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Les exploitations bovines laitières,
qui occupent près de la moitié de la
surface agricole française (46%), ont
un rôle extrêmement important à jouer
en France vis-à-vis de l’environnement.
Avec 76 648 fermes laitières en 2010
(source Recensement Agricole 2010)
soit 16% des exploitations françaises
pour une collecte laitière nationale de
24 milliards de litres (CNIEL 2012), la
production laitière a connu de fortes
restructurations depuis l’instauration
des quotas laitiers. La diminution
importante du nombre de vaches en 20
ans (5,3 millions de vaches laitières en
1990 et 3,7 millions en 2010), accompa-
gnée d’une augmentation du rendement
par vache (respectivement 4 000 et
6 400 litres par vache) (CNIEL 2012), a
conduit à une spécialisation et à une
intensification des systèmes de produc-
tion. Cette intensification, qui concerne
les cultures fourragères et l’animal, a
souvent été permise par un recours aux
engrais minéraux et aux aliments du
bétail, notamment sur la période 1990-
2010 et s’est traduite par des excédents
azotés à l’échelle du système de produc-
tion (Le Gall et al 2005, Raison et al
2008).

Ces excédents azotés et les risques
environnementaux associés dépendent
cependant assez fortement de la zone de

production et du niveau d’intensification.
Deux situations contrastées coexistent
ainsi en France et présentent des niveaux
d’intensification fourragère et animale
différenciés (Le Gall et al 2009). Les
régions laitières de montagne ou semi-
montagne d’Auvergne et Franche-Comté
et les zones herbagères de l’Est de la
France, qui possèdent une forte propor-
tion de prairies permanentes, une faible
part de maïs ensilage et des chargements
modérés, enregistrent de faibles excédents
azotés, mais une forte dépendance éner-
gétique du fait d’un recours important
aux concentrés. Inversement, les régions
de cultures fourragères de l’Arc Atlan-
tique et des pourtours du Massif Central,
qui présentent une part importante de
maïs ensilage et de prairies temporaires
ainsi qu’une intensification laitière impor-
tante permise par une utilisation d’engrais
et de concentrés, occasionnent des excé-
dents d’azote plus élevés quelle que soit
la zone. Globalement, l’alimentation des
vaches laitières et des génisses d’éleva-
ge repose essentiellement sur les four-
rages, qui représentent 70 à 100% de
la ration annuelle des animaux (Devun
et al 2012). Ces fourrages, produits à
plus de 90% sur la Surface Agricole Utile
(SAU) des exploitations (Paccard et al
2003), leur confèrent une forte autono-
mie fourragère. En conséquence, les
exploitations laitières disposent dans leur

grande majorité d’une capacité de valo-
risation des déjections animales impor-
tante qui limite les risques environne-
mentaux. Ce recyclage n’est toutefois
pas total car des pertes d’azote (figure
1), de phosphore et de carbone se pro-
duisent à chaque étape de cette valori-
sation, que ce soit sur la parcelle ou en
stabulation. L’intensification laitière peut
également contribuer à l’altération des
équilibres des écosystémes ainsi qu’à la
simplification des paysages par la sup-
pression des milieux semi-naturels com-
me les bois, les haies, les prairies per-
manentes (Le Roux et al 2008). Néan-
moins, l’élevage laitier dispose aussi de
réels atouts parce qu’il est directement
gestionnaire de surfaces, de milieux et
d’infrastructures agro-écologiques impor-
tantes, favorables au stockage de carbone
et à la biodiversité, qui fournissent à
la collectivité de nombreux services
écosystémiques et environnementaux
(Chevassus-au-Louis et al 2009).

Cet article vise à apporter un éclairage
sur les pertes relatives aux éléments
minéraux (N, P…), qui se produisent
vers l’eau avec pour conséquence l’alté-
ration de la qualité des nappes phréa-
tiques, des cours d’eau et la contribution
au développement des algues vertes en
zones côtières sensibles ; ainsi que les
pertes d’azote et de carbone vers l’air

INRA Productions Animales, 2013, numéro 2

INRA Prod. Anim.,
2013, 26 (2), 207-220

J.-B. DOLLÉ1, L. DELABY2, 3, S. PLANTUREUX4, 5, S. MOREAU6, B. AMIAUD10, 11, A. CHARPIOT7, 
V. MANNEVILLE8, A. CHANSEAUME4, 5, 8, H. CHAMBAUT9, A. LE GALL7

1 Institut de l’Elevage, BP 80039, F-62051 Saint-Laurent-Blangy, France
2 INRA UMR1348 PEGASE, F-35590 Saint-Gilles, France

3 Agrocampus Ouest, UMR1348 PEGASE, F-35000 Rennes, France
4 Université de Lorraine, UMR1121 LAE, F-54505 Vandœuvre-lès-Nancy, France

5 INRA, UMR1121 LAE, F-54505 Vandœuvre-lès-Nancy, France
6 Institut de l’Elevage, F-69364 Lyon, France

7 Institut de l’Elevage, BP 85225, F-35652 Le Rheu, France
8 Institut de l’Elevage, F-63170 Aubière, France

9 Institut de l’Elevage, BP 70510, F-49105 Angers, France
10 INRA, UMR1137 EEF, F-54280 Champenoux, France 

11 Université de Lorraine, UMR1137 EEF, F- 54506 Vandœuvre-lès-Nancy, France 
Courriel : jean-baptiste.dolle@idele.fr

Impact environnemental des systèmes
bovins laitiers français

L’élevage laitier doit à la fois produire plus pour répondre au défi alimentaire mondial mais
également produire différemment en assurant la préservation de l'environnement. Cet article
fait le point sur l’impact environnemental des systèmes d’élevage laitiers vis-à-vis de la
préservation de la qualité de l’eau, de la réduction des émissions gazeuses et du maintien de
la biodiversité.



qui concernent les Gaz à Effets de Serre
(GES), responsables du changement cli-
matique (N2O et CH4), et l’ammoniac
(NH3), responsable de l’acidification du
milieu et de la production de particules
dangereuses pour la santé humaine. Un
volet spécifique précisera également le
rôle joué par l’élevage laitier sur le main-
tien de la biodiversité. Une dernière partie
sera consacrée à l’évaluation des impacts
potentiels sur l’air et sur l’eau, et de la
contribution à la biodiversité des prin-
cipaux systèmes laitiers nationaux.

1 / Elevage laitier et qualité
de l’eau

Pour diverses raisons, telle l’existence
de la réglementation européenne (Direc-
tive Nitrates, cf. encadré 1) et le rôle pilo-
te de l’azote dans les systèmes d’élevage
et agricoles, nous nous intéresserons
surtout aux flux d’azote et dans une
moindre mesure aux flux de phosphore
associés aux activités d’élevage laitier.
Il importe alors de mieux décrire et
comprendre l’origine et les quantités
associées à ces flux afin d’en limiter les
pertes et en accroître le recyclage et la
valorisation, ceci dans le but d’amélio-
rer les performances tant économiques
qu’écologiques des systèmes d’élevage.

1.1 / Les flux à l’échelle de l’animal
Les principaux facteurs de variation

de l’excrétion d’azote (N) et de phos-
phore (P) chez la vache laitière et les
génisses d’élevage sont souvent décrits
et quantifiés (Delaby et al 1995, Micol
et al 2003) en s’appuyant sur la simple
équation :

Qtés excrétées (g/j) = Qtés ingérées –
Qtés fixées (lait, croissance)

Ainsi, le niveau de production laitière
ou de croissance musculaire, qui modifie
à la fois les quantités d’aliments ingé-
rées et les quantités fixées, tout comme
la composition du régime alimentaire au
travers de la teneur en éléments N et P
des aliments, influencent les restitutions
de N et de P. Ces deux facteurs (potentiel
de production et composition des rations)
ont été intégrés dès 1999 dans la défini-
tion des références de rejets N, P et K
proposées par le CORPEN (Delaby et

Lucbert 1999, Dulphy et Grenet 2001).
Les restitutions totales annuelles d’une
vache laitière produisant 6 000 kg de
lait varient entre 80 et 122 kg d’N et 16
et 18 kg de P (Delaby et Lucbert 1999,
Vérité et Delaby 2000) selon la part de
maïs et d’herbe qui compose la ration.
Compte tenu de la richesse en N de
l’herbe pâturée notamment au printemps
et à l’automne et de la présence de légu-
mineuses, l’excrétion d’azote est d’autant
plus importante que la part de l’herbe
dans la ration est importante.

Si l’excrétion de phosphore est réalisée
pour l’essentiel par voie fécale (Meschy
2010), l’excrétion d’azote se produit à
la fois par les voies urinaire et fécale. La
partie fécale, qui correspond à la frac-
tion de l’azote indigestible des aliments
et des microbes ainsi qu’à l’azote endo-
gène (Peyraud et al 1995), est associée
directement aux quantités de MS ingé-
rées avec un coefficient d’excrétion qui
varie entre 7 et 8 g/kg de MS ingérée
(Demarquilly et al 1995). Toutefois pour
certaines rations comportant des plantes
riches en tanins (sainfoin par exemple),
cette relation directe entre l’ingestion et
l’excrétion fécale est modifiée avec
une augmentation sensible de l’N fécal
excrété (Aufrère et al 2012). L’azote
fécal est sous forme organique et peu
disponible. Il présente donc en l’état de
faibles risques environnementaux. L’N
urinaire, qui représente l’exutoire natu-
rel des excédents, est excrété surtout
sous forme d’urée. Rapidement minéra-

208 / J.-B. DOLLÉ et al

INRA Productions Animales, 2013, numéro 2

Figure 1. Flux et pertes d’azote à l’échelle de l’exploitation (adapté de Jarvis et al
2011 et Gac et al 2007). 
Exemple d’une exploitation lait + céréales (80 ha, 82 UGB, 25 ha céréales).

Encadré 1. Règlementation environnementale en relation avec la préservation de la
qualité de l’eau.

La Directive européenne n° 91/676/CEE du 12 décembre 1991 couramment appelée
Directive Nitrates, vise la lutte contre la pollution par les nitrates d’origine agricole. Cette
Directive indique les principes à mettre en œuvre pour assurer la protection des eaux contre
la pollution par les nitrates d’origine agricole. 

En France, le code des bonnes pratiques (Arrêté du 22 novembre 1993) fixe les exigences
techniques en matière de stockage et d’épandage des déjections animales afin de réduire
les pollutions ponctuelles et diffuses. Le dispositif juridique français comprend également
une réglementation concernant les Installations Classées pour la Protection de l’Envi-
ronnement (ICPE) qui fixe des prescriptions techniques en fonction de la taille des élevages,
applicables aux élevages bovins depuis 1992. 

Dans ce contexte, les pouvoirs publics et la profession agricole ont décidé conjointement,
en 1994, de mettre en place un Programme de Maîtrise des Pollutions d’Origine Agricole,
appelé PMPOA I, axé sur la mise aux normes des bâtiments des exploitations agricoles et
la maîtrise de la fertilisation minérale et organique. Un PMPOA II, ciblant uniquement les
élevages situés dans les zones vulnérables au sens de la Directive Nitrates et la promotion
des actions en faveur de la préservation de la qualité de l’eau, a prolongé ce précédent pro-
gramme. 

Au terme de ces deux programmes ambitieux, le 20 novembre 2009, la France fait néan-
moins l’objet d’une mise en demeure de la part de la Commission Européenne pour mau-
vaise application de la Directive Nitrates. Cette mise en demeure porte sur le dispositif
réglementaire français fixant le cadre national des programmes d’actions, jugé peu ambi-
tieux par la Commission Européenne. En réponse à la mise en demeure européenne, l’état
français publie le 19 décembre 2011 un nouvel arrêté relatif au programme d’actions natio-
nal à mettre en œuvre dans les zones vulnérables. Cet arrêté fixe de nouvelles périodes
d’interdiction d’épandage, de nouvelles prescriptions pour le stockage des effluents, la limi-
tation de l’épandage des fertilisants, de nouvelles normes d’excrétion azotée par catégorie
animale, etc.



Impact environnemental des systèmes bovins laitiers français / 209

lisable et plus disponible, elle présente
plus de risques vis-à-vis des pertes vers
l’eau ou vers l’air tout au long du cycle
de valorisation. Tout excès alimentaire,
tant au niveau de l’animal (apports -
besoins) qu’au niveau du rumen (PDIN
- PDIE) se traduit par une augmentation
des rejets d’azote dans l’urine (Peyraud
et al 1995, Calsamiglia et al 2010). La
distinction entre excrétion fécale et uri-
naire n’a que peu d’intérêt lorsque l’on
s’intéresse aux effluents stockés (fumier,
lisier…) alors qu’elle prend toute son
importance au pâturage. En effet, au
pâturage, les restitutions sont distinctes,
très localisées et s’appliquent sur un
couvert végétal en croissance.

1.2 / Les flux à l’échelle de l’atelier
laitier

A l’échelle de l’atelier laitier, les pertes
d’azote et de phosphore sont liées au
bilan entre les restitutions via les effluents
épandus, les restitutions animales au
pâturage et les prélèvements par les
plantes. Ainsi, selon Peyraud et al (1995),
l’augmentation de la part d’herbe dans
le régime annuel d’un troupeau de va-
ches laitières se traduit par une aug-
mentation des rejets totaux d’azote, mais
également par une augmentation des
capacités de valorisation et d’exportation
de l’N par les cultures associées (tableau
1). Le bilan apparent des minéraux
(Simon et Le Corre 1992), qui permet
de quantifier les flux d’azote ou de
phosphore qui entrent et sortent de l’ex-
ploitation via les achats et/ou les cessions
et donc de connaître l’azote qui restera
sur l’exploitation, est un bon indicateur
de gestion de l’azote et des risques très
globaux vis-à-vis de l’air et de l’eau
(Schröder et al 2003). Compte tenu des
importations d’aliments et d’éléments
fertilisants exogènes, la pression animale
par hectare peut excéder les capacités de
production du milieu et altérer son équi-
libre (Peyraud et al 2012). Les excédents
d’azote issus des calculs de bilans appa-
rents des fermes de l’Arc Atlantique
sont aujourd’hui compris entre 90 et
150 kg par hectare, alors qu’ils étaient de
l’ordre de 150 à 250 kg N/ha dans les
années 1980-1990 (tableau 2). Afin de
poursuivre la réduction des excédents
d’azote, il faut agir principalement sur
les entrées par les engrais et les aliments
du bétail, en augmentant le recyclage
interne des déjections animales. Au
regard des premiers bilans apparents
réalisés en Bretagne, les résultats obte-
nus dans les fermes laitières de l’ouest
de la France montrent que le raisonne-
ment de la fertilisation, le remplacement
des graminées pures très fertilisées par
des associations ray-grass anglais -
trèfle blanc ainsi que la réduction des
apports de concentrés permettent de
réduire les excédents de façon impor-
tante. 

A l’échelle de l’exploitation, l’évalua-
tion des risques de lixiviation consiste à
mettre en regard ces excédents azotés
du bilan apparent à la lame drainante,
tout en intégrant la notion de risques
associés au système de cultures en place
sur l’exploitation (% herbe dans l’asso-
lement, cultures annuelles, couvert
végétal d’automne). Ainsi, Raison et al
(2008) montrent que, pour des lames
drainantes de 400 mm ou plus, les pertes
d’azote par lixiviation sont comprises
entre 30 et 60 kg/ha/an pour des excé-
dents d’azote de 80 à 150 kg/ha/an dans
les systèmes de cultures fourragères de
l’ouest de la France. Elles sont seulement
de 10 à 20 kg/ha/an dans les systèmes
herbagers d’Irlande et du Royaume-Uni,
basés sur des prairies de longue durée,
alors que les excédents d’azote y sont
1,5 à 2 fois plus élevés (figure 2). Les
systèmes de cultures fourragères annuel-
les, avec des ruptures dans la couverture
des sols, exigent ainsi une grande maî-
trise technique (limitation des entrées
d’azote, recyclage des engrais de ferme,
cultures intermédiaires…) pour réduire

les pertes d’azote nitrique et, atteindre
les objectifs de qualité de l’eau (Aarts et
al 2000). Ce d’autant plus que les sys-
tèmes d’alimentation qui reposent sur
l’ensilage de maïs (20 à 35% de la Surface
Fourragère Principale - SFP), plante
certes riche en énergie et à rendement
stable, possèdent des capacités limitées
à valoriser l’azote (Carpentier et Gabon
2011). Pour les systèmes pâturant, le
risque de lessivage est surtout associé à
la restitution des déjections au pâturage,
notamment du fait des restitutions uri-
naires localisées. En effet, l’espace de
diffusion d’un pissat représente une sur-
face d’environ 1 m², ce qui se traduit par
un apport localisé d’azote qui varie
entre l’équivalent de 250 et 300 kg par
hectare, mais peut atteindre l’équivalent
de 1 000 kg (Vertès et al 1997). Le les-
sivage de l’azote urinaire est par ailleurs
très dépendant du drainage automnal,
mais également de la saison de dépôt du
pissat (Vertès et al 1997). Ainsi selon
Decau et al (2003, 2004), 15 à 20% de
l’N urinaire d’un pissat de septembre
est lessivé durant l’hiver qui suit, tandis
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 Ensilage maïs 

12 mois(1) 
Ensilage maïs + 

pâturage 3 mois(2) 
Ensilage (maïs + herbe) + 

pâturage 6 mois(3) 
Rejets azotés totaux (kg) 3 800 4 250 5 100 
Rejets azotés totaux  
(sans aucune perte, kg/ha) 190 190 230 

Exportations d’N par les 
cultures (kg/ha) 160 180 240 
 

(1) Troupeau de 40 vaches (7 500 kg lait/vache) et 20 ha de SAU cultivés en ensilage de maïs. 
(2) Même troupeau et 22,5 ha SAU dont 8 ha de ray-grass anglais. 
(3) Même troupeau et 22,5 ha SAU dont 16 ha de ray-grass anglais (8 ha récoltés en ensilage). 
 

Tableau 1. Effet du système fourrager sur les rejets azotés des animaux et la
capacité de valorisation des cultures associées (Peyraud et al 1995).

 

Régions Bretagne et 
Pays de la Loire Bretagne Bretagne et  

Pays de la Loire 

Système Lait Lait Lait et 
hors sol Lait Lait et  

hors sol 
Années d’études 1989-1994 1995-1996 2000-2005 
Nombre d’exploitations* 48 128 11 27 7 

Source  SIMON et al 2000 LE GALL 2005 RESEAUX D’ELEVAGE  
BOVINS LAIT 

Chargement (UGB/ha SFP) 1,8 1,8 1,8 1,8 1,6 
Maïs (% de la SFP) 46 33 28 39 30 
Lait produit (kg/ha SAU) 6 400 5 650 5 800 5 000 4 100 

Cultures (% de la SAU) 12 19 15 25 31 

Entrées (kg N/ha SAU)** 276 196 471 155 250 
dont fertilisation minérale 200 100 101 78 60 
dont concentrés 72 49 327 43 170 
Sorties (kg N/ha SAU) 59 54 180 63 99 
Excédent du bilan (kg N/ha SAU) 217 142 291 92 151 
Taux efficacité sorties/entrées (%) 21 27 38 40 39 

 

* Nombre d’exploitations moyen par an. 
** Les entrées sont composées des postes fertilisation minérale, fixation symbiotique, importation de déjections et 
aliments achetés (fourrages et concentrés). 

Tableau 2. Evolution des excédents d'azote dans les exploitations laitières de
Bretagne et des Pays-de-la-Loire.
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que seulement 1 à 5% de l’azote d’un
pissat de mars sera perdu et 53% de
l’azote aura pu être valorisé par la plante
au cours de l’année. Au niveau des par-
celles pâturées, le nombre de jours de
pâturage réalisés, qui augmente entre
autre avec le niveau de fertilisation azo-
tée, est un excellent indicateur du risque
de lessivage (Decau et al 1997, Vertès et
al 2007). A ce titre, la pratique de l’alter-
nance fauche/pâture sur l’ensemble de la
sole prairiale est préférable à la spéciali-
sation des parcelles (Laurent et al 2000),
notamment celles à proximité de l’exploi-
tation dont le nombre de jours de présen-
ce des animaux très élevé tend à en faire
des parcelles « parking » (Vertès et al
2010). Lors de la collecte des déjections
en bâtiment, il n’en reste pas moins vrai
que la valorisation des effluents d’élevage
reste parfois problématique (risques sani-
taires, période d’épandage, aptitude de
la culture, topographie des parcelles…),
ce qui crée des transferts de fertilité et de
possibles dommages environnementaux
souvent différés compte tenu des formes
d’azote épandues, des temps de transfert
et des délais de réaction du milieu (Che-
vassus-au-Louis et al 2012).

Au-delà des raisonnements à l’échelle
du système, il importe de prendre en
compte les successions culturales (rota-
tions) et la répartition territoriale des
cultures et des zones d’épuration possibles
(zones humides, bois, prairies perma-
nentes…) pour évaluer les risques de
pollution par les nitrates à l’échelle
concernée, à savoir celle du bassin
versant (Mignolet et al 1997, Peyraud et
al 2012). La démarche agronomique
« Territ’eau » proposée dans le cadre de

l’Agrotransfert Bretagne constitue à ce
titre une approche intéressante en matière
d’évaluation des risques de lessivage qui
intègre à la fois cultures, pratiques et
rotations (Vertès et al 2010). Plus large-
ment, le couplage de modèles à l’échelle
de l’exploitation et du bassin versant
(Moreau et al 2013) devrait permettre
dans un futur proche de décrire l’impact
de changement de pratiques (fertilisation,
cultures intermédiaires, répartition des
effluents) ou de systèmes d’élevage (char-
gement, part d’herbe et de maïs dans
l’assolement) sur les pertes par lessivage
à l’échelle d’un bassin versant et éclairer
par exemple les décisions publiques dans
le cadre de plans d’action ciblés sur cer-
tains territoires.

2 / Elevage laitier et qualité
de l’air

Responsable de 6% des émissions
nationales de GES et de 30% des émis-
sions d’ammoniac (CITEPA 2010), l’éle-
vage laitier doit intégrer ces probléma-
tiques dans le fonctionnement des exploi-
tations pour contribuer à satisfaire les
objectifs de réduction des émissions
gazeuses assignés à l’agriculture (cf.
encadré 2).

2.1 / Les flux à l’échelle de l’animal
Les émissions de gaz carbonique et

d’eau liées à la respiration des animaux
sont biogéniques et ne constituent pas
une contribution additionnelle à l’effet
de serre. En revanche, le méthane enté-
rique dont la production représente une
perte énergétique comprise entre 2 et 12%

de l’énergie ingérée par l’animal (Johnson
et Johnson 1995) est anthropique. Le
facteur d'émission varie de 90 à 163 kg
de méthane entérique par vache laitière
et par an lorsque la production laitière
passe de 3 500 à 11 000 kg par an. Il est
en moyenne de 118 kg pour une produc-
tion laitière moyenne en France, évaluée
à 6 300 kg par an (Vermorel et al 2008).
Sa production est liée à un ensemble de
facteurs alimentaires (teneur en matière
organique digestible, niveau d’alimen-
tation, qualité du fourrage, quantité de
concentré, apport de lipides…) agissant
sur les fermentations entériques (Sauvant
et al 2011). Parmi les stratégies identi-
fiées pour réduire la production de
méthane, l’augmentation de la part de
concentrés dans la ration, qui remplace
les glucides des parois végétales des
fourrages par de l’amidon et des sucres
est souvent citée (Doreau et Dollé 2011,
Martin et al 2011). Néanmoins ces effets
peuvent être contrebalancés par les
émissions de GES liées à la production
de concentrés utilisés (Doreau et Dollé
2011). Parfois remis en cause par certains
auteurs (Woodward et al 2006), un autre
levier pour réduire les émissions de
méthane entérique concerne l’enrichis-
sement de la ration en lipides insaturés,
qui permet une diminution moyenne de
3,8% des émissions de méthane pour 1%
de lipide supplémentaire dans la ration
(Martin et al 2011). Les additifs alimen-
taires (ionophores, acides organiques)
pourraient également constituer une
autre voie de réduction des émissions de
méthane entérique, cependant leur déve-
loppement est encore sujet à de nom-
breuses interrogations (Doreau et Dollé
2011). 

Par ailleurs, le niveau de rejets azotés
des animaux et la partition de l’azote
entre les urines et les fèces influent sur
les risques de pertes azotées par voie
gazeuse lors de la phase de gestion des
déjections.

2.2 / Les flux à l’échelle de l’atelier
Comme pour la réduction des pertes

azotées vers l’eau, l’optimisation du bilan
azoté reste le meilleur moyen de réduire
les pertes gazeuses azotées. Au-delà du
bilan azoté optimisé, certaines sources
d’azote comme les légumineuses consti-
tuent également une piste de réduction
voire de suppression des émissions de
protoxyde d’azote. La gestion des déjec-
tions (pâturage vs bâtiment, type de
déjection, modalités de stockage et d’épan-
dage…) constitue ensuite l’élément déter-
minant vis-à-vis des émissions gazeuses
azotées et carbonées. Le pâturage, qui
évite le transit des déjections par les
trois postes que sont le bâtiment, le
stockage et l’épandage, représente pour
cela la solution la moins émettrice
d’azote (Barré 2001, Bolan et al 2004),

INRA Productions Animales, 2013, numéro 2

0

10

20

30

40

50

60

70

0 50 100 150 200 250 300

Le
ss

iv
ag

e 
(k

g 
N

/h
a 

SA
U

)

Excédent du bilan (kg N/ha SAU)

Systèmes de cultures fourragères (France et Pays-Bas)

Systèmes herbagers (Iles Britanniques)

Figure 2. Pertes d'azote dans différents systèmes laitiers européens.
Les triangles et cercles blancs représentent les fermes expérimentales suivies dans
le projet européen Green Dairy.
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mais aussi de carbone. En bâtiment et
au stockage, le type de déjections pro-
duites, lisier ou fumier, a une incidence
forte sur les émissions de méthane, de
protoxyde d’azote et d’ammoniac. Les
conditions de production et de stockage
des fumiers (en tas sur plateforme ou
sous les animaux) agissent notamment
sur les niveaux d’émission au travers du
degré d’anaérobiose. Des études récentes
montrent que les litières accumulées
seraient émettrices de CH4 (Edouard et
al 2012, Webb et al 2012) en quantité
importante comparativement aux lisiers.
Ces quantités peuvent représenter de 11
à 18% du méthane total émis par les ani-
maux et la litière (Hansen et al 2010).
Les émissions d’ammoniac des fumiers
au stockage dépendent de la teneur en
azote soluble et du degré d’aérobiose lié
à la densité du tas (Paillat et al 2005).
Des stratégies de gestion des fumiers,
proposées par Chadwick (2005) pour
réduire la volatilisation de l’ammoniac
consistent à tasser et bâcher les tas de
fumier. Une telle technique nécessiterait
toutefois d’être évaluée quant aux émis-
sions de CH4 qui pourraient s’en trouver
accrues du fait des conditions d’anaéro-
bioses. Pour les lisiers, la couverture des
fosses peut permettre un abattement des
émissions d’ammoniac de 60 à 80% selon

le type (toile tendue…). Pour des lisiers
de bovins, une « croûte naturelle » formée
en surface grâce au taux de matière sèche
élevé des lisiers, permet également de
réduire les émissions d’ammoniac de
40%. Enfin, la digestion anaérobie des
déjections animales sur site constitue
un moyen de limiter les émissions de
méthane au stockage. En système laitier,
l’installation d’une unité de méthanisation
peut permettre un abattement des émis-
sions de GES compris entre 5 et 7%
(Dollé et al 2011). Toutefois la mise en
œuvre d’un tel dispositif est conditionnée
par un certain nombre de paramètres tels
que la production constante de déjec-
tions, la disponibilité en co-substrats, la
valorisation de la chaleur et également
l’investissement qu’il représente. Par
ailleurs, cette digestion anaérobie impli-
que un risque accru sur les pertes d’am-
moniac par volatilisation au stockage et
à l’épandage, du fait d’un pH plus élevé
et d’un pool d’azote ammoniacal aug-
menté. A l’épandage, la volatilisation
ammoniacale est principalement liée à
la concentration en NH3 du produit, aux
conditions climatiques (température,
humidité, vent) et au matériel d’épandage
(Petersen et al 2011). L’incorporation
permettrait de réduire de 30% les émis-
sions si elle est effectuée dans les 24

heures. Des interactions existent entre
les émissions de NH3 et de N2O qui
néanmoins resteraient plus liées aux
conditions pédoclimatiques (types de
sol, conditions météorologiques) qu’aux
modalités d’apport des engrais organiques
(Petersen et al 2011).

Au-delà des flux gazeux vers l’atmo-
sphère, la séquestration du carbone dans
les prairies gérées par l’élevage laitier
représente un potentiel important d’atté-
nuation des émissions de GES des sys-
tèmes d’élevage herbivore (Soussana et
al 2010). Ainsi en élevage laitier, la
séquestration de carbone sous prairie
peut compenser de 6 à 43% des émis-
sions de GES de l’atelier selon la part
de maïs dans la SFP (Dollé et al 2011).
L’apport modéré d’azote (engrais,
déjections), qui augmente la production
de biomasse, accroît la séquestration du
carbone alors qu’une carence en azote
peut provoquer un déstockage de carbo-
ne car les microbes du sol puisent dans
les réserves humiques du sol (Fontaine
et al 2004, Klumpp et al 2009). La nature
du couvert végétal influence également
la capacité d’un agro-système à séques-
trer du carbone (Loiseau et al 2001). La
présence de légumineuses permet une
autorégulation en azote et donc le main-
tien du stock de carbone (Loiseau et al
2001, Soussana et al 2010). Le pâturage
permet un meilleur stockage du carbone
que la fauche via un apport direct de
matière organique par les déjections et
une moindre exportation de carbone
du fait de l'herbe résiduelle (Reeder et
Schuman 2002, Soussana et Lüscher
2007). Enfin, l’augmentation de la durée
de la rotation des prairies temporaires
ou la conversion de prairies temporaires
en prairies permanentes augmente le
stockage de carbone. Par la mise en
œuvre de ces différentes pratiques,
réduction des apports d’engrais azotés
sur des parcelles intensives, conversion
des prairies de graminées en mélange de
graminées et légumineuses, intensifica-
tion modérée des prairies pauvres…, le
flux de carbone stocké peut ainsi être
augmenté de 0,5 à 1,5% par an.

3 / Elevage laitier et bio-
diversité

Un plan d’action en faveur de la bio-
diversité en agriculture a été mis en
place en 2001 (cf. encadré 3). Les tra-
vaux scientifiques publiés sur les effets
de l’élevage sur la biodiversité des éco-
systèmes concluent avec certitude au
rôle important de l’élevage laitier (Mc
Laughlin et Mineau 1995, Le Roux et al
2008). Ces effets sont cependant com-
plexes et largement méconnus en raison
de la très grande diversité des espèces
impactées, des écosystèmes à étudier,
des échelles spatiales et temporelles

Encadré 2. Règlement environnementale en relation avec la réduction des émissions de
GES et d’ammoniac.

Pour réduire l’effet des émissions de Gaz à Effet de Serre (GES) sur le changement clima-
tique, le protocole de Kyoto, ratifié en 2005, visait une réduction des émissions de GES au
niveau international de 5,2% en 2012 par rapport à 1990. Dans le cadre d’un second enga-
gement post 2012, les objectifs de réduction pourraient être portés à 20% voire 30% d’ici
2020 par rapport à 1990. Suite au conseil européen de mars 2007, la décision
n° 406/2009/CE du Parlement Européen et du Conseil du 23 avril 2009 fait état de l’objectif
de réduction de 20% des émissions de GES de l’UE par rapport à 1990. Le Conseil Européen
de 2007 s’est également montré favorable à une réduction des émissions de 30% en cas
d’accord international post 2012. Cette décision « partage de l'effort » précise également la
réduction fixée pour chaque état membre, dans le secteur qui n’entre pas dans le système
européen d'échange de quotas d'émissions (transport, résidentiel et agriculture), pour 2020
par rapport au niveau d’émission de 2005 et notamment une réduction de 14% pour la
France. 

La France a souhaité, dans le cadre du Grenelle de l’Environnement (lois Grenelle 1 du 3
août 2009), montrer l’exemple en prévoyant de diviser par quatre ses émissions de gaz car-
bonique d’ici 2050. Ensuite, la feuille de route de l’Union Européenne pour la réduction des
émissions de GES, publiée en mars 2011, fixe un objectif global de réduction de 90% d'ici
2050 et des jalons par secteur d’activité en 2030 et 2050. Cette feuille de route fixe notam-
ment pour l’agriculture un objectif de réduction des émissions de 36 à 37% en 2030 et de
42 à 49% en 2050 par rapport à 1990. Cette feuille de route, qui n'a pas de valeur juridique
contraignante, pourrait cependant servir de référence. 

Les réglementations en lien avec l’ammoniac ne sont pas contraignantes à l’heure actuelle
pour les élevages de bovins. En termes de qualité de l’air, la France se devait de respecter
un plafond d’émission concernant l’ammoniac de 780 000 t/an en 2010 alors que les émis-
sions françaises atteignaient 645 000 t en 2010 (CITEPA 2010). Ce plafond, défini à l’échel-
le internationale au travers du Protocole de Göteborg et à l’échelle européenne via la direc-
tive « National Emission Ceiling » (Directive 2001/81/NEC) pourrait être prochainement
revu à la baisse. Les particules, pour partie liées aux émissions d’ammoniac, sont elles
aussi soumises à des plafonds d’émissions, qui régissent les quantités annuelles émises
ainsi que les épisodes de pollution ponctuelle (Directive qualité de l’air 2008). Parallèlement,
la directive « Industrial Emission Directive » (Directive 2010/75/EU), qui concerne l’applica-
tion des Meilleures Techniques Disponibles (MTD) ainsi que la déclaration des émis-
sions annuelles en élevage, envisage l’intégration des grands élevages de bovins, au
même titre que le sont actuellement les grands élevages de porcs et volailles.



à considérer, et des modes d’action de
l’animal sur le milieu. En ce qui concer-
ne la biodiversité animale domestique,
82% des 3,7 millions de vaches laitières
recensées en 2012 sont répartis sur deux
races, à savoir la Holstein (65%) et la
Montbéliarde (17%). Douze races de
vaches laitières, qui dénombrent entre
50 et 1 500 individus, sont en grandes
difficultés. Ces dernières décennies, la
standardisation animale en production
laitière a affecté de façon inquiétante la
biodiversité domestique des races de
vaches laitières. Le maintien d’effectifs
minimum pour une conservation durable
de races à faible effectif nécessite une
valorisation économique que seule l’ac-
tivité d’élevage peut toutefois apporter.
L’appréciation de l’impact de l’élevage
sur la biodiversité des écosystèmes doit
intégrer trois niveaux d’échelle spatiale
qui vont de la parcelle au territoire en
passant par l’exploitation.

3.1 / L’échelle de la parcelle
agricole

A l’échelle de la parcelle ou du «patch »
de végétation, les pratiques conduites en
élevage laitier affectent directement ou
indirectement la diversité des commu-
nautés végétales et animales. Il en résulte
une modification profonde des condi-
tions d’habitat et des ressources alimen-
taires des organismes (Suominen et
Danell 2006). L'intensité du niveau de
fertilisation azotée a notamment des effets
sur l'abondance des insectes qui est sti-
mulée par la biomasse et le contraste de
hauteur d'herbe (McMahon et al 2010).

Le pâturage, par l’intermédiaire de plu-
sieurs processus tels que la déposition
d’urines et de fèces, la défoliation, le
piétinement…, influence la dissémination
des graines et des organismes ainsi que
le dérangement ou la destruction d’es-
pèces animales (oiseaux nicheurs des
prairies). L’augmentation forte de la
pression de pâturage a un effet généra-
lement défavorable sur la richesse en
espèces végétales (Isselstein et al 2005)
ou animales (Mulder et al 2005). En
revanche, des effets inverses sont consta-
tés pour des niveaux plus réduits de
pression, en particulier en raison de la
création d’une hétérogénéité structurale
au sein du couvert végétal prairial. Cette
hétérogénéité constitue pour nombre
d’espèces floristiques ou faunistiques
(insectes, micromammifères et oiseaux),
une opportunité de trouver une variété
d’habitats, favorables notamment à la
diversité de papillons (Sjödin et al 2008).
Les niveaux intermédiaires de charge-
ment sont les plus favorables à la biodi-
versité (Cingolani et al 2005). Le niveau
de chargement animal n’est cependant
pas la seule modalité à prendre en
compte pour comprendre l’impact du
pâturage sur la biodiversité à l’échelle
de la parcelle. Plantureux (1996) a mon-
tré dans une étude sur des prairies lor-
raines, que la durée de repousse entre
deux pâturages avait également un effet
positif sur la diversité végétale. 

Les effets de l’espèce et de la catégorie
animale sont également importants. Les
comportements alimentaires sont très
contrastés entre espèces (bovins, équins,

caprins et ovins) car le mode de préhen-
sion de l’herbe sur pied et le comporte-
ment de sélection sont différents. Les
comportements alimentaires des animaux
favorisent ainsi une mosaïque de zones
pâturées et de zones de refus servant de
refuges aux espèces défavorisées (Muller
et al 1998). Contrairement aux vaches,
l’apprentissage du pâturage par des
jeunes bovins se traduit par une moindre
sélectivité pour les repousses (Scimone
et al 2007). Néanmoins, les comporte-
ments alimentaires sélectifs changent si
la hauteur d’herbe diminue ; les vaches
se reportent alors sur de l’herbe épiée à
la différence des brebis par exemple
qui poursuivent la consommation de
repousses (Dumont et al 2007). 

Par ailleurs, dans une synthèse portant
sur 197 études conduites à l’échelle
mondiale, Díaz et al (2007) ont montré
que le pâturage agissait également sur la
diversité « fonctionnelle » de la végéta-
tion, en favorisant par exemple les plantes
de petite taille ou les espèces stolonifères
et à architecture en rosette par rapport
aux espèces en touffe. Enfin l’abandon
total du pâturage, non remplacé par un
régime de fauche, se traduit généralement
par un embroussaillement qui conduit à
un appauvrissement de biodiversité par
dominance de quelques espèces (Pykala
et al 2005).

3.2 / L’échelle de l’exploitation
agricole

La dynamique de la richesse spéci-
fique en espèces est très liée à la nature
du système de production, avec un effet
bénéfique des systèmes de production
biologiques (Aude et al 2003), et à l’in-
tensité des pratiques agricoles, une aug-
mentation de l’intensité des pratiques
diminuant la diversité végétale (Van
Buskirk et Willi 2004). Les décisions de
l’éleveur en matière d’assolement, de
répartition des parcelles, de mode de
récolte (pâture, fauche, type de troupeau)
et de gestion des éléments écologiques
ont de fait des conséquences importantes
sur la biodiversité (Burel et Baudry 1995,
Gaujour et al 2012). Par conséquent,
l’utilisation et la valorisation par la pro-
duction laitière de la biodiversité des
prairies permanentes favorables à une
plus grande souplesse d’exploitation, à
l’introduction de légumineuses qui per-
met de réduire les intrants azotés…, à la
présence d’éléments agro-écologiques
est un gage de préservation de la biodi-
versité. Néanmoins, certaines pratiques
peuvent avoir des effets négatifs sur la
diversité entomologique, tels les anthel-
minthiques utilisés dans le traitement
des animaux domestiques en affectant
les insectes associés aux déjections des
herbivores dans les prairies (Hutton et
Giller 2003). 
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Encadré 3. Règlementation environnementale en relation avec le maintien de la biodiversité.

Du point de vue des politiques en faveur de la biodiversité, l’élevage est à la fois concerné
par la préservation des races animales, et par la préservation des milieux semi-naturels
valorisés par l’élevage. 

La préservation de la biodiversité est un enjeu international mis en exergue par la conféren-
ce de Rio en 1992. Celle-ci a débouché sur la Convention Internationale sur la diversité bio-
logique qui a été ratifiée par la France en 1994. En 1998, la Stratégie Européenne pour la
Biodiversité a défini des objectifs généraux pour divers secteurs économiques. Au premier
rang desquels figure l’agriculture avec en particulier, la conservation et l’usage durable des
agro-écosystèmes. Une évolution majeure des orientations politiques en matière de biodi-
versité réside dans la prise en compte de la biodiversité « ordinaire », fortement modulée
par les exploitations d’élevage. En 1999, le Conseil Européen d’Helsinki met en place la
stratégie d’intégration de l’environnement dans la Politique Agricole Commune (PAC), et
celui de Göteborg des 15 et 16 juin 2001 décide de mettre un terme à l’érosion de la bio-
diversité. 

Un plan d'action en faveur de la diversité biologique dans le domaine de l'agriculture qui
rappelle les liens étroits existant entre la biodiversité et les pratiques extensives est mis
en œuvre en 2001. Il recommande de soutenir des pratiques extensives, et les relie expli-
citement à des instruments communautaires comme les Mesures Agro-Environnementales
(MAE) ou les Indemnités Compensatoires de Handicap Naturel (ICHN). En 2004, cet
enjeu s’est traduit en France par l’élaboration d’une stratégie nationale pour la biodiver-
sité qui comporte, un plan d’action agriculture articulé en 5 axes prioritaires visant à pro-
mouvoir les démarches territoriales et partenariales, généraliser les pratiques agricoles
favorables à la biodiversité, protéger et renforcer la diversité des ressources génétiques,
mettre en place un observatoire national de l’évolution de la biodiversité en milieu rural
en lien avec les pratiques agricoles et renforcer la sensibilisation et les compétences des
acteurs. La priorité d’agir pour le maintien de la biodiversité, notamment dans le domai-
ne agricole, a été rappelée en 2009 lors du Grenelle de l’environnement.



3.3 / L’échelle du paysage agri-
cole

L’intensité des pratiques et des sys-
tèmes de production a un impact sur la
qualité des éléments du paysage (Le
Coeur et al 2002). De nombreuses
études établissent des liens entre la
complexité du paysage et les systèmes de
production (conventionnel, biologique,
intégré), ou entre la complexité du pay-
sage et l’intensification de l’agriculture
(Herzog et al 2006, Billeter et al 2008).
L’abondance et la richesse spécifique en
espèces sont fortement influencées par
la densité des zones fragmentées dans la
matrice paysagère (Jules et Shahani
2003), la taille de ces fragments (figure
3 d’après Krauss et al 2004) et le niveau
de connexions entre ces fragments (Van
Buskirk et Willi 2004). La mosaïque
paysagère, basée, entre autres, sur la
proportion des différents éléments agro-
écologiques, influe également fortement
sur la composition des communautés
faunistique et floristique (Aviron et al
2005). Cette structure du paysage se
mesure par des éléments définis a priori
comme les éléments fixes (arbres, haies,
bosquets…) dont dépendent souvent
les communautés végétales ou animales.
Un certain nombre de critères comme
l’importance des éléments agro-écolo-
giques et la connectivité des corridors
écologiques permet de quantifier et com-
parer les paysages entre eux. La notion
de complexité paysagère est liée à l’im-
portance des éléments agro-écologiques
tels les haies, les fossés, les bordures de
route, les îlots de végétation non agri-
cole et les bandes enherbées. Considérées
sous l’angle de la diversité des habitats
refuges (Sullivan et Sullivan 2006,
Billeter et al 2008), ces zones contri-
buent à augmenter la richesse spécifique
(Freemark et al 2002) au sein des sys-
tèmes d’élevage laitiers.

La connectivité (Deckers et al 2004) a
un effet positif sur la diversité végétale
spécifique (Lindborg et Eriksson 2004)
et la variabilité génétique intra-espèces

(Honnay et al 2007). A cet égard, l’étude
des effets de la fragmentation des pay-
sages sur la diversité végétale montre
les effets sur différents traits fonction-
nels d’espèces végétales comme la dis-
persion spatiale des graines ou la péren-
nité des espèces liée à l’état du stock
semencier dans ces surfaces (Cousins et
al 2003). Au-delà des éléments agro-
écologiques naturels décrits précédem-
ment, la prairie permanente associée
notamment aux systèmes d’élevages lai-
tiers, placée au sein d’une matrice pay-
sagère contribue également au maintien
d’une richesse spécifique élevée (Eriks-
son et al 2002, Cousins et al 2003).

4 / Quantification des impacts
environnementaux des sys-
tèmes d’élevage laitier

En réponse aux enjeux décrits précé-
demment, les systèmes laitiers natio-
naux ont fait l’objet d’une évaluation
des impacts environnementaux relatifs
à la préservation de la qualité de l’eau,
de la qualité de l’air et de la biodiver-
sité.

4.1 / Méthodes mises en œuvre
pour l’évaluation environnemen-
tale des systèmes de production

Une analyse environnementale multi-
critère (Manneville et al non publié)
basée sur l’Analyse du Cycle de Vie
(ACV) a été conduite sur un échantillon
de 206 exploitations laitières spéciali-
sées de la base de données des réseaux
d’élevage pour l’année 2010. Le péri-
mètre d’évaluation concerne l’ensemble
des impacts sur la partie du cycle de vie
du produit s’arrêtant au portail de la
ferme. Cette évaluation intègre les
impacts directs liés au processus de pro-
duction au niveau de l’atelier laitier,
mais également les impacts indirects
inhérents à la fabrication des intrants et
à leur transport (aliments, engrais, car-
burants…). L’ensemble des impacts

environnementaux sur l’eau, l’air et la
biodiversité ont été considérés. L’impact
potentiel sur la qualité de l’eau est éva-
lué au travers de l’indicateur potentiel
d’eutrophisation. Cet indicateur d’eutro-
phisation, exprimé en kg éq. PO4,
incombe à l’azote lixivié et au phosphore
ruisselé. L’impact de l’élevage laitier
sur la qualité de l’air est apprécié au tra-
vers des émissions gazeuses azotées et
carbonées qui contribuent d’une part, au
phénomène de changement climatique
et d’autre part, à la volatilisation de
l’ammoniac qui participe au phénomène
d’acidification atmosphérique. L’évalua-
tion de l’impact sur le changement cli-
matique, repose sur la méthodologie
GES’TIM (Gac et al 2010) qui intègre
les émissions de méthane, de protoxyde
d’azote et de gaz carbonique associées
à la combustion des énergies fossiles.
Basé sur le pouvoir de réchauffement
global des différents gaz (25 kg CO2/kg
de CH4 et 298 kg CO2/kg de N2O), l’im-
pact sur le changement climatique ou
empreinte carbone est exprimé en kg éq.
CO2. Le potentiel d’acidification atmo-
sphérique, en lien avec les émissions
d’ammoniac, s’exprime en kg éq. SO2.
La contribution au maintien de la bio-
diversité est quant à elle mesurée par
dénombrement des éléments agro-éco-
logiques (prairies, haies, bosquets, bois,
cours d’eau…) traduits en Surface Equi-
valente Topographique (SET) selon les
coefficients retenus dans les Bonnes
Conditions Agricoles et Environnemen-
tales (BCAE) VII et la Prime à l’Herbe
Agri-Environnementale (PHAE) 2. Les
résultats sont exprimés en m² éq. d’élé-
ments agro-écologiques.

L’évaluation des impacts environ-
nementaux pose ensuite la question de
l’Unité Fonctionnelle (UF), c'est-à-dire
du mode d’expression des résultats.
Dans une approche produit/filière, l’UF
est généralement la quantité de produit,
exprimée en poids ou unité de volume
(kg ou litre de lait), afin d’appréhender
les impacts liés à la production du bien
sur son cycle de vie. Il peut également
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Figure 3. Effet de la taille des fragments d’habitats sur les espèces végétales spécialistes et généralistes (Krauss et al 2004).



s’agir d’une unité relative à un critère de
qualité ou à une fonctionnalité recher-
chée (kg de protéines, kcal d’énergie
brute, MJ d’énergie potentielle…). Ces
modes d’expression des impacts, qui
intègrent la notion de rendement, sont
toutefois insuffisants dans la mesure où
ils ne traduisent pas la pression réelle
exercée sur le milieu par l’activité en
question. Les impacts peuvent ainsi être
ramenés à l’ha lorsque les indicateurs
sont en lien direct avec la surface mobi-
lisée (eutrophisation, biodiversité…).
Dans le cadre de nos travaux, les UF
retenues sont le litre de lait et la SAU de
l’atelier mobilisée pour la production
laitière. 

Les impacts environnementaux rela-
tifs à l’atelier laitier concernent l’en-
semble des produits commercialisés par
cet atelier, à savoir le lait mais également
la viande issue des réformes laitières.
La répartition des impacts entre les dif-
férents produits nécessite d’avoir recours
à un moyen d’allocation des impacts
(Dollé et al 2011). Plusieurs modes
d’allocation entre le lait et la viande
sont identifiés (biophysique, protéique,
économique…). Le mode d’allocation
biophysique, retenu dans le cadre de
l’évaluation des impacts des systèmes

laitiers nationaux, est ici basé sur le fonc-
tionnement du système d’exploitation.
Le principe de ce mode d’allocation est
de considérer que les génisses laitières,
qui seront de futures vaches de réforme,
contribuent à la production de viande et
ainsi d’associer les impacts environne-
mentaux de cette catégorie animale à la
viande valorisée en réforme laitière.
Parallèlement les impacts associés aux
vaches laitières sont affectés à la pro-
duction de lait. Pour rendre son applica-
tion aisée, ce mode d’allocation repose
sur l’énergie consommée par les deux
catégories animales pour produire res-
pectivement la viande et le lait. Nous
considérons ainsi que l’énergie consom-
mée par les génisses est destinée à la
production de viande et celle des vaches
en lactation à la production de lait, à
l’exception de l’énergie de la gestation
associée à la croissance du veau. L’appli-
cation de ce mode de partition de l’éner-
gie totale consommée par un atelier lai-
tier, met en évidence que 74% de l’éner-
gie concerne les vaches en production,
3% les veaux et 23% les génisses de
renouvellement (Dollé et al 2013).
Appliqués aux impacts totaux de l’ate-
lier, ces ratios permettent l’allocation
des impacts aux deux produits lait et
viande.

4.2 / Impacts environnementaux
moyens et variabilité

Sur les 206 exploitations de l’échan-
tillon, l’empreinte carbone brute est de
1,0 kg CO2/litre de lait (tableau 3). Cette
empreinte carbone est conforme aux
valeurs rencontrées dans la bibliographie
(Vellinga et al 2011), mais inférieure
aux résultats obtenus sur un échantillon
de 153 fermes laitières françaises par
Dollé et al 2011. Cette différence, en
partie liée à l’échantillon d’exploitations,
est principalement due au mode d’allo-
cation des impacts. Le mode d’alloca-
tion protéique appliqué par Dollé et al
2011, contribuait en effet à affecter une
part plus importante des impacts au lait
(85%) comparativement au mode d’al-
location biophysique (74%). La prise en
considération du stockage de carbone
par les prairies et les haies, qui permet
une compensation de 30 % des émissions,
conduit à une empreinte nette de 0,7 kg
CO2/litre de lait. Les indicateurs eutro-
phisation et acidification, respective-
ment de 0,003 kg éq. PO4/litre de lait
et 0,009 kg éq. SO2/litre de lait, sont
conformes aux données de la bibliogra-
phie (Cederberg et Flysjo 2004, Basset-
Mens et al 2009). Ils sont cependant
inférieurs à la valeur déterminée par
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 Echantillon Plaine Montagne 
Nombre d'exploitations 206 128 78 

St
ru

ct
ur

e 

Nombre de vaches laitières 56 62 46 

SAU (ha) 89 94 74 
SFP (ha) 72 71 67 
Lait produit (L) 359 702 403 228 289 892 
Lait standard produit par vache (L/VL) 6 434 6675 6200 

Surface Toujours en Herbe (% de la SAU) 40 29 55 
Surface en maïs (% de la SFP) 16 22 9 
Chargement (UGB/ha SFP) 1,3 1,4 1,1 

Pr
at

iq
ue

s 

Quantité de concentrés (g/L lait) 216 191 261 

Rejets azotés (kg N/UGB) 95 92 100 
Quantité d’azote minéral (kg N/ha SAU) 44 52 33 
Bilan azoté (hors fixation, kg N/ha SAU) 49 54 43 
N lessivé (kg N/ha SAU) 35 45 21 

En
vi

ro
nn

em
en

t 

Empreinte carbone brute (kg éq CO2/L) 1,0 0,9 1,0 

Empreinte carbone nette (kg éq CO2/L) 0,7 0,7 0,6 

Acidification (kg éq SO2/L) 0,009 0,008 0,009 

Eutrophisation (kg éq PO4/L) 0,003 0,003 0,003 

Eutrophisation (kg éq PO4/ha SAU) 26 31 19 
Biodiversité (m /L) 2,4 2,1 3,3 

Biodiversité (ha éq/ha SAU) 1,2 1,04 1,44 

Tableau 3. Performances techniques et environnementales de 206 élevages laitiers représentatifs des systèmes français de
plaine et de montagne.



Van Der Werf et al (2009) pour l’eutro-
phisation, 0,006 kg éq. PO4/litre de
lait et supérieurs pour l'acidification,
0,007 kg éq. SO2/litre de lait. La contri-
bution moyenne à la biodiversité est de
2,4 m² d’éléments agro-écologiques/
litre de lait. Peu de références sont
aujourd’hui disponibles pour ce nouvel
indicateur, cependant les valeurs obser-
vées sont proches de la valeur moyen-
ne de 2,1 m²/litre de lait déterminée en
2010 par l’Institut de l’Elevage sur
un échantillon de 249 fermes laitières
françaises.

Les écarts observés entre les exploita-
tions de plaine et de montagne sont non
significatifs sur les indicateurs de change-
ment climatique, d’acidification et d’eu-
trophisation, exprimés par litre de lait
(tableau 3), malgré des différences
notables en matière de consommation
de concentrés et d’engrais minéraux.
Les résultats sont à l’avantage des
exploitations de montagne sur le stockage
de carbone et la contribution à la biodi-
versité en raison d’une part plus élevée de
prairies dans le système. L’expression des
impacts par kg de lait cache toutefois
des disparités en matière de pression
exercée sur le milieu entre les exploita-
tions de plaine et de montagne. L’indica-
teur d’eutrophisation, ramené à l’ha de
SAU, est ainsi plus faible pour les exploi-
tations de montagne comparativement
aux exploitations de plaine compte tenu
des plus faibles apports d’engrais de
synthèse (tableau 3) et de la part d’her-
be dans le système (55% en zone de
montagne vs 29% en zone de plaine).
De même, la densité d’éléments agro-
écologiques à l’hectare est plus forte
dans les exploitations de montagne du
fait de la part d’herbe dans le système
en lien avec la mosaïque paysagère plus
développée.

Une analyse plus approfondie distin-
guant les systèmes de production selon
la part d’herbe et de maïs dans la ration
(figure 4) renforce cet effet positif des
prairies sur la limitation des risques
d’eutrophisation. Associé à une pression
d’azote minéral moindre et à une lixi-
viation plus faible de l’azote sur prairies
comparativement au maïs, les systèmes
herbagers possèdent un impact eutro-
phisation plus faible quelle que soit la
zone. En revanche, contrairement à l’eu-
trophisation, aucune variabilité de l’em-
preinte carbone brute n’est constatée
selon la part d’herbe dans le système
de production. La situation est toutefois
différente dès lors que l’on intègre le
stockage de carbone par les prairies.

Alors que les différences entre zones
de production (plaine vs montagne) sont
faibles, une forte variabilité intra zone
de production est mise en évidence. Ces
différences entre exploitations d’une

même zone, comprises entre 20 et 30%,
sont observées pour l’ensemble des indi-
cateurs environnementaux. Il ressort
donc que les variations d’empreinte envi-
ronnementale sont davantage liées à la
gestion du troupeau et aux pratiques
qu’au système de production et à sa
zone d’appartenance.

4.3 / Incidences des pratiques et
de la structure d’exploitation sur
les résultats environnementaux

Sur ce même échantillon d’exploita-
tions, une Analyse en Composantes
Principales (ACP) et une Classification
Ascendante Hiérarchique (CAH) ont été
réalisées afin d’identifier les exploita-
tions les plus efficientes d’un point de
vue environnemental et le lien avec les
pratiques. Réalisée sur les exploitations
de plaine et de montagne afin de piéger
l’effet de la structure et l’effet des pra-
tiques, cette analyse a permis une analy-
se comparée de types d’exploitations se
distinguant par les résultats techniques
et environnementaux. 

Qu’il s’agisse des exploitations de
plaine ou de montagne, les exploitations
efficientes d’un point de vue environne-
mental et optimisées sur le plan tech-
nique possèdent de faibles empreintes
carbone, eutrophisation et acidification
(tableau 4). Les composantes structu-
relles des exploitations optimisées et
non optimisées (part de maïs…) étant
comparables pour les exploitations des
deux zones géographiques, les résultats
environnementaux distincts sont liés à
trois facteurs principaux : 

Le niveau de dépendance aux intrants
(concentrés, engrais minéraux…). Le
recours aux intrants influe sur les
impacts environnementaux directs et

indirects du processus de production
(Henrikson et al 2011). Pour les exploi-
tations de plaine et de montagne, les
systèmes efficients d’un point de vue
environnemental se caractérisent par un
faible recours aux intrants (concentrés,
fertilisants azotés et phosphatés) com-
parativement aux autres systèmes moins
autonomes. Ce manque d’autonomie et
le défaut d’ajustement des apports aux
besoins se traduisent par une dépendance
énergétique forte, des bilans azotés très
supérieurs…, le tout étant à l’origine
d’impacts environnementaux élevés. 

La gestion du troupeau. Les effectifs
de renouvellement, les vaches présen-
tant des problèmes sanitaires (boiteries,
mammites…) influent sur le nombre
d’animaux « improductifs », le charge-
ment animal et les performances envi-
ronnementales. A même niveau de
productivité par vache, un niveau de
chargement distinct traduit une gestion
différenciée des effectifs animaux.
C’est ainsi que les exploitations de plai-
ne et de montagne les moins optimisées,
présentant une part d’animaux « impro-
ductifs » plus élevée, possèdent un char-
gement animal et des impacts environ-
nementaux supérieurs. Le temps passé
en bâtiment, associé à des émissions
carbonées et azotées supérieures, influe
également sur les résultats environne-
mentaux. Non discriminant pour les
systèmes de montagne où la durée de
stabulation est voisine de 190 jours, le
temps de présence en bâtiment influe
sur les résultats environnementaux des
systèmes de plaine. Ainsi, les systèmes
qui assurent une meilleure valorisation
de l’herbe (temps au pâturage supé-
rieur) possèdent de plus faibles impacts
environnementaux du fait de la réduction
des émissions sur le segment bâtiment-
stockage. 
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Figure 4. Impact eutrophisation de cinq systèmes laitiers.



La productivité laitière. A même
niveau d’intrants, même effectifs, etc.
une productivité par vache supérieure
est un gage de réduction de l’empreinte
carbone au litre de lait (Schils et al
2005, Vellinga et al 2011). Les sys-
tèmes de plaine, où la productivité par
vache est légèrement différente, permet-
tent de mettre en évidence l’effet du
niveau de productivité entre les sys-
tèmes optimisés et non optimisés. Cette
tendance est toutefois à relativiser dans
la mesure où certains gains de producti-
vité, associés à un recours plus impor-
tant aux intrants, un temps de présence
des animaux en bâtiment plus long, des
risques sanitaires accrus, une part plus
faible de prairies…, se traduisent dans
de nombreuses situations par des
impacts environnementaux supérieurs
ramenés au litre de lait ; et dans tous les
cas par une pression plus forte sur le
milieu.

4.4 / Liens entre efficiences éco-
nomique et environnementale

La confrontation des données tech-
niques, qui permettent de caractériser le
degré d’optimisation des exploitations
(intrants, dépendance énergétique, pro-
ductivité laitière…), aux résultats éco-
nomiques (coût de production, revenu
disponible) et environnementaux met en
évidence le lien entre efficacité technique,
économique et environnementale (tableau
4). Les exploitations les plus performantes
sur le plan technique, qui connaissent de
faibles impacts environnementaux, ont
les meilleurs résultats économiques. A
l’inverse, les exploitations non optimi-
sées d’un point de vue environnemental
ont recours de façon importante aux
intrants (engrais, aliments, énergies direc-
tes) et possèdent des coûts de produc-
tion plus conséquents. Conformément aux
observations faites par Jan et al (2011),
les systèmes optimisés (fertilisation,
ration alimentaire) valorisant les surfaces

en herbe présentent ainsi de bons résul-
tats économiques et environnementaux
renforçant le lien entre performances
technico-économiques et environnemen-
tales. De même, le niveau de technicité
dans la gestion et la valorisation agrono-
mique des déjections animales, et donc
leur recyclage, en lien avec le type d’in-
frastructures et d’équipements, est éga-
lement une garantie de réussite tech-
nique, économique et environnemen-
tale. Enfin, les moyens développés pour
augmenter l’autonomie alimentaire des
exploitations en jouant sur les concen-
trés et/ou les fourrages, représentent une
alternative pour améliorer revenu et
bilans environnementaux. Par ailleurs,
toutes les bonnes pratiques de gestion
du troupeau sur le plan sanitaire et de la
reproduction, et qui réduisent le nombre
d’animaux « improductifs », sont ainsi
un gage de réussite économique et envi-
ronnementale. C’est ainsi que les éleveurs
qui ont diminué les achats d’engrais et
amélioré la productivité par vache entre
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Variables 
Exploitations de plaine Exploitations de montagne 

Systèmes 
optimisés 

à faible impact 
environnemental 

Systèmes peu 
optimisés 

à fort impact 
environnemental 

Systèmes 
optimisés 

à faible impact 
environnemental 

Systèmes peu 
optimisés 

à fort impact 
environnemental 

St
ru

ct
ur

e 

Lait standard produit par 
vache (L) 7 013 6 794 5 781 5 870 

Maïs (% de la SFP) 25 31 1,3 3,3 
SH* (% de la SAU) 55 51 88 88 
Chargement 
(UGB/ha SFP) 1,4 1,8 0,9 1,1 

Pr
at

iq
ue

s 

Quantité de concentrés 
(g/L) 154 290 231 288 

Azote minéral  
(kg N/ha SAU) 40 107 18 31 

Bilan azoté (hors fixation, 
kg N/ha SAU) 33 125 15 47 

N lessivé (kg N/ha SAU) 34 102 0 17 
Temps passé au 
bâtiment (j) 175 239 193 199 

En
vi

ro
nn

em
en

t Empreinte carbone brute 
(kg CO2/L) 

0,7 1,0 0,9 1,0 

Empreinte carbone nette 
(kg CO2/L) 

0,6 1,0 0,4 0,7 

Acidification (kg SO2/L) 0,006 0,009 0,009 0,010 
Eutrophisation (kg PO4/L) 0,003 0,007 0,002 0,004 
Biodiversité (m /L) 1,0 1,3 4,0 3,4 

Ec
on

om
ie

 EBE/PB (%)** 40 25 44 37 
Coûts de production 
( /1000 L) 415 442 662 571 

Revenu disponible 
( /UMO***) 36 913 17 156 24 949 21 172 

 

* SH : Surface en Herbe. 
** EBE : Excédent Brut d’Exploitation ; PB : Produit brut. 
*** UMO : Unité de Main-d’œuvre. 

Tableau 4. Performances technico-économiques et environnementales de deux types d’exploitations selon leur niveau d’opti-
misation technique en zones de plaine et de montagne.



1990 et 2010 ont d’une part, réduit de
15 à 25% leur empreinte carbone et de
10 à 66% l’impact eutrophisation et,
d’autre part, abaissé les coûts de pro-
duction (Dollé et al 2013). C’est pour-
quoi, préalablement à la mise en œuvre
de nouvelles techniques complexes et
parfois onéreuses, nombre de solutions
techniques sont d’ores et déjà disponibles
et applicables en élevage à moindre
coût, voire avec un intérêt économique
certain pour l’éleveur.

Conclusion

Dans un contexte d’évolution des
enjeux environnementaux élargis à de
nouvelles thématiques (émissions gazeu-
ses, biodiversité…), l’élevage laitier
présente la particularité d’être un émet-
teur de polluants (GES, ammoniac,
nitrates…) tout en occupant un rôle cen-
tral dans la préservation de l’environne-
ment au travers de la séquestration du
carbone et de la contribution au main-
tien de la biodiversité. L’évaluation envi-
ronnementale multicritère passe par une
approche intégrée à l’échelle de l’ex-
ploitation et non uniquement sectorielle
afin d’éviter tout transfert d’impact d’un
poste à l’autre. Elle permet de pointer
les impacts environnementaux et les
contributions positives des systèmes de
production tout en mettant en lumière
également les risques de transfert d’im-
pact d’un compartiment à l’autre. Une
telle approche multicritère à l’échelle

de l’atelier laitier, mais également à
l’échelle de l’exploitation permettra d’une
part, de valoriser les complémentarités
et les synergies entre productions et,
d’autre part, la construction de plans
d’action environnementaux cohérents.
Il convient toutefois de souligner que
ces approches multicritères sont encore
récentes et l’incidence que peuvent avoir
le périmètre d’analyse, les facteurs
d’émission retenus, les méthodes d’allo-
cation des impacts, les unités employées
etc, sur le résultat final. D’importants
travaux méthodologiques doivent pour
cela être conduits au niveau national et
international afin de mutualiser et homo-
généiser les approches. C’est notamment
le cas des travaux en cours qui visent à
agréger l’ensemble des composantes des
pratiques agricoles et de l’organisation
spatiale des éléments agro-écologiques
dans le but de constituer un indicateur
d’état de la biodiversité (Chanséaume
et al 2013).

Sur la base des méthodes existantes,
l’évaluation conduite sur les systèmes
d’élevage rencontrés en France, ne met
en évidence aucune différence notable
entre les systèmes de plaine et de mon-
tagne, les systèmes intensifs et exten-
sifs, etc. Toutefois, le recours aux prai-
ries a une incidence positive marquée
sur le potentiel d’eutrophisation, le
stockage de carbone et la contribution à
la biodiversité. Au-delà de cet effet
« prairies », une très forte variabilité est
observée entre exploitations d’un même

système, variabilité qui donne à chaque
exploitation les moyens d’optimiser ses
pratiques en vue de réduire les impacts
environnementaux, sans remettre en cause
ses performances économiques. Ces
pratiques, axées notamment sur le recy-
clage du carbone et de l’azote, concer-
nent la gestion des déjections animales,
la valorisation du pâturage (réduction
des émissions en bâtiment et de la
consommation énergétique…), la réduc-
tion du recours aux intrants (concen-
trés, fertilisants…) et aussi la gestion
des effectifs (aspects sanitaires, repro-
duction, âge au premier vêlage…) et la
réduction de la dépendance énergétique.
Le lien entre efficience technico-écono-
mique et environnementale des exploi-
tations illustre les opportunités offertes
aux éleveurs pour réduire leurs impacts
environnementaux sans incidence néga-
tive sur la durabilité économique. Au-
delà de l’optimisation technico-écono-
miques et environnementales accessible à
court terme, d’autres leviers ou techniques
innovantes devront être actionnés afin
de réduire plus avant les impacts envi-
ronnementaux. Ces leviers, qui pourront
générer des frais de fonctionnement ou
d’investissement (couverture des ouvra-
ges de stockage, équipements pour la
gestion des déjections, unités de métha-
nisation…) ne devront toutefois pas
remettre en cause la pérennité des sys-
tèmes de production. Pour ce faire, ils
doivent intégrer les dimensions écono-
miques et sociales. 
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La préservation de l’environnement est actuellement au cœur des débats dans l’évolution des systèmes de production laitière. Le défi
des années futures réside dans la fourniture de produits laitiers tout en assurant les performances sociales, économiques et environ-
nementales, c'est-à-dire la durabilité des systèmes de production. En matière d’environnement, une attention toute particulière doit
être portée à la limitation des risques de pollution vers l'eau, vers l'air et à la préservation de la biodiversité. Les systèmes d'élevage
herbivore français, largement basés sur la prairie, présentent pour cela un réel atout du fait du lien au sol et de la part importante
de fourrages dans l’alimentation du troupeau. Peu liée aux caractéristiques structurelles, l’efficience environnementale passe notam-
ment par l’optimisation du recyclage du carbone et de l’azote au sein des systèmes de production. Alors que la variabilité des impacts
environnementaux entre exploitations de systèmes différents (plaine vs montagne) est faible, une forte variabilité est observée entre
exploitations d’un même système. Ceci démontre que les pratiques efficientes sur le plan technique, relatives à la gestion optimale des
effectifs animaux, à une sobriété énergétique, etc. ont des incidences environnementales et économiques favorables. C’est pourquoi,
une partie significative des exploitations d'élevage d'herbivores françaises devrait pouvoir être considérée à hautes performances
environnementales et économiques sans remise en cause lourde du système de production. Par ailleurs l’élevage laitier, qui intervient
pour réduire les pertes vers l’air et vers l’eau, est garant du stockage de carbone et de la biodiversité. Au-delà de la production de
lait et de viande, l’élevage laitier joue dès lors un rôle majeur dans la préservation de l’environnement. 
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Résumé

Abstract

Environmental impact of French dairy cattle livestock farming systems

Environmental issues are now at the heart of the debates concerning the evolution of dairy production systems. The challenge of the
next few years lies in supplying dairy products while insuring social, economic and environmental performances, to improve sustain-
ability of production systems. Regarding the environment, particular attention must be paid to limiting the risks of pollution towards
water, air and the conservation of biodiversity. The French ruminant breeding system, widely based on grasslands, presents a real
asset due to the link to the soil and from the large part of forage in the herd’s diet. The environmental efficiency, which is not direct-
ly connected to the structural characteristics, occurs in particular by the optimization of carbon and nitrogen recycling within the
production systems. While the variability of the environmental burdens between farms of different systems (plain vs mountain) is low,
a strong variability is observed between farms of the same system. This demonstrates that the practices, which are efficient in terms
of optimising animal management and low energy consumption..., have positive environmental and economic impacts. Therefore, a
significant part of the French ruminant farms should be considered as having high environmental and economic performance with-
out disrupting the current production systems. Finally dairy farming, which acts to reduce the carbon and nitrogen losses to the air
and water, promotes carbon storage and biodiversity. Beyond the production of milk and meat, dairy farming therefore plays a major
role in the preservation of the environment.
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