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Les plantes absorbent seulement 50 pour cent de 

l'engrais azoté appliqué aux terres agricoles. Une 

partie de cette inefficacité est le résultat des 

émissions d'ammoniac (NH3), de protoxyde d'azote 

(N2O) et de monoxyde d'azote (NO). La quantification 

de ces émissions est importante, tout d'abord en tant 

qu'élément d'une tentative d'amélioration de 

l'efficacité de l'utilisation des engrais et ensuite du fait 

de leurs effets sur les écosystèmes, la pollution 

atmosphérique et l'effet dit de serre. Ce rapport 

fournit une vaste revue de la littérature au sujet des 

émissions de NH3, de N2O et de NO, et examine les 

facteurs de régulation, les techniques de mesure et 

les modèles. Il réunit ces données et produit des 

évaluations globales d'émission qui peuvent servir de 

base pour aborder par la suite les questions 

d'efficacité et d'impact sur l'environnement. 
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Résumé

Ce rapport décrit des estimations globales d'émissions de N2O et de NO et de
pertes par volatilisation de NH3 dues aux applications d'engrais et de fumier
dans les champs utilisés pour la production agricole. Leur quantification est
importante pour évaluer l'efficacité des engrais azotés et leur impact sur la
pollution atmosphérique, l'acidification et l'eutrophisation des écosystèmes.

Le rapport passe en revue la littérature et examine les facteurs de
régulation (par exemple le taux d'application d'azote) et les techniques de
mesure des émissions de N2O et de NOx et la volatilisation de NH3. En
utilisant des modèles, il propose des estimations annuelles globales des
différentes émissions à partir des terres cultivées et des prairies : 3,5 millions
de tonnes de N-N2O et 2,0 millions de tonnes de N-NO. Estimées par type
d'engrais, les émissions induites par les engrais s'élèvent à 0,9 et 0,5 million de
tonnes respectivement ou approximativement 0,8 et 0,5 pour cent
respectivement des apports d'engrais azotés. La perte sous forme de NH3 est
de 14 pour cent des engrais minéraux azotés utilisés (plus importante dans les
pays en voie de développement), alors que cette perte est de 22 pour cent pour
les fumiers (60 pour cent provenant des pays développés). Les résultats pour
la volatilisation de NH3 sont conformes aux données d'autres inventaires, bien
que la volatilisation de NH3 à partir de certains engrais apparaisse plus forte
que ce que l'on pensait précédemment. 

Les résultats du modèle montrent que l'impact potentiel des régulations
en matière d'utilisation d'engrais serait modeste dans une perspective
d'émission globale. Les quantités impliquées, cependant, constituent une
source valable d'éléments nutritifs pour les végétaux. La capacité des
exploitants agricoles à diminuer de telles pertes sera principalement liée à des
incitations économiques, en particulier dans le Sud et le Sud-est asiatique.
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Chapitre 1 
Introduction

Il existe une préoccupation croissante concernant les pertes d'éléments
nutritifs des plantes dans l'environnement. De telles pertes sont dues à la
lixiviation vers les eaux souterraines et aux émissions vers l'atmosphère. Les
engrais minéraux sont une des sources d'éléments nutritifs des plantes utilisées
dans les systèmes de production agricole. Les éléments nutritifs apportés au
sol et que les cultures n'arrivent pas à intercepter constituent une perte
financière pour l'exploitant agricole et une perte économique considérable au
niveau national. Avec une demande de nourriture et de fibres prévue en
augmentation, quoique à un rythme ralenti, les exploitants agricoles
appliqueront plus d'engrais tentant ainsi d'augmenter la production agricole.
La mise en place des mesures d'atténuation se concentrera probablement sur
les sources d'éléments nutritifs qui sont plus faciles à réglementer, l'utilisation
d'engrais minéraux étant une des principales cibles. 

Vouloir réconcilier les buts suivants 1) assurer un approvisionnement
alimentaire suffisant, 2) obtenir un revenu agricole adéquat et 3) réduire
l'incidence défavorable sur l'environnement de l'utilisation accrue d'engrais
exige l'adoption de pratiques agricoles adaptées. L'adoption d'une fertilisation
équilibrée serait une des mesures permettant d'obtenir des rendements plus
importants sans entraîner une accélération des pertes d'azote dans
l'environnement.

Afin de développer les mesures et les programmes d'exécution pour
stimuler l'utilisation efficace des engrais minéraux, il est nécessaire de mesurer
les pertes d'éléments nutritifs en cause. L'intensité donne une référence des
avantages potentiels au niveau de l'exploitation agricole, au niveau national et
mondial. Une mise en œuvre efficace de tels programmes devrait se concentrer
sur des régions où les pertes sont les plus importantes. 

Ce rapport donne des évaluations globales des émissions de protoxyde
d'azote (N2O) et de monoxyde d'azote (NO) et des pertes par volatilisation
d'ammoniac (NH3). L'analyse établit la contribution relative des pertes subies
lors de l'application des engrais minéraux et des engrais organiques aux terres
cultivées et aux prairies. Le rapport identifie également les régions où de telles
pertes sont principalement rencontrées. 



L'apport d'azote (N) pour la croissance joue souvent sur les rendements
des cultures et des fourrages. Bien qu'il y ait des différences importantes entre
les divers pays et régions, plus de 50 pour cent des principales cultures
vivrières mondiales, les cultures sucrières et certaines cultures de rente sont
fertilisées en routine et les taux élevés d'application d'engrais azotés ne sont
pas rares. De plus, des engrais azotés sont de plus en plus appliqués sur les
prairies. 

Actuellement l'utilisation mondiale d'engrais minéraux est de 78 millions
de tonnes d'azote par an, et les exploitants agricoles emploient de grandes
quantités d'engrais organiques (fumiers d'animaux) pour fertiliser les cultures
et les prairies. On s'attend à ce que l'utilisation d'engrais azotés augmente, en
particulier dans les pays en développement, et la production de fumiers par les
animaux peut également continuer à augmenter.

L'utilisation de l'engrais azoté par les plantes est plutôt inefficace.
Généralement, la plante absorbe seulement 50 pour cent de l'azote appliqué.
La cause principale de cette faible efficacité d'utilisation de l'azote est la perte
d'azote du système plante-sol par l'intermédiaire de la lixiviation, du
ruissellement, de l'érosion ou des émissions gazeuses. L'importance relative de
chacune de ces voies varie d'un site à l'autre et d'année en année. Dans les
climats où les précipitations dépassent l'évapotranspiration ou dans le cas des
champs irrigués, les pertes par lixiviation peuvent être considérables.
L'érosion par l'eau et par le vent peut se produire dans les systèmes avec
jachère nue et dans les systèmes d'irrigation où l'eau coule dans le sens de la
pente d'un champ dans l'autre (exemple des champs de riz irrigué).

La perte d'azote par voie gazeuse est le mécanisme dominant dans
beaucoup de systèmes de production agricole. Les processus de perte incluent
la volatilisation, la nitrification et la dénitrification, ayant pour résultat le
dégagement de NH3, NO, N2O et d'azote (N2) dans l'atmosphère. La figure
suivante illustre le cycle de l'azote. 

N2O est un des gaz dits à effet de serre, constituant 6 pour cent de l'effet
de serre anthropique, et contribuant à l'épuisement de la couche d'ozone
stratosphérique. Ni les sources ni les causes d'augmentation de 0,7 ppbv par an
de la teneur en N2O ne sont bien connues. On considère généralement que les
sources les plus importantes sont les sols naturels, suivis des émissions des
océans (tableau 1), bien qu'il y ait une incertitude concernant la distribution et
l'importance des sources elles-mêmes. Les sources anthropiques identifiées
incluent : les champs agricoles ayant reçu des engrais azotés, les fumiers
d'animaux, les aquifères, les eaux usées, l'industrie, les automobiles, la
combustion de la biomasse, le défrichement des terres, et l'incinération de
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Source: OCDE (2001) : Indicateurs environnementaux pour l'Agriculture, Volume 3: Méthodes et Résultats, Service des Publications, Paris, France.
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détritus. La contribution de l'agriculture à la production globale de N2O est
d'environ 35 pour cent. 

NO joue également un rôle important dans la chimie atmosphérique en
participant à la régulation de l'équilibre d'oxydation de l'atmosphère. Dans
l'atmosphère, le NO s'oxyde en peroxyde d'azote (NO2). La retombée de NOx
(NO et NO2 ensemble) participe à l'acidification et à l'eutrophisation des
écosystèmes. La contribution de la production alimentaire à l'émission globale
de NO peut être d'environ 10 pour cent (tableau 1). Les évaluations pour les
émissions de N2O et NO à partir des fumiers animaux et des engrais minéraux
sont basées sur «l'émission induite par les engrais». Par conséquent, elles ne
représentent pas l'émission totale, car, dans leur calcul, l'émission provenant
des parcelles témoins non fertilisées est soustraite de celle de la parcelle
fertilisée. Ce rapport traitera de l'émission totale, qui est plus appropriée pour
des études de bilan global. 

La production alimentaire est également une source importante de NH3,
contribuant pour plus de 50 pour cent à l'émission globale. NH3 est un polluant
atmosphérique important avec une grande variété d'impacts. Dans
l'atmosphère, le NH3 neutralise une grande partie des acides produits par des
oxydes de soufre et d'azote. Une grande proportion d'aérosols atmosphériques,
agissant comme des noyaux de condensation des nuages, se compose de
sulfate neutralisé à des degrés divers par l'ammoniac. Les retombées
atmosphériques ramènent la plus grande partie du NH3 à la surface de la terre,
où elle peut contribuer à l'acidification et à l'eutrophisation des écosystèmes. 

Les effets de l'application d'engrais sur les quantités de N2O libéré par les
sols agricoles ont été le sujet d'un certain nombre de revues ces dernières
années. D'autres études semblables se sont concentrées sur le NO. Cependant,
en raison de la variabilité extrêmement forte au niveau spatial, temporel et
interannuel, une incertitude considérable persiste dans les évaluations des
émissions de N2O. Les données disponibles sur les émissions de NO sont plus
incertaines que celles concernant le N2O car peu d'études se sont concentrées
sur le NO, principalement parce que les mesures sont intrinsèquement plus
exigeantes. Il existe beaucoup de synthèses traitant de la volatilisation de
l'ammoniac dans les champs de riz inondés, des pertes d'azote y compris la
volatilisation d'ammoniac à partir des engrais en général, et des pertes
d'ammoniac à partir des systèmes de pâturage. Divers auteurs ont estimé les
émissions par pays à partir de leurs mesures. ECETOC (1994) et Asman
(1992) ont compilé des inventaires des émissions européennes de NH3. 

Les évaluations globales récentes indiquent que la perte globale de NH3
à partir des engrais azotés minéraux est d'environ 9 millions de tonnes de N-
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TABLEAU 1
Sources mondiales de NOx, NH3 et N2O dans l'atmosphère, 1990

Source NOx NH3 N2O

million t N/an

Sources anthropiques 

Combustion d'énergie fossile incluant les avions 21,9 0,1 0,2

Processus industriels 1,5 0,2 0,3

Application de fumier animal, émission directe 0,7 ~8 0,4

Fumier animal, émission par d'autres systèmes 
de gestion des résidus animaux __ ~13,6 2,1

Application de fumier animal, émission indirecte __ __ 0,9

Utilisation d'engrais minéraux, émission directe 0,4 9,0 1,1

Utilisation d'engrais minéraux, émission indirecte __ __ 0,5

Cultures de légumineuses n.d. n.d. 0,1

Histosols cultivés n.d. n.d. 0,1

Combustion de la biomasse incluant les biocarburants 7,7 5,9 0,7

Cultures et décomposition des résidus de cultures __a 3,6 0,4

Déjections humaines __ 2,6 0,2

Eaux littorales __ __b 1,9

Retombées atmosphériques 0,3 __ 0,6

Sources naturelles 

Sols couverts de végétation naturelle 13 2,4 6,6

Océans __ 8,2 3,6

Déjections des animaux sauvages 0,1 0,0

Foudre 12,2 __ __

Chimie troposphérique 0,9 __ 0,6

Chimie stratosphérique 0,7 __ __

Total 59 54 20c

n.d.: non déterminé
~ approximativement
a. Autres systèmes de gestion de déchets animaux incluant stockage, pâturage, etc... 
b. Les émissions de NH3 des eaux littorales sont incluses dans l'évaluation des océans.
c. Ce total est basé sur des calculs de bilan de masse de N2O atmosphérique. La somme des
différentes sources estimées dépasse l'évaluation globale d'environ 30 pour cent. 
Tiré de Bouwman et al. (1997), Davidson et Kingerlee (1997), Lee et al. (1997), Mosier et al.
(1998), Olivier et al. (1998), et Veldkamp et Keller (1997a).



NH3, constituant plus de 10 pour cent de l'engrais azoté utilisé au niveau
mondial (tableau 1). Cependant, l'incertitude peut être de 50 pour cent pour ces
évaluations. 

Un développement récent concerne l'utilisation de modèles de simulation
pour décrire les flux de N2O et NO. Les modèles peuvent former une base
solide pour l'extrapolation en développant une compréhension des
mécanismes qui régulent les processus et leurs modèles spatiaux et temporels.
Les modèles aident à décomposer un système en ses différents composants et
décrivent le comportement du système grâce à leur interaction. En général, les
modèles de flux de gaz à l'état de traces incluent des descriptions des processus
responsables du cycle du carbone ou de l'azote et les flux associés à ces
processus. Divers types de modèles existent, y compris les modèles
empiriques et de processus (ou mécanistes). 

Un exemple de modèle global décrivant les processus de formation de
N2O est une version élargie du modèle Biosphère de Carnegie-Ames-Stanford
sur une résolution développée par Potter et al. (1996). Ce modèle d'écosystème
simule la minéralisation de l'azote de la production primaire nette, l'absorption
d'azote, la chute de litière et sa décomposition. Les flux de matière organique
de la litière et du sol vers les pools microbiens et des pools microbiens en
retour vers les pools du sol se produisent proportionnellement aux taux
d'assimilation du C de sorte que les rapports C/N pour les divers pools de
matière organique sont maintenus. Les flux de N2O (et NO) sont une fraction
fixe de 2 pour cent de la minéralisation d'azote. Cependant, l'incertitude du
modèle est inconnue car la production n'a pas été validée par rapport aux
mesures de flux. 

Li et Aber (2000) et Li et al. (1992a, 1992b) ont développé un modèle de
processus de plein champ pour simuler les flux de N2O et de NOx provenant
de la décomposition et de la dénitrification dans les sols. Le modèle simule les
flux de gaz en employant des données de sol, de climat et de gestion pour faire
tourner trois sous-modèles (thermo-hydraulique, dénitrification et
décomposition). Les procédures de gestion considérées incluent la période et
l'intensité du travail du sol, l'application d'engrais et de fumier, l'irrigation
(quantité et période), ainsi que le type et la rotation de cultures. La
comparaison des données de flux observés avec les flux simulés par des
modèles y compris le modèle de processus à l'échelle du champ révèle des
différences majeures dans les flux simulés de gaz azotés provenant des sols.
Un problème important dans le développement des modèles de flux de gaz à
l'état de traces est la description statistique appropriée, par les modèles à
l'échelle du champ, des processus du sol qui fonctionnent dans les hot spots. 
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Les modèles à grande échelle des émissions gazeuses du sol, une fois
agrégés aux échelles de temps prolongées (par exemple saison ou année),
peuvent avoir une forte composante de prévisibilité, parce qu'à de telles
échelles spatiales et temporelles, les flux intégrés de gaz peuvent être
fortement liés aux conditions biophysiques moyennes. Par conséquent, si
l'objectif est l'évaluation des émissions saisonnières ou annuelles, l'utilisation
de rapports empiriques entre les flux de gaz et les états environnementaux et
de gestion représente une approche appropriée pour établir un lien entre les
échelles du site et du paysage. 

Bien que les approches pour estimer les émissions de N2O et de NO et les
pertes de NH3 par volatilisation soient distinctes, elles sont suffisamment
semblables pour se côtoyer dans ce document. 

D'abord, ce rapport analyse les émissions directes de N2O et NO
provenant des cultures et des prairies fertilisées. Il ne prend pas en compte les
émissions indirectes des sols et des eaux de surface, ou celles résultant de
l'azote lixivié des sols agricoles. L'examen des données de la littérature sur ces
mesures forme la base pour calculer les estimations. Un exercice
d'extrapolation emploie des modèles pour les émissions de N2O et NO qui
incluent les principaux facteurs de contrôle. Cette étude repose sur une base de
données de mesures provenant principalement de la littérature passée en revue.
Ce rapport ne tient pas compte des produits chimiques tels que les inhibiteurs
de nitrification car leur utilisation est encore limitée à l'échelle du monde. Il
exclut également les expériences en prairies pâturées, car ce système n'entre
pas dans le champ de ce rapport. En outre, les mesures des émissions des sols
organiques ont été exclues de l'analyse. Ce rapport récapitule 896 mesures
d'émissions de N2O à partir de 139 études et 99 mesures d'émissions de NO de
29 études. 

Les expériences représentent une gamme de différentes techniques pour
la mesure des flux dans différents systèmes, cultivés ou non, pour différents
types de sols, de climats, d'engrais, de taux d'application d'azote, de méthodes
et périodes d'application de l'engrais. Le tableau 2 énumère les informations
disponibles sur les conditions environnementales, les propriétés du sol et les
techniques de mesure pour chaque mesure fournie dans les rapports de la
littérature et incluse dans la base de données. 

Les divers articles de recherches ont employé des méthodes différentes
pour déterminer le pH du sol, la capacité d'échange cationique (CEC), la
teneur en carbone, la texture, etc. En outre, ils ont parfois rapporté la
température comme la température de l'air, et dans d'autres cas comme la
température du sol. Ce rapport n'a pas tenu compte de ces différences et a
employé les valeurs publiées en tant que telles.
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8 Introduction

TABLEAU 2 
Informations collectées lors des mesures

Emissions de N2O et NO et dénitrification

Etiquette de la base de données Teneur en azote

Référence Teneur en NH4
+ (pour les engrais organiques)

Type de sol Emission de N2O/NO (kg N/ha) pendant la période de mesure 

Texture/autres propriétés du sol Dénitrification (kg N/ha) pendant la période de mesure

Teneur du sol en carbone organique Durée de la période de mesure

Teneur du sol en azote organique Technique de mesure 

Drainage du sol Fréquence des mesures

pH Emission de N2O/NO (% de N provenant du témoin)

Résidus de culture laissés au champ Emission de N2O/NO (% de N appliqué)

Culture Informations additionnelles (remarques)a

Type d'engrais 

Méthode d'application de l'engrais

Taux de volatilisation de NH3 dans les systèmes pluviaux et irrigués

Information pour les systèmes en culture pluviale et irriguée Information additionnelle
pour les systèmes de riz
irrigué

Etiquette de la base de données Type d'engrais pH de l'eau d'irrigation

Référence Méthode d'application de l'engrais Présence d'Azolla

Type de sol Forme d'engrais

Texture/autres propriétés du sol Teneur en azote

Teneur du sol en carbone organique Teneur en NH4
+ (pour les engrais 

organiques)

Drainage du sol Perte de NH3 par volatilisation (kg N/ha)

pH Durée de la période de mesure

Teneur en CaCO3 Technique de mesure

CEC Fréquence des mesures

Température moyenne pendant Taux de volatilisation de NH3

les mesures (% de l'application d'azote sur le témoin)

Précipitations moyennes pendant Taux de volatilisation de NH3

les mesures (% de l'azote appliqué)

Inondation (si applicable) Information additionnelle (remarques) a

Résidus de culture laissés au champ

Culture

a. Informations additionnelles sur la mesure (années et saison de la mesure); informations sur la
gestion du sol, de la culture ou des engrais, le volume d'air passant dans les chambres à
ventilation forcée, caractéristiques spécifiques de l'engrais utilisé, événements climatiques
spécifiques importants pour expliquer les taux de volatilisation mesurés.



Pour les pertes de NH3, le premier objectif de ce rapport est de récapituler
la littérature disponible sur la volatilisation de NH3 provenant de l'application
d'engrais azotés minéraux et de fumiers animaux sur les cultures et les prairies
afin d'évaluer les facteurs qui régulent la volatilisation de NH3. Un deuxième
objectif est de décrire les relations trouvées entre les facteurs de régulation et
les taux de volatilisation de NH3 dans un modèle récapitulatif empirique, et
employer ce modèle pour une extrapolation à l'échelle du monde sur la base
des statistiques nationales d'engrais et des données d'utilisation du territoire. 

L'ensemble des données des mesures (provenant principalement de la
littérature étudiée) contient des données de presque 1 900 mesures différentes.
Le tableau 2 présente des détails de l'information disponible sur les conditions
environnementales, les propriétés des sols et les techniques de mesure pour
chaque mesure fournie dans la littérature.

Ce rapport n'emploie pas de données sur l'effet des engrais à libération
contrôlée ou des engrais stabilisés et des additifs chimiques employés pour
réduire la volatilisation de NH3 car leur utilisation est toujours très limitée à
l'échelle mondiale. En outre, le rapport n'inclut pas les pertes de NH3 à partir
des fumiers stockés et des usines. 

L'analyse de l'ensemble complet des données de la littérature pour évaluer
les relations entre les divers facteurs de régulation et les taux d'émission de
N2O et NO et le taux de volatilisation de NH3 a nécessité l'emploi de la version
4,1 de Genstat 5 (PC/Windows NT). 

Contrairement à beaucoup d'études utilisant l'analyse de régression, ce
rapport a employé la directive du maximum de vraisemblance résiduelle
(REML = Residual Maximum Likelihood) de Genstat pour analyser les bases
de données et développer des modèles liant les émissions de gaz aux facteurs
de contrôle. REML est apte à analyser des bases de données déséquilibrées
ayant des valeurs manquantes. En supposant que toutes les classes de facteurs
aient un nombre égal d'observations, le REML équilibre l'émission pour des
facteurs non représentés par la gamme complète des conditions
environnementales et de gestion. 

Le chapitre 2 discute les facteurs qui régulent les émissions de N2O et de
NOx et la volatilisation de NH3. Le chapitre 3 présente les différentes
techniques de mesure utilisées dans la détermination des émissions de N2O et
de NOx et les taux de volatilisation de NH3, car il est important de connaître
les caractéristiques de chaque technique pour l'interprétation des estimations
de flux en comparaison de ceux obtenus avec d'autres techniques. Le
chapitre 4 analyse les données rassemblées pour cette étude de façon à
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déterminer les principaux facteurs de régulation et leur effet sur les émissions
de N2O et de NO et les pertes de NH3. Le chapitre 5 extrapole les résultats
jusqu'aux évaluations globales basées sur les statistiques d'engrais et les
données géographiques pour les facteurs de régulation. Enfin, le chapitre 6
présente quelques conclusions. 
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Chapitre 2 
Facteurs de régulation 

FACTEURS REGULANT L’EMISSION DE MONOXYDE D’AZOTE ET DE

PROTOXYDE D’AZOTE

Cadre général

Les sols agissent en même temps comme sources et puits de N2O et de NO.
Cependant, à l'échelle globale, les émissions de N2O et NO sont supérieures à
l'activité de puits. La production et la consommation de N2O et de NO dans les
sols impliquent toutes deux des processus biotiques et abiotiques. De
nombreux groupes de micro-organismes contribuent à la production et à la
consommation de N2O et de NO, mais la nitrification et la dénitrification
biologiques sont les processus dominants impliqués. 

La dénitrification biologique est la réduction du nitrate (NO3
-) ou du

nitrite (NO2
-) en oxydes d'azote gazeux et en azote moléculaire

essentiellement par des bactéries aérobies. La nitrification est l'oxydation
biologique de l'ammonium (NH4

+) en NO2
- ou en NO3

- dans des conditions
aérobies. Dans des conditions limitantes d'oxygène, les germes nitrifiants
peuvent employer NO2

- comme accepteur terminal d'électrons pour éviter
l'accumulation du NO2 toxique, et N2O et NO sont alors produits.

Les processus bactériens de dénitrification et de nitrification sont les
sources dominantes de N2O et de NO dans la plupart des systèmes. Seule la
dénitrification est considérée comme un élément significatif de consommation
biologique pour N2O et NO. La décomposition chimique de HNO2 (ou
dénitrification chimique), c'est à dire la réduction de NO2

- par les réducteurs
chimiques dans des conditions limitantes d'oxygène et à bas pH, peut
également produire N2, N2O et NO. La dénitrification chimique a
généralement lieu quand le NO2

- s'accumule dans des conditions limitantes
d'oxygène, ce qui peut se produire quand les taux de nitrification sont élevés,
par exemple après application d'engrais minéraux à base de NH4

+ ou de
fumiers animaux. Ce processus peut expliquer 15 à 20 pour cent de la
formation de NO. 



L'absorption de NO et NO2 par la plante est un autre processus biologique
important déterminant l'échange de NOx à la surface de la terre. D'autres
processus abiotiques peuvent également produire et consommer des traces de
NO.

Contrôles de la dénitrification, de la nitrification et des flux
d'oxydes d'azote

Le modèle conceptuel de simplification du «trou dans le tuyau» est utile pour
comprendre les processus des émissions de NO, N2O et N2. Dans ce modèle,
la production de gaz et les échanges avec l'atmosphère dépendent : (i) de
facteurs commandant la quantité d'azote traversant le tuyau (c'est à dire ceux
qui affectent les taux de dénitrification et nitrification, par exemple la
disponibilité de N et la température) et (ii) de la taille des trous dans le tuyau
par lesquels les gaz azotés sortent. Les facteurs contrôlant la répartition de
l'azote vers NO, N2O ou vers les formes plus réduites ou plus oxydées règlent
la taille du «tuyau», alors que la vitesse à laquelle N se déplace à l'intérieur des
tuyaux détermine l'importance des fuites. En plus des caractéristiques de sol et
de climat, la gestion agricole peut également interférer avec des processus de
sol et influencer ainsi la disponibilité de N et les taux relatifs de N2O et de NO.

La disponibilité en azote

Dans les sols agricoles, les intrants azotés de diverses sources déterminent la
quantité d'azote passant dans le tuyau. Les engrais azotés, les intrants azotés
dans les sols agricoles, les fumiers animaux, les résidus de culture, les
retombées atmosphériques et la fixation biologique d'azote sont des stimulants
forts de la dénitrification et des flux associés d'oxydes d'azote.

L'importance de la volatilisation de NH3 détermine également la
disponibilité d'azote pour la nitrification et la dénitrification. Des études ont
montré que la dénitrification est plus faible quand les pertes en NH3 sont
élevées, dans des sols de montagne et des systèmes de culture de riz irrigué. 

Vitesses de nitrification et dénitrification

L'orientation de l'activité vers la dénitrification ou la nitrification dépend de
beaucoup de facteurs différents. La nitrification est un processus relativement
constant dans les différents écosystèmes, tandis que les taux de dénitrification
sont variables dans le temps et dans l'espace. Dans la plupart des sols, la
disponibilité en NH4

+ et oxygène sont les facteurs les plus importants
contrôlant la nitrification. Les principaux contrôles de la dénitrification
biologique incluent la disponibilité de carbone organique, d'oxygène et de
nitrate (NO3

-) ou d'autres oxydes d'azote. 
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Diverses études ont trouvé une dénitrification élevée dans des zones
actives créées par de la matière organique en décomposition qui induit des
microsites anaérobies. Ce phénomène peut expliquer une partie de la forte
variabilité spatiale généralement observée pour la dénitrification dans les sols. 

Dans des expériences de laboratoire, les rapports N2/N2O observés dans
différentes conditions étaient extrêmement variables et dépendaient de la
disponibilité en C et NO3

- et de l'humidité du sol. Le rapport des émissions
NO/N2O a été proposé comme indicateur de l'importance de la nitrification et
de la dénitrification. Les études de laboratoire indiquent que, pour des germes
nitrifiants, le rapport NO/N2O est proche de 1 tandis que, pour les dénitrifiants,
ce rapport est inférieur à 1. Comme la dénitrification et la nitrification se
produisent souvent simultanément, il n'est pas possible d'extrapoler ces
résultats en conditions de terrain. Cependant, même dans des situations de
terrain, le rapport NO/N2O peut fournir une indication du processus dominant
responsable de l'émission de NO.

Humidité et température du sol

L'humidité et la température du sol contrôlent les processus au sein du sol à
tous les niveaux en influant sur les taux de décomposition de la matière
organique, de dénitrification et de nitrification. Certaines études ont montré
que les émissions de NO augmentent avec l'accroissement de la température
du sol. Cependant, le rapport entre la température et les flux de NO est entaché
d'une incertitude considérable avec de nombreuses exceptions dans les
systèmes tempérés et tropicaux où aucune relation claire n'a été trouvée entre
la température et les flux de NO. Pendant la dénitrification, le rapport N2O/N2
augmente généralement quand les températures décroissent.

Dans les systèmes où l'azote du sol s'accumule de manière temporaire,
ceci étant dû aux cycles humidité-dessication ou gel-dégel, le printemps
précoce, l'hiver et l'automne en climat tempéré peuvent expliquer une partie
importante des émissions annuelles de N2O à partir des terres agricoles ou de
n'importe quelle autre terre.

Le contenu en eau du sol influence les émissions de N2O et NOx de tous
les types de sols. En général, l'activité microbienne est maximale quand 30 à
60 pour cent de la porosité sont remplis d'eau. La nitrification et la production
associée de N2O et de NOx montrent également une activité maximale à 30-60
pour cent de la porosité remplie d'eau, alors que les conditions sont optimales
pour la dénitrification quand 50-80 à 60-90 pour cent des pores sont remplis
d'eau. 

L'état de l'oxygène et de l'humidité ainsi que la diffusion des gaz dans les
sols agricoles dépendent de la texture et du drainage du sol. Les sols à fine
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texture ont plus de pores capillaires dans les agrégats que les sols sableux, et
retiennent ainsi plus fortement l'eau du sol. En conséquence, des conditions
anaérobies peuvent être plus facilement atteintes et maintenues pendant de
plus longues périodes dans des agrégats des sols à fine texture que dans les
sols à texture grossière.

Humidification 

Chaque période d'humidification d'un sol sec cause une impulsion de
minéralisation de l'azote, de nitrification et des flux de NO et de N2O.
L'alternance sec - humide dans les sols augmente le dégagement de N2O et NO
du sol vers l'atmosphère, bien que les pics de production de N2O puissent
diminuer avec les épisodes d'humidification suivants.

pH du sol 

Le pH du sol a un effet marqué sur les produits de la dénitrification. Les taux
de dénitrification sont plus faibles dans des conditions acides que dans des sols
légèrement alcalins, mais la fraction de N2O peut être plus grande dans un sol
à pH bas, en particulier avec une réserve adéquate en nitrate. Ceci est
généralement attribué à la sensibilité de la N2O - réductase à l'activité des
protons. Les émissions de N2O et NO diminuent avec l'augmentation du pH
des sols acides, et augmentent quand le pH des sols alcalins diminue. Le pH
du sol est un important facteur dans la détermination du mécanisme de
formation de NO. Dans une étude sur un sol argilo-limoneux alcalin (pH 7,8),
la nitrification était la source principale de NO, tandis que dans un sol limono-
argileux sableux acide (pH 4,7) la dénitrification a dominé la production de
NO. 

Diffusion des gaz 

Avant de s'échapper du sol vers l'atmosphère, les gaz azotés diffusent dans la
porosité du sol, où les dénitrifiants peuvent consommer le NO et le N2O et où
les plantes peuvent absorber le NO. La dénitrification est forte dans les
situations où la teneur en eau du sol est élevée, le drainage gêné, les eaux
souterraines peu profondes, la structure du sol, son tassement, sa texture fine
ou le glaçage de la surface du sol limitent la diffusion des gaz. Cependant, de
telles conditions augmentent considérablement la probabilité que des germes
dénitrifiants reprennent le N2O et le NO. Les sols proches de la saturation
montrent une dénitrification élevée mais de faibles émissions de N2O et NO.
Dans de telles conditions, l'approvisionnement en oxygène est faible et la
diffusion de N2O et NO est limitée ; en l'absence d'oxygène comme accepteur
d'électrons, les dénitrifiants consomment plus de N2O et de NO que dans des
conditions plus aérobies. En conditions humides, une absorption de N2O de
l'atmosphère peut se produire. 
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Facteurs de gestion agricole

Type de culture

Les flux de protoxyde d'azote provenant des systèmes de riziculture inondée
pendant la saison de culture sont généralement inférieurs à ceux s'échappant
des cultures de riz pluvial. Ceci peut être la conséquence des conditions
anaérobies régnant dans les systèmes de culture de riz irrigué. Cependant, des
conditions aérobies règnent généralement pendant la période de jachère après
la culture de riz, permettant la nitrification de NH4

+ provenant de la
minéralisation de la matière organique du sol, des résidus de cultures et des
organismes aquatiques. L'émission de N2O observée à partir des sols drainés
pendant la période de jachère après la culture est beaucoup plus forte que
pendant la saison de culture.

La fixation biologique d'azote par les cultures de légumineuses, telles que
luzerne, soja, légumineuses alimentaires et trèfles, fournit une quantité
importante d'azote dans de nombreux systèmes agricoles. Bien que ces
cultures reçoivent généralement peu ou pas d'engrais azotés en tant que starter,
les études ont démontré que les cultures de légumineuses présentent des
émissions de N2O qui sont du même niveau que celles des cultures de non-
légumineuses fertilisées. 

Gestion des engrais

Le type d'engrais influence l'importance de la nitrification et de la
dénitrification. En outre, le type d'engrais peut jouer sur l'importance des flux
de NO et N2O. Par exemple, l'ammoniac anhydre (AA), qui est habituellement
injectée, montre généralement des pertes plus élevées de N2O que d'autres
engrais. 

La production totale de gaz azotés, et en particulier l'émission de N2O,
peut augmenter avec la dose d'azote appliquée. Cependant, la dénitrification et
la production de N2O peuvent être plus étroitement liées à la quantité d'azote
inutilisée qu'à la quantité totale. Par conséquent, la période d'application de
l'engrais est un facteur important. Toute prolongation de la période pendant
laquelle les engrais à base de NH4

+ peuvent subir une nitrification ou les
engrais à base de NO3

- peuvent subir une dénitrification, sans absorption
compétitive de la part de la culture, est susceptible d'augmenter les émissions
de NO et N2O. 

Dans des conditions tropicales, le potentiel pour de forts taux d'émission
de N2O et NO existe, mais la gestion joue un rôle important en déterminant
l'importance des flux. Dans une étude qui ajustait les apports d'engrais azoté à
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la demande des plantes, les pertes de N2O étaient faibles. Quand l'application
d'engrais est excessive, comme dans certaines cultures de rente telle la banane,
la quantité d'azote disponible pour la nitrification et la dénitrification est
élevée, et l'approvisionnement en oxygène devient ainsi le principal facteur de
contrôle des émissions de NO et N2O. 

Le mode et la période d'application de l'engrais influencent la
volatilisation de NH3 et l'efficacité de l'absorption par la culture, et par
conséquent la disponibilité de N pour la nitrification et la dénitrification. D'une
façon générale, les émissions de N2O à partir des engrais azotés appliqués ou
injectés en dessous de la surface sont plus élevées que pour les engrais
minéraux épandus et les fumiers animaux. En comparaison avec l'épandage,
l'application d'azote sous la surface du sol a eu comme conséquence des pertes
plus fortes de N2O mais plus faibles de NO. 

Gestion des sols et des cultures

Les résidus de culture dans les champs cultivés sont des sources importantes
de C et N pour la nitrification et la dénitrification. De plus, l'incorporation de
ces résidus peut également stimuler la minéralisation de la matière organique
du sol. Quelques études ont observé une dénitrification plus élevée et des flux
de N2O plus importants après le recyclage des résidus sur le champ par
comparaison avec leur enlèvement. Cette influence peut être liée à un effet des
résidus laissés en surface du sol sur les conditions d'humidité de la couche
supérieure du sol. L'incorporation des résidus cause également une
accélération des émissions de NO.

Les effets du labour sur la minéralisation de la matière organique du sol
sont bien connus. Le labour peut également affecter les conditions d'émission
de N2O et NO par les sols. Certaines études ont observé des pertes plus élevées
de N2O dans des systèmes sans labour par comparaison avec un labour
conventionnel. Ceci peut être lié à une dénitrification plus élevée. Cependant,
les pertes de N2O des systèmes sans labour peuvent être inférieures à celles
observées en sols labourés quand les champs sont restés non cultivés pendant
un certain nombre d'années. Quelques études indiquent une augmentation des
émissions de NO provoquée par le labour en climat tempéré et dans des
conditions tropicales. 
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FACTEURS REGULANT LES PERTES D’AMMONIAC

Généralités

L'ammoniac est formé constamment dans les sols en raison de la dégradation
biologique des composés organiques et des engrais minéraux et organiques
apportant du NH4

+. Comme c'est un gaz, le NH3 présent dans le sol, l'eau ou
les engrais peut se volatiliser vers l'atmosphère. Cependant, le NH3 réagit avec
les protons, les métaux et les composés acides pour former des ions, des
composés ou des complexes de stabilité variable. L'ammoniac a une forte
affinité pour l'eau, et ses réactions avec l'eau sont fondamentales pour réguler
le taux de perte. 

Après son application au sol, le NH4
+ peut rester sur les sites d'échange,

se nitrifier en NO3
- ou se décomposer en NH3, selon les conditions de sol et

d'environnement : 

Dans les champs fertilisés, l'entrée de NH4
+ dépend du type d'engrais, du

taux et du mode d'application de l'engrais, de la teneur en humidité du sol, de
la vitesse d'infiltration, de la CEC et de l'activité de l'uréase (dans le cas d'un
apport d'urée). La différence de pression partielle de NH3 entre l'atmosphère
ambiant et l'atmosphère en équilibre avec le sol humide, la lame d'eau, ou
l'espace d'air intercellulaire des feuilles de la plante contrôle la volatilisation
d'ammoniac. La pression partielle de NH3 dans le sol est contrôlée, soit par le
taux d'enlèvement de l'ammonium ou du NH3 en solution, soit en déplaçant
n'importe quelle partie des équilibres d'une autre manière. La vitesse du vent
(régulant les échanges entre le sol et l'air), la température et le pH de l'eau de
la solution du sol ou de l'eau d'irrigation sont des facteurs de régulation
importants, car chacune de ces trois variables affecte la pression partielle de
NH3.

L'accroissement de la température augmente la proportion relative de
NH3 par rapport aux NH4

+ présents à un pH donné, diminue la solubilité de
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NH3 dans l'eau, et augmente la diffusion de NH3 à partir de l'interface air-eau
ou air-sol. 

En particulier, le pH affecte l'équilibre entre NH4
+ et NH3, de sorte que la

concentration relative de NH3 augmente de 0,1 pour cent à 1, 10 et 50 pour
cent quand le pH passe de 6 à ~7, à ~8 et à ~9, respectivement. Le processus
de volatilisation lui-même produit de l'acidité. Le processus de nitrification
peut réduire la volatilisation de NH3 de deux manières : en diminuant la
disponibilité de NH4

+ et en produisant de l'acidité. 

D'autres variables influençant la volatilisation de NH3 incluent le pouvoir
tampon pH du sol et la CEC. La CEC est importante car, chargée
négativement, elle absorbe les NH4

+ chargés positivement. Une majeure partie
de la capacité de fixation de NH3 du sol est attribuable à la matière organique.

D'autres facteurs incluent le niveau d'activité de l'uréase (dans le cas de
l'application d'urée, ou d'urine), l'humidité disponible, la texture du sol; le taux
de nitrification et la présence de plantes ou de résidus de plantes.

La présence de calcium absorbé ou ajouté et de certains composés
phosphatés peut influencer les pertes de NH3 dans les systèmes pluviaux. La
perte de NH3 peut être moins élevée en présence de calcium, ceci étant dû à la
réduction de pH au niveau micro-environnemental, à la formation de CaCO3
ou de sel double de calcium et d'urée. Certains composés phosphatés acides,
tels que H3PO4, NH4H2PO4 et Ca(H2PO4)2 peuvent précipiter le calcium au
niveau micro-environnemental et changer l'environnement pour favoriser
l'augmentation de NH3. Aussi bien la formule (pH) que la forme du phosphate
ajouté peuvent-elles influencer les réactions avec le calcium, et donc les pertes
de NH3. 

Sols inondés 

Les conditions dans les systèmes de riz irrigué exigent une attention
particulière. D'abord, les données de mesure dans ces systèmes suggèrent que
les taux de volatilisation de NH3 sont souvent plus élevés que dans les
systèmes pluviaux, et, globalement, ils peuvent représenter des pertes
importantes. En second lieu, les conditions de la volatilisation de NH3 dans les
systèmes inondés sont différentes de celles dans les systèmes pluviaux. 

Dans les systèmes de riz irrigué, les facteurs tels que le type d'engrais, la
quantité, la période et la méthode d'application, la profondeur de la lame d'eau
et la croissance des algues exercent leurs influences sur des variables de base
(concentration d'azote ammoniacal, pH et température de l'eau d'irrigation, et
vitesse du vent). 
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Le taux de perte de NH3 dépend de la pression de vapeur de NH3 à
l'équilibre dans l'eau d'irrigation et de la vitesse du vent. La vitesse du vent
affecte nettement la volatilisation de NH3 à partir de l'eau d'irrigation. Par
exemple, des données d'études sur le terrain aux Philippines montrent une
relation linéaire entre la vitesse du vent et la volatilisation de NH3. Ceci
explique également pourquoi dans certaines études qui ont employé des
techniques d'enceintes avec peu ou pas du tout d'échange d'air ou des
méthodes avec ventilation forcée, les taux de perte de NH3 étaient bas, même
avec des taux élevés d'azote appliqué.

La pression de vapeur de NH3 dans l'eau d'irrigation est une fonction de
la concentration en azote ammoniacal, du pH et de la température. La teneur
en ammoniaque dans l'eau d'irrigation augmente d'un facteur 10 environ quand
le pH croît d'une unité dans la gamme de pH de 7,5 à 9. Une fonction linéaire
à concentration donnée d'azote ammoniacal total décrit mieux le lien de
dépendance de l'ammoniaque avec la température. En outre, les pertes d'eau
par évaporation, qui peuvent être fortes en conditions tropicales, entraîneront
généralement une augmentation de l'activité de NH4

+, influençant de ce fait les
équilibres chimiques. 

Les processus qui affectent potentiellement la concentration
d'ammoniaque dans l'eau d'irrigation, et indirectement la perte de NH3,
incluent l'activité de l'uréase, l'échange de cations et l'immobilisation de
l'azote. En outre, l'assimilation de NH4

+ par les algues, les adventices et les
plants de riz peut diminuer la quantité de N ammoniacal. La compétitivité des
plants de riz pour le NH4

+ varie avec le stade de croissance. Une étude a
constaté que les plantes contenaient des quantités négligeables d'urée marquée
au 15N une semaine après l'épandage de l'urée et son incorporation, moins de
10 pour cent de l'urée épandue dans la lame d'eau 2 ou 3 semaines après la
transplantation, et environ 40 pour cent du 15N de l'urée appliquée à l'initiation
paniculaire. 

En sols sableux ou avec une faible CEC, l'apport d'engrais peut avoir
comme conséquence des concentrations élevées en ammoniaque dans l'eau
d'irrigation, avec de grandes pertes de l'azote appliqué en dépit de
l'incorporation de l'engrais. 

Dans les champs de riz inondés, le pH de l'eau d'irrigation semble être
synchronisé avec les cycles de photosynthèse et de respiration nette, c.-à-d.
l'épuisement et l'apport de CO2 dans l'eau d'irrigation. Le gaz carbonique en
solution - en tant que produit de la photosynthèse et de l'équilibre respiratoire
des organismes aquatiques, apparaissant en tant qu'acide carbonique non
dissocié, ions bicarbonate et carbonate - est le système tampon qui régule les
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20 Facteurs de régulation

valeurs de pH de l'eau. Un pH de 9,5-10 peut s'observer dans des eaux
d'irrigation peu profondes peuplées d'organismes aquatiques sous un
rayonnement solaire élevé, augmentant pendant le jour et diminuant la nuit.
Des variations diurnes de pH de 2 ou 3 unités ne sont pas rares quand de
l'engrais azoté est épandu dans les champs de riz. 

La corrélation entre le pH de l'eau et le «système acide carbonique» dans
l'eau est complexe, mais, sous sa forme simplifiée, elle peut être caractérisée
par l'état d'électroneutralité : 

[H+] = [HCO3
-] + 2[CO3

2-] + [OH-]

et les activités à l'équilibre : -log[H+] = -log[HCO3
-] = 5.65 ; -log[CO2

aq.] = -log[H2CO3] = 5.0 (en tant qu'acide non-volatile) ; -log[H2CO3] ~7.8 ;
-log[CO3

2-] = 8.5. Dans les systèmes en eau peu profonde rencontrés en
culture de riz inondé, il y a un échange de CO2 entre les diverses espèces de
plantes aquatiques submergées et l'eau. Les principaux organismes sont des
formes algales, qui se développent rapidement en une grande biomasse. La
réaction générale impliquant la biochimie du CO2 dans les plantes est la
suivante :

Le processus photominéral diminue les activités nettes de [CO2aq.] +
[H2CO3] pendant les périodes favorables de jour, mais quand l'activité
respiratoire dépasse la photosynthèse, H2CO3, l'acidité et la concentration
totale d'acide carbonique dissous augmentent. Un certain nombre de relations
complexes existent dans le système, telles que les réactions du CO2 avec les
minéraux alcalino-terreux, les carbonates, et les cations bivalents. Les facteurs
qui affectent également le pH de l'eau dans les systèmes inondés sont : le type
de sol, sa conductivité électrique, l'historique des précédents culturaux, les
procédures de gestion du sol telle que la mise en boue et la qualité de l'eau
d'irrigation. 

La gestion des engrais et le stade de développement de la culture influent
sur l'importance de la fluctuation journalière du pH de l'eau d'irrigation,
probablement par leur effet sur la biomasse algale. Une forte augmentation des
valeurs maximales du pH de l'eau d'irrigation se produit après une application
d'urée. Vu que le phosphore est en général appliqué également à cette période,
la biomasse algale augmente rapidement. Dans une étude, dans certains
champs, le pH de l'eau d'irrigation n'a pas augmenté autant, en raison de
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l'absence d'une croissance algale, fait attribué aux conditions atmosphériques
pendant la culture du riz à cet endroit de Chine et pour cette année
particulièrement. Les variations journalières du pH de la lame d'eau trouvées
lors de l'initiation paniculaire, quand la culture fait de l'ombre sur l'eau, sont
généralement plus modérées qu'aux premiers stades de la croissance. 

Comme la volatilisation de NH3 produit de l'acidité, de l'alcalinité
(principalement HCO3

- dans l'eau d'irrigation) doit donc être présente pour
tamponner la production de H+ afin d'assurer la volatilisation de NH3. Quand
les exploitants agricoles emploient de l'urée comme engrais, son hydrolyse est
la source principale de HCO3

-. Quand du sulfate d'ammonium (AS) est
appliqué, l'eau d'irrigation est probablement la source principale d'alcalinité.
Même avec une faible alcalinité dans l'eau d'irrigation, l'évapotranspiration et
une irrigation répétée peuvent causer une accumulation d'alcalinité. Une
alcalinité additionnelle peut provenir de la réduction du sol accrue pendant la
nuit, couplée à la production de CO2. 

La gestion des engrais, par son influence sur la concentration de l'azote
ammoniacal dans l'eau d'irrigation, a un effet prononcé sur la perte globale de
NH3. Les pertes de NH3 sont généralement les plus fortes avec des
applications d'engrais sous forme d'urée ou de sulfate d'ammonium, 2 ou 3
semaines après la transplantation du riz. Les taux de volatilisation sont
beaucoup plus faibles pour des applications de sulfate d'ammonium et d'urée
effectuées quelques jours avant l'initiation paniculaire du riz (généralement
~50 à 60 jours après le semis), ou à la montaison (~65 à 70 jours après le
semis). La raison est que la culture de riz réduit la vitesse du vent et ainsi les
échanges de NH3 entre la surface de l'eau et l'air ; de plus, la culture fait de
l'ombre sur la lame d'eau et réduit ainsi la croissance des algues. Ceci entraîne
des niveaux de pH plus bas et de plus petites amplitudes dans le cycle
quotidien du pH que dans les champs nus ou avec de petits plants de riz. 

L'incorporation de l'urée dans un sol mis en boue, faite sans eau
d'irrigation stagnante, réduit également les pertes de NH3. La cause de cette
réduction peut être un meilleur contact de l'engrais avec le sol et une
augmentation associée de la réaction des ions ammonium formés avec les sites
d'échange cationique et les micro-organismes susceptibles de l'immobiliser.
Une autre cause possible peut être une réduction de la croissance des algues en
raison de la plus faible concentration ammoniacale dans l'eau d'irrigation.
L'incorporation de l'urée en présence d'eau d'irrigation est efficace seulement
dans les sols ayant une forte CEC.
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Chapitre 3 
Techniques de mesure 

Une analyse de la littérature indique que la plupart des techniques utilisées
pour mesurer les émissions de N2O et NO et la volatilisation de NH3 entrent
dans deux principales catégories : les chambres (ou enceintes) et les
techniques micrométéorologiques, bien que d'autres techniques soient
disponibles. Une étude par Lapitan et al. (1999) fournit des informations
détaillées sur les diverses techniques de mesure et les mesures de
concentration. Le tableau 3 fournit une liste des diverses techniques de
mesure.

TABLEAU 3
Codes des techniques de mesure 

Code Explication

c Technique en chambre, fermée

cfd Technique en chambre, ventilation forcée

co Méthode d'incubation de monolithes de sol

cso Technique en chambre, chambre semi-ouverte 

g Méthode du gradient N2/N2O dans le sol, basée sur le gradient de concentration des
gaz dans le profil de sol 

ioc Mesure ouverte indirecte dans l'air par comparaison avec des parcelles ayant des flux
standards 

m Technique micrométéorologique 

m, ba Technique micrométéorologique aérodynamique 

m, fg Technique micrométéorologique gradient de flux 

m, mb Technique micrométéorologique bilan de matière
15N Méthode isotopique 15N 

Nbal Méthode du bilan d'azote, i.e. bilan d'azote complet du système sol-culture 

Ndif Méthode de la différence d'azote, i.e. N intrant (t = 0) - Nsol (t = t) pour des
expérimentations de laboratoire avec un sol nu

ocb Containers ouverts et fermés, où la différence de teneur en azote dans le sol et l'eau
est présumée égale aux pertes de NH3

wt Tunnel à vent



TECHNIQUES EN ENCEINTE

Les techniques en enceinte ou chambre comportent l'utilisation de cuvettes, de
chambres ou de boîtes placées à la surface d'un sol nu ou d'un sol avec une
couverture de végétation basse. Il y a peu d'uniformité dans la conception des
enceintes utilisées, mais elles peuvent être décrites comme allant d'un
isolement complet par rapport à l'atmosphère, jusqu'à une ouverture aux deux
extrémités avec des moyens de changer la vitesse du vent au-dessus de la
surface de mesure (ventilation forcée) pour simuler les observations au champ.
Les types courants de chambres varient pour ce qui est de la surface de base
des prélèvements de < 1m2 à 5,76 m2 et même 64 m2. Les plus grandes
chambres intègrent la variabilité spatiale et le nombre de répétitions par
parcelle peut alors être réduit. 

Les mesures de concentration avec les techniques en chambre sont
généralement effectuées à l'aide d'un chromatographe en phase gazeuse avec
détecteur à capture d'électrons pour le N2O, et des techniques de détection par
chimioluminescense pour le NO. La volatilisation de NH3 est mesurée par un
piégeage chimique, suivi de l'élution de NH3 avec de l'eau distillée et la
mesure de sa concentration. Divers types de pièges à NH3 et de techniques
analytiques ont été employés.

Les chambres fermées (c) comprennent celles sans circulation forcée ou
augmentée dans lesquelles les gaz émis peuvent s'accumuler et des chambres
ayant un circuit fermé où les gaz sont mis en mouvement. Les flux de gaz N2O
et NO provenant des chambres fermées peuvent être calculés en prélevant
périodiquement des échantillons de l'atmosphère de la chambre et en mesurant
l'évolution de la concentration des gaz en fonction du temps pendant la période
de changement linéaire de concentration. La volatilisation de l'ammoniac est
déterminée à partir du NH3 accumulé dans le piège chimique. 

Les avantages d'une chambre fermée sont les suivants : (i) les petits flux
peuvent être mesurés, (ii) les chambres sont bon marché, simples à construire,
installer et enlever, et aucun équipement supplémentaire exigeant une
alimentation électrique n'est nécessaire, (iii) la perturbation du site est limitée
en raison de la courte durée pendant laquelle la chambre est en place pour
chaque mesure de flux. 

Les inconvénients des chambres fermées sont : 

1. Les concentrations dans l'enceinte peuvent augmenter jusqu'à des
niveaux où le taux normal d'émission peut être inhibé. Ce problème peut
être limité en utilisant des périodes de mesure courtes. 
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2. Les chambres fermées modifient les fluctuations de pression
atmosphérique normalement rencontrées à la surface du sol. De telles
fluctuations peuvent causer une action de pompage sur la surface ; par
conséquent, une chambre fermée peut sous-estimer le flux qui se serait
produit en son absence.

3. Le sol peut être perturbé par l'action de placement du couvercle. Ce
problème peut être limité en installant dans le sol des bases qui restent
normalement ouvertes sur l'atmosphère et sur lesquelles les chambres
sont fixées pour la mesure.

4. Des différences peuvent se produire en matière de précipitations,
température et humidité entre la chambre et le champ.

Les chambres à ventilation forcée sont reliées à l'atmosphère par
l'intermédiaire d'une entrée d'air par laquelle de l'air extérieur entre sans
interruption dans l'enceinte et est forcé à circuler à la surface du sol couvert.
Le flux de N2O ou de NO provenant de la surface du sol peut être calculé à
partir de la différence de concentration, du débit, et de la surface couverte. La
volatilisation de NH3 est déterminée par un piégeage chimique du NH3 dans
le flux d'air sortant. Le NH3 est souvent extrait de l'air avant l'entrée dans la
chambre, ce qui peut amener une surestimation du taux de volatilisation de
NH3. Concernant le NH3, la technique de ventilation forcée est la plus
appropriée pour une comparaison des sources de N, des taux de N, et de
diverses procédures de gestion, à condition que le flux d'air ne limite pas
l'échange de NH3. D'une façon générale, les chambres à ventilation forcée
visent à déterminer la perte maximum de NH3. 

Le principal avantage des chambres à ventilation forcée est qu'elles
maintiennent des conditions environnementales proches de celles du champ
non couvert. Les chambres à ventilation forcée sont donc plus adaptées pour
la surveillance continue à long terme des flux de gaz, pourvu que les
conditions d'humidité à l'intérieur et à l'extérieur de la chambre demeurent les
mêmes. 

Les chambres à ventilation forcée sont sensibles aux déficits de pression
à l'intérieur de la chambre provoqués par le courant d'air forcé qui peut causer
des flux artificiellement élevés. Ce problème peut être réglé en s'assurant que
la taille du conduit d'admission est grande comparée à la taille de la sortie. Un
autre problème est que cette technique assume un équilibre de flux entre
l'atmosphère du sol et la concentration en gaz de l'atmosphère de la chambre.
Cependant, les flux estimés peuvent être incorrects pendant la période de mise
en équilibre. 
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Un inconvénient général de l'utilisation de n'importe quel type de
chambre est que les conditions de sol et d'environnement (vitesse du vent,
température, précipitations, formation de rosée) sont perturbées. La
modification des facteurs sol et environnement peut être réduite au minimum
en couvrant le secteur étudié seulement pour des périodes courtes pendant la
mesure, permettant à des conditions normales d'exister entre les mesures. 

Les variabilités temporelle et spatiale sont les principaux problèmes pour
estimer des flux de gaz observés en se basant sur des mesures en enceinte. Par
exemple, dans une étude sur le terrain employant de petites chambres, on a
estimé que 350 mesures étaient nécessaires pour évaluer, à moins de 10 pour
cent de la moyenne vraie, l'émission de N2O pour des parcelles de 3 m sur
30 m. Comme il a été indiqué auparavant, des chambres plus grandes intègrent
la variabilité spatiale et le nombre de répétitions par parcelle peut alors être
réduit. L'influence des fréquences de prélèvement a été étudiée par beaucoup
d'auteurs. Par exemple, ramener la fréquence de prélèvement de «forte» à
«quotidienne» pourrait avoir comme conséquence un flux moyen, calculé à
partir de n'importe quelle chambre, pouvant varier jusqu'à 20 pour cent,
quoique la moyenne calculée soit à moins de 10 pour cent de la moyenne des
mesures intensives. Les mesures du flux de N2O en chambre automatisée sont
devenues plus nombreuses récemment, étant donnée la reconnaissance de la
variabilité temporelle élevée des émissions. 

Beaucoup d'études basées sur des techniques en enceinte ont négligé
l'influence des plantes. Souvent les plantes ne sont pas considérées parce qu'il
est difficile de les inclure dans les systèmes de collecte de gaz. Les plantes
affectent la disponibilité d'éléments nutritifs, l'humidité du sol, l'atmosphère et
la température du sol. En outre, les plantes peuvent jouer un rôle dans le
transport des gaz.

Une variante de la technique de confinement est la chambre ou la
couverture en plastique (cso) ouverte d'un côté pour avoir dans l'enceinte le
même taux d'échange d'air dû à la vitesse du vent en dehors de la chambre. Un
inconvénient de cette technique est que ces systèmes à moitié ouverts peuvent
permettre la fuite du NH3 de la chambre. 

Dans une autre tentative de réduire au minimum les différences entre les
enceintes et le champ, des enceintes «tunnel à vent» (wt) ont été développées,
qui réduisent au minimum la perturbation des conditions naturelles. Dans ces
tunnels à vent, l'air pénétrant dans le tunnel peut être ajusté sur la vitesse du
vent en dehors du tunnel. Cependant, les conditions dans les tunnels peuvent
encore différer des conditions réelles (par exemple, pour ce qui est des
précipitations et formation de rosée). Ce problème peut être résolu
partiellement en déplaçant fréquemment le tunnel. 
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TECHNIQUES MICROMÉTÉOROLOGIQUES

Les techniques micrométéorologiques qui utilisent des analyses de la
concentration atmosphérique des gaz et des mesures météorologiques telles
que la vitesse du vent, les températures de l'air avec bulbe sec et humide, le
rayonnement net et les flux de chaleur ne modifient pas les conditions
environnementales. Ces techniques sont employées pour déterminer des flux à
l'échelle du champ, et incluent la corrélation des tourbillons, le bilan
énergétique, les techniques aérodynamiques et de bilan de matière.

Les trois premières techniques micrométéorologiques exigent des
mesures de flux sur de grands secteurs de culture uniformément traités, qui
s'étandent sur une distance comprise entre 150 et 200 mètres. C'est nécessaire
pour s'assurer que les flux mesurés à une certaine altitude au-dessus de la
surface, disons 1 ou 2 m, représentent les flux provenant de la surface elle-
même. Les flux sont constants avec l'altitude pour des distances verticales au-
dessus de la surface d'environ 1/100 de la largeur du secteur. 

Les méthodes de corrélation de tourbillons emploient des mesures à haute
fréquence (en général 10 échantillons par seconde) de la vitesse du vent
verticale «w» et de la concentration atmosphérique «c» en gaz à un point au-
dessus de la surface. La densité moyenne verticale du flux de gaz «F» sur des
périodes de prélèvement assez longues pour encadrer tous les remous de
transport significatifs (habituellement 15 à 30 minutes) est donnée par : 

dans laquelle la barre indique une moyenne pour une période de temps.

Le bilan énergétique et les techniques aérodynamiques se fondent tous
deux sur l'expression suivante pour calculer des flux de gaz : 

où «K» est la diffusivité turbulente du gaz dans l'air et «z» l'altitude au-
dessus d'une surface de culture, de sol ou d'eau d'irrigation à laquelle des
mesures de «c» sont entreprises. Il est nécessaire de mesurer «c» à des
altitudes comprises dans la couche de flux constant. L'importance de la
diffusivité dans l'air change avec l'altitude, les conditions atmosphériques et la
rugosité aérodynamique de la surface. 

Les méthodes de bilan énergétique demandent la mesure des gradients
verticaux de température et d'humidité dans l'air au-dessus de la surface pour
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fournir des estimations de K. Les méthodes aérodynamiques demandent des
mesures des profils verticaux de vitesse du vent et de la température pour
estimer K. En utilisant une méthode aérodynamique modifiée adaptée aux
systèmes inondés, il est possible de calculer le flux de gaz à partir de la mesure
de la vitesse du vent à une altitude au-dessus de la surface et des
concentrations de gaz dans l'eau d'irrigation et l'air à l'altitude de référence. 

Le bilan de matière ou la méthode du flux horizontal intégré sert sur les
parcelles expérimentales avec des fetchs s'étendant entre 20 et 50 m. Basée sur
la conservation de la masse, la méthode générale associe le flux horizontal du
gaz à travers une surface d'une unité de large sur le bord au vent arrière à la
surface d'émission ou d'absorption du gaz le long d'une bande au vent de
largeur semblable. La densité horizontale de flux à n'importe quelle altitude est
le produit de la vitesse du vent horizontal «u» et de la concentration en gaz
«Cg». Le flux horizontal total est obtenu en intégrant ce produit sur l'épaisseur
de la couche modifiée «Z», qui est d’environ 1/10 du fetch «X» en conditions
neutres, mais généralement moins que cela en conditions instables et plus en
conditions stables. La densité de flux surfacique moyen est :

où Cb est la concentration de fond au vent et la barre dénote une moyenne
de temps. 

Si la direction du vent est autre que perpendiculaire à la parcelle, il est
nécessaire de tenir compte des effets de cette direction sur le fetch. Cependant,
il est possible d'éviter ceci en travaillant avec une parcelle circulaire et en
mesurant le flux horizontal intégré au centre de la parcelle. Indépendamment
de la direction du compas, le vent soufflera toujours vers le centre et X sera
toujours le rayon de la parcelle. Si la parcelle expérimentale est carrée ou
rectangulaire, il sera nécessaire de mesurer les flux horizontaux au-dessus des
deux côtés au vent et des deux côtés vent arrière aussi bien que la direction du
vent. 

Une limitation importante de la technique de bilan de matière est son
besoin élevé de main-d'œuvre. Cependant, il existe une méthode, plus simple
et nécessitant moins de travail, basée sur la technique du bilan de matière.
Dans ce cas, les évaluations des flux de gaz dérivent des analyses de u et c
faites à une seule altitude, altitude à laquelle le flux horizontal normalisé, uc/F,
a presque la même valeur dans n'importe quel régime atmosphérique de
stabilité. Pour employer la technique micrométéorologique simplifiée de bilan
de matière, il est nécessaire de répondre à deux exigences : les parcelles
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traitées doivent être petites (rayon de 20 à 50 m), et placées dans une plus
grande parcelle couverte de manière uniforme d'une culture de sorte que les
profils de vent soient en équilibre. Cependant, la technique n'est pas adaptée
pour des champs avec des couverts bien établis car les mesures uniques ne sont
pas adéquates pour prévoir des profils de vent et de concentration fortement
modifiés. 

Pour NH3, toutes les méthodes micrométéorologiques déterminent des
concentrations atmosphériques en gaz par un piégeage chimique, suivi de
l'élution de NH3 avec de l'eau distillée et mesure de sa concentration. La
littérature sur les études micrométéorologiques décrit divers types de pièges à
NH3 et de techniques analytiques. Beaucoup d'études sur les émissions de N2O
et NO ont employé des méthodes micrométéorologiques. Les techniques
micrométéorologiques utilisées pour mesurer les flux de N2O et NO sont
semblables à celles utilisées pour estimer les flux de NH3. Cependant, les
mesures de concentration sont plus difficiles et exigent une instrumentation
spécialisée telle que les analyseurs de gaz à l'état de trace par laser à diode
réglable (en régime pulsé) ou la spectroscopie infrarouge transformée de
Fourier pour les concentrations de N2O, et les techniques de détection par
chimioluminescense pour le NO. 

TECHNIQUE DE MESURE INDIRECTE OUVERTE

La technique de mesure indirecte ouverte (ioc) se fonde sur une comparaison
entre les sources de volatilisation de NH3 connues et inconnues. Un réseau de
sources ponctuelles dans un système de tuyaux en plastique sur la surface
libère l'ammoniac à un taux connu à partir d'une parcelle standard. Les
échantillonneurs avec des pièges acides mesurent l'ammoniac dans l'air au-
dessus du témoin et des parcelles avec engrais. Les avantages de cette
technique par rapport à d'autres, les tunnels à vent par exemple, sont des
exigences techniques limitées et les conditions climatiques non perturbées. 

MÉTHODE ISTOPIQUE (15N), BILAN D’AZOTE ET MÉTHODE PAR

DIFFÉRENCE

Les techniques de bilan d'azote déterminent la différence entre l'azote appliqué
et celui restant dans le sol et la culture après un certain temps. Une
simplification du bilan complet d'azote est la méthode de la différence d'azote
pour des sols non cultivés afin de déterminer la différence entre le N appliqué
plus le N restant dans les traitements témoins, et le N restant dans les parcelles
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ou les échantillons traités. La perte de N du système est généralement attribuée
à la volatilisation de NH3, alors qu'est ignoré le rôle d'autres voies de perte de
N, telles que la dénitrification et la lixiviation. Comme, dans la plupart des cas,
cette méthode a été appliquée à des systèmes inondés fertilisés avec de l'urée
et des engrais apportant du NH4

+, la dénitrification est assumé comme
négligeable pendant la période de temps considérée. 

Les techniques du bilan de 15N peuvent analyser le devenir de l'engrais
azoté appliqué marqué au 15N dans le sol et la culture (et l'eau d'irrigation).
Des mesures de pertes de NH3 avec, par exemple, des méthodes
micrométéorologiques utilisées en même temps que des techniques 15N ont
permis d'estimer la perte par dénitrification. C'est possible si les pertes par
lixiviation et ruissellement sont également connues ou si ces pertes sont
évitables. 

Puisque les facteurs environnementaux, comme les facteurs chimiques et
biologiques, affectent la volatilisation de NH3 à partir des sols fertilisés, il est
recommandé de déterminer la volatilisation de NH3 en utilisant les techniques
qui causent une perturbation minimale - voire nulle - de l'environnement du
champ. Les approches micrométéorologiques et le bilan 15N satisfont toutes
les deux à cette condition. Cependant, les techniques du bilan 15N donnent des
estimations de la perte totale de N. Par conséquent, pour déterminer la perte de
NH3 et la dénitrification, une combinaison du bilan 15N et des techniques
micrométéorologiques est l'approche la plus appropriée. 
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Chapitre 4
Mesures

MESURES DU PROTOXYDE D’AZOTE, DE LA DÉNITRIFICATION ET

DU MONOXYDE D’AZOTE

Emissions induites par les engrais 

Comme les sols naturels, les champs agricoles non fertilisés présentent des
émissions de NO et N2O. La disponibilité en azote, due principalement à la
minéralisation de la matière organique du sol et aux retombées
atmosphériques, est un préalable à de telles émissions. Les taux de
minéralisation dépendent de l'histoire de l'utilisation de la terre (c.-à-d. culture
précédente, gestion des résidus et fertilisation). 

Pour estimer l'effet anthropique sur les émissions, beaucoup d'auteurs ont
employé le concept de l'émission induite par les engrais (c.-à-d. l'émission de
la parcelle fertilisée moins celle de la parcelle témoin exprimée en pourcentage
de N appliqué). Dans ce concept, on assume que l'émission de la parcelle
témoin est équivalente à l'émission naturelle ou émission de fond. 

Les tableaux 4 et 5 présentent les calculs d'émission induite par les
engrais pour différents types d'engrais indépendamment de la longueur de la
période de mesure, et des conditions de climat et de sol. Certaines
expérimentations n'incluaient pas de parcelle témoin, par conséquent le
nombre de mesures pour l'émission induite par les engrais est plus faible que
pour les émissions totales de NO et N2O. 

Protoxyde d'azote

Les mesures données par la littérature depuis 1995 n'ont pas significativement
changé des premiers résultats trouvés en employant un sous-ensemble de la
base de données actuelle, sauf concernant les valeurs moyennes élevées pour
les engrais à base de nitrate et les valeurs maximales élevées pour le sulfate
d'ammonium et l'urée (tableau 4). Ces résultats proviennent d'une expérience
au Costa Rica, avec des émissions extrêmement élevées. Les auteurs de ces
mesures ont pensé que les émissions dans les tropiques peuvent excéder celles
dans les régions tempérées en raison des conditions de température et



d'humidité qui sont favorables aux pertes élevées de N2O. Cependant, les
valeurs maximales élevées dans la base de données pour l'ammoniac anhydre
injectée sont des mesures faites en climat tempéré : 7,3 pour cent et 6,8 pour
cent. 
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TABLEAU 4
Emissions de N2O induites par les engrais, pourcentage calculé directement à partir de la base de
données 

Type d'engrais Moyenne Médiane Déviation  Nb. Max. Min.
standard mesures

AA 2,0 1,4 2,2 26 7,3 0,0

ACl 0,1 0,1 0,1 9 0,4 0,0

AN 1,7 1,0 1,8 50 7,1 0,0

AS 0,8 0,2 2,4 22 11,4 0,0

CAN 1,2 0,7 1,5 40 8,3 0,0

CN 1,5 0,4 3,5 11 12,0 0,0

KN 2,4 0,1 4,4 12 12,5 0,0

Mix 1,0 0,7 1,0 8 2,4 0,1

AP 1,4 0,8 1,8 11 6,3 0,3

O 0,6 0,3 0,7 45 3,3 0,0

OS 2,4 1,9 1,8 25 6,8 0,2

Urée 1,1 0,3 2,7 48 14,7 0,0

UAN 1,0 0,5 2,0 34 10,8 0,0

Les valeurs moyennes et médianes pour les émissions induites par les
engrais pour divers types d'engrais (tableau 4) montrent des différences
importantes indiquant que les taux d'émission ne sont pas distribués
normalement. 

Bouwman (1996) a conclu que la durée de la période de mesure influence
fortement l'émission de N2O induite par les engrais. L'azote apporté par
l'engrais semble avoir un effet qui dure plus longtemps que la saison de
croissance de la culture. La figure 2 présente la relation entre le taux
d'application de l'engrais azoté et l'émission de N2O mesurée pour les
expérimentations ayant une période de mesure égale ou supérieure à un an
présentes dans la base de données. Contrairement aux résultats de Bouwman
(1996), la figure 2 montre qu'il n'y a aucune relation claire entre le taux
d'application de l'azote et l'émission annuelle.



Monoxyde d'azote

Les données sur les émissions de NO induites par les engrais pour les champs
fertilisés montrent également des différences importantes entre les valeurs
moyennes et médianes (tableau 5). Les valeurs médianes pour les émissions de
NO induites par les engrais sont inférieures à celles pour N2O, avec des
valeurs typiques de 0,1-0,4 pour cent, sauf pour les données sur le nitrate
d'ammonium (AN) et le sulfate d'ammonium. Les valeurs élevées pour le
nitrate d'ammonium proviennent d'une seule publication, alors que celles pour
le sulfate d'ammonium sont le fait de trois mesures. 

Hutchinson et Brams (1992) ont noté des rapports élevés NO/N2O en
climat méditerranéen. Harrison et al. (1995) ont observé des valeurs élevées
pour le nitrate de calcium et d'ammonium (CAN) à Rothamsted (Royaume
Uni). Cependant, le nombre de mesures est faible, et l'écart-type élevé du
rapport NO/N2O suggère que l'incertitude est importante. 

La figure 3 présente la relation entre le taux d'application d'engrais azoté
et l'émission de NO à partir de toutes les études de la base de données. Elle
indique qu'il n'y a aucun rapport clair entre la dose d'azote appliquée et
l'émission de NO. Ceci diffère de Veldkamp et Keller (1997a) qui ont conclu
que 0,5 pour cent de N appliqué comme engrais sont perdus sous forme de NO
(sur la base d'un sous-ensemble de données utilisées dans ce rapport). 
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TABLEAU 5
Emissions de NO induites par les engrais (pourcentage) et ratio NO/N2O, calculés directement à
partir de la base de données 

Moyenne Médiane Déviation Nb. Max. Min. NO/N2O Déviation Nb. 
standard estimations standard estimations

ACl 0,1 0,1 0,3 8 1 0 n.d. n.d. 0

AN 3,8 0,3 5,6 10 13 0 0,6 0,8 9

AS 3,5 3,2 1,1 3 5 3 5,7 1,5 2

CAN 0,2 0,4 0,3 8 0 0 1,1 1,1 6

NO3 0,3 0,1 0,5 7 2 0 n.d. n.d. 0

O 0,0 0,0 0,1 4 0 0 0,4 0,1 4

Urée 0,9 0,2 1,2 9 3 0 0,5 0,6 10
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Analyse des facteurs de régulation des émissions de monoxyde
et de protoxyde d'azote 

La discussion ci-dessus indique qu'il n'est pas possible d'employer des
relations simples entre les taux d'application d'engrais azotés et les émissions.
La raison de ce manque de corrélation est que la base de données inclut des
mesures en provenance d'un grand nombre de lieux avec des conditions
différentes de climat, de sol, de culture et de gestion. Ceci réclame une
approche différente dans laquelle les données de la base seront classées, en
fonction de facteurs qui régulent les émissions de N2O et de NO. 

Traitement des données 

Les facteurs choisis pour le traitement des données incluent : le climat, le type
de culture, le type d'engrais, le taux d'application, le mode et la période
d'application, la teneur en C et N organique du sol, le pH du sol, la texture et
le drainage du sol, la technique de mesure, la fréquence des mesures et la durée
de la période de mesure. L'analyse n'a pas pris en compte les sols organiques. 

Le tableau 6 présente la classification utilisée pour le climat. La
description des différences des conditions de sol emploie des groupements
fonctionnels basés sur : la texture du sol, le drainage, la teneur en C et N
organiques du sol, et la réaction du sol (pH) (tableau 16, annexe 2). Les
cultures ont été regroupées en cinq types : graminées, mélanges graminées-
trèfle, riz irrigué, légumineuses et autres cultures. Le tableau 16 montre
également les regroupements pour les types d'engrais, le taux d'application, le
mode et la période d'application des engrais (à l'exclusion des mesures avec les

TABLEAU 6 
Codes des climats 

Code Type de Climat 

Clim1 Continental tempéré 

Clim2 Océanique tempéré

Clim3 Subtropical, pluies d'été 

Clim4 Subtropical, pluies d'hiver

Clim5 Tropical, chaud et humide

Clim6 Tropical, chaud à saison sèche

Clim7 Tropical frais (tropical d'altitude)

Clim8 Boréal

Basé sur Fresco et al. (1998) en utilisant les critères de l'approche FAO des Zones Agro-
Ecologiques (de Pauw et al., 1996).



pâturages, des engrais de type CAN avec le pâturage et de la texture des sols
organiques). 

Le tableau 3 récapitule les différentes techniques de mesure présentes
dans la base de données. Les classes utilisées pour la durée de la période de
mesure étaient : < 120, 120-180, 180-240, 240-300 et > 300 jours. Les
regroupements pour la fréquence de mesure étaient : plus d'une mesure par
jour, une par jour, une tous les 2 ou 3 jours, une tous les 3-7 jours, moins d'une
par semaine. Beaucoup d'études ont employé des fréquences variables de
mesure, avec des mesures qui sont plus rapprochées peu de temps après la
fertilisation et plus éloignées quand les taux d'émission ont chuté au niveau du
bruit de fond. Dans ces cas-là, nous avons choisi la fréquence la plus élevée.
Les regroupements pour les données de mesure de NO sont différents en
raison de la rareté des données (tableau 16). 

Sur la base de la classification pour les différents facteurs, la base de
données a été reprise avec les calculs suivants pour chaque classe de facteur :
valeurs moyennes et médianes, moyennes pondérées, médianes pondérées de
l'émission mesurée de N2O et NO. 

Les valeurs moyennes pondérées montrent les dispositifs non équilibrés
des valeurs moyennes. Elles ont été calculées avec la méthode du maximum
de vraisemblance résiduel. La médiane pondérée montre les dispositifs non
équilibrés et les valeurs extrêmes présentes dans la médiane. Les valeurs
médianes pondérées ont été calculées avec la méthode du maximum de
vraisemblance résiduelle en utilisant les émissions transformées en log. La
transformation-log réduit l'influence des valeurs extrêmes. La
rétrotransformation donne une valeur moyenne pondérée pour l'émission. 

Par la suite, les facteurs les plus importants dans la base de données
expliquant les émissions log-transformées de N2O et NO ont été choisis. La
méthode du maximum de vraisemblance résiduelle a été utilisée avec la
statistique WALD pour choisir les facteurs les plus importants (P < 0,005).
Pour les facteurs choisis ayant une influence significative sur l'émission de
N2O, des modèles utilisant le maximum de vraisemblance résiduel ont été
développés pour prévoir les émissions de N2O et de NO. La formulation pour
les modèles d'émission pour N2O et NO est : 

l'émission étant exprimée en kg/ha d'azote. La rétrotransformation du
résultat de cette équation donne l'émission. Le tableau 7 présente les
différentes valeurs de classe des termes des modèles. 
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TABLEAU 7 
Valeurs des constantes et classes des facteurs dans les modèles pour N2O et NO

Terme du modèle Classe/valeur

Modèle N2O

Constante -0,414

Interaction Type d'engrais

Taux d'application Na AA AF AN CAN NF Mélange

0,0056 0,0051 0,0061 0,0037 0,0034 0,0065

NP O OS UU UAN

0,0039 0,0021 0,0042 0,0051 0,0053

Type de culture Autre Graminée Trèfle Légumineuse Riz

0,000 -1,268 -1,242 -0,023 -2,536

Texture du sol Grossier Moyen Fin

-0,008 -0,472 0,000

Teneur (%) en C  
organique du sol <1,0 1,0-3,0 3,0-6,0 >6,0

0,000 0,140 0,580 1,045

Drainage du sol Mauvais Bon

0,000 -0,420

pH du sol <5,5 5,5-7,3 >7,3

0,000 0,109 -0,352

Climatb Temp. Trop.

0,000 0,824

Durée de la période 
de mesure (jours) <120 120-180 180-240 240-300 >300

0,000 0,004 0,487 0,657 0,825

Fréquence de mesure >1m./j 1m./j 1m./2-3 j 1m./3-7 j <1m./s

0,000 0,125 1,639 0,825 0,788

Modèle NO

Constante -1,527

Interaction Type d'engrais

Taux d'application Na AA AF AN CAN NF Mélange

0,0051 0,0056 0,0040 0,0062 0,0054 0,0078

NP O OS UU UAN

0,0055 0,0016 0,0055 0,0061 0,0004

Teneur  (%) en C  
organique du sol <3,0 >3,0

0,000 2,571
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Drainage du sol Mauvais Bon

0,000 0,946
a. Les valeurs présentées sont multipliées par la dose d'azote appliquée considérée. Les valeurs
présentées ici ont été employées pour estimer les émissions pour les types d'engrais déterminés
par l'IFA (1999). Pour le sulfate d'ammonium, le chlorure d'ammonium et le bicarbonate
d'ammonium, les valeurs pour l'AF ont été employées ; pour NKN, celle de NF ; pour l'urée,
celle de UU ; pour les solutions d'azote (NS), celle du Mélange ; pour les phosphates
d'ammonium, les engrais azotés composés NP et NPK, celle de NP. 
b. Temp. : climats tempérés, y compris tempéré océanique et continental, tropical frais, boréal,
et polaire/alpin. Trop. : climats tropicaux, incluent le climat subtropical avec pluies d'hiver, le
subtropical avec pluies d'été, le tropical chaud humide, et le tropical chaud à saison sèche. 

Traitement des données d'émissions de protoxyde d'azote

Bien que le tableau 16 présente la moyenne, la médiane, les valeurs médianes
et moyennes pondérées pour les émissions mesurées de N2O pour tous les
systèmes et pour tous les facteurs étudiés, la discussion ici se concentre sur les
valeurs médianes pondérées. 

Les valeurs médianes pondérées pour la dose d'azote appliquée sont les
émissions presque constantes en dessous de 100 kilogrammes de N/ha, et les
émissions augmentent avec l'application d'azote pour des taux excédant 100
kilogrammes de N/ha. Les valeurs moyennes et médianes montrent un modèle
semblable, excepté pour des taux de 1 à 50 kilogrammes de N/ha qui montrent
des valeurs plus élevées que la classe de 50-100 kilogrammes de N/ha. La
tendance est la plus forte pour des taux excédant 250 kilogrammes de N/ha. 

La médiane pondérée de Clim1 dépasse celle de Clim2, reflétant les
émissions observées en hiver qui sont plus fortes pour Clim1 que pour Clim2.
La médiane pondérée pour des climats subtropicaux dépasse celle de Clim1 de
94 pour cent, et celle de Clim2 de 127 pour cent. La valeur médiane pondérée
pour l'émission de N2O de Clim5 dépasse celle de Clim1 de 37 pour cent et
celle de Clim2 de 60 pour cent. Les résultats de Clim6, Clim7 et Clim8 sont
plus incertains que pour les autres types de climat, ceci étant dû au nombre
limité de mesures.

Concernant la teneur en C organique et N du sol, les valeurs médianes
pondérées indiquent une émission croissante de N2O quand la teneur de C et
N augmente. La différence de valeur médiane pondérée est de 38 pour cent
entre les sols ayant une teneur en C organique > 3-6 pour cent et ceux ayant
une teneur < 1 pour cent, alors que la médiane pondérée pour des sols ayant
une teneur en C organique > 6 pour cent dépasse de 113 pour cent ceux ayant
une teneur en C organique < 1 pour cent. Pour la teneur en N du sol, la valeur
médiane pondérée pour des sols avec 0,15-0,3 pour cent de N dépasse de 38
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pour cent celle pour les sols ayant 0,05-0,15 pour cent de N. Le nombre
d'observations dans les autres classes est limité et les valeurs calculées sont
moins sûres. 

La valeur médiane pondérée pour la texture fine du sol dépasse celle pour
la texture grossière de 8 pour cent et celle pour la texture moyenne de 59 pour
cent. La valeur médiane pondérée pour le drainage du sol dépasse celle des
sols bien drainés de 35 pour cent. La valeur médiane pondérée pour des sols
ayant un pH intermédiaire (5,5-7,3) est la plus élevée, devançant de 7 pour
cent celle des sols ayant un pH < 5,5 et de 49 pour cent celle des sols ayant un
pH > 7,7. 

Les valeurs médianes pondérées les plus élevées concernent les engrais
en mélange, l'ammoniac anhydre et l'OS, respectivement, alors que celles pour
les engrais à base de NO3 et de NP (NF et NP) sont les plus faibles. Les
différences entre les valeurs les plus hautes et les plus basses sont de 103 à 109
pour cent. Les valeurs élevées pour l'ammoniac anhydre et l'OS et les valeurs
basses pour NF sont conformes à des études antérieures. 

La différence entre l'épandage et l'incorporation est faible. L'épandage
lors de l'initiation paniculaire (bpi) en culture de riz irrigué entraîne une
réduction de 23 pour cent des émissions de N2O par comparaison avec
l'épandage 2 à 3 semaines après la transplantation, reflétant une absorption
plus efficace de l'azote par la plante. Les valeurs médianes pondérées pour des
applications fractionnées dépassent seulement légèrement celles des
applications simples. 

Les valeurs médianes pondérées sont les plus élevées pour les cultures de
légumineuses, suivies des autres cultures, graminées, riz irrigué et mélanges
graminées - trèfle. La valeur médiane pondérée pour d'autres cultures dépasse
de 121 pour cent celle pour les graminées, et celle pour le riz par un facteur de
plus de 7. La valeur médiane pondérée pour les cultures de légumineuses
dépasse celle pour les autres cultures de 37 pour cent. Les émissions
inférieures pour les graminées par rapport aux autres cultures peuvent résulter
d'une absorption plus efficace de N par les graminées en raison des plus
longues périodes de croissance, en particulier dans des climats tempérés.

Les différences de valeurs médianes pondérées entre la technique
micrométéorologique et les méthodes de chambre ouverte et fermée sont de 46
et 23 pour cent, respectivement, alors que la valeur médiane pondérée pour la
technique de gradient est la plus élevée et celle pour la technique de chambre
ouverte la plus faible. Dans la plupart des cas, le N2O mesuré augmente avec
la durée de la période de mesure. La valeur médiane pondérée pour des
mesures couvrant plus de 300 jours dépasse celle pour des mesures réalisées



pendant des périodes de 240-300, 180-240 et < 180 jours de 54, 72 et 172 pour
cent, respectivement. Beaucoup de mesures couvrent tout au plus une demi-
année (< 180 jours), et enregistrent seulement une partie de l'émission annuelle
et probablement seulement une partie de l'effet de l'engrais. En général, les
mesures à haute fréquence montrent les valeurs médianes pondérées les plus
basses, avec les valeurs les plus élevées pour la fréquence intermédiaire 
(1 mesure tous les 2 ou 3 jours). 

En résumé, les résultats de la récapitulation des données sont conformes
à la littérature. Concernant les facteurs déterminant la disponibilité de N, les
résultats montrent que : (i) les émissions de N2O augmentent fortement avec
la dose d'azote appliquée, (ii) les climats chauds montrent des émissions plus
élevées de N2O que les climats tempérés et (iii) les sols fertiles ayant des
teneurs élevées en C et N organiques montrent des émissions plus fortes que
les sols moins fertiles. 

Concernant les facteurs influençant le rapport N2O/N2, une texture fine
du sol, un drainage réduit, et une réaction neutre à légèrement acide du sol sont
des conditions favorisant la production et l'émission de N2O. En outre, les
émissions des prairies sont inférieures à celles des cultures. En ce qui concerne
les techniques de mesure, les résultats indiquent que les plus longues périodes
de mesure prennent plus en compte l'effet de l'engrais sur les émissions de
N2O. Ceci confirme les conclusions d'une étude antérieure. Ainsi, les mesures
intensives (> 1 par jour) prennent plus en compte les émissions faibles que les
mesures moins intensives, ce qui est en accord avec d'autres études.

Les facteurs suivants ont une influence significative (P < 0,005) : la dose
d'azote appliquée par type d'engrais, le type de climat, la teneur en carbone
organique du sol, la texture du sol, le drainage, le pH, le type de culture, la
longueur de l'expérimentation et la fréquence des mesures. Les facteurs les
plus importants sont les interactions entre la dose d'azote appliquée, le type
d'engrais et le type de culture.

Tous les facteurs ayant une influence significative sur les émissions ont
été inclus dans un modèle REML (voir l'équation dans la section sur le
traitement des données). Les valeurs des limites du modèle sont présentées
dans le tableau 7. Pour calculer l'émission de N2O en année pleine avec ce
modèle, la classe > 300 jours comme durée de la période de mesure a été
employée, alors que des évaluations d'émissions basées sur des fréquences de
plus d'une mesure par jour étaient considérées comme plus fiables que les
mesures avec de plus faibles fréquences.
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Traitement des données d'émissions de monoxyde d'azote

Le tableau 17 (annexe 2) présente les valeurs calculées pour la moyenne, la
médiane, la médiane pondérée et la moyenne pondérée pour les émissions
mesurées. Les valeurs médianes pondérées montrent une augmentation
cohérente des émissions avec l'augmentation du taux d'application d'azote, ce
qui est en conformité avec les tendances généralement observées dans la
littérature. Les valeurs médianes pondérées sont les plus fortes pour Clim3, et
la valeur médiane pondérée pour Clim5 est 10 pour cent plus élevée que celle
pour Clim1, alors qu'elle est 9 pour cent inférieure à celle pour Clim2. La
valeur médiane pondérée pour Clim3 dépasse celle pour Clim1 d'un facteur
supérieur à 5, et celles pour Clim2 et Clim5 d'un facteur supérieur à 4. 

La valeur médiane pondérée pour des sols ayant une teneur en C
organique > 3 pour cent dépasse d'un facteur 5 celle pour le sol ayant une
teneur < 3 pour cent, ce qui est en accord avec les résultats pour les émissions
de N2O. Contrairement aux résultats pour N2O concernant la texture du sol, la
valeur médiane pondérée pour l'émission de NO pour une texture grossière du
sol dépasse de 160 pour cent celle pour une texture moyenne et de 148 pour
cent celle pour une texture fine. 

Excepté les valeurs médianes, toutes les valeurs pour les sols bien drainés
dépassent celles pour les sols mal drainés, reflet du fait qu'une forte émission
de NO exige des conditions aérobies. Le pH du sol a un effet marqué sur les
émissions de NO, avec des valeurs médianes pondérées plus élevées pour les
sols à pH bas (pH<5,5) par comparaison avec les sols ayant un pH > 5,5 ;
conclusion en accord avec la littérature. 

Les types d'engrais qui sont bien représentés dans la base de données
incluent les engrais contenant du NH4

+, l'AN, les engrais contenant du NO3,
l'urée et l'urine. Dans ce groupe d'engrais, les valeurs médianes pondérées les
plus élevées sont pour AN, dépassant celles pour AF, NF et UU de 75, 17 et
26 pour cent, respectivement. 

La valeur médiane pondérée pour l'épandage dépasse celle pour
l'incorporation d'un facteur supérieur à 5 et celle pour l'application en solution
de 124 pour cent. Concernant la période d'application de l'engrais, les
comparaisons entre les différentes classes sont difficiles étant donnée
l'incertitude des valeurs pour les méthodes d'application fractionnée. 

Les valeurs médianes pondérées pour les autres cultures dépassent celles
pour les graminées et les cultures de légumineuses de 85 et 176 pour cent,
respectivement. Les données pour le riz irrigué sont trop peu nombreuses pour
permettre de tirer des conclusions. 
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La valeur médiane pondérée pour les chambres ouvertes dépasse de 24
pour cent celle pour les chambres fermées. La plupart des mesures couvraient
moins de 120 jours, avec des valeurs médianes pondérées plus basses que pour
des mesures supérieures à 120 jours. Ceci suggère que, pour NO aussi, la
période de mesure peut être importante pour l'évaluation des données trouvées
dans la littérature. Cependant, bien que les données disponibles concernant des
périodes de mesure supérieures à 300 jours soient rares, les résultats suggèrent
que l'effet de l'application d'azote sur les émissions de NO dure moins
longtemps que pour les émissions de N2O. Les mesures d'émission de NO
avec une fréquence élevée (> 1 mesure par jour) montrent des valeurs
médianes pondérées plus basses que les mesures réalisées avec une fréquence
plus basse. Ce schéma est en accord avec les résultats pour N2O. 

En résumé, pour les facteurs qui déterminent la disponibilité de N, les
données indiquent que les émissions de NO augmentent avec la dose d'azote
appliquée, et que les climats chauds et les sols fertiles avec une forte teneur en
C favorisent l'émission de NO. Pour les facteurs influençant le taux relatif
d'émission de NO, les données montrent que les émissions de NO sont les plus
fortes pour les sols neutres à texture grossière. Des plus longues périodes de
mesure restituent des émissions plus élevées que les périodes de mesure
courtes, bien que cet effet soit moins sûr que pour le N2O, ceci étant dû au
nombre plus faible de données de mesure. Comme avec le N2O, des mesures
à haute fréquence restituent des évaluations d'émission plus faibles que les
fréquences plus basses. Tous ces résultats sont conformes à la compréhension
générale des contrôles des flux de NO. 

Les facteurs qui exercent une influence significative sur les émissions de
NO sont : la dose d'azote appliquée par type d'engrais, la teneur en C organique
du sol et le drainage. L'influence du climat n'est pas significative. Les
émissions de NO semblent être beaucoup plus concentrées pendant la saison
de croissance de la culture que pour le N2O. Pendant la saison de croissance,
les conditions climatiques diffèrent moins entre les types de climat que
pendant d'autres périodes telles que l'hiver, le printemps et l'automne. 

RÉSUME DES MESURES DE VOLATILISATON

Plutôt que de présenter l'ensemble complet de données, cette section récapitule
les données pour les types principaux d'engrais pour les systèmes pluviaux et
inondés.
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Systèmes pluviaux

Ammoniac anhydre 

Dans la littérature, seules quelques mesures ont été trouvées concernant
l'ammoniac anhydre, ceci étant une indication que la volatilisation de NH3 à
partir de cet engrais est faible. Cela est probablement lié au mode d'application
(habituellement par injection), et les pertes par volatilisation peuvent se
produire quand l'injecteur ne pénètre pas assez profondément ou quand le sol
est soit trop mouillé soit trop sec. Par ailleurs, l'espacement entre les lignes
d'injection influence la perte de NH3, avec des pertes plus élevées pour un
espacement faible. Ceci est lié à la concentration de l'ammoniac anhydre par
unité de volume de sol, qui est plus élevée avec l'espacement réduit.

Bicarbonate d'ammonium 

Peu de données sont disponibles pour le bicarbonate d'ammonium (ABC). Un
taux de volatilisation de NH3 de 21 pour cent a été mesuré avec la technique
d'enceinte sans circulation forcée. Des mesures de laboratoire avec la
technique de circulation forcée dans des lœss calcaires indiquent des taux de
volatilisation de NH3 de plus de 30 pour cent, allant dans certains cas jusqu'à
70 pour cent.

Nitrate d'ammonium 

Les mesures avec la technique du bilan de matière présentées par Jarvis et al.
(1989a) indiquent un taux de volatilisation de NH3 de 6 pour cent. Cependant,
ces mesures se rapportent à une prairie pâturée, et il n'est pas clairement établi
si la perte est attribuable à l'engrais seul, car une partie a pu provenir de
l'excrétion des animaux au champ. Les données indiquent que les taux de
volatilisation de NH3 sont de 0 à 2 pour cent à pH bas, alors que pour des sols
au pH élevé et avec une basse CEC, la perte peut dépasser 60 pour cent.

Sulfate d'ammonium 

Quelques mesures de micrométéorologie sont disponibles pour des sols
couverts de résidus dans des champs de canne à sucre. Les taux de
volatilisation de NH3 étaient de 0 à 2 pour cent pour le sulfate d'ammonium,
ce qui est très inférieur à ce qui a été observé dans certaines expériences
utilisant d'autres techniques. Des taux de volatilisation de NH3 allant jusqu'à
90 pour cent du N appliqué ont été rapportés en utilisant les systèmes à
circulation forcée sur des sols calcaires.  
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Nitrate de calcium et d'ammonium 

Les techniques de circulation forcée dans des expérimentations en laboratoire
avec des sols légèrement acides, neutres ou légèrement alcalins ont montré des
taux de volatilisation de NH3 allant jusqu'à 6 pour cent, alors que les mesures
sur le terrain avec des techniques de circulation forcée montraient des taux de
volatilisation de NH3 très inférieurs. Les mesures avec des tunnels à vent sur
les sols légèrement acides ont également montré des taux faibles de
volatilisation de NH3.

Nitrate de calcium 

Bien que n'étant pas un engrais à base de NH4
+, le nitrate de calcium (CN) a

permis des comparaisons avec d'autres types d'engrais. La différence entre le
N appliqué comme engrais et le N récupéré dans la culture, différence utilisée
comme variable de remplacement pour la perte de N par volatilisation de NH3
a donné comme résultat des taux de volatilisation bas ou même négligeables.

Phosphate diammonique 

Pour ce qui concerne l'épandage de phosphate diammonique (DAP), la
technique de circulation forcée et la méthode du bilan de N montrent que les
taux de volatilisation de NH3 sont fortement variables, allant de 2 à plus de 50
pour cent. Les expériences de laboratoire avec des sols ayant un pH élevé ont
donné les taux de volatilisation de NH3 les plus élevés. La méthode du bilan
de N avec des sols à pH élevé a également eu comme résultat des taux
importants de volatilisation de NH3 (jusqu'à 35 pour cent). L'incorporation de
DAP a eu comme conséquence des taux inférieurs de volatilisation de NH3
d'environ 10 pour cent, à peu près la moitié du taux observé lors de l'épandage
de DAP sur des sols alcalins.

Phosphate monoammonique 

Les mesures de circulation forcée passées en revue dans la base de données
indiquent des taux de volatilisation de NH3 de 2 à 35 pour cent à partir de
phosphate monoammonique (MAP) épandu sur des sols dont le pH est
compris entre légèrement acide et alcalin. La méthode du bilan de N a montré
des pertes de NH3 inférieures (8 pour cent) pour le MAP épandu par rapport
au DAP sur des sols à pH élevé. Le MAP incorporé a montré des taux de
volatilisation de NH3 de 2 pour cent.  

Urée

Les mesures des pertes de NH3 à partir de l'urée montrent un modèle cohérent.
Les résultats des mesures en systèmes fermés, en circulation forcée, en tunnel
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à vent et en micrométéorologie indiquent que le taux de volatilisation de NH3
évolue dans la gamme de 15 à 20 pour cent de l'azote appliqué pour un engrais
épandu. Pour l'urée incorporée, les taux de volatilisation de NH3 sont entre 5
et 15 pour cent.

Nitrate d'urée-ammonium 

Les taux de volatilisation de NH3 à partir du nitrate d'urée-ammonium épandu
(UAN) mesurés avec des techniques de micrométéorologie étaient de près de
15 pour cent, dans une gamme allant de 8 à 18 pour cent. Cependant, les
valeurs de pH du sol n'ont pas été indiquées. Les taux de volatilisation de NH3
mesurés avec la technique de circulation forcée allaient d'une quantité
négligeable à presque 45 pour cent dans une expérience au champ avec de
l'UAN épandu sur un vertisol à texture lourde. On a également observé des
taux élevés de volatilisation de NH3 avec la méthode des différences de N sur
des sols neutres à légèrement acides.

Systèmes inondés 

Bicarbonate d'ammonium 

Les données des méthodes de micrométéorologie prouvent que les taux de
volatilisation de NH3 à partir de l'ABC peuvent atteindre 40 pour cent. Les
valeurs obtenues pour des rizières chinoises étaient inférieures, en raison du
pH bas de l'eau d'irrigation. Cependant, là où les taux de volatilisation de NH3
étaient bas, les pertes totales de N à partir de l'ABC étaient encore fortes en
raison de la dénitrification. La méthode d'application n'a pas influencé
nettement la volatilisation de NH3 dans les mesures. Pour l'ABC, seules
existent des mesures basées sur des techniques de micrométéorologie.

Sulfate d'ammonium 

La seule mesure de micrométéorologie disponible pour le sulfate d'ammonium
épandu indique que jusqu'à 40 pour cent de l'azote du sulfate d'ammonium
peuvent se volatiliser. La volatilisation de NH3 à partir du sulfate d'ammonium
épandu à l'initiation paniculaire peut s'élever à 10 pour cent, et à environ 5
pour cent du sulfate d'ammonium incorporé lors de la transplantation. La perte
saisonnière de NH3 à partir du sulfate d'ammonium incorporé lors de la
transplantation et épandu à l'initiation paniculaire était d'environ 5 pour cent
aux Philippines. Les mesures basées sur des enceintes montrent un processus
similaire, avec des pertes de NH3 variant entre des quantités négligeables et 20
à 30 pour cent pour le sulfate d'ammonium épandu, et entre une perte
négligeable et 6 à 10 pour cent pour le sulfate d'ammonium incorporé. Les
mesures avec des enceintes ouvertes et fermées montrent des taux élevés de
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volatilisation de NH3 à partir de l'eau d'irrigation quand elle a un pH de 9-10,
et nettement plus faibles à partir d'une eau d'irrigation ayant un pH inférieur à
9,5.

Urée 

Les techniques de micrométéorologie utilisées dans les champs de riz irrigués,
fertilisés avec de l'urée appliquée à la transplantation du riz montrent une
différence claire dans le taux de volatilisation de NH3 entre l'urée épandue (26
pour cent dans une gamme de 0 à 56 pour cent) et incorporée (21 pour cent
dans une gamme de 0 à 43 pour cent). L'urée appliquée à l'initiation
paniculaire donne des taux de volatilisation inférieurs de 7 pour cent (1 à 15
pour cent). Les techniques de circulation forcée montrent des taux de
volatilisation de NH3 de 17 pour cent pour l'urée épandue, et des valeurs plus
élevées de 20 pour cent pour l'urée incorporée. Les techniques 15N donnent
des taux de volatilisation de NH3 un peu plus élevés, de 28 pour cent (5 à 60
pour cent). L'incorporation de l'urée dans un sol mis en boue avant la
submersion permanente résulte dans des pertes de NH3 de près de 10 pour cent
(0 à 16 pour cent).

Résumé des facteurs régulant la volatilisation de l'ammoniac 

Traitement des données

L'analyse de l'ensemble complet de données de la littérature pour évaluer les
rapports entre les divers facteurs de régulation et les taux de volatilisation de
NH3 a utilisé la version 4,1 de Genstat 5 (PC/Windows NT).

Les facteurs de régulation considérés comportaient : type de mesure
(champ ou laboratoire), technique de mesure, pH du sol, CEC, teneur en
carbone organique, température pendant les mesures, type d'engrais, méthode
d'application, taux d'application d'azote, type de culture. L'analyse n'a pas pris
en compte les facteurs pour lesquels les données étaient limitées. Elle n'a pas
considéré les facteurs liés (indirectement) aux conditions atmosphériques,
telles que les précipitations pendant la période de mesure, la vitesse du vent,
la croissance des algues et le pH de l'eau d'irrigation. C'est parce qu'il n'est pas
possible d'employer les conditions climatiques pour faire des prévisions. En
conclusion, l'analyse a également exclu les études concernant l'utilisation de
produits chimiques tels que les algicides, l'uréase et les inhibiteurs de
nitrification. Par conséquent, l'analyse a impliqué 1 667 mesures différentes
(sur un total de 1 900), à partir de 148 études différentes.

Le tableau 8 présente les divers groupements de facteurs et leurs
classifications. Pour le type de culture, l'analyse a assumé que, dans des
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systèmes pluviaux, l'engrais est appliqué au semis, quand la surface du sol est
nue. Des expériences au champ et en laboratoire avec un sol nu non inondé ont
donc été incluses dans ce groupe.

La classification des valeurs de pH dans le tableau 8 vient du fait qu'une
analyse soigneuse des données a suggéré une relation non linéaire entre le pH
du sol et les taux de volatilisation de NH3. De plus, une telle classification
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TABLEAU 8 
Taux de volatilisation de NH3 selon différents facteurs

Facteur Est.aClasse/type/valeur

Localisation de la mesure

Champ Lab.

M 0,159 0,235

BM 0,054 0,089

WR 101 47

Technique de mesure 

c cfd cso ioc m 15N Nbal ocb wt

M 0,114 0,203 0,140 0,445 0,164 0,400 0,289 0,260 0,175

BM 0,049 0,047 0,044 0,113 0,066 0,116 0,082 0,089 0,057

WR 13 56 16 1 40 2 5 1 15

Culture

Pluvial Graminée Inondé

M 0,197 0,159 0,174

BM 0,068 0,070 0,070

WR 77 33 38

Type d'engrais

AS Urée AN CAN AA Nsol. CN ABC UAN

M 0,187 0,210 0,081 0,022 0,001 0,044 0,005 0,152 0,124

BM 0,112 0,140 0,048 0,022 0,029 0,034 0,010 0,130 0,105

WR 12 74 4 2 1 0 0 3 5

MAP DAP U+DAP U+MAP UP UUP Fumier Pâture Urine

M 0,094 0,138 0,194 0,057 0,089 0,170 0,212 0,058 0,147

BM 0,025 0,089 0,122 0,036 0,054 0,111 0,160 0,038 0,142

WR 0 3 1 1 1 1 18 3 6

AN+ Paturage. Uc U+KCl U+Ca UCN U+FYM

M 0,280 0,134 0,177 0,264 0,062 0,143

BM 0,204 0,093 0,099 0,154 0,045 0,095

WR 1 4 2 2 1 2
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Méthode d'application

b;b/w i s bf;i/f bpi NI

M 0,203 0,138 0,179 0,119 0,059 0,116

BM 0,103 0,051 0,086 0,053 0,050 0,092

WR 94 20 22 6 2 6

Application N (kg N/ha)

<50 50-100 100-150 150-200 200-250 >250 NI

M 0,134 0,193 0,170 0,158 0,190 0,174 0,278

BM 0,060 0,074 0,071 0,060 0,070 0,079 0,072

WR 13 58 24 17 11 18 8

Température (oC)

<20 >20 NI

M 0,178 0,212 0,176

BM 0,069 0,071 0,068

WR 37 26 85

pH du sol 

<5,5 5,5-7,3 7,3-8,5 >8,5 NI

M 0,153 0,174 0,215 0,221 0,188

BM 0,051 0,057 0,079 0,092 0,075

WR 22 66 32 2 25

CEC du sol (cmol/kg)

<16 16-24 24-32 >32 NI

M 0,190 0,187 0,183 0,175 0,180

BM 0,079 0,075 0,083 0,050 0,065

WR 30 24 12 12 70

C organique du sol (%)

<1% 1-2,5% 2,5-5% >5% NI

M 0,208 0,164 0,183 0,163 0,187

BM 0,070 0,059 0,074 0,085 0,062

WR 25 42 13 6 61

Texture du sol 

Grossière Moyenne FineOrganique NI

M 0,164 0,207 0,188 0,026 0,145

BM 0,085 0,116 0,096 0,025 0,068

WR 30 63 29 1 25
NI, non indiquée.
a. M, moyenne ; BM, médiane pondérée équilibrée ; WR, poids de représentation. M et BM sont exprimés
en fraction de l'engrais azoté appliqué.



rendrait les rapports compatibles avec les classifications utilisées dans les
bases de données globales des propriétés de sol. L'analyse n'a pas pris en
considération le pH de l'eau d'irrigation (un facteur important dans les
systèmes inondés) car il n'est pas possible d'employer ce facteur dans les
extrapolations. 

La classification de texture du sol dans le tableau 8 se compose de trois
larges regroupements : grossier (comprenant les sols sableux, sablo-limoneux,
limoneux, limoneux fins et limono-argilo-sableux fins), moyen (limono-
argilo-sableux, limono-argileux et argile limoneuse) et fin (sols argilo-sableux,
argilo-limoneux et argileux).

L'étape suivante était de faire un résumé des données en déterminant les
valeurs moyennes directes simples (M) du taux de volatilisation de NH3 pour
chacune des classes de tous les facteurs de régulation (tableau 8). Puisque les
valeurs d'une source ne sont probablement pas indépendantes, chaque source
de données a reçu un poids égal pour calculer ces moyennes. La pondération
n'a aucune influence systématique sur le résultat dans le cas des valeurs
indépendantes. Cependant, en pondérant, seuls 148 degrés de liberté
demeurent au lieu des 1 667 de l'ensemble de données complet. Le poids de
représentation (WR) donné pour chaque classe de facteur (tableau 8) dépend
du nombre d'études montrant des taux de volatilisation de NH3 pour cette
classe de facteur et du nombre de taux de volatilisation de NH3 rapportés dans
chaque étude. Comme l'ensemble de données inclut des résultats de 148 études
différentes, la valeur maximum de WR est 148. Là où, par exemple, une classe
de facteur se produit avec neuf autres dans seulement une étude, le poids de la
représentation est 0,1.  

Ensuite, tous les taux de volatilisation de NH3 ont subi une
transformation logarithmique. Ceci a réduit l'influence des valeurs extrêmes,
en particulier les taux extrêmement élevés de perte de NH3 dans l'ensemble de
données. La distribution résiduelle des taux log-transformés de volatilisation
de NH3 est plus près d'une distribution normale, et une rétrotransformation
donne une évaluation de la valeur médiane pour le taux de volatilisation de
NH3 plutôt que de la moyenne. Les effets ou les différences entre les classes
de facteurs ont été montrés et étudiés en déterminant les médianes pondérées
équilibrées (BM) pour le taux de perte de NH3 pour chaque classe de facteur,
éliminant l'influence des autres facteurs considérés. Le tableau 8 présente les
valeurs rétrotransformées pour les médianes pondérées équilibrées. L'analyse
n'a pas étudié les effets des combinaisons spécifiques de différents facteurs sur
les taux de volatilisation de NH3 (effets d'interaction) parce que : (i) l'analyse
de l'ensemble de données pour toutes les combinaisons est difficile étant donné
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le nombre de facteurs et de classes et (ii) la connaissance a priori de telles
combinaisons n'était pas disponible.

L'étape suivante devait développer un modèle de régression linéaire pour
les valeurs pondérées log-transformées des taux de volatilisation de NH3, et
l'employer pour calculer les pertes globales de la volatilisation de NH3. Pour
la prévision des taux de volatilisation de NH3, il est recommandé d'exécuter la
régression sur la base des données utilisées dans l'extrapolation. Cependant,
pour des mesures de laboratoire, ce n'est pas possible. En outre, la résolution
de 0,5°x 0,5° dans les cartes utilisées donne une représentation généralisée des
conditions environnementales et de gestion à l'échelle du paysage. Une telle
résolution n'est donc pas adaptée pour l'utilisation en combinaison avec des
mesures locales sur le terrain.

Interprétation des données pour la volatilisation de l'ammoniac 

Les résultats pour les moyennes et les médianes pondérées équilibrées
indiquent qu'il y a une différence significative entre les mesures effectuées au
champ et au laboratoire (tableau 8). Divers facteurs peuvent expliquer cela, y
compris la technique de mesure (généralement enceintes à circulation forcée
visant à déterminer la perte maximale de NH3), bien que les conditions
environnementales dans le laboratoire puissent également favoriser les pertes
de NH3. En conclusion, dans la plupart des cas (sauf dans les études en serre)
les sols dans les enceintes étaient non cultivés, ce qui peut également favoriser
la perte de NH3.

La technique de mesure utilisée pour déterminer les pertes de NH3 est
également très importante. Les valeurs médianes et moyennes pondérées
étaient élevées pour les mesures basées sur le 15N et la mesure ouverte
indirecte (ioc). La valeur moyenne pour la circulation forcée (cfd) est plus
forte que celle pour les techniques de micrométéorologie (m), alors que les
médianes pondérées montrent l'ordre inverse. Les évaluations pour les deux
techniques dérivent d'un grand nombre d'observations dans la base de données,
fournissant une base beaucoup plus solide que les données disponibles pour
les autres techniques.

L'influence du type de culture est moins importante que le lieu ou la
technique de mesure utilisée (tableau 8). La moyenne pour les graminées est
de 20 pour cent inférieure à celle pour les cultures pluviales, et de 10 pour cent
inférieure à celle pour les systèmes inondés. Les valeurs moyennes confirment
l'idée que les taux de volatilisation de NH3 sont généralement inférieurs dans
les prairies par rapport aux terres cultivées, mais les médianes pondérées ne
montrent presque aucune différence.
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Cependant, l'effet du type d'engrais appliqué sur la perte de NH3 est très
important, comme prévu à la lecture de la littérature. Les valeurs moyennes et
les médianes pondérées sont en accord général avec les jugements des experts.
Une exception est l'ammoniac anhydre dont le mode d'application n'est pas
expliqué. L'effet du type d'engrais appliqué sur la volatilisation de NH3 est,
comme prévu, très important. Des différences entre types d'engrais se
remarquent dans la moyenne et la médiane pondérée, avec les valeurs les plus
élevées pour l'AN appliqué aux pâturages, puis le fumier et l'urée, et les
valeurs les plus basses pour le CN et l'ammoniac anhydre.

L'épandage et l'application d'engrais sous forme liquide ont des médianes
pondérées semblables. L'incorporation entraîne une réduction importante de
50 pour cent par rapport à l'épandage. Dans les systèmes de culture de riz,
l'application de l'engrais avant l'inondation (bf ; i/f) et l'application lors de
l'initiation paniculaire (bpi) ont des valeurs médianes pondérées beaucoup plus
basses que l'application dans le champ inondé (b ; bw). La réduction de la
volatilisation de NH3 qui est réalisable par application lors de l'initiation
paniculaire est de 50 pour cent par rapport à l'épandage lors de la
transplantation, ce qui est en accord avec la littérature. Contrairement au mode
d'application, le taux d'application n'exerce aucune influence claire sur les taux
de perte de NH3.

Les résultats des propriétés de sol sont en accord, à des degrés variables,
avec les attentes basées sur la littérature. Les médianes pondérées pour un pH
du sol > 8,5 sont supérieures de 61 pour cent à celles de la gamme de pH de
5,5 à 7,3, et de 80 pour cent à celles pour un pH du sol ≤ 5,5. Les médianes
pondérées pour un pH du sol dans la gamme de 7,3 à 8,5 sont supérieures de
39 pour cent à celles pour la gamme de 5,5 à 7,3 et de 55 pour cent supérieures
à celles avec un pH ≤ 5,5.

L'effet de la CEC du sol est légèrement moins clair que celui du pH. Les
valeurs moyennes pour les différentes classes de CEC montrent un modèle
cohérent, avec une volatilisation de NH3 inférieure dans les sols ayant une
forte CEC par rapport à ceux ayant une faible CEC. Les médianes pondérées
pour les sols avec des CEC > 32 cmol/kg sont inférieures de 40 pour cent par
rapport aux sols ayant une CEC < 32 cmol/kg. Cependant, pour les médianes
pondérées, la relation entre les taux de volatilisation de NH3 et les CEC pour
des sols ayant une CEC < 32 cmol/kg a disparu.

L'influence de la teneur en carbone organique du sol n'est pas claire. Les
valeurs moyennes et médianes pondérées sont plus élevées pour la classe de
carbone organique du sol la plus basse que pour la suivante. Le nombre

Estimations des émissions gazeuses de NH3, NO et N2O par les terres agricoles à l'échelle mondiale 51



d'observations est faible dans les classes 3 et 4, et les évaluations sont donc
moins fiables que pour les classes 1 et 2.

L'influence de la texture du sol n'est pas claire, avec des moyennes et des
médianes pondérées élevées pour le taux de volatilisation de NH3 pour les
horizons de surface à texture moyenne, et des valeurs plus basses pour les sols
à texture fine ou grossière.

Régression

L'étape suivante devait étudier les effets combinés des différents facteurs en
utilisant l'analyse de régression. Dans l'ensemble de facteurs choisis pour la
compilation des données ci-dessus, la régression concernait seulement ceux
qui ont eu une influence claire sur la volatilisation de NH3, exceptés les
facteurs concernant les conditions atmosphériques et les facteurs de technique
de mesure et de lieu.

Il était nécessaire d'exclure a priori de la régression les facteurs liés aux
conditions atmosphériques car le manque de données empêche leur utilisation
dans les extrapolations. Les différents lieux et techniques de mesure ont
montré des différences claires aussi bien entre les moyennes que les médianes
pondérées. Cependant, leur exclusion est venue du fait qu'il n'est pas possible
d'employer des techniques de mesure pour des prévisions car la connaissance
a priori pour juger de leur exactitude manque, alors que l'ensemble de données
utilisé ne peut pas fournir une base suffisante pour expliquer l'influence du lieu
de mesure. Par conséquent, la régression donne une valeur moyenne pour des
taux de volatilisation de NH3 s'appliquant à toutes les techniques et tous les
endroits de mesure inclus dans l'ensemble de données.

La dose d'azote appliquée, le contenu en carbone organique du sol et la
texture du sol ne montrent aucune relation consistante avec les taux de
volatilisation de NH3 et n'ont donc pas été employés dans la régression.
L'absence d'une relation peut être due au fait que le carbone organique et la
texture du sol sont les causes déterminantes principales de la CEC du sol. Par
conséquent, on assume que l'influence du C et de la texture du sol sur les taux
de volatilisation de NH3 est comprise dans le facteur CEC.

Les facteurs choisis pour la régression incluaient : le type de culture, le
type d'engrais et le mode d'application, la température, le pH du sol, et la CEC.
Le tableau 9 présente les paramètres adaptés pour les différentes classes de
facteurs du modèle récapitulatif. Les valeurs de facteur sont log-transformées.
Le calcul pour le taux de perte de NH3 est : exp(facteur type de culture + type
d'engrais + mode d'application + pH du sol + CEC du sol + climat). Par
exemple, pour les graminées fertilisées avec de l'urée épandue (b) sur un sol
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TABLEAU 9 
Valeurs des facteurs dans le modèle de régression linéaire 

Type de culture Type d'engraisa

Cultures pluviales -0,045 AS 0,429

Graminées -0,158 Urée 0,666

Cultures irriguées 0 AN -0,35

CAN -1,064

Méthode d'application AA -1,151

b -1,305 Nsol.a -0,748

I -1,895 CN -1,585

s -1,292 ABC 0,387

bf;i/f -1,844 UAN 0

bpi -2,465 MAP -0,622

DAP 0,182

pH du sol U+DAP 0,803

pH≤5,5 -1,072 U+MAP -0,48

5,5<pH≤7,3 -0,933 UP -0,25

7,3<pH≤8,5 -0,608 UUP 0,45

pH>8,5 0 O 0,995

Pâturage -0,378

CEC du sol Urine 0,747

CEC≤16 0,088 AN+ Pâturage 1,229

16<CEC≤24 0,012 Uc 0,25

24<CEC≤32 0,163 U+KCl 0,469

CEC>32 0 U+Ca/Mg 0,753

UCN -0,43

Climat U+FYM 0,385

Climat tempéré -0,402

Climat tropical 0

a. La valeur du facteur pour des phosphates d'ammonium est calculée sur la base de la
composition globale de 80 pour cent de DAP et de 20 pour cent de MAP ; pour le composé NK
(principalement KNO3), la valeur pour CN est employée ; les valeurs de facteur pour les autres
engrais composés sont basées sur les divers engrais composés NP et NPK dans l'ensemble des
données de mesures ; pour des solutions de N, nous avons employé les données rassemblées
pour tous les engrais azotés appliqués en solution.
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ayant un pH de 5,5<pH<7,3, une CEC de 16<CEC<24, dans un climat
tempéré, le taux de volatilisation de NH3 est : exp(-0,158 + 0,666 - 1,305 -
0,933 + 0,012 - 0,402) = exp(-2,120) = 0,120. Par conséquent, la perte calculée
en pourcentage de l'application de N-urée est de 12 pour cent.  

La variance expliquée par le modèle est d'environ 30 pour cent. Ceci
signifie que les valeurs de volatilisation de NH3 diffèrent, selon les recherches
publiées, d'environ 15 pour cent en moins des moyennes calculées par le
modèle par rapport à leur moyenne commune. Par conséquent, le modèle
récapitulatif n'est pas approprié pour calculer des taux de volatilisation de NH3
à partir des mesures publiées dans les journaux de recherches pour des
emplacements spécifiques. Le modèle calcule les taux médians de
volatilisation de NH3, qui ont plus d'intérêt quand l'échelle de travail est celle
des paysages plutôt que des mesures ponctuelles faites dans des conditions de
sites spécifiques.
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Chapitre 5 
Estimations globales 

DONNÉES SUR L’UTILISATION DE LA TERRE, LA GESTION DES

ENGRAIS ET L’ENVIRONNEMENT

Les données de distribution de couverture / utilisation de la terre pour des
zones de prairies, de rizières et d'autres cultures proviennent de Zuidema et al.
(1994). Cette base de données globale provient des cartes de végétation
naturelle et de climat en combinaison avec les informations statistiques de la
FAO (2000). Comme la résolution est de 0,5, il y a des erreurs dans les
données pour certains petits pays. Par exemple, la surface totale des terres d'un
petit pays ne peut être représentée par les cellules de la grille 0,5°. De tels
problèmes se produisent souvent pour des îles ou des secteurs côtiers.

Les données sur la gestion des pâturages sont extrêmement limitées.
Cependant, afin d'extrapoler la volatilisation de NH3 due à l'application
d'engrais et de fumier, il est nécessaire de connaître la localisation des prairies
utilisées plus ou moins intensivement. Ce processus a impliqué quelques
suppositions simples avec trois types définis de pâturages : (i) les prairies
intensivement utilisées, recevant seulement des intrants de fumiers animaux,
et définies comme prairies situées dans des zones arables, (ii) les prairies
fertilisées, recevant des éléments nutritifs à partir d'engrais minéraux comme
indiqué par IFA/IFDC/FAO (1999) en plus des fumiers animaux (ces prairies
sont situées au sein des prairies intensivement utilisées), (iii) les prairies
extensives, comprenant les autres prairies citées par Zuidema et al. (1994),
n'ont pas été prises en compte car elles sont pâturées et les applications
volontaires d'engrais ou de fumiers sont considérées comme négligeables.

Dans la plupart des pays, les prairies intensivement utilisées sont dans les
cellules où les terres arables composent au moins un tiers de la surface. Il a été
nécessaire de faire beaucoup d'exceptions afin de faire coïncider les surfaces
avec celles de l'étude IFA/IFDC/FAO (1999).

Pour les champs de riz irrigué, les données d'engrais azoté utilisé par
hectare sont celles de l'étude IFA/IFDC/FAO (1999), à quelques exceptions
près. L'utilisation d'engrais azoté pour les autres cultures pluviales a été



calculée comme étant la différence entre le total des engrais azotés utilisés
donné par l'IFA (1999) et la somme de l'azote utilisé pour le riz irrigué et les
prairies donnée dans le rapport IFA/IFDC/FAO (1999), à quelques exceptions
près pour certains pays.

La quantité d'azote des fumiers animaux disponible pour fertiliser les
cultures et les prairies a été calculée à partir de l'excrétion totale en enlevant
l'excrétion pendant le pâturage, l'utilisation des fumiers animaux comme
carburant et les pertes de NH3 pendant le stockage des fumiers animaux. La
moitié des excrétions animales disponibles comme engrais est considérée
comme étant employée dans les terres cultivées et l'autre moitié dans les
prairies. Pour certains pays, il a été nécessaire d'ajuster le pourcentage de
fumier appliqué sur les prairies afin d'éviter des taux d'application excessifs.
Ainsi, le taux maximum d'application d'azote était de 200 kg/ha pour les pays
industrialisés, et de 50 kg/ha pour les pays en voie de développement ; ceci
affecte la disponibilité pour les cultures. Les taux d'application de fumure pour
les cultures de riz irrigué et les cultures pluviales ont été considérés comme
égaux.

Les taux de volatilisation d'ammoniac sont linéaires par rapport au taux
d'application d'azote. Cependant, les modèles pour les émissions de N2O et
NO montrent une réponse non linéaire des émissions par rapport aux taux
d'application d'azote. Par conséquent, pour N2O et NO, les taux moyens
d'application par pays utilisés pour l'ammoniac ne donneraient pas une
évaluation correcte des émissions. Pour prendre en compte le fait que les
champs agricoles ne reçoivent pas tous de l'engrais, les données de
l'IFA/IFDC/FAO (1999) sur les taux d'application d'engrais minéraux azotés et
le pourcentage de chaque culture recevant réellement de l'engrais azoté ont été
employés pour calculer le taux moyen d'application sur les cultures pluviales
pour le secteur réellement fertilisé. Ces données sont disponibles pour 49 pays,
y compris certains avec 100 pour cent de champs fertilisés. Les analyses ont
inclus des données pour 38 pays en voie de développement et ont fait
l'hypothèse qu'une fraction des champs reçoit l'engrais afin de déterminer
l'utilisation apparente de N total par pays. Pour d'autres pays en voie de
développement, les taux d'application d'azote étaient assumés comme étant
égaux aux taux calculés pour l'Amérique centrale, l'Amérique du Sud, l'Asie
et l'Afrique. Il n'y a aucune statistique sur l'utilisation des fumiers animaux
dans les terres arables et les prairies. Les évaluations peuvent être disponibles
pour des régions dans certains pays, mais parfois elles ne correspondent pas
aux statistiques officielles ou sont périmées. Le manque de données rend
nécessaire la généralisation. Par conséquent, pour les fumiers animaux
appliqués sur des terres arables, les mêmes taux minimums de N ont été
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employés. Pour la fumure appliquée aux prairies, des taux d'application
d'azote de 50 pour cent de ceux utilisés pour les cultures pluviales sont
supposés refléter les taux d'application inférieurs dans les prairies par rapport
aux cultures.

En plus des données d'utilisation des sols, les informations de la
résolution 0,5° sur le pH du sol, la CEC, la teneur en C organique, la texture
et le drainage du sol provenaient de Batjes (1997), et d'une carte des types de
climat avec la résolution 0,5° de Fresco et al. (1998). Pour NH3, cette base de
données climatiques n'a pas été employée car il est difficile d'estimer la
température lors de l'application d'engrais (généralement au commencement
de la saison de culture). Par conséquent, pour extrapoler les taux de
volatilisation de NH3, l'hypothèse était que la température lors de l'application
d'engrais est > 20°C entre 40°N et 40°S, et < 20°C aux autres latitudes.

Des hypothèses additionnelles ont dû être faites. Les mesures d'émissions
de N2O et NO pendant la saison de culture quand les champs de riz sont
inondés sont majoritaires dans la base de données. Par conséquent, lors de
l'extrapolation des émissions de N2O à partir du riz, les paramètres des
modèles pour les autres cultures ont été employés pour le riz, pour prendre en
compte les émissions pendant la période suivant la récolte.

La gestion des engrais, qui a un effet significatif sur le taux de
volatilisation de NH3, est l'aspect le moins connu dans l'extrapolation. Bien
que beaucoup de choses soient connues au niveau local et national, il est
difficile de généraliser de telles informations à un inventaire global. Une
grande partie de l'engrais appliqué sur le riz en Asie du Sud-Est est soit
directement épandue sur le sol inondé 14-21 jours après la transplantation soit
épandue directement sur le sol inondé après la transplantation. L'épandage est
également commun pour les prairies.

Par conséquent, l'hypothèse générale pour l'apport d'engrais était celle
d'une application basique par épandage. Les exceptions incluent l'ammoniac
anhydre (estimations basées sur l'incorporation), et les solutions d'engrais
(liquides). On a assumé que les fumiers animaux utilisés dans la culture de riz
sont incorporés. Si l'incorporation des engrais était en fait une pratique plus
courante, les estimations de pertes de NH3 exigeraient un ajustement à la
baisse.

Il est difficile de mesurer les incertitudes liées au changement d'échelle.
Les incertitudes dans l'utilisation d'engrais proviennent principalement du
regroupement de différents types d'engrais azotés dans une seule catégorie.
Les données sur l'utilisation d'engrais par les cultures ont un degré variable de
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fiabilité ; les données sont plus complètes et probablement plus sûres dans les
pays industrialisés que dans les pays en voie de développement. Cependant, il
n'y a aucune statistique sur la gestion des engrais. L'extrapolation a inclus des
hypothèses sur le mode d'application des engrais et fumiers. Comme les taux
d'application varient entre cultures et entre agriculteurs dans les pays, la
distribution spatiale des taux d'application d'engrais n'est pas bien connue. De
plus, on ne sait pas si certains types d'engrais sont préférentiellement employés
sur des cultures spécifiques ou des prairies.

La distribution des terres arables est bien connue, mais les données sur la
distribution et la gestion des prairies sont incertaines. Bien que des
informations sur l'utilisation des engrais minéraux dans les prairies soient
disponibles, l'application des fumiers animaux dans les prairies est basée sur
une évaluation globale. Pour différentes régions du monde et différents pays,
l'application des fumiers animaux est très aléatoire.

Les populations animales sont bien connues, bien que la saison où sont
faits les recensements cause une certaine incertitude. L'incertitude sur les
données des populations animales est probablement inférieure à 10 pour cent.
La majeure partie de l'incertitude dans le taux de volatilisation de NH3 pour
des fumiers provient des hypothèses sur l'excrétion de N et la gestion des
déchets. Pour les pays en voie de développement, en particulier, il n'y a aucune
donnée fiable sur les pratiques en matière de gestion des déchets et sur
l'utilisation des fumiers animaux dans les prairies et les terres arables. Par
conséquent, l'incertitude est probablement plus élevée pour les pays tropicaux
et plus basse pour l'Europe de l'Ouest.

EXTRAPOLATION POUR LE PROTOXYDE D’AZOTE ET LE

MONOXYDE D’AZOTE

Les modèles simples pour N2O et NO présentés au chapitre 4 ont été employés
dans un GIS avec l'information géographique et les hypothèses sur la gestion
des engrais discutées ci-dessus.

Les figures combinées résultant des tableaux 10 et 11 présentent les
émissions annuelles globales de N-N2O (environ 3,5 millions de tonnes) et N-
NO (environ 2,0 millions de tonnes). Quelques 34 pour cent des émissions
annuelles globales de N-N2O (3,2 millions de tonnes) proviennent des champs
cultivés des pays développés et 66 pour cent des pays en voie de
développement. Les émissions globales à partir des champs cultivés
représentent 3,3 pour cent des apports d'engrais azoté (3,3 pour cent dans les
pays développés et 3,4 pour cent dans les pays en voie de développement). Les
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émissions annuelles de N-NO à partir des cultures fertilisées s'élèvent à
environ 1,5 millions de tonnes, 44 pour cent à partir des pays développés et
56 pour cent des pays en développement. Cela représente 2,0 pour cent des
apports de N pour les pays développés et 1,4 pour cent pour les pays en voie
de développement.

Les émissions annuelles de N-N2O à partir des prairies fertilisées
s'élèvent à environ 0,3 million de tonnes (58 pour cent pour les pays
développés et 42 pour cent pour les pays en voie de développement), et celles
de N-NO sont environ de 0,5 million de tonnes (68 pour cent provenant des
pays développés et 32 pour cent de pays en voie de développement)
(tableau 11).
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TABLEAU 10 
Estimations des émissions de N2O et de NO à partir des engrais azotés et des fumiers animaux
appliqués aux cultures, 1995

Régiona Surface Engrais azotés Fumiers Emission Emission
animaux de N-N2O de  N-NO

000 000 ha 000 t

Canada 46 1 576 207 67 103

Etats Unis 190 11 150 1 583 316 167

Amérique Centrale 40 1 424 351 106 31

Amérique du Sud 111 2 283 1 052 260 102

Afrique du Nord 22 1 203 36 53 24

Afrique de l'Ouest 75 156 140 171 41

Afrique de l'Est 41 109 148 78 31

Afrique du Sud 42 480 79 72 24

Europe OCDE 90 6 416 3 408 233 131

Europe de l'Est 48 1 834 757 70 35

Ex-Union Soviétique 230 1 870 2 392 262 182

Proche Orient 58 2 376 180 83 45

Asie du Sud 206 12 941 3 816 614 186

Asie de l'Est 95 24 345 5 150 397 269

Asie du Sud Est 87 4 216 941 247 85

Océanie 49 651 63 109 29

Japon 4 436 361 12 11

Monde 1 436 73 467 20 664 3 150 1 498

a. Régions du monde tirées de Kreileman et al. (1998).



Les émissions de N2O induites par les engrais ont été calculées comme la
totalité des émissions moins celles des champs non fertilisés (toutes autres
conditions égales à la parcelle fertilisée), exprimées en pourcentage de l'apport
de N (tableau 12). Les résultats indiquent des différences importantes entre les
types d'engrais. Les émissions annuelles globales de N-N2O induites par les
engrais sont d'environ 0,9 million de tonnes, soit 0,8 pour cent des apports de
N, inférieures aux 1,25 pour cent estimés par Bouwman (1996). Les plus forts
taux d'émission induits par les engrais concernent l'urée et tout autre engrais N
simple (principalement l'ABC utilisé en Chine), et les plus bas pour les engrais
organiques.

Les émissions annuelles globales de N-NO induites par les engrais sont
d'environ 0,6 million de tonnes, soit 0,5 pour cent des apports de N
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TABLEAU 11 
Estimations des émissions de N2O et de NO à partir des engrais azotés et des fumiers animaux
appliqués aux prairies, 1995 

Régiona Surface Engrais azotés Fumiers Emission Emission
animaux de N-N2O de  N-NO

000 000 ha 000 t

Canada 20 0 207 7 40

Etats Unis 84 0 1 583 31 50

Amérique Centrale 22 25 351 15 14

Amérique du Sud 59 12 1 051 34 44

Afrique du Nord 10 0 34 5 6

Afrique de l'Ouest 48 0 137 30 26

Afrique de l'Est 26 0 148 13 17

Afrique du Sud 24 31 78 13 14

Europe OCDE 50 3 074 3 085 56 85

Europe de l'Est 18 210 737 8 13

Ex-Union Soviétique 177 760 2 389 58 115

Proche Orient 13 17 167 5 10

Asie du Sud 10 0 425 6 5

Asie de l'Est 29 0 1 404 9 15

Asie du Sud Est 15 0 477 8 11

Océanie 20 175 52 29 40

Japon 0 27 59 1 1

Monde 625 4 331 12 386 329 507

a. Régions du monde tirées de Kreileman et al., (1998).



(tableau 12), ce qui est en accord avec l'évaluation de 0,5 pour cent donnée par
Veldkamp et Keller (1997a). Les plus forts taux d'émission induits par les
engrais sont de 0,8 pour cent pour les engrais azotés complexes N-NK et
d'autres engrais azotés simples (principalement l'ABC utilisé en Chine). Les
plus faibles taux d'émission induits par les engrais sont calculés pour les
engrais organiques (0,4 pour cent).

Le calcul d'une évaluation médiane a comporté l'utilisation des émissions
transformées logarithmiques et la pondération. Le résultat est une meilleure
évaluation de l'émission pour une combinaison spécifique de classes de
facteurs. Avec la procédure de maximum de vraisemblance des résidus, il n'est
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TABLEAU 12
Utilisation globale de N et estimations des émissions de N2O et de NO par type d'engrais 

Type d'engraisa Utilisation globale Pertes de Pertes de

de N (million t/an) N-N2Ob (%) N-NO (%)

Sulfate d'ammonium 2,4 1,0 0,6

Urée 34,4 1,1 0,6

Nitrate d'ammonium 7,5 0,9 0,5

Nitrate d'ammonium et de calcium 3,6 0,6 0,6

Ammoniac, application directe 4,6 0,8 0,5

Solutions azotées 4,0 0,9 0,6

Autres engrais azotés simplesc 10,1 1,0 0,8

Phosphates d'ammonium 4,1 0,8 0,6

Autres complexes N-NP 1,7 0,8 0,5

Complexes N-NK 0,0 0,8 0,8

Complexes N-NPK 6,1 0,7 0,5

Total des Engrais minéraux 78,5 1,0 0,6

Engrais organiques 33,0 0,6 0,4

Total des engrais minéraux et organiques 111,6 0,8 0,5

a. Les estimations pour les types d'engrais sont basées sur les surfaces où seuls des engrais
minéraux sont appliqués (utilisant les valeurs des facteurs pour les types d'engrais simples), les
surfaces où des engrais minéraux et organiques sont appliqués en combinaison (utilisant les
valeurs des facteurs pour ces combinaisons) et les surfaces où des engrais organiques sont
appliqués (utilisant les valeurs des facteurs pour les engrais organiques)
b. L'absorption possible de NO par les feuilles des plantes n'a pas encore été prise en compte.
Cette absorption peut être particulièrement importante dans les prairies et les cultures pérennes.
c. La plupart (90 pour cent) des engrais azotés simples sont utilisés en Chine, avec une
prédominance (95 pour cent) pour le bicarbonate d'ammonium. Le restant est principalement du
chlorure d'ammonium. Pour ces deux engrais, la valeur du facteur du sulfate d'ammonium a été
utilisée.



pas possible de donner une évaluation de l'erreur type de l'évaluation modèle
des émissions. Par conséquent, les erreurs types ont été calculées pour une
gamme de combinaisons des facteurs considérés pour un modèle de régression
multiple pondérée pour N2O. La régression multiple a employé les seuls
enregistrements de la base de données qui ont des valeurs pour tous les
facteurs (353 mesures). La variance expliquée par ce modèle est de 50 pour
cent, et l'incertitude globale s'étend d'environ - 40 pour cent à +70 pour cent,
basée sur deux fois l'erreur type expliquant 95 pour cent des données.
L'incertitude du modèle de maximum de vraisemblance des résidus est
probablement moins élevée que celle de la régression multiple pondérée parce
que la procédure de maximum de vraisemblance des résidus a pris en compte
plus de mesures (846 pour N2O). Pour le NO, le nombre de degrés de liberté
après pondération est trop petit pour dériver un modèle qui ressemble au
modèle de maximum de vraisemblance des résidus, et il est donc difficile
d'estimer l'incertitude du modèle.  

Les modèles pour N2O et NO sont non linéaires par rapport au taux
d'application d'azote. Bien que des évaluations aient été employées pour les
surfaces réellement fertilisées, l'hétérogénéité dans les taux d'application
d'azote peut encore influencer les résultats du modèle. L'erreur associée aux
évaluations d'émission extrapolées est acceptable quand elle est comparée à
d'autres incertitudes dans l'extrapolation globale. Les modèles ne sont pas
adaptés pour prédire des émissions à partir des mesures contenues dans
différents articles de recherche pour des emplacements spécifiques.
Cependant, pour l'extrapolation aux conditions du paysage, les taux moyens
d'émission pour des combinaisons de classes de facteurs sont d'un plus grand
intérêt que des mesures individuelles. 

EXTRAPOLATION POUR L’AMMONIAC

Le modèle récapitulatif (chapitre 4) a été employé pour calculer les pertes
régionales et globales par volatilisation. Cet exercice d'extrapolation a
combiné diverses sources de données statistiques et d'informations
géographiques. Les tableaux 13 et 14 récapitulent les résultats de
l'extrapolation. La perte globale d'ammoniac (11 millions de tonnes de N/an)
à partir des engrais minéraux (soit 14 pour cent des engrais minéraux azotés
utilisés) estimée dans ce rapport est en accord avec Bouwman et al. (1997).
Les résultats indiquent que les taux de volatilisation de NH3 dans les pays en
voie de développement dépassent ceux dans les pays développés d'un facteur
de 4,3.
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La perte globale de NH3 provenant de l'utilisation annuelle de 11,8
millions de tonnes d'engrais minéral azoté dans la culture de riz irrigué s'élève
à 2,3 millions de tonnes de N/an, soit 20 pour cent de l'application d'azote. La
majeure partie de cette perte se produit dans les pays en voie de
développement (97 pour cent). Dans les cultures pluviales, 14 pour cent de
61,7 millions de tonnes d'engrais minéral azoté sont perdus sous forme de
NH3, avec un taux de perte plus élevé dans les pays en voie de développement
(18 pour cent) que dans les pays développés (8 pour cent). Dans les prairies,
l'utilisation globale annuelle d'engrais minéraux azotés est de 4,3 millions de
tonnes de N, avec des taux de perte estimés de 13 pour cent pour les pays en
voie de développement et de 6 pour cent pour les pays développés. La presque
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TABLEAU 13 
Estimations des pertes par volatilisation de NH3 à partir de l'application de N minéral sur les
prairies fertilisées, les cultures pluviales et le riz irrigué par région, 1995

Régiona Prairies fertilisées Cultures pluviales Riz irrigué

Surface N Perte de Surface N Perte de Surface N Perte de
(million utilisé N-NH3 (million utilisé N-NH3 (million utilisé N-NH3

ha) (000 t) (000 t) ha) (000 t) (000 t) ha) (000 t) (000 t)

Canada 0 0 0 46 1 576 140 0 0 0

Etats Unis 0 0 0 189 10 982 787 1 168 15

Amérique Centrale 1 25 3 40 1 392 215 0 32 5

Amérique du Sud 1 12 1 109 2 049 348 3 234 43

Afrique du Nord 0 0 0 21 1 126 214 1 78 16

Afrique de l'Ouest 0 0 0 73 130 19 1 26 4

Afrique de l'Est 0 0 0 40 109 17 1 1 0

Afrique du Sud 3 31 3 42 477 51 0 3 0

Europe OCDE 37 3 074 156 90 6 384 448 0 32 3

Europe de l'Est 3 210 13 48 1 834 123 0 1 0

Ex-Union Soviétique 33 760 59 229 1 856 157 1 14 1

Proche Orient 4 17 3 57 2 305 422 1 71 18

Asie du Sud 0 0 0 162 8 295 1 827 44 4 646 1 030

Asie de l'Est 0 0 0 69 19 855 3 318 26 4 490 829

Asie du Sud Est 0 0 0 52 2 405 421 35 1 811 335

Océanie 20 175 23 49 639 108 0 12 2

Japon 0 27 4 2 265 36 2 171 24

Monde 103 4 331 265 1 319 61 678 8 650 117 11 788 2 327

a. Régions utilisées pour la recherche sur le changement global, définies par Kreileman et al.
(1998).



totalité des engrais minéraux azotés apportés dans les prairies est utilisée dans
les pays développés.

La perte globale de NH3 à partir de l'utilisation annuelle dans les prairies
de 12,4 millions de tonnes d'azote provenant des fumiers animaux s'élève à 2,7
millions de tonnes de N/an, dont environ 60 pour cent proviennent des pays
développés. Le taux de volatilisation de NH3 des fumiers animaux est de 22
pour cent de l'azote appliqué (20 pour cent dans les pays développés et 25 pour
cent dans les pays en voie de développement). Dans les cultures pluviales, 26
pour cent des 17,4 millions de tonnes de N des fumiers animaux sont perdus
sous forme de NH3, avec un taux de perte plus élevé dans les pays en voie de
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TABLEAU 14 
Estimations des pertes par volatilisation de NH3 à partir de l'application de fumiers animaux sur les
prairies intensives, les cultures pluviales et le riz irrigué par région, 1995 

Régiona Prairies fertilisées Cultures pluviales Riz irrigué

Surface N Perte de Surface N Perte de Surface N Perte de
(million utilisé N-NH3 (million utilisé N-NH3 (million utilisé N-NH3

ha) (000 t) (000 t) ha) (000 t) (000 t) ha) (000 t) (000 t)

Canada 20 207 41 46 207 45 0 0 0

Etats Unis 84 1 583 366 189 1 573 394 1 10 2

Amérique Centrale 22 351 92 40 349 105 0 3 0

Amérique du Sud 59 1 051 271 109 1 020 291 3 32 5

Afrique du Nord 10 34 11 21 33 12 1 3 1

Afrique de l'Ouest 48 137 35 73 137 39 1 3 1

Afrique de l'Est 26 148 40 40 143 43 1 6 1

Afrique du Sud 24 78 20 42 78 23 0 2 0

Europe OCDE 50 3 085 561 90 3 402 684 0 7 1

Europe de l'Est 18 737 130 48 757 149 0 0 0

Ex-Union Soviétique 177 2 389 511 229 2 378 555 1 15 2

Proche Orient 13 167 53 57 177 64 1 2 1

Asie du Sud 10 425 114 162 2 850 917 44 965 175

Asie de l'Est 29 1 404 324 69 3 500 953 26 1 650 276

Asie du Sud Est 15 477 114 52 544 147 35 396 62

Océanie 20 52 14 49 63 19 0 0 0

Japon 0 59 16 2 186 51 2 175 28

Monde 625 12 386 2 712 1 319 17 396 4 492 117 3 270 555

a. Régions utilisées pour la recherche sur le changement global, définies par Kreileman et al.
(1998).



développement (29 pour cent) que dans les pays développés (22 pour cent). Ce
taux plus élevé pour les pays en voie de développement est dû aux
températures élevées et à la prédominance de l'utilisation de l'urée, de l'ABC
et du sulfate d'ammonium dans la culture de riz irrigué. Le volume de fumiers
animaux appliqués annuellement sur les cultures pluviales représente
8,6 millions de tonnes de N dans les pays développés et 8,8 millions de tonnes
de N dans les pays en voie de développement. Dans les systèmes de riz irrigué,
l'estimation de l'utilisation annuelle d'azote provenant des fumiers animaux est
de 3,3 millions de tonnes de N, principalement dans les pays en voie de
développement. Comme on assume que l'incorporation est répandue dans la
culture de riz, les taux de volatilisation de NH3 sont moins élevés que pour les
cultures pluviales (17 pour cent dans les pays en voie de développement et
16 pour cent dans les pays développés).  

Le tableau 15 compare les taux globaux moyens de volatilisation de NH3
pour les types d'engrais (IFA, 1999) basés sur le modèle de régression avec
d'autres inventaires de la littérature. Les résultats sont en accord avec les
évaluations de ECETOC (1994) et de Bouwman et al. (1997), sauf pour le
sulfate d'ammonium et les engrais complexes comprenant le MAP et le DAP.
Les données rassemblées dans ce rapport pour le sulfate d'ammonium sont
basées sur 176 mesures présentées dans un grand nombre d'articles de
recherches différents et pour différents emplacements dans des conditions
variées. Par conséquent, les résultats peuvent être considérés comme
représentatifs pour des conditions réelles de champ.

Les taux de volatilisation de NH3 trouvés pour les engrais contenant du
phosphore sont plus élevés que les valeurs présentées par ECETOC (1994) et
Bouwman et al. (1997). Ceci peut être dû à l'influence du phosphate qui peut
changer l'environnement et augmenter la perte de NH3 en précipitant le
calcium. La formule (pH) et la forme du phosphate apporté peuvent influencer
la réaction avec le calcium, et donc les pertes de NH3. La composition des
catégories d'engrais N-NP et N-NPK n'est pas certaine. Dans ce rapport, le
taux de volatilisation pour ces engrais composés a été basé sur des données
pour tous les engrais NP présents dans la base de données ; le taux de
volatilisation de NH3 pour le phosphate d'ammonium (AP) est basé sur les
résultats pour le MAP et le DAP (tableaux 9 et 15).  

Les incertitudes dans les résultats de l'extrapolation proviennent des
incertitudes dans le modèle récapitulatif en tant que tel et des incertitudes
provoquées par des erreurs d'échelle. La gamme des taux de volatilisation de
NH3 pour les divers engrais a été calculée en utilisant les erreurs types de la
régression. Les erreurs types dépendaient de la combinaison des classes de
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facteurs choisies, mais paraissaient être très semblables pour les différents
types d'engrais pour un même type de culture, de climat et de conditions du
sol. Par conséquent, la gamme des taux de volatilisation a été calculée pour un
certain nombre de combinaisons des classes de facteurs pour chaque type de
culture et type d'engrais. Ceci a été fait sur la base de deux fois les erreurs
types pour inclure 95 pour cent des observations. La déviation moyenne des
résultats du modèle dans le tableau 15 a été appliquée à la perte globale
estimée par volatilisation de NH3 pour chaque catégorie d'engrais. La gamme
des évaluations pour la perte globale par volatilisation de NH3 à partir de tous
les engrais est de 10-19 pour cent pour tous les engrais minéraux et de 19-29
pour cent pour les fumiers animaux. La gamme pour certains engrais est
beaucoup plus large, selon le nombre de représentations dans la base de
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TABLEAU 15 
Taux de pertes de NH3 par volatilisation pour les catégories d'engrais minéraux et pour les fumiers
animaux, 1995 

Type d'engrais Quantités Pertes de NH3 par volatilisation Valeurs de
utilisées comparaison

Total Moyenne Gamme Bouwman ECETOC
et al., (1994)
(1997)

million t million t % % % %

Sulfate d'ammonium 2,4 0,4 16 12-20 8 5-15

Urée 34,4 7,3 21 18-26 15-25 10-20

Nitrate d'ammonium 7,5 0,5 6 5-9 2 1-3

Nitrate d'ammonium et de calcium 3,6 0,1 3 2-4 2 1-3

Ammoniac, application directe 4,6 0,1 2 1-3 4 4

Solutions azotées 4,0 0,2 5 2-11 2,5 -

Autres engrais azotés simples 10,1 1,5 15 10-22 20-30 -

Phosphates d'ammoniuma 4,1 0,5 11 5-25 2-5 5

Autres complexes N-NPb 1,7 0,2 11 6-19 -

Complexes N-NKc 0,0 0,0 2 1-5 -

Complexes N-NPKb 6,1 0,5 9 5-16 2-4 1-5

Engrais minéraux totaux 78,5 11,2 14 10-19

Fumiers animaux 33,0 7,8 23 19-29 20 20

a. Les résultats pour l'AP sont basés sur le mélange global estimé de 80 pour cent DAP et 20
pour cent MAP.
b. Les résultats pour les autres N-NP et N-NPK sont la moyenne des estimations pour tous les
engrais azotés contenant du P présents dans la base de données.
c. Les estimations pour N-NK (principalement les engrais à base de NO3) sont basées sur le CN.



données (tableau 15). Les gammes calculées n'expliquent pas les omissions
dans le modèle récapitulatif ou les erreurs d'échelle.

Puisque le taux d'application d'engrais s'est avéré ne pas influencer le
taux de volatilisation de NH3, les pertes de NH3 pourraient être extrapolées en
se basant sur les taux moyens d'application d'engrais et de fumiers du pays. Par
conséquent, il peut y avoir des erreurs dans la distribution spatiale du mélange
d'engrais et leurs taux d'application, et leur combinaison avec les conditions du
sol. Cependant, avec la résolution 0,5° utilisée, cette erreur est acceptable.
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Chapitre 6 
Conclusions

EMISSIONS DE MONOXYDE ET DE PROTOXYDE D’AZOTE

Les principaux facteurs contrôlant les émissions de N2O incluent ceux qui
régulent la disponibilité de N en azote, c.-à-d. le taux d'application d'azote, la
dose d'azote appliquée, le climat et le contenu en C carbone du sol. Le taux
d'application d'azote. La dose d'azote appliquée détermine directement la
disponibilité de N. Le contenu en C du sol est une donnée approximative de la
fertilité du sol, alors que le climat influence la vitesse des processus du sol et
la compétition plante / micro-organisme par l'intermédiaire de la température
et de l'humidité. Il ressort d'études effectuées en zones tropicales que
l'absorption par la plante peut surpasser la concurrence des micro-organismes,
donc les taux de dénitrification peuvent être relativement bas, même en
conditions chaudes et humides.

Les facteurs influençant le taux relatif de N2O par rapport à la perte totale
par dénitrification sont la texture du sol, le drainage et le pH. Une texture fine
du sol, un mauvais drainage et un sol neutre à légèrement acide sont des
conditions qui favorisent l'émission de N2O. Les facteurs de gestion qui
influencent l'émission de N2O sont le type de culture (l'émission de N2O
augmentant dans cet ordre : graminées, cultures annuelles non-légumineuses,
cultures de légumineuses) et le type d'engrais (les valeurs les plus élevées étant
pour l'ammoniac anhydre et les mélanges d'engrais minéraux et organiques).

Les facteurs principaux régulant les émissions de NO sont : la dose taux
d'application d'azote appliquée, le type d'engrais, le contenu en C organique du
sol et le drainage du sol. Comme pour le N2O, les émissions de NO
augmentent avec le taux, la dose d'application d'azote appliquée et le contenu
en C du sol. Cependant, contrairement au N2O, les émissions de NO provenant
des sols bien drainés surpassent celles des sols mal drainés. Les facteurs
concernant le climat et la durée de la période de mesure n'ont pas une influence
significative sur les émissions de NO.

Le choix des techniques de mesure est très important pour l'évaluation
des flux de gaz. Les techniques d'enceintes fermées et ouvertes donnent des



évaluations sensiblement égales pour les émissions de N2O et NO. Cependant,
d'autres techniques donnent des évaluations d'émission nettement différentes,
en particulier pour le N2O. Les données montrent que les évaluations
d'émission de N2O dans les champs cultivés devraient être basées sur des
expérimentations ayant une fréquence d'au moins une mesure par jour pendant
les périodes ayant des taux élevés d'émission (par exemple, périodes suivant
l'application d'engrais ou les épisodes de précipitation) et avec une fréquence
moins élevée pendant les périodes de faible taux d'émission, et ce, pour des
périodes d'au moins un an. Pour ce qui concerne le NO, des périodes de
mesure plus courtes peuvent rendre compte de la majeure partie de l'effet de la
fertilisation azotée parce que le facteur relatif à la durée de la période de
mesure n'a pas une influence significative sur les émissions de NO. Par
conséquent, la fertilisation azotée peut avoir un effet plus étalé dans le temps
sur les émissions de N2O que sur celles de NO.

Les émissions annuelles globales de N-N2O et de N-NO pour les cultures
et les prairies s'élèvent à 3,5 millions de tonnes de N-N2O et 2,0 millions de
tonnes de N-NO. Les émissions induites par les engrais pour N2O et NO
s'élèvent respectivement à 0,8 et 0,5 pour cent. Les évaluations globales
présentées au chapitre 4 prennent en compte les principaux facteurs contrôlant
les émissions de N2O et de NO à l'échelle du paysage à partir des terres arables
et de la prairie.

VOLATILISATION D’AMMONIAC

Bien qu'un grand nombre de mesures de la littérature soit inclus dans, la base
de données, elle n'est probablement pas une juste représentation des conditions
environnementales et de gestion rencontrées dans le monde réel. C'est parce
que, dans beaucoup de cas, les mesures ont été effectuées dans des conditions
ou dans des endroits sujets à des pertes élevées de gaz azotés. Par conséquent,
le rapport a adopté une approche statistique afin d'essayer d'éviter ce problème
de manque de représentativité.

La comparaison des moyennes simples et des médianes ajustées a permis
de choisir les régulateurs les plus importants de la volatilisation de NH3. Les
résultats sont en accord avec des inventaires européens et globaux de
volatilisation de NH3 à partir des engrais, sauf pour le sulfate d'ammonium, le
bicarbonate d'ammonium et les différents engrais complexes NP. Les données
contenues dans ce rapport indiquent que ces engrais sont plus sujets à la
volatilisation de NH3 que que cela n'était pressenti auparavant.
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Bien que les statistiques d'engrais azotés utilisés puissent être fiables,
l'analyse présentée dans ce rapport implique beaucoup d'incertitudes (chapitre
3). De plus, la période et le mode d'application des engrais ont une influence
importante sur la perte par volatilisation de NH3. La plus grande incertitude
provient de la sous représentation dans la base de données des mesures de taux
de volatilisation de NH3 dans les systèmes de culture tropicaux.

En conclusion, le modèle de régression développé dans le rapport est une
représentation des données disponibles dans la littérature. Beaucoup de
facteurs qui sont connus pour être des contrôles déterminants de la
volatilisation de NH3, par exemple la vitesse du vent, et le pH de l'eau
d'irrigation dans les systèmes irrigués, ne pouvaient pas être inclus dans le
modèle de régression. C'est parce que de telles données ne sont tout
simplement pas disponibles à l'échelle globale. Par conséquent, il est difficile
d'indiquer l'incertitude dans la prévision des pertes NH3.

L'incertitude principale réside peut-être dans l'omission de l'effet des
précipitations sur la volatilisation de NH3. Dans la pratique, les fermiers
appliquent les engrais pendant les périodes qui suivent les précipitations ou
pendant les périodes où ils s'attendent à des précipitations. L'omission des
épisodes de précipitations peut amener une surestimation systématique des
pertes par volatilisation de NH3. Cependant, il est difficile d'estimer
l'incertitude provoquée par cette omission. 

L'incertitude des résultats du modèle récapitulatif est d'environ ± 30 pour
cent. L'incertitude pour différents types d'engrais dépend du nombre de
mesures disponibles. Sur la base de la maille, l'incertitude est probablement
plus grande parce que la partition entre terres arables et prairies est basée sur
des statistiques combinées avec des cartes de couverture du sol et d'aptitude
des terres. En particulier, la répartition des prairies entre «intensivement
utilisées» et «fertilisées» a été fondée sur des hypothèses très simples. 

Les résultats du modèle montrent que l'impact potentiel des régulations
d'utilisation des engrais serait modeste du point de vue perspective globale
d'émission. Les quantités impliquées, cependant, constituent une source
valable d'éléments nutritifs pour les plantes. La capacité des exploitants
agricoles à diminuer de telles pertes sera liée principalement aux incitations
économiques, en particulier en Asie du Sud et du Sud-Est.
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Carte 1 : Émission de N2O des prairies où des engrais minéraux et des fumiers animaux ont été appliqués. Les
émissions représentent les émissions par an, prenant en compte les intensités spécifiques de culture des pays.
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Carte 2 : Émission de N2O des rizières irriguées où des engrais minéraux et des fumiers animaux ont été appliqués. Les
émissions représentent les émissions par an, prenant en compte les intensités spécifiques de culture des pays.
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Carte 3 : Émission de N2O des cultures pluviales où des engrais minéraux et des fumiers animaux ont été appliqués. Les
émissions représentent les émissions par an, prenant en compte les intensités spécifiques de culture des pays.



Carte 4 : Émission de NO des prairies où des engrais minéraux et des fumiers animaux ont été appliqués. Les émissions
représentent les émissions par an, prenant en compte les intensités spécifiques de culture des pays.
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Carte 5 : Émission de NO des rizières irriguées où des engrais minéraux et des fumiers animaux ont été appliqués. Les
émissions représentent les émissions par an, prenant en compte les intensités spécifiques de culture des pays.



Carte 6 : Émission de NO des cultures pluviales où des engrais minéraux et des fumiers animaux ont été appliqués. Les
émissions représentent les émissions par an, prenant en compte les intensités spécifiques de culture des pays.
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Carte 7 : Emission annuelle estimée de NH3 pour 1995 à partir des fumiers animaux appliqués aux prairies.



Carte 8 : Emission annuelle estimée de NH3 pour 1995 à partir des fumiers animaux appliqués aux rizières irriguées.
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Carte 9 : Emission annuelle estimée de NH3 pour 1995 à partir des fumiers animaux appliqués aux cultures pluviales.



Carte 10 : Emission annuelle estimée de NH3 pour 1995 à partir des engrais minéraux appliqués aux prairies. L'émission est
une estimation annuelle. Des valeurs élevées peuvent être provoquées par des intensités de culture élevées, comme en Chine,
alors que des valeurs basses peuvent être le résultat de basses intensités de culture. Les taux d'émission par ha de terre
récoltée peuvent ainsi différer de ceux présentés ici.
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Carte 11 : Emission annuelle estimée de NH3 pour 1995 à partir des engrais minéraux appliqués aux rizières inondées.
L'émission est une estimation annuelle. Des valeurs élevées peuvent être provoquées par des intensités de culture élevées,
comme en Chine, alors que des valeurs faibles peuvent être le résultat de basses intensités de culture. Les taux d'émission par
ha de terre récoltée peuvent ainsi différer de ceux présentés ici



Carte 12 : Emission annuelle estimée de NH3 pour 1995 à partir des engrais minéraux appliqués aux cultures pluviales.
L'émission est une estimation annuelle. Des valeurs élevées peuvent être provoquées par des intensités de culture élevées,
comme en Chine, alors que des valeurs faibles peuvent être le résultat de basses intensités de culture. Les taux d'émission par
ha de terre récoltée peuvent ainsi différer de ceux présentés ici.
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TABLEAU 16 
Emissions de N2O présentées dans la base de données (kg N-N2O/an/ha)

Taux d'application d'azote (kg/ha) 0 1-50 50-100 100-150 150-200 200-250 >250

Nombre d'observations 206 33 184 113 98 56 156

Moyenne 1,1 1,6 1,5 1,9 2,4 3,3 6,8

Médiane 0,6 1,2 0,7 1,2 1,2 1,4 4,1

Moyenne pondérée 0,5 1,8 1,8 2,0 2,3 3,1 5,4

Médiane pondérée 0,5 1,0 1,0 1,2 1,4 1,9 3,5

Type de Climat Clim1 Clim2 Clim3 Clim4 Clim5 Clim6 Clim7 Clim8

Nombre d'observations 253 389 50 61 77 8 6 2

Moyenne 2,2 2,5 4,2 5,7 2,1 0,2 1,2 4,0

Médiane 1,0 1,3 0,8 1,8 0,9 0,2 1,1 4,0

Moyenne pondérée 1,8 1,2 4,3 4,5 1,8 0,6 2,4 3,5

Médiane pondérée 0,9 0,8 2,0 1,7 1,3 0,5 0,7 1,2

Teneur du sol en C organique (%) <1,0 1,0-3,0 3,0-6,0 >6

Nombre d'observations 92 353 126 18

Moyenne 1,3 2,0 2,7 5,0

Médiane 0,8 1,0 1,5 1,6

Moyenne pondérée 2,0 1,6 2,1 4,4

Médiane pondérée 0,8 0,7 1,1 1,8

Teneur du sol en N (%) <0,05 0,05-0,15 0,15-0,3 >0,3

Nombre d'observations 2 71 228 29

Moyenne 3,0 1,6 2,3 4,2

Médiane 3,0 1,0 1,2 2,3

Moyenne pondérée 2,3 2,2 3,3 2,3

Médiane pondérée 0,7 1,0 1,4 1,2

Classe de texture du sol Grossier Moyen Fin Drainage du sol Mauvais Bon

Nombre d'observations 447 147 134 Nombre d'observations 193 460

Moyenne 2,8 2,6 1,9 Moyenne 2,8 2,6

Médiane 1,2 1,3 0,9 Médiane 1,4 1,1

Moyenne pondérée 2,3 2,1 3,1 Moyenne pondérée 2,6 2,4

Médiane pondérée 1,2 0,8 1,3 Médiane pondérée 1,2 0,9

Annexe 2
Tableaux



pH du sol <5,5 5,5-7,3 >7,3

Nombre d'observations 93 359 109

Moyenne 2,8 2,3 2,0

Médiane 1,0 1,1 0,7

Moyenne pondérée 2,9 3,3 1,3

Médiane pondérée 1,2 1,2 0,8

Type d'engrais AA AF AN CAN NF Mix

Nombre d'observations 38 59 117 61 53 25

Moyenne 4,4 0,6 3,0 2,3 2,6 3,4

Médiane 2,7 0,4 1,4 1,7 0,7 2,2

Moyenne pondérée 4,9 1,9 3,2 2,0 2,5 3,3

Médiane pondérée 1,4 1,1 1,2 1,0 0,7 1,8

Type d'engrais NP O OS UUR UAN

Nombre d'observations 16 74 41 98 37

Moyenne 3,8 4,7 5,9 1,9 3,2

Médiane 3,0 1,0 4,2 0,7 2,7

Moyenne pondérée 1,7 3,1 3,5 2,2 3,3

Médiane pondérée 0,7 1,2 1,4 1,2 0,9

Mode d'application de l'engrais b bpi i s

Nombre d'observations 163 4 162 122

Moyenne 3,4 0,8 2,7 2,4

Médiane 1,3 0,7 1,2 1,4

Moyenne pondérée 2,8 2,6 2,7 2,3

Médiane pondérée 1,3 1,0 1,2 1,0

Période d'application Une seule Seule/ps Fractionné

Nombre d'observations 337 153 104

Moyenne 2,5 4,2 3,3

Médiane 1,0 2,2 1,6

Moyenne pondérée 3,0 2,1 2,4

Médiane pondérée 1,2 1,2 1,5

Type de culture Graminée Graminée Légumineuse Riz Autre
+ Trèfle

Nombre d'observations 177 16 36 61 512

Moyenne 3,3 1,1 1,3 0,7 2,9

Médiane 1,4 0,9 1,1 0,5 1,3

Moyenne pondérée 2,7 1,2 3,6 1,9 3,2

Médiane pondérée 1,0 0,8 2,9 0,3 2,1
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Technique de mesure c co g m cfd

Nombre d'observations 766 15 7 32 25

Moyenne 2,5 1,7 4,5 1,7 8,8

Médiane 1,1 1,2 3,6 1,3 3,3

Moyenne pondérée 2,7 1,5 2,1 2,8 4,1

Médiane pondérée 0,9 0,7 2,6 1,1 0,8

Durée de l'expérimentation (jours)<120 120-180 180-240 240-300 >300

Nombre d'observations 343 132 42 34 277

Moyenne 1,4 2,3 2,1 2,6 4,5

Médiane 0,5 1,2 1,2 1,3 2,3

Moyenne pondérée 2,0 1,9 2,1 2,4 4,2

Médiane pondérée 0,7 0,7 1,1 1,2 1,9

Fréquence1 des mesures >1m./j 1m./j 1m./2-3 j 1m./3-7 j <1m./s

Nombre d'observations 140 286 78 262 46

Moyenne 1,5 2,9 2,6 2,8 4,5

Médiane 0,8 1,1 1,1 1,3 2,0

Moyenne pondérée 2,1 3,1 3,1 3,2 2,7

Médiane pondérée 1,0 0,9 1,9 1,3 1,4

Repris de Bouwman et al., 2001b
1. Pour les classes de fréquence de mesure de une ou plus d'une fois par jour, généralement ces
hautes fréquences sont utilisées dans les périodes suivant l'application d'engrais ou un
événement pluvieux, avec les basses fréquences pour les périodes avec des faibles taux
d'émission.
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TABLEAU 17 
Emissions de NO présentées dans la base de données (kg N-NO/an/ha) 

Taux d'application d'azote (kg/ha) 0,0 1-100 100-200 >200

Nombre d'observations 21 45 16 17

Moyenne 0,3 0,5 0,5 5,4

Médiane 0,1 0,1 0,6 2,8

Moyenne pondérée 1,7 2,4 2,5 4,3

Médiane pondérée 0,2 0,8 1,0 1,7

Type de Climat Clim1 Clim2 Clim3 Clim4 Clim5 Clim6 Clim7 Clim8

Nombre d'observations 19 34 18 0 18 10 0 0

Moyenne 1,1 1,1 1,0 - 2,7 0,1 - -

Médiane 0,6 0,1 0,6 - 0,8 0,1 - -

Moyenne pondérée -3,5 1,8 1,9 - 0,4 1,2 - -

Médiane pondérée 0,3 0,4 1,6 - 0,3 0,9 - -

Teneur du sol en C organique (%) <3,0 >3,0

Nombre d'observations 47 8

Moyenne 0,5 4,5

Médiane 0,1 0,4

Moyenne pondérée 0,2 0,5

Médiane pondérée 0,3 1,3

Classe de texture du sol Grossier Moyen Fin

Nombre d'observations 71 13 5

Moyenne 1,5 0,4 0,0

Médiane 0,2 0,2 0,0

Moyenne pondérée 0,3 0,4 0,4

Médiane pondérée 1,1 0,4 0,4

Drainage du sol Mauvais Bon

Nombre d'observations 7 60

Moyenne 0,5 1,8

Médiane 0,5 0,4

Moyenne pondérée -0,4 1,1

Médiane pondérée 0,4 0,8

pH du sol <5,5 >5,5

Nombre d'observations 23 53

Moyenne 1,7 0,3

Médiane 0,1 0,1

Moyenne pondérée 0,6 0,1

Médiane pondérée 0,8 0,4
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Type d'engrais AA AF AN CAN NF Mix

Nombre d'observations 2 14 17 5 15 1

Moyenne 16,3 1,1 1,7 0,5 0,5 6,3

Médiane 16,3 0,2 0,4 0,4 0,1 6,3

Moyenne pondérée 1,1 0,3 -0,2 -1,1 0,1 4,3

Médiane pondérée 0,5 0,4 0,6 0,2 0,5 2,0

Type d'engrais NP O OS UUR UAN

Nombre d'observations 0 3 0 19 1

Moyenne - 0,6 - 1,3 1,0

Médiane - 0,5 - 0,0 1,0

Moyenne pondérée - -0,4 - 0,7 -0,5

Médiane pondérée - 0,2 - 0,5 4,2

Mode d'application de l'engrais b bpi i s

Nombre d'observations 27 0 8 33

Moyenne 1,1 - 5,5 0,1

Médiane 0,8 - 0,4 0,0

Moyenne pondérée 1,4 - -1,1 -0,3

Médiane pondérée 1,0 - 0,2 0,5

Période d'application Une seule Seule/ps Fractionné

Nombre d'observations 28 3 6

Moyenne 1,7 3,1 0,7

Médiane 0,1 2,7 0,8

Moyenne pondérée 1,8 -0,8 -1,3

Médiane pondérée 0,5 1,0 0,5

Type de culture Graminée Graminée Légumineuse Riz Autre
+ Trèfle

Nombre d'observations 23 0 16 2 51

Moyenne 1,9 - 0,7 1,4 1,3

Médiane 0,7 - 0,1 1,4 0,1

Moyenne pondérée 1,0 - 1,7 -3,5 2,3

Médiane pondérée 0,6 - 0,4 0,4 1,1

Technique de mesure c cfd

Nombre d'observations 30 69

Moyenne 0,5 1,6

Médiane 0,5 0,1

Moyenne pondérée 0,3 0,4

Médiane pondérée 0,5 0,6
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Durée de l'expérimentation (jours)<120 >120

Nombre d'observations 64 35

Moyenne 0,4 3,0

Médiane 0,1 0,8

Moyenne pondérée -1,2 1,9

Médiane pondérée 0,3 1,1

Fréquence1 des mesures >1m./j 1m./j 1m./2-3 j 1m./3-7 j <1m./s

Nombre d'observations 51 20 8 10 2

Moyenne 0,2 2,9 4,6 0,9 0,7

Médiane 0,1 1,1 0,4 0,7 0,7

Moyenne pondérée -1,0 1,2 7,1 -2,0 -1,6

Médiane pondérée 0,2 1,0 1,0 0,9 1,2

Repris de Bouwman et al., 2001b
1. Pour les classes de fréquence de mesure de une ou plus d'une fois par jour, généralement ces
hautes fréquences sont utilisées dans les périodes suivant l'application d'engrais ou un
événement pluvieux, avec les basses fréquences pour les périodes avec des faibles taux
d'émission.
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