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Résumé 
Au sein des territoires de polyculture-élevage, la prairie et les cultures fourragères pérennes jouent un 
rôle essentiel dans certaines fonctions environnementales, (i) maintien de la qualité des sols, (ii) 
régulation du cycle de l’azote et du carbone (iii) séquestration du carbone dans les sols (iv) maintien de 
la biodiversité …. Or, la gestion et la conduite de la praire peuvent avoir des conséquences sur les 
couplages et découplages entre cycles de C et N, et in fine sur la séquestration et stockage de C dans 
le sol, les émissions de GES et la pollution des eaux souterrains. Une intégration intelligente des 
cultures et des systèmes d’élevage pourrait assurer la durabilité des agroécosystèmes et garantir les 
services environnementaux et écologiques attendus.  
Mots-clés : prairie, carbone, azote, matière organique, cycles biogéochimique, occupation du sol    

Abstract: Carbon cycle and environmental risks in grassland ecosystems 
In landscapes with alternation of crop land and grazing, grasslands play a fundamental role in 
safeguarding certain environmental functions such as (i) maintenance of soil quality, (ii) regulation of 
carbon and nitrogen cycles, (iii) carbon sequestration in soils, (iv) maintenance of biodiversity… 
Grassland management has an impact on coupling and decoupling of C and N cycles, C sequestration 
in soils, greenhouse gas emissions and groundwater pollution. Therefore, an integrated management of 
croplands and grasslands and the establishment of temporary grasslands may be beneficial for the 
sustainability of agroecosystems and their associated environmental and ecological services. 
Keywords: Grasslands, carbon, nitrogen, soil organic matter, land use, biogeochemical cycles 
 

Introduction 
Autrefois, la durabilité de la production agricole était assurée grâce à l’introduction des prairies, liée à 
une association avec l’élevage, dans les rotations céréalières (Chazal et Dumont, 1955). A cette notion 
ancienne, le concept actuel de durabilité rajoute une dimension environnementale, territoriale et  
sociale. Il ne s’agit plus seulement de produire durablement des denrées agricoles, mais encore de 
mettre en œuvre des formes de production agricole qui participent effectivement à des modes de 
développement durable des territoires ruraux. Les rotations cultures céréalières-prairies permettaient de 
bénéficier des effets précédents des prairies (Sébillotte, 1980) et du recyclage de l’azote et d’autres 
éléments par les animaux au pâturage ou par l’application d’effluents animaux sur les cultures. 
Cependant, l’utilisation d’intrants externes a permis l’intensification de la production et rompu en grande 
partie cette relation de dépendance réciproque, du moins à court terme. De plus, différentes 
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considérations d’ordre économique et social ont conduit à une forte spécialisation des exploitations. 
Ceci a abouti à une uniformisation des modes d’occupation des sols sur de vastes régions en Europe.  
Les surfaces en prairies sont reconnues comme ayant des impacts environnementaux généralement 
positifs au sein des territoires. En effet, les prairies permettent d’accumuler de la matière organique 
(MO) dans les sols (Bouwman, 1990, Casella et Soussana, 1997) et donc de stocker et séquestrer du 
carbone à relativement long terme contribuant ainsi à limiter l’augmentation du CO2 atmosphérique et 
ses conséquences en terme de réchauffement climatique. La couverture végétale permanente du sol 
par la végétation prairiale permet aussi de réguler le cycle de l’eau en limitant le ruissellement et en 
favorisant l’infiltration des pluies ce qui se traduit par une limitation des risques d’érosion (Sébillotte 
1980). Par là-même, elle protège également les eaux superficielles des pollutions phosphatées et des 
pesticides introduits dans les systèmes cultivés (Benoit et al. 2000). De plus, la permanence d’une 
couverture végétale et d’une activité rhizosphérique permet de réguler le cycle de l’azote en assurant 
un couplage étroit avec celui du carbone ce qui limite fortement les risques de lixiviation du nitrate vers 
les nappes et contribue donc efficacement à la protection de la qualité des aquifères (Butterbach-Bahl 
et al., 2011). Elle peut cependant être importante sous prairies pâturées lorsque le chargement animal 
est élevé (Garwood et al. 1986 ; Vertès et al., 2008) du fait des rejets de N extrêmement localisés. De 
plus, la végétation prairiale entretient une diversité de la microflore et de la microfaune, et 
réciproquement, les communautés microbiennes et faunistiques du sol modifient la disponibilité des 
nutriments et les propriétés physiques des sols (Lavelle et al. 1997; Cannavacciulo et al. 1998). Ces 
phénomènes persistent dans les sols au-delà de la remise en culture de la prairie et contribuent à 
l’amélioration de la qualité des sols. La végétation prairiale est elle-même source de biodiversité qu’elle 
soit héritée d’une dynamique d’évolution floristique liée aux modes de gestion dont elle est ou a été 
l’objet comme dans le cas des prairies permanentes, ou qu’elle soit induite par des choix raisonnés de 
mélanges d’espèces et de génotypes dans le cas des prairies temporaires semées. Enfin, 
l’accumulation de matières organiques sous prairie peut contribuer au piégeage à long terme de 
certains xénobiotiques (pesticides et/ou métaux traces) qui sont introduits dans les sols durant les 
phases de culture. 
L’ensemble de ces services environnementaux et écologiques attendus de la prairie s’analyse le plus 
souvent à l’échelle locale de la parcelle agricole. Si la prairie apparaît globalement comme un mode 
d’occupation du sol ayant des effets environnementaux plutôt positifs, le sens de ces effets et leurs 
intensités dépendent des modalités de conduite de la prairie (fauche vs. pâturage, niveau de 
chargement, nature et quantité des apports fertilisants, légumineuses vs. graminées) et des modalités 
d’insertion de ces prairies dans les rotations. Il est cependant important de souligner aussi l’impact des 
prairies à l’échelle du paysage en synergie avec les autres éléments fixes comme les bois, bosquets, 
haies, bords de champs et de chemins qui constituent au sein des zones cultivées des zones refuges 
indispensables pour tout un cortège d’espèces animales qui constituent une partie de la biodiversité à 
l’échelle d’un territoire. En particulier, les modalités de la gestion des prairies et leurs effets sur le 
couplage et découplage entre cycles de C et N restent à explorer afin de mieux comprendre les 
relations GES et dynamique des matières organiques et stockage de carbone.  
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Cet article vise à montrer comment les cycles du carbone et de l’azote sont étroitement associés au 
sein des prairies, et à décrire les processus et les modes de gestion qui conduisent aux stockage de 
carbone. On exposera dans un premier temps comment les cycles du carbone et de l’azote peuvent 
être couplés et découplés au sein des systèmes d’élevage utilisant des prairies, pour ensuite analyser 
comment la gestion des prairies peut influencer la dynamique des matières organiques des sols et enfin 
analyser plus précisément les mécanismes de stabilisation et de déstabilisation du carbone sous 
différentes conduites contrastées des prairies. Les processus spécifiques opérant dans les sols des 
prairies seront comparés à ceux sous d'autres usages. En outre, les différentes sources d'apport de 
carbone et leur capacité à être séquestrées dans le sol seront discutées.  
 

Couplage et découplage des cycles biogéochimiques dans les sols de prairies 
Du point de vue des cycles biogéochimiques qui régulent les flux environnementaux vers l’atmosphère 
et vers l’hydrosphère, la végétation herbacée pérenne des prairies permet un couplage étroit entre le 
cycle de C et le cycle de N. Ce couplage se réalise en fait à deux niveaux : grâce à la photosynthèse et 
à l’assimilation de l’azote produisant la MO, et à l’activité rhizosphérique qui favorise la synthèse de 
corps microbiens dans le sol (Murphy et al., 2003). Ceci explique la très faible durée de vie de l’azote 
minéral dans les sols de prairie du fait des flux importants d’absorption par la végétation et de 
réorganisation, et donc les faibles taux de lixiviation du nitrate sous végétation. Cette capacité de 
« rétention » de l’azote par la prairie est elle-même déterminée par sa capacité de stockage et de 
séquestration du carbone grâce au couplage intime entre les cycles de ces deux éléments.  
Lorsque la prairie est pâturée, il y a un découplage important de C et de N par l’animal via la 
consommation de la plante par l’animal, qui va produire de l’azote et du carbone facilement disponibles 
sous des formes séparées. Le découplage C-N par les animaux peut progressivement contrebalancer la 
capacité du couplage C-N du système sol-végétation, pouvant nécessiter un compromis entre la 
production et les objectifs environnementaux. Environ 70% du carbone ingéré par les animaux au 
pâturage est libéré dans l'atmosphère sous forme de dioxyde de carbone (CO2) dans la respiration et le 
méthane (CH4) dans la fermentation du rumen (Parsons et al., 2011). Avec des prairies fertilisées, 60 à 
80% de l’azote qui retourne au sol est sous une forme très labile et peu couplée au carbone (azote de 
l’urine) (Peyraud et al., 1997), produisant des émissions d’ammoniac et des spots de forte 
minéralisation qui sont potentiellement source de lixiviation de nitrate ou/et d’émission de N2O. Lorsque 
des prairies sont conduites intensivement au pâturage, au-delà d’un certain niveau de chargement 
animal, on observe une augmentation rapide de la concentration en azote minéral dans le sol et des 
pertes par lixiviation (Jarvis, 1999). Le chargement animal est un bon indicateur du risque de pollution 
(Simon et al., 1997). Ce phénomène est observable quelque soit la source d’azote qui permet 
d’intensifier le système, engrais minéraux ou organiques ou fixation symbiotique d’azote par les 
légumineuses : des prairies gérées intensivement grâce à une proportion importante de trèfle blanc ont 
un potentiel de pollution nitrique équivalent aux prairies de graminées pures fertilisées lorsqu’elles sont 
comparées à même chargement animal (Eriksen et al., 2010). Quant aux émissions de N2O par les sols 
de prairie, elles sont assez difficiles à évaluer (Fléchard et al., 2007). Elles varient entre 0.3-18.16 N2O-
N ha-1 pour des prairies fertilisées et 0.10 et 1.30 kg N2O-N ha-1 pour des prairies comprenant des 
légumineuses (Jensen et al., 2012). C’est donc l’intensité de la restitution locale de N par l’animal qui, 
dépassant alors le potentiel de recouplage C-N de la végétation, engendre cet accroissement des 
risques de pollution. Des pratiques raisonnées permettent de limiter fortement ces risques (Tyson et al., 
1997 ; Jarvis, 1999). 
En prairie exploitée par la fauche, le découplage C-N par l’animal se réalise au sein des bâtiments 
d’élevage. Il est alors possible de maximiser le couplage C-N à l’échelle de la parcelle en intensifiant la 
production de biomasse végétale sans risque majeur sur les flux environnementaux. Ces pertes doivent 
être réduites du fait du faible temps de résidence du nitrate dans le sol. Les intrants azotés pourront 
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d’ailleurs être remplacés par l’utilisation de légumineuses adaptées à la fauche comme la luzerne et le 
sainfoin associés à des graminées dans des mélanges plus ou moins complexes permettant d’héberger 
une grande biodiversité. Il s’agira alors de gérer ces parcelles de prairies de fauche de manière à 
optimiser l’antagonisme entre biomasse produite et valeur alimentaire inhérent à toute production 
fourragère en fonction des objectifs de production du système d’élevage choisi et donc de ses 
exigences. Le problème du découplage C-N est alors reporté au niveau de la maîtrise de la chaîne de 
production, stockage et épandage des effluents d’élevage mise en place dans le système d’élevage 
(Mosier, 2002 ; Peyraud et al., 2012). La possibilité d’un recouplage C-N partiel par adjonction de 
carbone sous forme de paille et la fabrication de fumiers plus ou moins compostés devrait permettre a 
priori une meilleure maîtrise des émissions gazeuses à partir des bâtiments d’élevage et des aires de 
stockage, ainsi qu’une meilleure maîtrise du recyclage de N dans les systèmes de culture (Béline et al., 
2012), mais il existe peu d’évaluations chiffrées de ces émissions en fonction des différents types de 
bâtiments et bien des incertitudes existent sur les bilans respectifs des voies « solides » et « liquides » 
de gestion des effluents d’élevage. Dans un système d’élevage privilégiant la fauche, l’épandage des 
déjections peut être réalisé sur l’ensemble de la surface de l’exploitation, prairies fauchées et cultures 
annuelles, limitant ainsi la « pression polluante » en permettant d’optimiser le recouplage C-N par des 
différents peuplements végétaux tout au long de l’année. 
Au-delà de cette différence fondamentale entre prairie fauchée et prairie pâturée vis-à-vis de l’azote, 
peu d’informations sont disponibles sur leurs capacités respectives à séquestrer le carbone dans le sol 
et sur l’influence de la fertilisation azotée. Dans les systèmes pâturés, l'animal consomme une 
proportion variable de la biomasse élaborée. Lorsque le pâturage est continu (l'animal reste sur la 
parcelle et consomme l'herbe au fur et à mesure qu'elle pousse) la proportion qui est consommée 
dépend directement du chargement animal (nombre d'animaux par ha). Cependant, lorsque le 
chargement augmente, l'indice foliaire du couvert végétal diminue et de ce fait la croissance de l'herbe 
diminue. Donc lorsqu'on augmente le chargement il y a un "trade-off" entre (i) la croissance de l'herbe 
qui diminue et (ii) la proportion d'herbe qui est consommée par l'animal qui augmente. Ainsi, la quantité 
d'herbe consommée par ha qui est le produit de ces deux variables commence par augmenter avec le 
chargement puis passe par un maximum avant de diminuer. Ce maximum correspond au chargement 
optimum et à une efficacité de consommation de l'herbe de 60-70% environ (Mazzanti et al. 1994, 
Lemaire et al. 2009). Si on veut augmenter cette efficacité au delà de cet optimum avec un chargement 
plus élevée, on peut atteindre en effet 80-90% (et même théoriquement 100%, Lemaire et al. 2009), 
mais alors on va fortement pénaliser la croissance de l'herbe, les feuilles sont alors consommées trop 
rapidement et on est en situation de surpâturage ce qui peut engendrer à moyen et long terme des 
différences importantes dans la dynamique des matières organiques dans le sol (Jobbagy et Jackson, 
2000). De même, lorsque les déjections sont collectées et transformées (lisier, méthanisation, fumier, 
compost), la dynamique des matières organiques des sols (MOS) à moyen terme dépendra des 
pratiques agricoles, notamment de leur capacité à valoriser l’azote que ces effluents contiennent. 

Influence de la gestion de la prairie sur la dynamique des MOS   
La MOS est le réservoir de carbone le plus important sur les surfaces continentales mais il peut être 
largement affecté par les interventions de l'homme. Les écosystèmes prairiaux sont caractérisés par 
des stocks de carbone dans leurs sols élevés, du même ordre que les écosystèmes forestiers et 
largement supérieurs aux sols cultivés (Arrouays et al., 2003 ; Robert et Saugier, 2004). Les prairies se 
présentent en effet comme un système favorable au stockage du carbone dans les sols grâce à une 
couverture végétale pérenne et une grande biomasse souterraine. En France, les surfaces de prairies 
ont fortement régressé depuis 1970 (-3 Mha, essentiellement des prairies permanentes) et la 
conversion de prairies en culture a conduit à des pertes de CO2 dans l’atmosphère (Bouwman, 1990 ; 
Arrouays et al., 2003).Toutefois, la quantité de MOS stockée et en contrepartie les émissions de gaz à 
effet de serre (GES) dépendent du mode de gestion de ces prairies (retournement, fertilisation, 



Cycle du carbone et risques environnementaux 

 
Innovations Agronomiques 22 (2012), 17-30 

 
21

fauchage, pâturage...). Les différents conduites de la prairie influençant la dynamique des MOS sont (i) 
la fauche par rapport au pâturage (ii) le chargement animal (iii) la fertilisation azotée (iv) et l’occupation 
du sol (prairie vs. culture) peuvent fortement influencer le stockage du carbone et la dynamique des MO 
dans les sols des prairies.  
La gestion du pâturage influence les entrées de la MO et les propriétés du sol des écosystèmes 
prairiaux. Le pâturage intensif conduit à une diminution importante des stocks de carbone organique du 
sol (COS) et une augmentation de la densité apparente des horizons superficiels du sol (Steffens et al., 
2009). De plus, la pâturage réduit le poids moyen et le diamètre des agrégats, la teneur en 
monosaccharides et contribue à une diminution des dérivés microbiens de sucres (Dormaar et Willims, 
1998). Le régime de pâturage (intensité élevée ou faible) influence grandement la dynamique des MOS. 
Les prairies intensivement pâturées ou fertilisées sont dominées par des espèces à croissance rapide 
avec des résidus à teneur faible en lignine et riches en azote, qui sont en général rapidement 
décomposés par des bactéries (Bargett et al., 1998). Les prairies soumises à de faibles niveaux de 
chargement sont dominées par des espèces à croissance lente et ont une décomposition plus lente de 
la litière végétale (Michunas et Lauenroth, 1993). Ces différentes communautés végétales affectent 
fortement les stocks de MOS par la composition et l’activité des racines (Klumpp et al., 2009). Les 
changements dans la dynamique du carbone après la cessation de pâturage peuvent être lents et donc 
ne pas activement contribuer à la séquestration de C dans le sol (Steffens et al., 2009). En revanche, le 
pâturage réduit ou modéré ne diminue pas nécessairement le contenu en MOS (Cui et al., 2005). Il a 
même été constaté que le pâturage avec un chargement faible sur le long-terme était plus favorable 
pour la macro-agrégation et la stabilité des agrégats et donc le stockage du carbone que la fauche 
(Franzluebbers et al., 2000). 
Le bilan des prairies temporaires en terme de puits de carbone n’est pas clairement établi. Il semble 
cependant que la séquestration de C pendant la phase « prairie » (de 3 à 6 ans) excède assez 
nettement les pertes par minéralisation pendant la phase de remise en culture (3-4 ans) donnant au 
système prairie-cultures un rôle de puits de carbone (Rumpel et Chabbi, 2010). 
En dehors de la gestion par fauche ou pâturage, la fertilisation peut aussi fortement influencer la 
dynamique des MOS et les stocks de C. Une étude effectuée sur une série de données globales a 
révélé que les prairies fertilisées stockent en moyen plus de carbone organique du sol (COS) que les 
systèmes naturels ou les systèmes moins intensifs (Conant et al., 2001). Nyborg et al. (1997) ont 
démontré que le maintien d’une fertilisation élevée et d’un stock de COS important sont associés à une 
productivité plus élevée pour les prairies canadiennes. Une autre étude récente a conclu que la 
conversion de terres arables en prairies conduit à un bilan positif de carbone uniquement si le système 
reçoit des entrées d'azote supplémentaires (Ammann et al., 2007). Toutefois, ceci devrait dépendre de 
la nature de végétation, car dans des prairies contenant des légumineuses, l’effet d’un apport de N 
supplémentaire sera faible. En revanche, aucune relation entre l'intensité de la gestion et les stocks 
COS n’a été trouvé pour les prairies alpines (Bitterlich et al., 1999). Par ailleurs, les études publiées à 
ce jour sur les relations entre fertilisation et stocks de COS ne peuvent être généralisées. Les 
mécanismes qui conduisent à ces résultats contrastés ont besoin d'être approfondis avec des 
expérimentations intégrant l’ensemble des processus et paramètres du système.  
Après le changement de mode d’utilisation de sol, la MOS peut facilement devenir une source de 
carbone, en particulier si l’équilibre en place depuis des décennies est perturbé. Au cours des deux 
derniers siècles, le mode de l’utilisation des terres a généré des émissions de CO2 de l’ordre 136 Pg C 
(Houghton, 1999), dont 78 Pg C sont originaires de la perturbation de la MOS (Lal, 2003 & 2004). Des 
études utilisant des procédures de fractionnement physique ont montré que la MO particulaire ou la 
fraction légère de la MO sont plus sensibles aux modes d’utilisation des terres que les autres MO (Six et 
al., 1998). Cependant, plusieurs auteurs ont également rapporté une réponse rapide des fractions de la 
MOS associées aux minéraux lors des changements de l’utilisation des terres (Leifeld et Kögel-
Knabner, 2005). Cela pourrait être le résultat d'une diffusion rapide des petites molécules sorbées et 
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stabilisées sur les surfaces minérales lors des processus de décomposition de la MOS. En utilisant la 
caractérisation moléculaire des fractions de sol, Leifeld et Kögel-Knabner (2005) sont arrivés à la 
conclusion que la composition des MOS totales est plus sensible aux changements d’usages des terres 
que les fractions libres et particulaires des MOS. En complément, l’étude des paramètres biochimiques 
ont montré que même si la MOS est quantitativement perdue, elle peut être assez résistante aux 
changements dans sa composition et donc ses propriétés (Rumpel et al., 2009). 

Dynamique et stabilisation des MOS dans les systèmes prairiaux 
Dans les systèmes prairiaux, la MO est incorporée dans les sols à partir du dépôt des litières aériennes 
(feuilles et tiges) et souterraines (racines) (Figure 1). Dans les prairies pâturées, la litière végétale est 
l'une des principales sources d'éléments nutritifs en raison de l'abscission et du piétinement des parties 
aériennes des plantes, et leur décomposition est un processus fondamental qui influence les flux de 
carbone et le cycle des nutriments des écosystèmes (Hoorens et al. 2003). Dans les prairies pâturées, 
les tissus foliaires sont produits en continu en fonction de la température (Lemaire et Agnusdei, 2000), 
de la génétique et d'autres facteurs. Ils sont récoltés plus ou moins fréquemment par les herbivores. 

Soil organic matter

Green litter

Brown litter

Input

Chemical protection
Physical protection
Physicochemical protection

Labile SOM pool
Intermediate SOM pool
Stable SOM poolRhizodeposition

Dung
CO2

DOC

Litière verte  

Excréments (bouse)   

Protection chimique 
Protection physique 
Protection physicochimique  

Pool labile de MOS 
Pool intermédiaire de MOS  
Pool stable de MOS  Rhizodéposition   

Carbone organique  
dissous (COD) 

Litière brun-jaune  

 
Figure 1 : Input et source de carbone, les pools de MOS et processus de stabilisation de C dans les sols 
prairiaux (D’après Rumpel, 2011). 
 
La durée de vie foliaire est génétiquement déterminée et s’exprime en fonction de la température 
(Lemaire, 1988). Les parties des feuilles qui n'ont pas été exploitées par les animaux entrent 
progressivement en sénescence, et peuvent ou non rester attachées à la plante avant de retourner au 
sol sous forme de litière. Dans les situations de pâturage bien géré, la proportion de tissus foliaires qui 
échappent à la consommation par les animaux est d'environ 30% de la masse de feuilles produites 
(Mazzanti et al., 1994 ; Parsons et al., 2011). Cela correspond à environ 4 t de matière sèche par ha et 
par an pour une production fourragère moyenne de 12 t de matière sèche par ha dans les prairies de 
pâturage intensif des régions tempérées. Dans les prairies exploitées par la fauche, une plus grande 
proportion de tissus foliaires est récoltée avant la sénescence, ce qui limite l'apport de feuilles mortes 
au sol. Néanmoins pendant la récolte, des feuilles vertes peuvent être perdues et retourner au sol. La 
perte de tissus foliaires vertes pendant la récolte des prairies peut s'élever à 10% voire 20% de la 



Cycle du carbone et risques environnementaux 

 
Innovations Agronomiques 22 (2012), 17-30 

 
23

biomasse récoltée, notamment pour des récoltes en foin avec des séchages au sol lents et longs. Ainsi, 
les sols de prairies pâturées ou utilisées pour la production de fourrage peuvent recevoir des détritus de 
composition contrastée, affectant la dynamique de la décomposition et par conséquent le cycle du 
carbone. La litière de feuilles d'espèces des prairies peut être de composition très différente selon le 
stade de sénescence dans lequel ces feuilles sont déposées au sol (Sanaullah et al., 2010). La qualité 
de la litière de feuilles diffère également entre les espèces prairiales ainsi qu’entre les types de 
graminées C3 et C4. La qualité de la litière déposée détermine sa dégradation dans le sol. La teneur 
totale en sucres solubles est un facteur important qui contrôle la première phase de décomposition, 
alors que les derniers stades de décomposition peuvent être plus dépendants du rapport lignine / N de 
la litière. Il a été montré que la litière ajoutée au sol à différents stades de maturité se décompose à des 
rythmes différents et maintient ce rythme durant plusieurs années (Sanaullah et al., 2010). 
Dans les systèmes de prairies tempérées, plus de 80% de la production primaire nette (PPN) est 
tournée vers la production de racines (Swift et al., 1979). Les espèces herbacées prairiales ont un 
enracinement moins profond qu’une végétation forestière ou d'arbustes. Globalement environ 40% du 
carbone organique du premier mètre de sol des prairies se trouve dans les 20 premiers centimètres du 
profil (Jobbagy et Jackson, 2000). L’apport de carbone racinaire dans le sol peut se faire via la mort de 
cellules ou de débris racinaires, le dépôt de mucilage et l’exsudation racinaire. Ces différentes sources 
peuvent grandement contribuer à la MOS via le processus de stabilisation préférentiel au sein de la 
matrice minérale (Rasse et al., 2005, Fig. 2). Les processus rhizosphériques comme le turnover 
racinaire, la rhizodéposition, la respiration des racines et le développement microbien, peuvent être 
extrêmement importants dans le sol des prairies. Ces processus peuvent conduire à la stabilisation 
ainsi que la déstabilisation du carbone dans le sol (Cheng et Kuzyakov, 2005). Les racines des plantes 
peuvent affecter la décomposition des MOS par (1) la diminution de la disponibilité des éléments 
nutritifs pour les micro-organismes du sol, à travers l’absorption par les végétaux (Schimel et al., 1989), 
(2) la modification de l'environnement physique dans la rhizosphère (Shields et Paul, 1973), (3) 
l’augmentation des stocks de substrat organique et (4) l’accroissement du turnover microbien, due au 
« pâturage » fongique. Cependant, les interactions au niveau de la rhizosphère entre les 
microorganismes du sol et les racines des différentes communautés végétales sont complexes et 
encore mal comprises (Cheng et Kuzyakov, 2005; Attard et al. 2011). Les caractéristiques  
d'enracinement des plantes et les processus rhizosphériques peuvent être fortement influencés par la 
gestion des prairies, ce qui peut se répercuter sur le stockage et la composition des MOS. 
En plus de la litière aérienne et souterraine, les excréments animaux (bouse) peuvent constituer une 
source importante des MO dans les prairies pâturées (Jarvis et al., 1996). Sur une prairie pâturée avec 
un chargement animal de 700 vaches jour par ha et par an1, une moyenne de 6,4% de la surface 
pâturée peut être couverte par les patches de bouse qui fournissent donc un apport concentré à des 
endroits définis, équivalent à 22,5 t par ha (Bol et al., 2000). A travers le pâturage, les herbivores 
prélèvent le carbone et les nutriments et en retournent une partie au sol, par dépôt d'excréments et 
d'urine, conduisant à une redistribution de ces éléments qui à son tour agit sur la structure et le 
fonctionnement de la végétation de la prairie (Haynes et Williams, 1993) ainsi que sur la dynamique de 
la MO via les flux de CO2 et son incorporation dans le sol. Les bouses sont une source de C labile, ce 
qui peut augmenter la biomasse microbienne (Lovell et Jarvis, 1996) et induire le ‘priming effect’ qui 
intervient lorsque des microorganismes ont accès simultanément à deux sources de composés 
organiques : des composés de structure relativement simple (sucres, ou polymères de sucres), souvent 
pauvres en nutriments (azote, phosphore, etc.) et des composés plus difficiles à dégrader, mais riches 
en nutriments. La rétention quantitative du carbone provenant des excréments dans les écosystèmes 
prairial a été estimée à environ de 10% (Bol et al., 2000). Des études moléculaires ont montré la 
présence des carbohydrates provenant de C-dérivé de bouse dans sol (Dungait et al., 2005). Peu 
d'informations sont disponibles à propos de l'impact de la fraction labile de C sur le cycle du carbone du 
sol dans ces systèmes.  
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Processus de stabilisation et de déstabilisation des MOS sous prairie 
La MOS est un continuum de MO fraîches, de MO partiellement dégradées et de MO humifiées (Kögel-
Knabner, 1993). Dans les modèles de la dynamique du carbone dans les sols, on distingue 
fréquemment trois compartiments : le carbone labile, avec un temps de résidence de quelques jours ou 
quelques années, le carbone intermédiaire avec un temps de résidence de quelques décennies et le 
carbone stable avec un temps de résidence allant de quelques siècles à des milliers d’années (Figure 
1, Parton et al., 1987). En termes de stockage du carbone, on s’intéresse particulièrement au pool de 
MO stables. Les processus menant à une telle stabilisation sont cependant mal connus. La contribution 
relative de ces différents pools détermine le stockage et la dynamique des MOS.  
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Figure 2 : Processus impliqués dans la stabilisation de C racinaire dans les sols (D’après Rasse et al. 2005). 
 
Dans les sols sous prairies, les racines jouent un rôle important dans la séquestration de C du fait des 
apports aériens plus faibles que dans d’autres écosystèmes. Les caractéristiques physico-chimiques 
des litières racinaires favorisent leur stabilisation dans les sols (Figure 2, Rasse et al., 2005). En dépit 
de leur importance en tant que source de C dans les prairies, les flux de C racinaire dans le sol sont mal 
compris principalement en raison des incertitudes liées à la mesure des entrées de C racinaire vers les 
MOS, et en particulier de l'exsudation et la mort cellulaire des racines in situ. La production de litière 
racinaire peut être estimée à partir de renouvellement des racines en utilisant l'observation des racines 
(via des minirhizotrons) de la naissance à la disparition. Cependant, les minirhizotrons ne permettent 
pas d'estimer les racines les plus fines et les plus dynamiques (e.g. <1 mm), contrairement aux racines 
de diamètre important (e.g. > 1 mm). Pour ces racines fines, des techniques isotopiques (e.g. 14C et 
13C) sont peut-être plus appropriées (Majdi et Anderson, 2005). Néanmoins, selon la méthode utilisée, 
la longévité d’une racine provenant des arbres forestiers a été estimée en générale de l'ordre de 1 à 18 
ans (Gaudinski et al., 2001). Pour celle des racines des graminées, il n’y a pas des informations 
disponibles. Le carbone racinaire peut être affecté par les trois processus de stabilisation et reste donc 
dans le sol pendant longtemps (Figure 2).  
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Le C stabilisé dans la matrice du sol n'est pas localisé de façon homogène entre les différentes strates 
du sol (Chabbi et al., 2009). Dans les horizons de surface (0-20 cm), on ne détecte que très peu de MO 
stabilisé depuis plus de 100 ans. Les composés de MO d’âge important (>100 ans) sont observés en 
général en dessous des 20 premiers cm (Rumpel et Kögel-Knabner, 2011). Cependant, même dans les 
horizons profonds, où les MOS anciennes se trouvent à des concentrations élevées, des processus tels 
les zones des flux préférentiels (ancien passage de racines, trou de vers de terre ou formation 
pédologique (voir Chabbi et al., 2009), la croissance racinaire et la bioturbation peuvent conduire à des 
apports de matière organique fraîche. De telles situations sont observées dans les sols prairiaux, ce qui 
conduit à une distribution hétérogène de MOS stabilisées en raison de la dilution avec la MO récente ou 
la déstabilisation des MOS anciennes (Fontaine et al., 2007). D'autres processus mènent aussi à la 
déstabilisation des MOS anciennes dans les horizons profonds sous prairie, comme l’alternance de 
périodes de sécheresse et réhumectation (Xiang et al., 2008). La gestion et la conduite des prairies 
pourraient influencer grandement la stabilisation du carbone. Ceci a été démontré récemment via les 
mesures en continu des flux de CO2 par la technique de la covariance de turbulence (Amman et al., 
2007). Cependant, les processus impliqués dans la stabilisation et la déstabilisation de C, en particulier 
en lien avec la fertilisation azotée, n'ont pas encore été bien identifiés.  
Il y a des différences importantes dans la composition moléculaire des MOS entre les systèmes pâturés 
et les terres arables (Nierop et al. 2001). Les résidus végétaux dominent la composition des MOS des 
systèmes prairiaux, tandis qu’une plus forte contribution des résidus microbiens a été observée dans 
les MOS des systèmes arables (Martens et al., 2003). Cela a été expliqué principalement par une 
protection accrue de la litière fraiche via leur incorporation dans les agrégats du sol. Une fois détruites 
suite au labour, les MOS piégées sont exposées aux attaques microbiennes (Parton et al., 1987). Après 
le retournement des prairies, la composition des MOS évolue et reflète la capacité du système à résister 
à la perturbation ou à revenir à son état initial (Rumpel et al., 2009 ; Rumpel et Chabbi, 2010). 

Conclusions  
Pour que la prairie puisse jouer pleinement un rôle de régulation des émissions de GES, il faut 
maximiser son effet sur la séquestration des MO tout en minimisant les risques d’émission de N2O liées 
notamment aux apports d’engrais azotés et à la gestion des déjections animales, et en limitant les 
inévitables émissions de CH4 par les animaux. Toutefois, notre compréhension de la biogéochimie des 
matières organiques dans les sols de prairies sous différentes gestions et les facteurs influençant leur 
dégradation et les émissions de GES reste limitée. En particulier, les modèles actuellement utilisés 
n’arrivent pas à reproduire de manière satisfaisante les effets des gestions de prairies sur les émissions 
de GES et le stockage de carbone, et ne prennent pas suffisamment en compte le couplage entre les 
différents cycles biogéochimiques (par exemple, le rôle du cycle de l’azote dans le stockage et la 
dégradation des matières organiques ; l’effet de différents mode de gestion des prairies sur l’émission 
des GES, …) (Soussana et al., 2004). L’amélioration de la modélisation dépend entre autres 
grandement de notre capacité à réduire les incertitudes, qui viennent 1) du fait que les variations sont 
lentes et faibles et donc souvent inférieures à l'erreur de mesure et  2) de la forte hétérogénéité spatiale 
des processus. Il sera important de pouvoir projeter les mesures faites à l’échelle des points à l’échelle 
des paysages.  
Afin de développer des techniques de gestion permettant d’augmenter le stockage des MOS et de 
réduire les émissions des GES, notamment du N2O, il est fondamental d’améliorer la compréhension 
mécaniste des couplages et découplages entre cycles de C et N ainsi que la modélisation intégrée de 
ces processus permettent d’établir des bilans quantifiés. Néanmoins accomplir un tel objectif, demande 
la réponse à plusieurs questions à savoir : 

- Quel est l’effet des différentes pratiques agricoles (fauche, pâturage, charge animal, fertilisation, 
retournement) sur la qualité des MOS et l’activité microbienne ?  
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- Quel est le bilan net de GES (émissions de N2O et de CH4 et séquestration de C) des prairies sous 
différents modes de gestion (pâturage intensif et extensif, fauchage, retournement, fertilisation N) ? 

- Quels sont les mécanismes, qui influencent l’émission des GES sous différents modes de gestion 
de prairies ? 

- Peut-on quantifier à l’échelle de la parcelle et avec des mesures de terrain et la modélisation, les 
effets des rotations prairies-cultures sur le bilan net de GES de ces systèmes ? 

- Quel est l’impact de l’introduction d’une rotation prairie-culture dans les bilans nationaux de GES et 
peut-on en déduire des recommandations pour une gestion des prairies favorables en terme de 
bilan de GES ? 

Une intégration des cultures et des systèmes d’élevage pourrait garantir une meilleure préservation des 
agro-écosystèmes même si cela reste un défi difficile à surmonter. Comme l'ont déclaré Steiner et 
Franzluebbers (2009), ‘’La réalisation durable des paysages agricoles mixtes au sein des systèmes 
prairiaux est un vaste objectif peut-être audacieux, et pourtant, le besoin de changement dans les 
systèmes de productions agricoles actuels est indispensable’’. Il est important d’améliorer les systèmes 
agricoles de production pour relever le défi de la sécurité alimentaire et satisfaire les besoins d’une 
population croissante, tout en préservant la qualité et la durabilité des agroécosystèmes dans un 
contexte de changement globaux et de fluctuations des prix des matières premières. Ces objectifs 
apparemment opposés peuvent être simultanément réalisés par une meilleure intégration des cultures 
et des systèmes d'élevage. Nous postulons que la diversité des systèmes intégrés peut être 
développée pour différents territoires agro-écologiques, et que la combinaison de technologies 
innovantes avec les pratiques de gestion éprouvées peut conduire à la durabilité des agroécosystèmes 
et assurer un avenir durable pour la production agricole.  
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