensemble de ceux proposés aux agriculteurs (Cahart et al., 1999) et
privilégiant une résolution des problémes est orientée vers l'usage de techniques palliatrices, typique du
développement agricole (Berlan, 1988 ). Elle s'appuie sur ses méthodes : technicisation des problémes,
expérimentation, exemplarité, financement indemnitaire...

Finalement, méme si les PMPOA apparaissent d’abord comme des dispositifs techniques et financiers et que les
agriculteurs les prennent pour tels, ils demeurent cohérent avec I'ensemble des textes en visant « des fins a moyen et
long terme et non la sanction de comportements passés ou présents » (Lascoumes, 1995). Dés lors, le PMPOA
s'inscrit dans le long processus d'intensification, de sélection et de concentration spatiale des élevages. Plus
particuliecrement, dans des zones dédiées a I'élevage intensif comme la Bretagne, il renforce les dynamiques
spatiales de dégradation environnementale observées. Si les mesures techniques financées contribuent a
maitriser les risques de pollution, elles accentuent aussi la concentration des exploitations en s’appuyant sur la
fragilité des plus petites (Bouesse, 2010). Ainsi, en France, aux Etats-Unis comme ailleurs, la ou la
restructuration des systémes agro-alimentaire a favorisé le développement d'un élevage intensif et concentré,
celui-ci s'est accompagné d’une pollution des eaux liée a cette concentration (Welsh et al., 2003).

La Iégitimité de telles politiques cogérées étant mise en cause, Le Bourhis avance la notion de parlement de 'eau
pour signifier 'enjeu public de la politique de I'eau et 'absence de débat qui concerne ces politiques (Le Bourhis,
2005). La pollution des eaux par le nitrate renouvelle en effet l'interrogation du contrat social passé avec les
agriculteurs dans les zones d’agriculture intensive d’Europe. Il s'agit d’élargir au respect de I'environnement les
attentes sociétales de quantité et de qualité des produits alimentaires (Dron, 2001). Une telle évolution des
situations semble possible sous I'impulsion de politiques publiques. Ainsi, en Belgique, Deneufbourg et al.,
montrent que la mise en place de pratiques agricoles précautionneuses se traduit sur la qualité des eaux captées
dans un délai de quatre a cing années (Deneufbourg et al., 2010). A défaut, ailleurs, comme dans I'ouest
canadien, la pression publique conduit & se traduire en une réglementation plus rigoureuse (Novek, 2003).

12 Arrété du Ministére de I'Environnement du 2/11/93.
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3.3. L’usage de I’azote dans une nouvelle configuration
sociale

3.3.1. Recomposition des territoires et changements des
conceptions de 'usage de I'azote

La rurbanisation, en tant que mouvement de diffusion des populations urbaines dans les espaces ruraux, met
d’autant plus le travail agricole en société qu’elle accentue sa visibilité. Depuis le milieu des années 1970, 'usage
des espaces ruraux a en effet été profondément bouleversé. Ainsi, la DATAR note-t-elle le « développement
spectaculaire » de la fonction résidentielle (DATAR, 2003) : depuis 1990 et pour la premiére fois depuis un siécle,
la population croit dans la majorité des communes rurales, essentiellement par I'arrivée de nouveaux résidents.
Ces évolutions se traduisent en constructions récentes, alignées le long des voies, conduisant aux poles locaux,
par le mitage de lotissements ou le réaménagement d'immeubles - agricoles ou non - en maisons de campagne
ou en résidences d'agrotourisme : gites, chambres d’hétes... Du point de vue des éleveurs, cette nouvelle
occupation de I'espace réorganise le parcellaire et les capacités de son usage : le respect de la distance aux
tiers, qu'imposent les textes réglementaires, modifie 'aptitude des parcelles a I'épandage, en limitant les surfaces
utilisables. Dans la perspective de I'effacement des signes de la présence agricole, d’'une « désagricolisation » de
I'espace rural pour le transformer en paysage (Luginbiihl, 1991), on assiste, de la part des populations non
agricoles, a I'émergence d'une conception visant a la mise en conformité du territoire de travail des agriculteurs
aux exigences d'un espace récréatif. Le sens donné a I'espace y devient celui d’'un envers de l'urbain autant que
du travail ; les manifestations du travail agricole y sont désormais considérées comme dérangeantes voire
incongrues.

La transformation physique de I'espace accompagne celle de la population résidente. Dans les espaces « a
dominante rurale », (INSEE, 1998), le déclin de la population active agricole s'inscrit dans une histoire longue.
Elle représentait 65 % de la population active en 1806 contre 50 % en 1870, 30 % en 1950, 10 % en 1975 et
3,6 % en 2005. Le déclin se traduit aussi plus récemment par une réduction de sa représentation au niveau
politique (de 39,5 % de maires agriculteurs en 1977 a 19,9 % en 1995 et 15,6 en 2008)". Ce déclin accentue le
risque que la marginalisation de ces premiers utilisateurs de I'espace ne se traduise en de nouvelles contraintes
de ftravail. En effet, leur participation politique dans les instances locales permet d'influencer le type
d’'aménagement de I'espace qui s’y met en place, car toutes les décisions communales impliquant le foncier ont
pour eux des conséquences pratiques.

Les agriculteurs utilisent un territoire qui est désormais considéré par d’autres populations comme public et
récréatif (Pujol and Dron, 1998). L’agriculture y devient une composante des attributs qui relevent du naturel dans
I'espace rural. Les éleveurs se trouvent deés lors confrontés aux attentes des autres usagers de ce territoire
(Perrier-Cornet, 2003). En effet, I'agrotourisme se développe et le « désir de nature » (Perrot and de la Soudiére,
1998) suscite des populations de résidents temporaires, qui accentuent la transformation du sens de I'espace
rural. Ainsi, en 2000, de 35 a 40 % des Frangais choisissent la campagne pour destination touristique (DATAR,
2003). L'agrotourisme concerne toutes les régions agricoles. La croissance de son importance économique
accentue les exigences environnementales qui visent a la transformation de I'espace agricole travaillé. En effet,
le développement du tourisme ne peut faire fi de la qualité de I'environnement (Chassagne, 1993). Des lors, les
concurrences entre éleveurs et agriculteurs exercant I'agrotourisme apparaissent aussi légitimes : la « qualité du
terroir » conditionne I'agrotourisme et suppose le maintien de I'agriculture, mais s'oppose a l'intensification. Dans
le cas des gites ruraux « les effets environnementaux sont partiellement internalisés puisque les propriétaires de
gites, souvent agriculteurs, percoivent les différentiels de prix liés a la qualité de I'environnement qu'ils
contribuent a fagonner » (Le Goffe and Delache, 1997). En Bretagne, les variations peuvent atteindre jusqu’a
15 % du prix moyen. Dés lors, agriculture et tourisme peuvent avoir partie liée et cette cohabitation pose parfois
probléme.

La conception contemporaine de I'espace rural, plus orientée vers les loisirs que vers la production, est renforcée
par la multifonctionnalité de I'agriculture, reconnue par la Loi d’Orientation Agricole de 1999, qui étend la sphére
agricole aussi bien a I'entretien de I'espace rural qu’au tourisme. Ce cadre institutionnel permet que s'opere le
passage de la reconnaissance des agriculteurs au travers d’un travail sur les parcelles, lié¢ & des productions

13 Source Association des Maires de France : www.amf.asso.fr
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animales et végétales, a des activités destinées a I'entretien et a I'animation économique et sociale du territoire.
Ce sens nouveau attribué a l'agriculture met en porte-a-faux le travail des éleveurs. Dés lors, méme si cette
multifonctionnalité fragilise lidentité des agriculteurs vis-a-vis de leurs collégues considérés comme des
entrepreneurs (Laurent and Rémy, 2004), elle contribue aussi au basculement du jugement public envers le
travail agricole, en soulignant impact territorial d’'une agriculture intensive, notamment celle centrée sur la
production animale.

Ce processus de publicisation des espaces ruraux est porteur de tensions (Perrier-Cornet and Hervieu, 2002),
faisant pression sur les activités agricoles. Au début de la décennie 2000, les conflits qui concernent les
pollutions et 'usage des engrais s’accroissent le plus significativement (Guérin, 2005). Dans ce contexte, les
éleveurs développent une rhétorique professionnelle en se présentant comme victimes d'un mouvement de
marginalisation sociale de la part d’habitants ne supportant pas les pollutions et nuisances des élevages. Cette
marginalisation se traduit aussi au niveau des politiques locales, ou se joue leur place, qu'ils défendent en
argumentant que leur cessation d’activité menacerait les dynamiques rurales (Granjou and Mauz, 2009). Parce
que les collectivités publiques co-assurent le service de I'eau, elles cherchent & en apaiser les conflits d'usage.
Elles contribuent ainsi parfois au financement de la mise aux normes des exploitations ou de services
environnementaux d’adaptation des pratiques agricoles. Cependant, elles sont conscientes que ce financement a
une efficacité limitée, notamment du fait de 'inadéquation entre I'échelle du probléme (bassin versant) et celle du
service environnemental, rendu au niveau d’'une exploitation agricole (Aznar et al., 2006). Les problémes de
pollution des eaux attisent dés lors les concurrences entre collectivités territoriales pour 'accés & une eau
potabilisable : les territoires dotés de ressources en eau deviennent enjeux de pouvoir (Grujard, 2008).

Le questionnement de la pollution des eaux par le nitrate prend alors toute sa dimension publique en se
combinant avec celui des odeurs liées aux épandages de lisier des élevages. L’azote, qui est un engrais pour les
agriculteurs, devient un polluant pour les rurbains. Dans ce contexte, les associations mettent en avant les
problémes de qualité de I'eau liés a cet usage, et entament parfois des procédures contentieuses. Tandis que les
populations riveraines posent la question des pratiques d’épandage des lisiers et notamment de leurs nuisances.
Pour elles, pollutions et nuisances sont liées. Et, comme pour les agriculteurs qui traitent, les odeurs sont des
indicateurs de dysfonctionnements voire de dangers (Nicourt and Girault, 2009a). De fait, si la question du nitrate
est secondaire au quotidien pour les éleveurs, par rapport a celle des odeurs des effluents d’élevage, c'est aussi
que leur gestion précautionneuse des odeurs est reconnue par leur voisinage comme une expression de leur
insertion dans un territoire partagé.

Les problémes de pollution s'inscrivent dans les histoires et les relations sociales de voisinage. Se construit ainsi
un modus vivendi, reposant sur différentes formes de négociations : des normes de bon voisinage s'élaborent. A
propos de 'azote, les débats se concentrent sur les odeurs liées aux épandages. Les éleveurs ont conscience de
ces effets de leurs pratiques : ils distinguent, selon leurs modalités de travail, des degrés divers d'impact, ce qui
fait émerger une forme de culpabilité, notamment lors de certaines situations d’épandage de lisier. Ce sentiment
de culpabilité, qui entre en tension avec les exigences de productivité, contribue & I'élaboration de normes
percues comme socialement admissibles. Cependant, ces normes varient selon les contextes : tel voisin est plus
sensible que tel autre (...) et selon les moments : ne pas épandre lorsque le voisin regoit, respecter des périodes
sans odeurs incommodantes... Cette gestion du modus vivendi repose sur une forme originale de
communication. Au cours de rencontres, les enjeux des discussions restent toujours implicites. Mais les
contraintes-limites sont énoncées et bien entendues par I'éleveur. Dés lors, l'aide, la réalisation de menus
travaux ou I'offre de services deviennent autant d’éléments entrant dans un compromis, renforcant la cohésion du
voisinage et permettant & chacun de poursuivre ses activités. En effet, sans échanges, la nuisance est source de
conflits. Ainsi, la rurbanisation met en cause l'idée que le temps a fait accepter les nuisances a la population de
I'espace proche ou que, pour le moins, celle-ci subit du fait de ce temps des « inconvénients normaux du
voisinage » (Prieur, 1981). Cette proximité est en effet subie par les populations riveraines (Caron and Torre,
2006), car l'odeur induit une discrimination sociale forte (Corbin, 1982 ; Laporte, 1978): de tels territoires ne
peuvent étre habités que par ceux contraints a la subir.

Si I'espace agricole reste un espace privé, il est désormais aussi pensé et abordé comme un espace public. La
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rurbanisation a fait découvrir a des populations une agriculture « industrialisée » avec ses pollutions et ses
nuisances. Alors, l'absence defficacité des textes, comme ressources de régulation des odeurs, accroit les
ranceeurs et développe les conflits ou suscite une gestion informelle, qui trouve parfois ses limites dans le cadre
d'un espace rural en recomposition (Nicourt et al., 2000). Cependant, I'approche interactionniste montre que le
conflit construit aussi du lien social, notamment dans des communes rurales ou la rurbanisation a pu le délier
(Banos et al., 2009). Le conflit est ainsi une forme de relation qui met en ceuvre des processus de socialisation
pour construire de nouveaux équilibres territoriaux (Simmel, 1912).

Au-dela des conflits de voisinage, la qualité de I'eau est un enjeu qui concerne aussi bien des secteurs
économiques que les collectivités territoriales. Elle est I'objet de politiques concertées. Par exemple, le secteur
agro-alimentaire réclame souvent pour ses process une eau de grande qualité. Le probléme est plus crucial
encore pour les vendeurs d'eau minérale. La démarche effectuée par des agriculteurs et la société Vittel, avec
des équipes de recherche de I'INRA, montre qu'une exigence de qualité excellente peut étre atteinte
(Deffontaines et al., 1993), notamment par des reconversions en Agriculture Biologique. L’expérience de La
Rochelle se distingue en visant des changements de pratiques agricoles, au travers de mesures agri-
environnementales, pour atteindre le maximum d’agriculteurs a court terme, et le développement de I'agriculture
biologique a plus long terme. La capacité d’agir sur la demande locale (bio dans la restauration collective) et le
renforcement du conseil technique bio permettent de consolider cette orientation de la démarche (Bertrand et al.,
2009). Ainsi s'observe une territorialisation des politiques publiques visant les pratiques agricoles dont la portée
repose sur des arrangements locaux et les potentialités de valorisation par les agriculteurs de cette évolution de
leurs pratiques (Bosc and Doussan, 2009).

3.3.2. Les expertises administratives sources de critiques internes
des politiques publiques

Paradoxalement, la critique associative s'appuie beaucoup sur les expertises administratives. C'est d’'une part
quelle na pas les moyens dinvestigation dont disposent les inspections générales ou les missions
parlementaires, mais aussi que ces sources, qui sont des critiques internes des politiques publiques, constituent
un contrepoids politique difficilement mis en cause qui confortent leurs positions. Elles sont aussi des sources
argumentaires qui leur permettent de soutenir leur visibilité publique.

En effet, une longue série de rapports des services de I'Etat (Baron et al., 2001 ; Villey Desmererets et al., 2001),
qui ont été chargées d’évaluer les politiques publiques mises en place pour réduire la pollution des eaux par le
nitrate, notamment dans les régions de concentration des élevages (Pujol and Dron, 1998). Les missions inter-
inspections et les rapports de la Cour des Comptes les prennent périodiquement pour objet. Tous remarquent
que la construction et le controle des normes de gestion du nitrate s'inscrivent dans un contexte de cogestion qui
les rend perfectibles. lls montrent également la dégradation continue de la qualité des eaux, au point qu'une
proportion importante des prises d’eau contrevient aux normes réglementaires. Tous soulignent les limites de la
mise en ceuvre des politiques, notamment une application permissive des textes, accentuée par 'absence de
moyen des services, limitant les contréles effectifs.

Le premier rapport de cette longue série, celui d’Hénin, fournit les grandes orientations des rapports ultérieurs
(Hénin, 1980). Trois grands axes s'en dégagent. Il appelle a retrouver le rble de garantie de la réglementation,
propose une conditionnalité des soutiens économiques a son respect et I'application du principe pollueur-payeur.

La focalisation des rapports ultérieurs sur des éléments particuliers du dossier permet d’'en souligner les
singularités. Ainsi, Cahart et al. évaluent le Plan de Maitrise des Pollutions d’Origine Agricole (Cahart et al.,
1999). lls posent le probléme d’'un programme « construit sur un paradoxe apparent, qui s'explique par des
contraintes politiques : les pouvoirs publics paient pour que des normes - obligatoires par définition - soient
appliquées ». C'est I'absence de résultats significatifs d'un programme colteux et les inégalités qui en résultent
au profit des plus gros éleveurs, que relévent surtout les auteurs. L'analyse du cas d’'un Comité Départemental
d’Hygiéne par Baron et al., met en évidence I'attachement « au respect formel de la procédure plutdt qu’aux
conséquences réelles sur I'environnement » (Baron et al., 2001). Ainsi, les multiples dérogations et la dérive des
préts de terre aboutissent a une application formelle des textes, qui limite le sens et la portée des contréles.
L’analyse de la mise en ceuvre des textes, qui visent a protéger la ressource en eau, par Villey-Desmeserets et
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al. montrent les difficultés de leur controle par des services exsangues (Villey Desmererets et al., 2001). lls
considerent que les actions fondées sur le volontariat des agriculteurs trouvent rapidement leurs limites. Pour
eux, I'éco-conditionnalité des aides européennes est seule susceptible d'infléchir les pratiques problématiques.
Analysant le cas breton, la Cour des Comptes pointe les limites de I'efficacité des deux services chargés de la
préservation de la ressource en eau (Cour des Comptes, 2002). L'inapplication du régime des Installations
Classées et ses contrles insuffisants, se cumulent avec une police des eaux, « peu orientée vers la lutte contre
les pollutions, qui peine a protéger les points de captage ». Dans un contexte ou le principe pollueur-payeur n'a
pas de sens et des « moyens administratifs insuffisants », les actions entreprises sont colteuses, difficilement
coordonnées et peu efficaces. Pour Lessirard et al., les résultats obtenus par la filiére porcine au regard des
moyens alloués sont décevants (Lessirard and Quevremont, 2008). La faute en est aux excés de tolérance de la
politique menée : accroissement des délais d’exécution pour la réalisation d'investissements déja subventionnés,
limitation des contrdles de fertilisation a leur dimension formelle...

Pour le rapport de la Cour des Comptes de 2010, les résultats décevants constatés sur le nitrate trouvent leur
origine dans « une insuffisante volonté de I'Etat, de remettre en cause des pratiques agricoles durablement
marquées par I'encouragement au productivisme et le choix d’'une agriculture intensive » (Cour des Comptes,
2010). Comme le PMPOA, le levier fiscal et les instruments réglementaires ont une portée limitée. Quant aux
mécanismes d'incitation aux pratiques agricoles raisonnées, leurs résultats sont limités. La cour insiste sur
I'absence de moyens juridiques et humains des services pour effectuer les contrbles. Services qui sont
démotivés par 'absence de suites données a leurs propositions de sanction des infractions. La Cour conclut en
s'interrogeant sur le risque de perte de crédibilité de I'Etat d’atteindre les objectifs de la directive-cadre sur l'eau,
a défaut d’adopter une politique plus volontariste envers les pollutions d’origine agricole. « D’autant qu’ailleurs, la
conjonction de mesures réglementaires, financieres et fiscales ambitieuses, impulsées et fortement soutenues
par I'Etat, peuvent étre efficaces ».

3.3.3. Interrogations associatives et publiques sur la pollution des
eaux par le nitrate

L’émergence publique de la pollution des eaux par les pratiques agricoles a recomposé le paysage des
associations de défense de I'environnement. C'est d’abord en Bretagne, la ou la situation est emblématique de la
pollution par le nitrate, que s'opére cette évolution. Parce qu'elle juxtapose des types d'agriculture avec des
niveaux d'intensification trés variables, la France de l'ouest est un espace laboratoire, oU peut s'observer la
dynamique du productivisme, comme les principales critiques issues de réflexions post-productivistes (Pierre et
al., 2008).

En 1969 nait I'Association pour la protection du saumon en Bretagne. Elle regroupe surtout des pécheurs,
mobilisés contre les pollutions ponctuelles industrielles et parfois agricoles. En devenant Eau et Riviéres de
Bretagne en 1983, I'association se recentre sur les pollutions d’origine agricole. En 1987, elle se fait remarquer
en dénongant le laxisme du Comité départemental d’hygiéne des Cotes d’Armor envers la création des élevages
de porcs et la surcharge de l'inspection des installations classées. Dés 1992, « lasse de constater que la pollution
des eaux bretonnes par les nitrates ne cesse d’empirer », comme d’'autres associations de pécheurs avant elle
(Gramaglia, 2008), elle s'oriente vers une stratégie juridique : le recours contentieux. Ce qui conduit & une
premiére mise en demeure de la France de respecter la directive nitrates. Eau et Riviéres de Bretagne s'appuie
sur les situations examinées de rapports publics en rapports publics pour pointer ce qu'elle nomme
« limmobilisme de I'Etat » face aux pollutions d’origine agricole en Bretagne. Ainsi, apres celui de la Cour des
Comptes de 2010, Gilles Huet, délégué Général de Eau et Riviéres de Bretagne, remarque que les critiques de la
Cour n'ont pas varié depuis 2002 : « L’Etat reste frileux : on ne sort pas de cette logique qui consiste a faire payer
par la collectivité la pollution de I'agriculture. Or il ne s’agit que d’appliquer les régles comme le font les autres
secteurs de I'économie ». En effet, selon I'association « les nitrates qui s‘écoulent dans nos riviéres proviennent a
98 % de l'activité agricole : du gaspillage des engrais minéraux et de I'épandage des millions de m? de lisier
produits par les porcs et volailles entassés dans les élevages industriels ». L'association donne & son combat
pour la préservation de la qualité de I'eau bretonne une dimension identitaire qui permet une mobilisation élargie.
Elle rassemble aussi bien des protecteurs de la nature que des consommateurs et des agriculteurs en marge du
développement majoritaire (Maresca, 2003).
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Plus récente, 'association S-eau-S est issue de « Landerneau-Ecologie », créé en 1989. Proche du mouvement
des Verts, elle est a l'origine de la création du collectif « Eau pure du Finistére ». Elle compléte le réseau
associatif breton de préservation de la ressource en eau en s’inscrivant dans une perspective d’écologie
politique. Pour son président et fondateur de I'association, « le probléme des nitrates en Bretagne c’est le
probléme du productivisme, c’est tout » (Borvon, 2009). Tandis que pour Arnaud Gossement, animateur du
Réseau Environnement et Droit, « la France a pris I'habitude de négocier I'application du droit avec la profession
agricole ». Et il ajoute que « les algues vertes ne sont que la manifestation la plus terrible de ce qui se passe
partout ailleurs sur le territoire » (Chaon, 2010).(Chaon, 2010).

La présidente du WWF France, sous le titre « Pollution de l'eau: I'Etat doit mettre au pas l'agriculture
industrielle ». Autissier appelle & sortir de la cogestion entre le ministére de I'Agriculture et le syndicalisme
majoritaire. Elle mentionne la longue liste de rapports qui désignent I'agriculture intensive comme responsable de
la dégradation de la ressource en eau, sans influencer les décisions politiques. Celles-ci « ont surtout misé sur
des traitements curatifs de plus en plus codteux pour parvenir a transformer une eau de plus en plus polluée en
eau potable »... « Ainsi, le contribuable, apres avoir subventionné des pratiques polluantes, paie pour la
dépollution puis les condamnations » (Autissier, 2010).

Dés 2000, France Nature Environnement publie un ouvrage sur le fonctionnement du CDH d'llle-et-Vilaine
(Picquot, 2000) qui expose les méthodes d'examen et d'arbitrage des nombreux dossiers d'installations classées
d'élevages hors-sol. L’association consacre aujourd’hui une revue trimestrielle « la lettre eau » aux problémes de
pollution des eaux. La question du nitrate y est récurrente. Ainsi, le numéro de mars 2010, (France Nature
Environnement, 2010) comporte un dossier sur la politique de I'eau ou dans l'article « I'Etat et les marées vertes :
trente ans de face-a-face »' 'association reprend essentiellement les propos du Rapport 2010 de la Cour des
comptes (Cour des Comptes, 2010). qui confortent les prises de position de I'association., montrant I'absence de
volonté politique de I'Etat « de remetire en cause des pratiques agricoles durablement marqués par
I'encouragement au productivisme et le choix d’une agriculture intensive ». Quant a I'application de la directive
nitrates et au travail engagé dans les zones vulnérables, I'association fait sienne que « la France ne brille pas par
son sérieux en la matiére ». Comme l'action de I'Etat, les politiques cogérées avec la profession ne sont pas
épargnées : malgré Ferti-Mieux ou Bretagne Eau Pure « la dégradation des milieux n'a cessé de s'accentuer ».
Dés lors, « cette situation dégradée (est le) résultat de renoncements successifs ».

Les associations exercent aussi une activité d’expertise pour remettre en cause les décisions publiques et
proposer des options alternatives (Ollitrault, 2001). La force de I'expertise associative réside dans sa visibilité
publique et sa médiatisation. Elle conduit a s'interroger sur le sens des formes de démocratie participative
(procédure des grands débats publics, observatoires...) instaurées en réponse aux mobilisations associatives.
Leur moindre ouverture aux groupes émergents, laisse a penser que leur institutionnalisation conduit & un retour
vers des modes de légitimation plus classiques (Le Bourhis, 2008). C'est particulierement le cas de la politique
de l'eau qui, notamment au travers des Agences de I'Eau, a induit la formation d'une infrastructure de
représentation des problémes et d'exécution des politiques, reprenant les configurations préexistantes de
réseaux d'action publique locaux (Le Bourhis, 2004). Ainsi, les activités d’expertise jouent en France un réle de
structuration et d'institutionnalisation des relations entre acteurs publics et non-publics - bureaucraties locales
d'Etat, élus locaux, scientifiques, professionnels et mouvements associatifs - territorialisant la mise en ceuvre des
politiques de I'eau (Le Bourhis and Silvia, 2007). L’action des associations de défense de I'environnement est
relayée par les médias. Cette médiatisation apparait d'ailleurs comme un instrument de pression sur les
agriculteurs, en rendant public leurs maniéres de travailler considérées comme socialement problématiques.
C'est ainsi que les dégats du progrés agricole, et notamment les pollutions, ont dégradé Iimage du paysan
(Champagne, 2003).

La presse bretonne est coutumiére d'articles sur la pollution des eaux régionales et la presse nationale n’est pas
en reste. Le Monde, par exemple, relaie la sortie du rapport de I'lFEN de 1997 « Agriculture et environnement :
les indicateurs » (IFEN, 1997) en titrant « Un tiers des ressources en eau potable sous la menace du nitrate »
(Zappi, 1997), de méme qu'il rappelle, en 2011, la contribution de I'agriculture a la pollution atmosphérique en
commentant une carte publiée par I'Agence européenne de I'environnement (Le Monde, 2011)'5. Le 29 juillet

14 http://www.fne.asso.fr/documents/lettre-eau/le50.pdf
15 http://prtr.ec.europa.eu/DiffuseSourcesAir.aspx
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1999, le quotidien récidive avec : « La Bretagne échoue dans sa « reconquéte » de I'eau » (Dupont, 1999). On
pouvait lire en sous-titre : « Malgré la mise en place d’'un programme de 1,4 milliard de francs, la pollution des
sols et des rivieres par les nitrates d’origine agricole dans les quatre départements de la région est remontée, en
1998, a ses niveaux records ». La médiatisation de la dégradation de la qualité des eaux prend toute son
ampleur lors du procés de Guingamp, dont le jugement de la cour d’appel de Rennes donne raison aux
plaignants, en condamnant le syndicat d'adduction d’eau du Trégor pour n'avoir pas fourni une eau conforme aux
normes réglementaires. Se confirme ainsi I'idée que 'eau potable ne I'est plus (Giblin, 2003). Notamment lorsque
les propos médiatiques sont amplifiés par le contexte, ainsi lors de la campagne présidentielle de 2007, lorsque
des éleveurs bretons manifestent contre I'obligation de réduire I'épandage d’azote sur cing bassins versants hors
normes. Les manifestants, qui s’en prennent aux locaux de Eau et Riviéres de Bretagne a Brest, considérent que
cette diminution de la fertilisation azotée entrainera celle de la taille des élevages, et condamnera les petites
exploitations, incapables d'investir dans des installations de traitement. lIs interpellent aussi I'Etat qui impose des
régles environnementales en rapide évolution. Un responsable syndical souligne les efforts des éleveurs, qui ont
permis de passer de 37 a 9 bassins versants dépassant les seuils de pollution en 14 années. Tandis qu'Eau et
Rivieres de Bretagne relativise ce progrés, par la fermeture de certains captages d’'eau destinés a la
consommation humaine. L'association dénonce également la politique de I'Etat qui continue a autoriser la
création et I'extension des élevages (Allain, 2007). En général, la presse régionale tend & présenter les
agriculteurs comme des acteurs locaux dont les contraintes économiques et la pression fonciere limitent les
marges de manceuvre. Tandis que les critiques des élevages sont présentées comme des réactions de citadins,
méconnaissant les réalités de la production moderne, et soulignant I'histoire longue des problémes relationnels
entre villes et campagnes (Kirat et al.,, 2004). Les propositions parlementaires controversées sont aussi
I'occasion de rappeler I'historique du débat. Ainsi, sous le titre « la Bretagne terre de nitrates depuis 40 ans »,
I'Express déploie une chronique de la pollution du nitrate en Bretagne. Elle part de la naissance de I'association
pour la protection du saumon en Bretagne pour s’achever a la succession paradoxale en 2010 du plan
gouvernemental de lutte contre les algues vertes qui précéde 'amendement Le Fur - Le Guen, qui vise a relever
le seuil d'autorisation des élevages. En accroche, l'article souligne la liaison entre le taux de nitrate et la
prolifération des algues et conclut que « les défenseurs de I'environnement font face aux lobbies agricoles et aux
hésitations de I'Etat » (Gouéset, 2010). Tout récemment, en 2011, c'est France Nature Environnement qui, au
moment du salon de lagriculture, lance une campagne daffichage dans le métro parisien dénoncant les
conséquences des excés des pratiques agricoles : toxicité des pesticides, algues vertes...". La censure de la
RATP, relayée par toute la presse, n'a fait qu'amplifier la portée de cette campagne.

3.3.4. Interprétation du cas breton d’un point de vue de la science
politique (contribution de M. Bourblanc)

L’analyse de I'action publique s'intéresse ainsi a la fois aux mesures adoptées et mises en ceuvre pour tenter de
résoudre un probléme donné mais aussi aux revendications sociales qui finissent parfois par déboucher sur une
prise en compte et un traitement par les autorités publiques (Duran, 1999). L'exemple de la Bretagne est
intéressant dans la mesure ou la région est un terrain d’expérimentations du jeu des acteurs et pionnier dans la
mise en place de la réglementation contemporaine. La Bretagne est en effet le théatre de controverses
environnementales particulierement vives autour des activités d'élevage intensif depuis une trentaine d’années.
Afin de surmonter la Iégitimité dont bénéficient les tenants du modéle de I'agriculture intensive au sein de la
population bretonne (Berger, 1972), les associations environnementales ont d{i s'engager dans un processus de
construction stratégique d’un probléme digne de figurer & 'agenda public.

Cette légitimité des promoteurs du modéele agricole intensif s’explique par la charge symbolique qui entoure le
« modeéle agricole breton » (Le Bourdonnec, 1996). Alors que de nombreux récits populaires rappellent I'état de
sous-développement de nombreuses parties du territoire jusqu’au milieu du XXéme sigcle?, I'élite agricole issue
des années 1950 crée de nouvelles organisations - les groupements de producteurs - qui s'émancipent de la
tutelle politique des anciens notables ruraux (Gervais et al., 1965). Ces groupements de producteurs pionniers
développent la production agricole qui devient rapidement la premiére activité économique de la région : ce
« miracle économique breton » sort la région de son relatif isolement géographique et permet un certain

6 La campagne de France Nature Environnement censurée ! http://www.fne.asso.fr/frlla-campagne-de-france-nature-environnement-
censuree.html?cmp_id=33&news_id=12097
7 yoir notamment Le Cheval d’orgueil de Per-Jakez Elias, Paris, Plon, 1975
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rattrapage économique de la Bretagne par rapport aux autres régions frangaises, tout en conservant une
agriculture de type familial. Ces producteurs pionniers jouissent alors d’'une aura de sympathie au sein du monde
agricole mais aussi dans les autres cercles de la population bretonne a qui 'on rappelle les mérites de ces
« capitaines d'industries » (Le Bourdonnec, 1996), capables de stopper I'exode rural et de maintenir des
campagnes vivantes'. La légitimité économique et symbolique dont bénéficie I'agriculture intensive est telle que
si des faits avérés de pollution agricole sont rapportés depuis les années 1970 (Hénin, 1980), I'existence
publique et politique de ces pollutions agricoles est niée jusqu’au début des années 1990'°. Par la suite, les
Organisations professionnelles agricoles (OPA) déplacent le probléme : la Bretagne dispose de trop peu de
terres pour une population agricole nombreuse. Ce « récit » contribue a naturaliser le recours au modéle intensif,
c'est-a-dire & le poser comme indépassable du fait des conditions naturelles de la région (Freudenburg, 2005)
inversant ainsi le statut de I'élevage intensif qui de probléme devient une solution. En effet, si le probléme de
pollutions peut se résumer de la sorte : « un nombre trop élevé d’animaux produit des quantités trop importantes
de déjections pour des terres quant a elles en quantité insuffisante pour les absorber », les environnementalistes
tendent a insister sur la premiére partie de la proposition (des tailles d’élevages trop importantes) alors que les
OPA insistent sur la derniére partie de la proposition (des terres en quantité insuffisante). Ce recadrage fait du
probléme de pollution, un probléme foncier plut6t qu'un probléme de taille d’élevage.

Pour le mouvement environnemental, cela implique de réaliser un travail de construction et de mobilisation autour
d'une « définition » du probleme a méme de trouver un écho auprés de la population et des pouvoirs publics.
Autrement dit, le processus de mise a l'agenda a fait I'objet d’'une construction stratégique de la part
« d’entrepreneurs de cause » (Kingdon, 1984), qu'on pourra plus justement qualifier ici d’« entrepreneurs de
morale » (Becker, 1985) ou encore d’entrepreneurs de problémes pour souligner le poids des processus de
qualification et d'étiquetage des problémes au sein de I'action publique. Le mouvement associatif va ainsi mettre
a l'agenda des enjeux évolutifs et mouvants qui rebondissent sur de multiples opportunités. La construction
stratégique d’un probléme social se caractérise en effet par une grande instabilité, d’'ou la nécessité de distinguer
le probleme affiché —mouvant et qui est mis & 'agenda public- et le probleme pour soi -ou probleme vécu-,
véritable déterminant du probléme aux yeux des porteurs de cause et qui se caractérise par une forte stabilité
dans la mesure ou il ne correspond pas aux nécessités de la montée en généralité (Bourblanc, 2007). Eau et
rivieres de Bretagne (ERB) a ainsi démarré par des actions de sensibilisation sur le dépeuplement des saumons
dans les riviéres bretonnes. A cette occasion, les participants découvrent le revers de l'intensification agricole.
Trés vite, les actions de sensibilisation n‘apparaissent plus suffisantes pour peser sur les questions de
préservation de la qualité de 'eau. L’association se tourne alors vers le droit en intentant des recours contre des
éleveurs qui agrandissent leur élevage sans autorisation administrative?. Ces recours débouchent souvent sur
des succes et jettent un discrédit sur les professionnels agricoles, écornant I'aura dont ils jouissaient, sans pour
autant modifier le cours des politiques. L'association engage donc aussi dans les années 1980 une bataille
administrative longue de plus de dix ans pour forcer 'administration a transcrire la directive « Nitrates » en droit
francais ; cette démarche donne lieu au dépdt d’'une plainte en 1992 auprés des instances européennes pour
non-respect des obligations d'une directive (Bodiguel, 1996), plainte qui aboutira & la condamnation du
gouvernement frangais en 2001 puis en 2007, provoquant une forte pression de I'Union européenne en faveur
d’un changement de pratiques agricoles en Bretagne. D’autres mouvements, comme les Collectifs Eau Pure se
mobilisent contre le non-respect de la qualité de I'eau potable et poursuivent les compagnies distributrices d’eau.
Pendant les années 1980, la médiatisation de l'impact du nitrate sur la santé humaine prend de I'ampleur. Plus
récemment, la controverse scientifique sur les risques liés aux nitrates améne dans les années 2000 ERB a
relativiser la place centrale du nitrate dans son discours et a donner de l'importance a d’autres flux issus de
I'activité agricole, dont le phosphore.

Cependant, la confrontation entre probléme tel qu'il est mis successivement a I'agenda par le monde associatif,
et les mesures d’action publique en matiere de qualité de I'eau montre toujours un décalage : la réglementation
retraduisant le probleme environnemental en un probléme de modernisation renforcée des élevages intensifs. Ce
constat souligne en fait un mécanisme de retraduction du probléme a I'agenda par les acteurs publics au cours

18 yoir notamment sur le sujet les travaux de Y. Fournis, Les régionalismes en Bretagne. La région et I'Etat (1950-2000), Bruxelles,
Presses universitaires européennes, 2006

19 Avec la déclaration de Lalonde sur la nécessité de faire entrer I'agriculture dans le systéme « pollueur-payeur-bénéficiaire » des
agences de l'eau.

20 Réglementation sur les installations classées pour la protection de 'environnement (ICPE) a laquelle sont soumises les exploitations
d'élevage a partir d'un certain nombre d’animaux (loi de 1976)
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du processus d'action publique (Sheppard, 2004). Dans le cas présent, (Chateauraynaud and Torny, 1999)« les
lanceurs d’alerte » ne parviennent pas a transformer les institutions, celles-ci continuant de fonctionner sur le
méme mode, recourant a des solutions d’action publique déja éprouvées mais plus nécessairement adaptées au
nouveau probléme posé. La situation semble ici plus proche des travaux sur « 'émergence des problémes
publics » ou « les acteurs politiques jouent le plus souvent un réle déterminant de sélection et de reconstruction »
des problémes a I'agenda au moment de la conception des mesures d’action publique qui viendront répondre au
probléme soulevé (Bossy, 2010). Ce constat améne a distinguer les processus de luttes définitionnelles autour
du probléme en jeu, du processus d’élaboration du contenu des politiques (relatif & la définition des instruments
et des outils d’action publique) qui reste, en 'espéce, fidéle aux arrangements institutionnels pré-existants.

3.3.5. La gestion du nitrate comme travail problématique pour les
éleveurs

De maniére générale, les modéles du bon éleveur, exprimés au travers des concours agricoles publics, orientent
la construction des métiers et tendent a homogénéiser ce que les éleveurs considérent comme des maniéres de
bien travailler (Nicourt, 2007). Mais sur le plan des pratiques de travail, pour les éleveurs de porcs, les modéles
d’excellence qui guident leurs maniéres de travailler sont d’abord le fruit d'une politique traduite en outils de
gestion. Ces derniers orientent vers des performances productives plutét qu’environnementales (Nicourt, 2009).
Certes, 'adoption de mesures précautionneuses envers |'environnement n'est pas conditionnée que par la seule
rationalité économique des agriculteurs. C'est en situation qu'ils évaluent les risques associés, I'efficacité, ou le
travail impliqué par la mise en ceuvre des mesures (Sattler and Nagel, 2010). Ainsi en élevage laitier, la relation
au territoire clive les éleveurs. Tandis que I'élevage plus « extensif » repose sur des dynamiques sociales et
écologiques nécessitant un territoire qui ne soit pas dédié a la seule agriculture pour se reproduire, un modéle
plus « productiviste » correspond mieux aux exigences posées par les filieres en aval (régularité de la production
et qualité du lait) alors méme qu'il génere des tensions dans les territoires non dédiés a I'agriculture (van
Tilbeurgh et al., 2008). Ainsi, on peut se demander, si le développement des élevages n'est pas davantage
fonction des ressources symboliques, sociales et politiques mobilisées par les éleveurs, que de critéres technico-
économiques (Bourliaud et al., 2007). D'autant que I'on observe que le manque de reconnaissance par les pairs
des pratiques innovantes de réduction de fertilisation limite leur diffusion et invite a explorer d’autres modes de
légitimation (Lamine, 2011). Il apparait notamment que c'est & I'aune de ce qu'ils considérent comme la défense
de leurs conceptions du métier et de son avenir, que les agriculteurs orientent leurs pratiques dans le domaine
environnemental (Weiss et al., 2006).

Pour les éleveurs, la gestion de l'azote est un probléme qui influence leurs maniéres de faire comme
l'organisation de leur travail. Il s'agit de renseigner des outils de gestion: cahier d'épandage, carnet de
fertilisation... Mais aussi de réaliser un travail dont la pertinence n'est pas congue comme évidente :
I'appréhension culturelle de I'azote du lisier oscille toujours entre déchet et amendement. Tandis que le recours a
I'azote minéral, produit normalisé, est plus facile @ piloter (Baschet, 2009). Il s’agit aussi pour les éleveurs
d'effectuer, dans un espace « désagricolisé », des travaux porteurs de critiques sociales. Ces critiques ont un
colit humain. C’est donc aussi en termes de souffrance au travail et d'identité professionnelle qu'il faut considérer
les problemes de gestion du nitrate (De Gasparo et al., 2002) .

3.3.5.1. Les critiques du travail d’élevage

« La déprime au travail », titrait 'hebdomadaire Le Nouvel Observateur (Linares et al., 2002), en s’appuyant sur
les travaux de Hamon-Cholet et Rougerie, pour qui 30 % des salariés vivent des situations de tension avec le
public en 1998 (Hamon-Cholet and Rougerie, 2000). Face aux critiques de leur travail, les éleveurs de porcs sont
dans une situation comparable. On évoquera plutdt pour eux des situations de vulnérabilité sociale (Castel, 1991)
qui rendent compte autant de leur isolement, de leur manque de reconnaissance, que de la précarité de leur
travail dans un monde concurrentiel. Mais cette vulnérabilité peut aussi devenir un vecteur de leur réinsertion
territoriale. Les critiques exercent en effet une pression sur les éleveurs qui recompose leur identité
professionnelle autant qu’elles les conduisent a modifier leurs pratiques (Bonnaud and Nicourt, 2006¢). Les
inflexions sont limitées cependant, car les éleveurs n’envisagent que des améliorations qui passent par
I'adaptation de leur modeéle actuel, quand les autres populations prénent un systéme alternatif. Ainsi, les premiers
voient l'intérét technique de I'élevage sur lisier et les problémes de travail posés par un systéme paill, tandis que
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les seconds associent I'élevage sur lisier, a une qualité médiocre de I'eau et le systéme paillé a la diminution des
pollutions (Petit and Werf, 2003).

3.3.5.2. Critiques et isolement des éleveurs

La critique est une forme particuliére de contrainte du travail. C'est le cas des critiques environnementales des
éleveurs de porcs, devenus emblématiques des pollutions et nuisances agricoles (Bonnaud and Nicourt, 2006a).
Pour les agriculteurs, les critiques de leur travail sont des épreuves. Des épreuves aussi au sens ou elles
s'insérent dans la construction de leurs expériences. Ainsi, I'enquéte publique est d’autant plus une épreuve pour
I'éleveur qu'il n’en a pas I'expérience. Il maitrise mal sa procédure et son inscription temporelle. Pour ceux qui ont
développé leur élevage en renouvelant les enquétes, celle-ci devient une expérience du travail : une compétence
d’éleveur (Nicourt and Girault, 2004). Mais cela reste cependant une épreuve parce qu’elle affecte les individus :
aussi bien travailleurs que résidents sur leur territoire de travail, les éleveurs sont particuliérement éprouvés par
les critiques publiques de leur travail (Bonnaud and Nicourt, 2006b). De telles critiques ont d’autant plus d’impact
qu'ils sont fragilisés par la conjonction des transformations du sens de I'espace rural et de leur travail (Bonnaud
and Nicourt, 2006d). Quand le travail ne permet pas la reconnaissance de I'individu, son identité est fragilisée.
Comme le salarié mis « au placard », I'éleveur se retrouve en quarantaine. Les critiques le mettent a I'écart en
construisant une situation dans laquelle sont réinterrogées ses relations sociales. Du point de vue du travail, elles
opérent un retournement. Elles induisent une désinsertion sociale, au sens ou le travail ne joue plus son role
d'intégrateur, mais au contraire intervient dans une dynamique de vulnérabilité et de marginalité sociale. Il s'agit
d’une forme de désaffiliation, ce résultat d'une fragilité identitaire dans le domaine du travail et d’'un isolement qui
frappe plus communément les exclus (Castel, 1999). Le travail de I'éleveur peut méme conduire & son déni
social, a limage de toutes les populations mises a I'écart pour exercer un métier socialement repoussant ou
suspect : charbonniers & I'écart dans les bois, vidangeurs... (Corbin, 1982).

Les critiques sont particuliérement éprouvantes lors des enquétes publiques, car elles se concentrent sur la
durée d'un mois. Les formes qu’elles peuvent prendre - pétitions, porte-a-porte, manifestations, interventions des
médias - accroissent particuliérement leur portée. Parce que les consignataires se nomment sur le registre
d’enquéte, ces critiques renvoient a des proches. Pour 'éleveur, le contenu de leurs critiques, méme s'il ne remet
généralement pas en cause son projet, compte moins en termes d'épreuve que sa proximité sociale avec celui
qui I'émet. Car c’est alors son inscription dans les sociabilités locales qui est en cause. Au-dela de I'enquéte, les
critiques proférées par les populations proches, parce qu’elles s’expriment au quotidien, dissocient difficilement le
résident du travailleur. Dans un contexte de co-activité, elles engendrent une pression permanente qui tend a
transformer des effets non intentionnels du travail en un incivisme. Elles exercent une domination symbolique sur
les éleveurs en les projetant dans un registre suscitant la réprobation morale et la culpabilité. Ainsi, le contrat
social de I'agriculture est mis & mal par son interpellation environnementale (Mathieu et al., 1993). Dés lors, cette
rupture interroge la 1égitimité d’action des agriculteurs dans un espace rurbanisé (Banos and Candau, 2006).

La multiplication des critiques conduit les éleveurs a s'isoler : ils se mettent en retrait (Genest et al., 2005). Ainsi
peut-on comprendre la faiblesse ou I'absence de soutien des pairs dans les contextes exacerbés de critiques que
sont les enquétes publiques. D'autant aussi que la concurrence entre éleveurs, accentuée par les crises
cycliques, a neutralisé leur solidarité face aux critiques (De Gasparo et al., 2006). Cette incapacité a agir
ensemble semble renvoyer autant & une culpabilité partagée d'infliger des pollutions et des nuisances & autrui,
qu'a la stigmatisation sociale du métier qui améne a se considérer responsable des dérives de ses pairs. La
perception collective d’une identité professionnelle fragilisée renforce d’autant la vulnérabilité de chacun. Les
éleveurs cherchent alors a ne pas s'exposer a d'éventuelles critiques. Leur désengagement des activités sociales
en est la conséquence la plus évidente. L'éleveur devient ainsi 'agent de son propre isolement, qui devient
paradoxalement un moyen pour « tenir ». Retrouver une sérénité suppose de nouer ailleurs des relations
sociales capables d’écoute et de débats. Dés lors, I'éleveur ne peut que s'interroger sur la signification publique
de son travalil. Et il pergoit la mise a 'écart des élevages comme une injustice sociale, une atteinte a son droit de
travailler, & celui de contribuer a la construction de la cité (Pharo, 1991).

3.3.5.3. L’astreinte des critiques

Dans un parcellaire réorganisé et parsemé de résidences, la visibilité du travail de I'éleveur l'inscrit dans une
dynamique de surveillance et de contrble social (Foucault, 1975). Un tel contrble existe d’autant plus dans les

141



communes rurales, ou les populations ont une interconnaissance de leurs activités, de leur périodicité comme de
leur localisation (Maget, 1955).

Selon la position économique et 'ancrage territorial des éleveurs, la mise sous le regard public n'a pas la méme
portée. Ceux ancrés dans leurs territoires sont affectés directement par les critiques, au sens ou ils sont
interpellés en face a face lors de leur travail. Tandis que d’autres, plus nomades, dont le travail repose sur des
activités diversifiées adossées a des territoires multiples, regoivent des critiques médiatisées : ils n’en sont pas la
cible physique. Dans ce cas, la question posée concerne non pas un éleveur en particulier, mais la profession
dans son ensemble. Pour eux, c’est plus « d’image » dont il s’agit (Nicourt et al., 2001a).

L'affectation de I'éleveur différe aussi selon les relations qu'il entretient avec la société locale et selon son
implication dans les épandages. Lorsque les critiques sont formulées et construites par des résidents proches et
portent sur des expériences du territoire, elles visent souvent a négocier les pratiques. Quand la multiplication
des co-activités sur le territoire accroit la potentialité d’expression des critiques, 'éleveur détaché de la société
locale se trouve moins affecté par de telles critiques. D’un autre c6té, des associations le critiquent comme un
archétype d'élevage polluant. Cette derniére critique n’atteint I'éleveur qu’en tant que discours sur la profession,
détaché des situations. Mais dans les deux cas, les éleveurs peuvent étre affectés ; dans l'un c’est un éleveur
singulier qui est touché et le probléme posé est celui de la souffrance de cet individu, tandis que dans l'autre,
c'est la profession dans son ensemble qui est désignée. Cette stigmatisation identitaire peut cependant affecter
les éleveurs a de nombreuses occasions, au point que certains dissimulent leur profession, la ou ils ne sont pas
connus comme tels.

Les éleveurs de porcs estiment qu'ils sont toujours les premiers critiqués. L'odeur, qui a été un marqueur
historique de l'existence des porcheries, les a désignées comme source a priori de toutes les pollutions ou
nuisances mises en évidence. Quand l'odeur ne signale pas I'élevage de porcs, c'est la vision de la tonne a lisier
qui prend le relais. Les emblémes et le sens qui leur est attribué prennent ici toute leur importance. Dans le
jugement public et méme lorsqu'ils sont formalisés dans le cadre de procédures, les arguments étayés sont de
peu de poids face aux situations congues comme emblématiques et aux expériences nourries par des
distinctions sociales (Lahire, 2004).

Les éleveurs ne comprennent pas certaines critiques. Des conflits éclosent quant a l'interprétation des normes
qui, pour les opposants, ne s'avérent pas toujours efficaces pour prévenir ou réduire les pollutions et les
nuisances. Le contenu de l'arrété préfectoral d'autorisation n'est pas toujours a la hauteur des situations
conflictuelles, entre des populations qui souhaitent résoudre un probléme de pollution ou de nuisances, et des
éleveurs qui respectent I'arrété sans voir d’'amélioration sensible dans leur relation avec le voisinage. C'est
notamment le cas lorsque la qualité des eaux a été incriminée lors de I'enquéte publique. La dispersion des
élevages sur les territoires tend a rendre chacun autant responsable qu'irresponsable des concentrations
observées. La se manifeste toute 'ambiguité de la notion de pollution diffuse (Bourblanc and Brives, 2009). C'est
pourquoi les éleveurs peuvent tous considérer les critiques comme injustes et inappropriées. D'autant qu’en
situation, ils ne sont pas toujours concernés par celles qui leur sont adressées, mais plutét interpellés comme
représentants d’un pollueur emblématique.

3.3.5.4. Des critiques insérées dans des territoires

Les conflits environnementaux sont ambivalents. Ce sont des catalyseurs de situations territoriales dégradées,
qui dissimulent parfois des oppositions d'intéréts d’ordre privé ou de vieilles histoires (Pol et al., 2006). Si les
critiques sont des indicateurs de qualité environnementale des territoires, ce sont aussi des marqueurs de
distinctions sociales (Weersink and Raymond, 2007). Les conflits révélent en effet les différences de pouvoir et
les positions dans I'espace des acteurs. lls sont producteurs de changement, en particulier de regles et de
régulations locales (Torre et al., 2006).

Lors des enquétes publiques, les critiques des éleveurs varient selon la proximité territoriale de ceux qui les
émettent. Les plus proches mettent en avant les nuisances, tandis que les plus éloignés se mobilisent surtout sur
les pollutions des eaux (Nicourt and Girault, 2001). Mais cette distanciation se cumule & des distinctions sociales
pour affecter les individus. L'ancrage territorial des éleveurs est cependant une ressource pour faire face aux
problémes territorialisés (Raulet-Croset, 2008) : ainsi, ils sont mieux & méme de gérer les critiques qui leur sont
adressées. Cependant, lorsque territoires de travail et de résidence se confondent, les critiques ne sont pas
adressées qu'a I'éleveur, les membres de son ménage sont également impliqués, en étant considérés comme
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des représentants ou des messagers. C'est le cas du conjoint ou des enfants pris a partie. Quand les critiques
rejaillissent sur les membres du ménage, c'est qu'elles ont acquis une ampleur qui irrigue la société locale. Elles
vulnérabilisent d’autant I'éleveur qu'il est économiquement et socialement fragile (Nicourt and De Gasparo,
2005).

3.3.5.5. Des critiques a la co-construction et a la
démonstration du travail

Confrontés aux critiques et & I'expérience de l'isolement, les éleveurs, malgré des configurations territoriales
différentes, vivent une épreuve comparable, qui les conduit semblablement a reconsidérer leur travail. Comme le
client peut, dans le cadre d'une relation de service, devenir de fait une ressource humaine externe (Gadrey,
1990), ceux qui critiquent I'éleveur lui font améliorer ses pratiques de travail. Ce qui implique aussi pour lui un
engagement subjectif croissant pour construire une maniére de produire acceptable et acceptée. D’un coté, le
travail en est transformé mais aussi contraint par l'usage de marques de respect, de négociations, d’aides et
d’échanges, qui visent a I'exemplarité. De I'autre, il devient un référent partageable sur le territoire, intégrant les
exigences des co-activités avec d'autres acteurs. La situation est comparable a celle que décrit (Weller, 1998),
pour qui le public intervient dans la construction des pratiques des agents administratifs : les résidents qui
critiquent I'éleveur influencent ses maniéres de travailler. C'est ainsi quiils élaborent des procédures
précautionneuses (Nicourt and Girault, 2006b) : ils « font savoir » qu'ils vont épandre, sollicitant d'éventuels
conseils de report. lls prévoient leurs déplacements, leurs horaires et leurs destinations, pour éviter un voisin
grincheux ou ne pas géner ou, a contrario, pour susciter 'occasion d’une rencontre, afin de gérer une critique.
Pour cela, il leur faut recueillir au quotidien les réactions que peut susciter leur travail. C'est généralement la que
les agricultrices ou les conjointes d’agriculteurs interviennent dans la gestion des critiques. Elles jouent un réle de
médiatrices (Nicourt and Girault, 2006a). Au travers de leurs relations de sociabilité, et souvent de leur
implication dans la scolarité de leurs enfants - les attentes aux portes des écoles étant des hauts lieux des débats
critiques locaux - elles savent transmettre les critiques qui les prennent pour relais. Quant aux éleveurs, ils
acquiérent ainsi de nouvelles compétences, notamment de négociation et de présentation de soi. Dés lors, les
histoires et les expériences entre éleveurs et résidents normalisent aussi le travail d'élevage.

Dans les situations de cohabitation sociale, les relations de confiance se dégradent plus facilement qu'elles ne se
construisent. Des pratiques peu précautionneuses, méme anciennes, laissent des traces durables qui, par
extension, désignent les autres élevages comme polluants et nuisants. Pour sortir de cette stigmatisation, chaque
éleveur a a faire la preuve qu'il se singularise de cet archétype. Il se doit alors de mettre en place des pratiques
démonstratives. C'est ainsi que certains recherchent des techniques pour atténuer les odeurs. Leur adoption, qui
permet de limiter les nuisances, est aussi considérée comme un signe qui vise a la transformation des relations
sociales entre I'éleveur et les populations qu'il cotoie. La encore, se manifeste la distinction entre la gestion des
nuisances et celle de la pollution des eaux. C'est que la pollution des eaux n'est pas I'objet de pressions sociales
au quotidien. Et que les éleveurs savent bien que la notion de pollution diffuse empéche toute incrimination de
I'un d’entre eux en particulier, a moins gqu'il ne soit devenu le pollueur emblématique du territoire.

Quand les odeurs sont la source essentielle des critiques, c'est & 'aune de I'épandage du lisier qu'est jugée
I'attitude précautionneuse de I'éleveur : enfouir simultanément ou rapidement. Avertir des épandages en projet,
modifier les horaires ou les parcours et anticiper les utilisations possibles d’'un espace partagé par les voisins
deviennent des préalables indispensables. Montrer le travail et en signaler les contraintes, tout en témoignant de
marques de précaution permet d’en rendre acceptable des incidents éventuels. Parfois méme des offres de
services apparaissent compensatoires des nuisances, ainsi de certaines actions si chargées de sens, que des
agriculteurs les qualifient de « pédagogiques ». Vider les fosses septiques des voisins constitue une
compensation qui transforme la tonne a lisier en objet transactionnel (Nicourt and Girault, 2003). D'autant qu'elle
permet d'épandre le contenu des fosses sur les mémes parcelles.

Lorsque la pression s'exerce dans I'espace public, la réponse vise a 'exemplarité. Celle-ci s'opére au travers de
la présentation de I'élevage et de la mise en visibilité des précautions. C'est le cas de la visite de l'installation
congue comme démonstration du travail. Elle vise a mettre en évidence les pratiques qui y sont exercées et a
signifier la transparence de I'action de I'éleveur. Certes, les visiteurs ne sont pas des pairs, mais leur jugement
participe a la reconnaissance du travail de I'éleveur, au travers de ce substitut. Comme le cahier des charges
pour l'aval de la filiere ou le label pour le consommateur, la démonstration de travaux emblématiques et la visite
d’élevage sont proposées par les éleveurs comme des traductions pouvant avoir valeur probante de leurs
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maniéres de bien travailler aux yeux des profanes que sont les auteurs des critiques. Dés lors, les critiques
peuvent autant rendre le métier éprouvant en accentuant I'isolement de I'éleveur, qu’en le remettant en société.

3.4. Conclusion du chapitre

Il existe une large littérature dans le domaine permettant d’expliquer I'origine sociale des excédents d’'azote sur
certains territoires et le fait que la tendance puisse se poursuivre. L’'usage de I'azote organique a d’abord été
posé comme probléme de nuisances limitées a quelques territoires circonscrits tandis que celui de I'azote minéral
préoccupait d'abord les militaires (explosifs). C'est l'intensification de la production agricole, organisée en France
depuis 1946, a la rencontre de la recomposition des territoires ruraux des années 1980, qui I'ont fait émerger
comme probléme social de pollutions et de nuisances issues des activités agricoles.

Le long parcours de la mise & I'agenda de ce probleme met en évidence la dualité du processus entre son
affichage stratégique (préserver la qualité des eaux) et le probléme percu (modéle agricole intensif). Bien que
conceptuelle, cette précision a des conséquences majeures pour l'action publique puisque méme si le probléme
de qualité de 'eau se résout ou enregistre des avancées substantielles, cela ne terminera pas nécessairement le
probléme pour autant. Or l'action publique porte non seulement une ambition environnementale mais aussi
sociale et économique ce qui détourne I'esprit des outils forgés. Cette situation aboutit & des conflits et des
controverses dont I'un des enjeux va jusqu'au sens contemporain du travail agricole. Pour les agriculteurs
impliqués, c’est un renouvellement, humainement colteux, de leur interrogation sur la dignité de leur métier tel
que redéfini dans les années cinquante.
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