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Résumé. Dans le cadre de l’évaluation multicritère des systèmes en protection intégrée contre 

les adventices (PIC-Adventices), cette étude a eu pour objectif d’étudier l’impact de la 

combinaison de pratiques alternatives à l’usage d’herbicides sur les émissions de N2O par les 

sols. L’étude a été conduite sur quatre systèmes de culture, un système de référence en 

agriculture raisonnée (S1) et trois systèmes PIC-Adventices (S2, S3, S5), sur le site 

expérimental Dijon-Epoisses (47°20'N, 5°2'E). La mise en place de dispositifs de mesure à 

haute résolution, alliant la méthode des chambres d’accumulation de gaz en surface du sol aux 

analyses de gaz par infrarouge, a permis d’estimer l’intensité des émissions de N2O pour les 

sols argilo-calcaires caractéristiques de la plaine dijonnaise, avec des flux moyens compris 

entre -6 et 257 g N-N2O ha-1 jour-1. Cette intensité s’est avérée étroitement liée à certains 

paramètres environnementaux (température, part de porosité occupée par l’eau, teneur en 

azote), et certaines pratiques agricoles, induisant des différences significatives entre les 

systèmes. Les émissions de N2O ont notamment été affectées par le mode de gestion des sols 

et la nature des cultures constituant la succession de chaque système. L’absence de travail du 

sol depuis 2008 dans le système S2 s’est traduite par une amplification des émissions de N2O 

d’un facteur multiplicatif d’au moins six par rapport aux autres systèmes pour l’année 2012. 

Par ailleurs, ces émissions équivalentes à 0.7 t C-CO2 ha-1 pourraient avoir compensé la 

séquestration de carbone additionnelle induite par le travail réduit du sol pendant la période de 

mesure. De la même manière, la dégradation des résidus de culture légumineuse, dans les 

systèmes S3 et S5 ont respectivement stimulé les émissions de N2O en 2011 et en 2012, en 

comparaison avec le système de référence S1. Par ailleurs, le suivi mensuel de la taille des 

communautés microbiennes du sol a également permis de mettre en évidence une variabilité 

temporelle liée aux pratiques culturales (travail du sol, récolte), en plus de la variabilité 

saisonnière. En revanche, dans cette étude les variations de taille des communautés 

microbiennes nitrifiantes et dénitrifiantes ne sont pas apparues comme un facteur 

d’explication de la variabilité des émissions de N2O, quel que soit le système. Enfin, 

l’approche par la modélisation des émissions de N2O sur les quatre systèmes, à l’aide des 

modèles NOE et DNDC, a permis d’identifier les principaux facteurs de régulation de ces 

émissions. De surcroît, le modèle NOE a bien identifié le système de culture S2, sans travail 

du sol, comme étant le système le plus émetteur de N2O, conformément aux observations de 

terrain. Cette étude renforce donc la pertinence de la modélisation pour estimer et analyser les 

émissions de N2O dans différents systèmes de culture. 

Mots-clés.  Système de culture, protection intégrée, sol, dénitrification, nitrification, 

Protoxyde d’azote, modélisation.  



Abstract. In the context of the multicriteria evaluation of Integrated Weed Management 

(IWM) cropping systems, our study highlights the impacts of the combination of alternative 

agricultural practices to herbicide reliance on N2O emissions from soils. The study was 

located at the INRA experimental site of Dijon-Epoisses (47 ° 20'N, 5 ° 2'E) and considered 4 

cropping systems, a reference system designed to maximize financial returns (S1) and three 

IWM systems (S2, S3, S5). The setup of high resolution measuring devices, combining the 

non-steady state chamber method with infrared gas analysis, allowed to estimate the intensity 

of N2O emissions from the calcareous clay soil, which is specific of Dijon plain, with average 

fluxes laying between -6 and 257 g N2O-N ha-1 day-1. The intensity of fluxes was closely 

related to environmental parameters (temperature, water filled pore space, inorganic N 

amount) and particular agricultural practices, leading to significant differences between 

systems. N2O emissions were notably affected by soil management and nature of crops. The 

conversion of S2 system to no-till in 2008 increased the N2O emissions, fluxes being at least 6 

times more important than those emitted by the other cropping systems, during the year 2012. 

Moreover, these emissions, equivalent to 0.7 ha-1 C-CO2 ha-1, could have offset the soil 

additional carbon sequestration induced by reduced tillage during the studying period. 

Similarly, the degradation of legume crop residues in the S3 and S5 systems respectively 

enhanced N2O emissions in 2011 and 2012, by comparison with the S1 reference system. 

Elsewhere, the monthly monitoring of the soil microbial communities sizes has also helped to 

highlight temporal variability induced by the agricultural practices (tillage, harvest) as well as 

the seasonal variability. However, in this study the fluctuations of nitrifying and denitrifying 

communities sizes observed did not explain the variability of N2O emissions, whatever the 

considered cropping system. Finally, the modeling of N2O emitted from the 4 cropping 

systems, using NOE and DNDC models, allowed to identify the mains factors regulating the 

emissions. In addition, the NOE model accurately identified the S2 system, without tillage, as 

the most N2O emitter, in accordance with field observations. Thus, our study reinforces the 

relevance of modeling to estimate and explain N2O emissions in different cropping systems. 

Keywords.  Cropping system, integrated weed management (IWM), soil, denitrification, 

nitrification, Nitrous oxide, modeling. 
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I. Contexte général de l’étude 

L’agriculture s’est intensifiée ces dernières décennies (Matson et al., 1997), répondant à des 

besoins alimentaires croissants (Godfray et al., 2010). Le développement des pesticides dans 

les années 50 a permis d’augmenter considérablement les productions végétales en luttant 

contre les ravageurs des cultures, à surface égale. Cependant, cette intensification a conduit à 

une dégradation de la qualité de l’environnement (Foley et al., 2011), à une perturbation des 

écosystèmes (Stoate et al., 2001) et des étapes des cycles biogéochimiques dans les sols. La 

forte pression exercée par l’usage des pesticides a entrainé le déclin de certaines espèces 

(Stoate et al., 2001; Fried, 2009). En parallèle, ces fortes pressions ont engendré une sélection 

sans précédent des individus les plus résistants chez les insectes (Georghiou et Lagunes-

Tejada, 1991), les champignons (Smith, 1988) puis les plantes (Prather et al. 2000). Certaines 

plantes apparaissent aujourd’hui protégées contre l’action de tous les herbicides existant sur le 

marché, sans la possibilité d’en créer de nouveaux actuellement (Ruëgg et al., 2007). 

Dans le même temps, les apports d’azote répétés sur les sols cultivés ont conduit à des pertes 

accrues d’azote en direction de tous les milieux (Vitousek et al., 1997; Matson et al., 1997). 

Les flux de nitrates dissous notamment, ont entrainé l’eutrophisation et l’acidification des 

eaux de surface, au détriment de la biodiversité (Vitousek et al., 1997).  

Face à ces constats alarmants (Foley et al., 2011), de multiples décisions publiques (Grenelle 

de l’environnement 2009 puis 2010, plan Ecophyto 2018 puis Ecophyto) ont fixé de 

nouveaux objectifs pour l’agriculture, visant à réduire son empreinte sur l’environnement. 

Cependant la sécurité alimentaire reste l’un des challenges clés de ce siècle (Anonyme, 2009) 

et il devient alors nécessaire de promouvoir d’autres moyens agronomiques permettant à la 

fois de gérer les adventices et de réduire les recours aux herbicides de synthèse. 

La protection intégrée des cultures représente une alternative plausible afin de répondre à ces 

nouveaux objectifs (Chen et al., 2011). Témoignage d’un changement de mentalité et de 

perception des nuisances (Petit et al., 2010), des formes de protection intégrée sont déjà 

adoptées par les agriculteurs (Bailey et al., 2009). Malgré une apparente complexité (Ehler, 

2006), la protection intégrée peut s’avérer une alternative rentable (Smith et al., 2006) et 

efficace dans la lutte contre les bioagresseurs (adventices, champignons, insectes, maladies) 

(Buhler et al., 1992; Chikowo et al., 2009). Il apparait en effet possible de réduire les recours 

aux produits organiques de synthèse, en combinant les effets partiels de différentes pratiques 

agronomiques (Attoumani-Ronceux et al., 2011). 
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Cependant, la transition vers la protection intégrée représente une rupture avec les pratiques 

agricoles conventionnelles (Ferron et Deguine, 2005). L’introduction de pratiques 

agronomiques alternatives est également susceptible de présenter des risques pour 

l'environnement, notamment des émissions de protoxyde d’azote (N2O) accrues (Anonyme, 

2009). L’activité microbienne à l’origine de ces émissions est très sensible aux conditions des 

sols (Weier et al., 1993) et peut facilement être altéré suite aux pratiques agricoles (Hénault et 

al., 1998, Skiba et Smith, 2000). Or, les sols cultivés représentent la première source 

anthropique des émissions de N2O, puissant gaz à effet de serre. Ces émissions contribuent 

donc au dérèglement climatique (IPCC, 2007) et par ailleurs à la destruction de l’ozone 

stratosphérique (Ravishankara et al., 2009).  

L’effort dans la réduction des recours à la lutte chimique ne doit pas créer d’autres sources de 

nuisances, sans quoi la durabilité de ces systèmes seraient remise en cause. L’évaluation de 

ces systèmes requiert donc la prise en compte des critères économiques, sociaux, mais 

également environnementaux (Swanton et Weise, 1991; Sadok et al., 2009). Le travail 

présenté ici constitue une contribution à l’évaluation multicritère de ces nouveaux systèmes 

de culture en s’intéressant aux émissions de protoxyde d’azote émis par les sols et induits par 

la mise en place de pratiques alternatives à l’usage d’herbicides. 
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II. Objectifs de l’étude 

L’objectif principal de cette étude est d’évaluer si les pratiques culturales mises en place dans 

le cadre de la protection intégrée contre les adventices dans les systèmes de culture peuvent 

modifier la dynamique et surtout l’intensité des émissions de N2O et constituer ainsi un effet 

« trade-off »1 en regard de la diminution de la pression en herbicides des systèmes de culture 

proposés. Afin d’y répondre, ce travail de thèse s’articule autour de trois axes de recherches. 

 Axe 1. Il s’est agi dans un premier temps d’évaluer l’intensité des émissions de N2O pour 

4 systèmes de culture en protection intégrée contre la flore adventice en comparaison avec 

un système de culture de référence en agriculture raisonnée et de hiérarchiser les effets des 

différentes pratiques culturales introduites dans ces systèmes innovants. Cela a nécessité 

le suivi sur plusieurs mois des flux de N2O émis par les sols, des paramètres 

physicochimiques des sols (densité apparente, teneur en azote minéral, température, 

humidité volumique) et des conditions climatiques (pluviométrie, température). La 

constitution d’une base de données doit alors nous permettre d’estimer si les pratiques 

culturales alternatives introduites avec la protection intégrée influencent ou non les 

émissions de N2O ; 

 Axe 2. Dans un second temps, nous avons cherché à caractériser simultanément l’impact 

des pratiques culturales introduites dans le cadre de la protection intégrée contre les 

adventices sur les communautés microbiennes du sol et les émissions de N2O. Ce travail 

devait nous conduire à établir des liens entre les émissions de N2O par les sols et la taille 

des communautés impliquées dans sa production dans les sols. Pour cela, l’abondance de 

gènes spécifiques dans le sol a été mesurée mensuellement, durant 7 mois dans un 

système en protection intégrée contre les adventices et le système de culture de référence. 

L’acquisition de ces données doit ensuite permettre d’identifier les principaux facteurs de 

régulation de ces abondances et de confronter leurs variations à celles des émissions de 

N2O mesurées en parallèle ; 

  

                                                 
1 S’il s’avère que les techniques permettant de réduire l’usage des herbicides favorisent les émissions de N2O, il 
faudra trouver un compromis entre ces 2 aspects environnementaux (possible effet « trade-off » des émissions de 
N2O vis-à-vis de la réduction de l’usage des herbicides. 
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 Axe 3. Enfin, un dernier volet devait nous permettre d’évaluer si les émissions de N2O 

observées sur le site expérimental de Bretenière pouvaient être restituées par des 

simulations réalisées au moyen de modèles décrivant la production de N2O par les sols. 

Nous avons donc entrepris ce travail de modélisation au moyen de 2 modèles, NOE 

(Hénault et al., 2005) et DNDC (Li et al., 1992), ce qui nous a par ailleurs permis 

d’évaluer leur capacité à restituer les émissions observées. In fine, les résultats obtenus 

doivent permettre de statuer sur la capacité de ces modèles pour pouvoir servir d’outil 

d’analyse pour comprendre les émissions de N2O et identifier leurs principaux facteurs de 

régulation et éventuellement être ainsi utilisés en tant qu’outils de simulation lors de 

l’étude de différents scénarios agronomiques ou d’études prenant en compte des échelles 

de temps et d’espace variées ; 

 Grille de lecture du document. 

Ce document est construit autour de ces trois axes de recherche, faisant chacun l’objet 

d’un article scientifique publié, soumis ou en préparation. La présentation du travail 

expérimental est tout d’abord précédée d’une synthèse bibliographique (Chapitre I) 

faisant l’état des connaissances sur les différents concepts et processus abordés dans notre 

travail, suivie d’une présentation du dispositif expérimental (Chapitre II), des outils 

analytiques et des méthodes mises en œuvre sur le terrain. L’axe 1 fait l’objet d’un article 

soumis à la revue Soil Tillage Research et correspond au Chapitre III. L’axe 2 fait l’objet 

d’un article publié dans la revue Plant and Soil et correspond au Chapitre IV. Enfin l’axe 

3, qui correspond au Chapitre V, est un projet de publication qui sera soumis 

ultérieurement. Enfin, le document se termine par une conclusion générale qui reprend les 

principaux résultats de notre travail et s’ouvre sur des perspectives en matière de poursuite 

des travaux scientifiques engagés au cours de cette thèse. 
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Il s’agît ici de faire état des connaissances actuelles et nécessaires à la compréhension de cette 

étude, sur les possibles interactions entre la protection intégrée des systèmes de culture et les 

émissions de N2O par les sols cultivés. 

I.1. Problématique de la lutte contre les bioagresseurs 

I.1.1. Des besoins alimentaires croissants 

L’accroissement démographique prévu pour les 30 prochaines années par l’organisation des 

nations unies pour l’alimentation et l’agriculture (FAO) va entraîner une hausse des besoins 

alimentaires. L’intensification de l’agriculture a permis d’atteindre une certaine sécurité 

alimentaire : la croissance marquée de la production alimentaire depuis les années 60  

(Fig. I.1) a permis une diminution de la proportion de la population du monde qui souffre de 

la faim, malgré un doublement de la population totale (Godfray et al., 2010).  

 

Figure I.1 : Augmentation de la production agricole depuis 1960 

 (FAOSTAT in Godfray et al., 2010). 

Cependant, une personne sur 7 aujourd’hui n’a toujours pas accès à suffisamment de 

nourriture (Godfray et al., 2010)  et la population ne cesse d’augmenter. La sécurité 

alimentaire reste donc l’un des challenges clés de ce siècle (Anonyme, 2009). Dans le passé, 

cette sécurité alimentaire a été améliorée par le développement, dans les années 50, de 

produits organiques de synthèse, appelés pesticides, qui ont permis de stabiliser et 
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d’augmenter considérablement les rendements en luttant contre les ravageurs des cultures 

(adventices, pathogènes...). Ces produits sont d’une part très efficaces et ont d’autre part 

permis de réduire de manière drastique le temps de travail (le gros de la main d’œuvre était 

jadis alloué au désherbage). Les pesticides sont de plus économiquement intéressants : en 

moyenne, leur application peut rapporter plus de 6 fois leur coût d’achat et application pour 

l’agriculteur aux États-Unis (Popp et al., 2013). Les avantages conférés par ces intrants 

chimiques sont tels que leur consommation a considérablement augmenté depuis les années 

1960 (Matson et al., 1997). 

I.1.2. Vers une agriculture durable 

Cependant, l’augmentation de la consommation de pesticides et de fertilisants de synthèse 

présente de lourds inconvénients. Aujourd’hui, de nombreux constats alarmants de 

dégradation de la qualité de l’environnement sont induits de cette surconsommation (Foley et 

al., 2011). Le désherbage systématique a également considérablement diminué la biodiversité 

végétale dans les paysages agricoles (Fried et al., 2009).  

Par ailleurs, les agriculteurs sont également devenus dépendants des intrants chimiques, 

réduisant les recours à certaines pratiques agronomiques, et contribuant à la simplification des 

systèmes de culture (Matson et al., 1997). Les limites de la lutte chimique exclusive sont 

également perceptibles au niveau de l’efficacité des produits. L’utilisation intensive et répétée 

de produits phytosanitaires avec le même mode d’action a engendré une pression de sélection 

sans précédent sur les populations visées. Les insecticides ont été les premiers produits 

concernés par l’apparition de résistances. En 1991, une liste des cas de résistance apparus 

chez les arthropodes de 1914 à 1989 est publiée (Georghiou et Lagunes-Tejada, 1991). Les 

fongicides ont également été touchés, avec le premier cas de résistance chez l’oïdium en 1969 

envers le benzimidazole, soit un an après l’introduction de ce fongicide. En 1984, des 

résistances étaient reportées chez la plupart des pathogènes visés par ce fongicide (Smith, 

1988). Enfin les herbicides ont également suivi, avec le premier cas reporté de résistance aux 

triazines chez le séneçon commun en 1970 (Prather et al., 2000). En 2013, 220 espèces de 

plantes sont résistantes à un herbicide (Heap, 2013). Pour pallier à ces résistances aux 

herbicides, l’ancienne approche consistait à attendre le développement d’un nouvel herbicide, 

mais à l’heure actuelle cette stratégie n’est plus possible (Rüegg et al., 2007). De ces 

différents constats découlent les récentes décisions politiques (Grenelle de l’environnement 

2009, 2010, plan Ecophyto 2018, plan Ecophyto) et de nouveaux objectifs pour l’agriculture. 
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Ceux-ci orientent notamment l’agriculture vers le développement de modes de production 

durables, respectueux des ressources naturelles et de la biodiversité, et 50% moins 

consommateurs de pesticides pour le plan Ecophyto 2018. 

Le bilan de l’intensification agricole apparaît donc mitigé et la question de l’avenir de 

l’agriculture se pose : l’agriculture intensive, si elle semble la plus à même de nourrir une 

planète dont la population est en constante augmentation, est-elle viable sur le long terme ? 

Ne peut-on pas imaginer une intensification durable de l’agriculture (Anonyme, 2009) ? La 

protection intégrée des cultures apparait alors comme une alternative plausible (Reganold et 

al., 2001; Chen et al., 2011) en réponse à ces nouveaux objectifs. 

I.1.3. Qu’est-ce que la protection intégrée des cultures ? 

Tout en restant très marginal, le concept d’ « intégration » dans l’agriculture est apparu dès la 

fin des années 50. Il s’agissait alors d’une combinaison « avantageuse et prometteuse » de la 

lutte biologique (par ex. allélopathie, introduction d’espèces antagonistes) et chimique pour 

lutter contre des arthropodes ravageurs (Stern et al., 1959). Puis, la lutte contre les 

bioagresseurs est dite « intégrée » lorsqu’elle est considérée comme faisant partie d’un tout, 

plus global : l’agroécosystème (Altner et al., 1977). Cependant il n’existe pas aujourd’hui une 

définition précise et fixe de la protection intégrée. Une récente étude en a dénombré pas 

moins de 64 définitions différentes (Bajwa et Kogan, 2002). La protection intégrée fait en 

effet l’objet de nombreuses études dans différents contextes agricoles (Way et Van Emden, 

2000; Elher, 2006). La protection intégrée rassemble une grande quantité de pratiques 

agronomiques alternatives (par ex. rotation diversifiée, choix variétaux, modalités de travail 

du sol et/ou de semis, confusion sexuelle…) dont certaines sont déjà utilisées par les 

agriculteurs (Bailey et al., 2009). L’utilisation combinée de ces pratiques, dans l’optique de 

réduire la dépendance aux intrants chimiques, représente cependant une rupture avec 

l’agriculture conventionnelle, et nécessite le développement et l’évaluation de nouveaux 

systèmes de culture (Ferron et Deguine, 2005). Encore perçus comme compliquée et 

consommatrice de temps par les agriculteurs (Elher, 2006), la protection intégrée dans les 

systèmes de culture ne doit pas impacter la viabilité des systèmes. Leur efficience 

économique reste un critère d’adoption primordiale pour les agriculteurs (Llewellyn et al., 

2004). 
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I.1.4. Cas de la protection intégrée contre les adventices 

Une des principales sources de nuisance pour les cultures sont les plantes adventices (Oerke et 

al., 2006). Au sens étymologique, l’adjectif « adventice » vient du latin « adventicius » qui 

signifie « qui vient de l’extérieur », par opposition à ce qui est inné. Ainsi dans le contexte 

agricole, une plante dite « adventice » ou « une adventice » est une plante qui croit dans un 

champ sans y avoir été semée. Or les adventices se développant dans les champs entrent en 

compétition pour les ressources avec les plantes cultivées (Berkowitz, 1988). Cette 

compétition pour les ressources peut se faire sur divers plans, aussi bien au niveau racinaire 

pour l’utilisation de l’eau ou de l’azote du sol (Dunbabin, 2007), qu’au niveau foliaire pour 

l’exposition à l’ensoleillement (Page et al., 2010). Sans lutte, les adventices peuvent alors 

engendrer jusqu'à 30 % de pertes de rendement (Oerke et al., 1994). Cependant leur 

perception globale tend à changer (Petit et al., 2010) et les adventices peuvent être 

considérées également comme source de services écosytémiques (Marshall et al., 2003). Il ne 

s’agit plus alors de les éradiquer totalement mais de les maitriser à un seuil de nuisance 

tolérable. Cette gestion intégrée des adventices fait l’objet de nombreuses études (Thill et al., 

1991; Melander et al., 2005). Economiquement, la protection intégrée contre les adventices 

peut également s’avérer une alternative viable (Smith et al., 2006), notamment en raison des 

économies réalisées sur le coût des intrants chimiques (Angiras et Singh, 1989; Munier-Jolain 

et Dongmo Ngoutsop, 2010; Olorunmaiye, 2011). Il a également été montré qu’il était 

possible de contrôler efficacement les adventices dans un système tout en réduisant les 

recours aux herbicides (Chikowo et al., 2009), d’autant plus si l’emploi du désherbage 

mécanique est possible (Buhler et al., 1992). Ceci permet par ailleurs de limiter l’apparition 

d’individus résistants (Harker, 2013), et augmenter la diversité des adventices (Clements et 

al., 1994). 

I.1.5. Les leviers agronomiques pour lutter contre les adventices 

Cette maîtrise est permise grâce à l’intégration de différentes pratiques agronomiques 

alternatives à effets partiels directs et indirects sur le développement des adventices (Fig. I.2).  

Chaque composante d’un système de culture, la nature de ses cultures, leur ordre de 

succession et les itinéraires techniques appliqués à ces différentes cultures (Sebillote, 1975), 

peut potentiellement affecter le développement des adventices. La combinaison de leurs effets 

partiels peut permettre de gérer la flore adventice tout au long de l’année culturale (Table I.1).  
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Figure I.2 : Pratiques alternatives de lutte contre les adventices 

 (Attoumani-Ronceux et al., 2011). 

Tableau I.1 :  Effets attendus des principales pratiques agronomiques rencontrées en 

protection intégrée contre les adventices (d’après Anonyme, 2013). 

Type d'action Leviers Pratiques agronomiques Effet attendu 

Action préventive Rotation des cultures Diversification et allongement Déspécialisation de la flore 

Introduction de cultures 
nettoyantes ou étouffantes 

Étouffement des adventices 

Travail du sol Faux semis Germination contrôlée 

Labour Enfouissement des graines 

Destruction des adventices 

Evitement Date de semis Semis avancé ou tardif Évitement ou orientation la 
compétition culture-adventice 

Modalité de semis Semis direct, travail uniquement 
dans le rang 

Limiter les germinations en 
inter-rang 

Action en culture Choix variétal Introduction de cultures plus 
compétitives 

Orientation de la compétition 
culture-adventices 

Association de cultures Orientation de la compétition 
culture-adventices 
Limitation de l'espace libre 
pour les adventices 

Semis Forte densité, Faible écartement Étouffement des adventices 

Fertilisation Choix de culture nitrophiles Orientation la compétition 
culture-adventices 

Rattrapage Désherbage Lutte mécanique Destruction des adventices 

Lutte biologique 

Lutte chimique 
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Il conviendra cependant d’optimiser ces pratiques aux conditions spécifiques de chaque site 

pour limiter leur prolifération (Buhler, 2002; Zoschke et Quadranti, 2002). Toutefois, le 

recours à certaines pratiques agronomiques alternatives peut présenter des risques pour 

l’environnement (Table I.2) (Anonyme, 2009).  

Tableau I.2 :  Effets secondaires des pratiques agricoles fréquemment utilisées en protection 

intégrée contre les adventices (d’après Anonyme, 2009). 

Pratiques agricoles Effets positifs attendus Effets indésirables potentiels 

Épandage de compost ou lisier Amélioration de la qualité et de 

la texture du sol 

Fuite de nutriments vers l'eau de 

surface et les nappes 

  Emissions de N2O 

Fertilisation  Pollution des eaux de surface et 

profonde 

  Emissions de N2O 

  Eutrophisation de l'eau de surface 

Culture de légumineuse et/ou 

incorporation de résidus 

Stockage de carbone Fuite d'azote 

Mulch, plante de couverture Réduction de l'érosion des sols Fuite d'azote vers l'eau du sol 

 Recharge accrue des aquifères  

 Stockage de carbone  

Non labour, techniques culturales 

simplifiées 

Stockage de carbone 

Réduction de l’érosion et du 

ruissellement 

Emissions de N2O 

Compte tenu de la complexité des effets résultant des pratiques et de leurs interactions, il 

apparaît donc nécessaire d’évaluer la durabilité des systèmes par une approche multicritère, 

intégrant non seulement les performances agronomiques et économiques mais également 

environnementales (Swanton et Weise, 1991; Sadok, 2009). 
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I.2. Problématique des émissions de N2O 

I.2.1. Pourquoi s’intéresser aux effets secondaires sur les émissions de 
N2O? 

L’oxyde nitreux (N2O) est un puissant gaz à effet de serre 

(GES) participant au changement climatique. Son pouvoir 

de réchauffement global calculé sur 100 ans (PRG100) est 

estimé à 298 fois celui du CO2 (IPCC, 2007), tandis que sa 

durée de vie dans l’atmosphère avoisine les 120 ans 

(IPCC, 2007). Or, depuis le début de l’ère industrielle, la concentration atmosphérique en 

N2O a augmenté de façon exponentielle (Fig. I.3). En 1850, la teneur atmosphérique moyenne 

en N2O avoisinait les 270 ppb (partie par milliard) alors qu’elle est aujourd’hui proche des 

320 ppb. 

 

Figure I.3 : Augmentation de la concentration atmosphérique du N2O (UNEP, 2013). 

 

En conséquence, N2O est identifié comme le 3ème plus important contributeur au 

réchauffement additionnel actuel (IPCC, 2007).  

Par ailleurs, N2O pourrait être également considéré comme une substance appauvrissant la 

couche d’ozone (ODS), son potentiel d’appauvrissement de la couche d’ozone (ODP) étant 

comparable à celui de certains hydrochlorofluorocarbures (Ravishankara et al., 2009). Depuis 

le protocole de Montréal relatif aux ODS et la diminution subséquente des émissions de 

N2O :  Appelé  oxyde  nitreux  ou 
protoxyde  d’azote,  ce  gaz  est 
utilisé    en  chirurgie  pour  ses 
propriétés  anesthésiantes.  Il  est 
également  appelé « gaz hilarant » 
en  raison  de  ses  propriétés 
neurologiques. 
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chlorofluorocarbones (CFCs), le N2O est également la substance destructrice de l’ozone 

stratosphérique la plus émise (Fig I.4). 

 

 

Figure I.4 : Emissions actuelles et prévisionnelles de N2O et de CFCs pondérées par le 

potentiel d’appauvrissement de la couche d’ozone des gaz. (UNEP, 2013). 

I.2.2. Quelles sont les sources des émissions de N2O? 

Le N2O de l’atmosphère est issu de différentes sources naturelles et anthropiques (Fig. I.5). 

On estime les émissions naturelles de N2O depuis les sols, les océans et l’atmosphère à 

environ 11 Tg N-N2O an-1 dans le monde (IPCC, 2007). Cependant ces émissions n’entrent 

pas en compte dans l’augmentation des concentrations en N2O dans l’atmosphère, puisqu’en 

équilibre avec les puits naturels de N2O (UNEP, 2013). En revanche, les émissions 

anthropiques, estimées à 5.3 Tg N-N2O an-1, ne sont pas compensées par ces puits.  

La production de nourriture est souvent considérée comme la principale source de ces 

émissions anthropiques à l’échelle mondiale (Syakila et Kroeze, 2011). L’agriculture 

contribuerait en effet à hauteur de plus de deux tiers des émissions anthropiques, soit 4.1 Tg 

N-N2O an-1 (UNEP, 2013).   
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Figure I.5 : Principales sources d’émissions de N2O dans le monde (gauche) et détail des 

émissions anthropiques (droite) en 2005 (UNEP, 2013). 

 

En France, le CITEPA est l’organisme qui a la charge de l’évaluation des émissions de gaz à 

effet de serre d’origine anthropique, sur la base des règles de calcul définies par l’IPCC. Les 

calculs réalisés par le CITEPA (2013) font ressortir la très grande contribution de l’agriculture 

aux émissions de N2O dues aux émissions de N2O par les sols. La proportion de N2O émise 

par l’agriculture et la sylviculture a considérablement augmenté ces dernières années, avec 

une hausse estimée de 22% entre 1990 et 2011 (Fig. I.6). 

 

 

Figure I.6 : Répartition des émissions de N2O en France en 1990 (à gauche) et en 2008 (à 

droite) (CITEPA, 2013). 
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Dans le souci de réduire globalement les émissions de N2O anthropiques, il apparait donc 

capital de maitriser les émissions de N2O des systèmes de culture (Mosier et al., 1996). 

Cependant, notre connaissance des processus impliqués dans le cycle de l’azote dans les sols 

apparait encore  aujourd’hui perfectible (Butterbach-Bahl et al., 2013). 

I.2.3. Quels sont les mécanismes à l’origine des émissions de N2O par les 
sols? 

Actuellement, les émissions de N2O par les sols sont identifiées comme la résultante du 

fonctionnement de 9 processus chimiques et  biologiques d’oxydoréduction (Fig. I.7). 

 

 

Figure I.7 : Processus chimiques et biologiques du sol contribuant aux émissions de N2O 

(Butterbach-Bahl et al., 2013). 
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I.2.3.1. Nitrification 

La nitrification est définie comme un processus majoritairement aérobie (Linn et Doran, 

1984) en deux étapes (Kowalchuk et Stephen, 2001), la nitritation et la nitratation, conduisant 

à l’oxydation de l’ammonium (NH4
+) et de ses composés dérivés en présence d’oxygène, 

jusqu’à sa transformation en nitrate (NO3
-) (Simek, 2000). La nitritation consiste en 

l’oxydation de l’ammonium en nitrites (NO2
-). Elle est catalysée par la monooxygénase de 

l’ammonium (AMO), une enzyme codée par le gène amoA, présent chez les communautés 

bactériennes oxydantes de l’ammonium (AOB) et archéennes (AOA). La production de 

protoxyde d’azote (N2O) au cours de cette étape résulterait de l’altération d’un composé 

nitroxyle (HNO) issu de l’oxydation de l’hydroxylamine (NH2OH) en nitrite (NO2
-) (Otte et 

al., 1999), sous l’effet de l’hydroxylamine oxydase codé par le gène hao (Hofman et Lees, 

1953 ; Ritchie et Nicholas, 1972).  

La nitratation reste encore peu documentée (Ollivier et al., 2013). Cette transformation serait 

réalisée par des bactéries capables d’oxyder les nitrites en nitrates (NOB) (Kowalchuk et 

Stephen, 2001). Cette oxydation est catalysée par l’enzyme nitrite oxydoréductase 

(Starkenburg, 2006), codé par le gène nxrA (Ollivier et al., 2013). Aucune espèce bactérienne 

ou archéenne découverte à ce jour n’est capable de réaliser les deux étapes de la nitrification. 

Le processus de nitrification est généralement attribué à des organismes autotrophes. 

Néanmoins, on observe aussi une nitrification hétérotrophe impliquant la même chaine de 

transformation de l’ammonium du sol que son homologue autotrophe (Wrage et al., 2001). Ce 

processus serait principalement réalisé par des champignons, notamment dans les sols à pH 

acide (Pedersen et al., 1999), bien que des bactéries autotrophes soient capables de nitrifier 

dans ces conditions. Par ailleurs, bien qu’identifié une source mineure de N2O (Zhu et al., 

2010), en conditions optimales (pH faible, forte concentration en oxygène et disponibilité en 

carbone) la nitrification peut parfois conduire à des émissions de N2O significatives (Wrage et 

al., 2001).  

Les émissions de N2O au cours de la nitrification apparaissent comme un produit secondaire 

de l’étape d’oxydation de l’ammonium (Garrido et al., 2002) tandis que d’autres auteurs 

mettent en avant une dénitrification des nitrites par les bactéries nitrifiantes (Fig. I.8). 
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Figure I.8 : Emissions de N2O par nitrification. Les crochets indiquent le degré d’oxydation 

des composés azotés. 

I.2.3.2. Dénitrification 

La dénitrification est un processus bactérien de réduction dissimilatoire des oxydes d’azote 

successivement en 4 étapes (Knowles et al, 1982) (Fig. I.9).  

 

 

Figure I.9 : Emissions de N2O par denitrification sensu stricto. Les crochets indiquent le 

degré d’oxydation des composés azotés. 

 

En cas de pression en oxygène faible, certaines bactéries aérobies - anaérobies facultatives 

sont capables de réduire NO3
- et ses composés dérivés, afin de produire l’énergie nécessaire à 

leur développement (Mahne et Tiedje, 1995). La première étape de ce processus consiste en la 

réduction des nitrates NO3
- en nitrites NO2

-. Environ 2/3 des bactéries des sols seraient 

capables de réaliser cette transformation (Hénault et Germon, 1995). Cette réaction est 

catalysée par l’enzyme nitrate réductase respiratoire (Nar) présent chez certaines bactéries. 

Deux autres enzymes, Nas et Nap sont également capables de catalyser cette réaction dans un 

but non respiratoire, mais n’initient pas une réaction complète de dénitrification (Tavares et 

al., 2006). 

La réduction des nitrites NO2
- en monoxyde d’azote NO est catalysée par les enzymes de type 

nitrite réductase (Nir) (Knowles, 1982). Les deux principaux gènes codant pour la nitrite 
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réductase sont les gènes nirS et nirK, leur abondance ou leur diversité dans le sol étant 

utilisées comme proxy de celles des communautés dénitrifiantes (Braker et al., 2000).  

Enfin, la réduction du monoxyde d’azote NO en protoxyde d’azote N2O est ensuite effectuée 

grâce à une réductase propre au monoxyde d’azote, codée par le gène norB chez certaines 

bactéries dénitrifiantes (Braker et Tiedje, 2003). C’est au cours de cette étape, obligatoire 

dans la chaine de dénitrification sensu stricto (Knowles, 1982), qu’est produit le N2O. 

Par ailleurs, la dénitrification est également identifiée comme le seul processus consommateur 

de N2O dans les sols (Vieten et al., 2008). Dans le cas d’une dénitrification complète, le N2O 

peut être réduit en N2 dans les sols avant d’être émis. Cependant, un faible pourcentage de la 

flore dénitrifiante, entre 0.1 et 5%, apparaît capable d’effectuer cette réduction du N2O en N2 

(Philippot et Germon, 2005). Cette réaction est catalysée par une réductase spécifique au 

protoxyde d’azote, codée par le gène bactérien nosZ (Henry et al., 2006). La quantification de 

l’abondance de ce gène dans le sol, en sus des gènes nirS et nirK, permet d’estimer la 

proportion de bactéries dénitrifiantes capables de réduire le N2O. 

I.2.3.3. Dénitrification et nitrification couplées 

La dénitrification et la nitrification couplées ne sont pas des processus indépendants (Wrage 

et al., 2001). A micro-échelle, il est possible que des conditions aérobie et anaérobie 

coexistent temporairement, notamment dans le cas de sols hydromorphes, ou présentant des 

fissures (Wrage et al., 2001). Dans ce cas, l’activité dénitrifiante peut être combinée avec 

l’activité nitrifiante, c’est-à-dire que les nitrates produits par nitrification peuvent être 

directement dénitrifiés. 

I.2.3.4. Dénitrification par les organismes nitrifiants 

Certaines bactéries nitrifiantes seraient également capable de réduire les nitrites NO2
- en N2O 

lors d’un bref passage en condition anaérobie (Ritchie et Nicholas, 1972 ; Kool et al., 2011). 

Cette transformation est rendue possible en raison de la présence des gènes nirK-N et norB-N 

homologues des gènes dénitrifiants, chez certains organismes nitrifiants (Lu et al., 2012). 

I.2.3.5. Réduction dissimilatoire des nitrates en ammonium (DNRA) 

La DNRA ou ammonification des nitrates est un processus biologique qui, à l’inverse de la 

nitrification, conduit à la transformation des nitrates et des nitrites en ammonium (Butterbach-

Bahl et al., 2013). Ce processus intervient dans des milieux à conditions anoxiques 

prolongées, tels que des sols tropicaux humides ou inondés, et est essentiellement réalisé par 

des bactéries anaérobies ou aérobies facultatives (Silver et al., 2001), voire aérobies 
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(Fazzolari, et al., 1990). Ce processus peut être amené à produire du N2O (Rütting et al., 

2011), notamment au cours de la réduction des nitrites (Butterbach-Bahl et al., 2013), 

cependant sa contribution aux émissions est encore peu connue (Baggs et Philippot, 2011). 

I.2.3.6. Co-dénitrification 

Le processus de co-dénitrification est un processus bactérien et fongique peu connu (Baggs et 

Philippot, 2011), fonctionnant simultanément avec la dénitrification. Il conduit à la 

combinaison d’un atome d’azote en provenance de NO ou N2O pour former un nouveau 

produit, émettant potentiellement au cours de ce processus du N2O (Baggs et Philippot, 2011; 

Butterbach-Bahl et al., 2013). 

I.2.3.7. Processus abiotiques de production de N2O dans les sols 

La chémodenitrification est un terme générique englobant les réactions chimiques de 

réduction des nitrites du sol pouvant conduire à des émissions de N2O (Butterbach-Bahl et al., 

2013), bien qu’elle produise majoritairement du monoxyde d’azote (NO) (Wrage et al., 2001). 

Ces réactions sont généralement observées dans les sols à pH acide (pH < 5) (Van Cleemput, 

1988). Similairement, la décomposition abiotique de l’hydroxylamine (NH2OH) ou de 

l’ammonitrate (NH4NO3) sont deux processus de réduction chimique pouvant contribuer à la 

production de N2O (Butterbach-Bahl et al., 2013).  

I.2.3.8. Contribution relative des différents processus aux émissions de N2O 

Tous les processus décrits précédemment ne contribuent pas de façon équivalente aux 

émissions de N2O par les sols. La contribution des processus biologiques apparait notamment 

grandement majoritaire (Baggs, 2008), tandis que celle des processus abiotiques est 

généralement limitée et peu étudiée, notamment en raison de la nécessité de recourir à des 

méthodes de stérilisation du sol (Robertson et Groffman, 2007). 

De même, parmi les processus biologiques, la nitrification et la dénitrification sont 

généralement identifiés comme les deux principaux processus microbiens impliqués dans le 

cycle de l’azote (Fig. I.10) à l’origine des émissions de N2O par les sols (Braker et Conrad, 

2011). 
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Figure I.10 :  Cycle de l’azote dans le sol. Les éléments gazeux sont présentés entre crochets 

(Robertson et Groffman, 2007). 

 

Leur contribution aux émissions de N2O est estimée à hauteur d’environ 70% (Syakila et 

Kroeze, 2011 ; Braker et Conrad, 2011), aussi par simplification les émissions de N2O sont 

souvent décrites comme le seul fait de ces processus (Butterbach-Bahl et al., 2013). 

 

I.2.4. Quels sont les facteurs de régulation de l’intensité des émissions de 
N2O par nitrification et dénitrification dans les sols? 

 

I.2.4.1. Variabilité des émissions de N2O dans les sols cultivés 

L’intensité des émissions de N2O par les sols dépend grandement de nombreux paramètres, 

susceptibles d’influencer d’une part, la structure et la composition des communautés 

microbiennes impliquées dans ces processus et d’autre par le fonctionnement des processus, 

notamment de nitrification (Fig. I.11) et de dénitrification (Fig. I.12). Robertson (1989) a 

également proposé que les facteurs pris en compte pour expliquer les émissions de N2O 

dépendent de l’échelle de l’étude. 
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Figure I.11 : Contrôle de la nitrification (d’après Robertson, 1989 in Mathieu, 2005). 

 

Figure I.12 : Contrôle de la dénitrification (d’après Robertson, 1989 in Mathieu, 2005). 

 

En conséquence, les émissions de N2O par les sols observées présentent généralement une 

haute variabilité temporelle et spatiale (Mathieu et al., 2006a). Dans le cas des sols cultivés, 

cette variabilité sera d’autant plus grande que ces paramètres environnementaux seront 
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souvent altérés par les pratiques agricoles (par ex. labour, fertilisation, plante de couverture et 

pesticides) (Smith et Conen, 2004 ; Ceschia et al., 2010 ; Vilain et al., 2010).  

Aussi, les émissions de N2O par les sols cultivés font l’objet de nombreuses synthèses 

(Mosier et al., 1996 ; Bouwman et al, 1996 ; Beauchamp, 1997). Plus récemment, Stehfest et 

Bouwman (2006) ont compilé et analysé les résultats de 1008 publications présentant des flux 

de N2O mesurés dans des sols agricoles.  

La base de données, (http://www.mnp.nl/images/stehfest_data_tcm61-29733.xls) montre des 

flux journaliers compris entre -2 g N ha-1 j-1 et 5400 g N ha-1 j-1, ces deux valeurs ayant été 

obtenues sous climat tempéré. La méta-analyse de cette base de données a permis de mettre 

en évidence une influence significative du climat, des caractéristiques des sols (teneur en 

carbone organique, pH et texture) et des pratiques agronomiques (fertilisation azotée, type de 

culture et forme des fertilisants).  

I.2.4.2. Effet de la part de porosité occupée par l’eau et du travail du sol 

La part de porosité occupée par l’eau (PPOE) est identifiée comme un facteur de régulation 

majeure des émissions de N2O par les sols (Dobbie et Smith, 2003; Schaufler et al., 2010). 

 

 

Utilisée comme indicateur de l’état d’aération des sols, elle détermine indirectement le 

métabolisme respiratoire des microorganismes aérobie-anaérobie facultatifs du sol 

(dénitrifiants), ainsi que l’intensité de processus aérobies (nitrification) ou anaérobies stricts. 

ܧܱܲܲ ൌ
	݁ݑݍ݅݉ݑ݈ݒ	éݐ݅݀݅݉ݑܪ
	݈݁ܽݐݐ	éݐ݅ݏݎܲ

 

Caractérisation de l’état d’aération des sols à macroéchelle : 

Le niveau d’aération des sols peut être approché par l’évaluation de l’occupation relative en eau et en air 

de  la porosité des sols. En anglais  l’indicateur « Water Filled Pore Space » (WFPS) est couramment utilisé 

pour représenter ce paramètre. Sans équivalence en français, nous utiliserons donc sa traduction littérale : 

la « part de porosité occupée par l’eau » (PPOE). Celle‐ci peut être estimée selon les formules suivantes : 

avec    ݁ݑݍ݅݉ݑ݈ݒ	éݐ݅݀݅݉ݑܪ  ൌ ݁ݑݍ݅ݏݏܽ݉	éݐ݅݀݅݉ݑܪ	 ൈ  ݁ݐ݊݁ݎܽܽ	éݐ݅ݏ݊݁ܦ

 

et  ܲݐ݅ݏݎé	݈݁ܽݐݐ ൌ ௦௧é	éି௦௧é	௧	

௦௧é	é
 

Ce paramètre est utilisé dans  la grande majorité des études relatives à  la dénitrification et aux émissions 

de N2O par les sols à échelle macroscopique. 
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La PPOE varie conjointement avec les conditions climatiques (pluviométrie, température), 

avec parfois de grandes amplitudes au cours du temps. Une faible PPOE sera généralement 

favorable à l’activité nitrifiante tandis qu’une forte PPOE pourra stimuler l’activité 

dénitrifiante, avec un seuil particulier à  60% (Fig. I.13), favorable au processus de 

nitrification et déclenchant l’activité de dénitrification. Néanmoins, il est très possible que la 

valeur de 60 % ne soit pas générale à toutes les conditions pédoclimatiques. 

 

 

Figure I.13 :  Activité nitrifiante et dénitrifiante en fonction de la part de porosité occupée 

par l’eau (d’après Linn et Doran, 1984). 

 

Or, la contribution respective de la nitrification et de la dénitrification aux émissions de N2O 

n’est pas égale. La dénitrification est généralement identifiée comme la source principale des 

émissions de N2O (Mathieu et al., 2006b). En conséquence, la PPOE a généralement un 

impact positif sur les émissions de N2O par les sols (Fig. I.14). Ainsi, il est fréquent 

d’observer des pics d’émissions de N2O lorsque les conditions du sols apparaissent favorables 

à la denitrification, notamment après des évènements pluvieux (Austin et al., 2004) ou une 

réhumidification des sols (Ruser et al., 2006), élevant la PPOE du sol et créant des conditions 

d’anoxie temporaire dans le sol. Dans le cas d’un sol très sec, la production de N2O peut être 

relativement limitée voire nulle (Bateman et Baggs, 2005) 
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Figure I.14 : Effet de la part de porosité occupée par l’eau sur les émissions de N2O par les 

sols de quatre systèmes de culture (d’après Schaufler et al., 2010). 

 

La PPOE d’un sol dépend également fortement de la structure du sol, et donc du type de 

travail du sol réalisé (Chervet et al., 2006). D’une façon générale, on peut considérer que 

moins le sol sera travaillé, plus sa densité sera élevée, plus sa porosité sera faible  et 

facilement saturable en eau. En conséquence, les émissions de N2O observées sont 

généralement plus faibles dans le cas d’un sol régulièrement travaillé en profondeur 

(MacKenzie et al., 1997), que dans le cas d’un sol peu ou non déstructuré par le labour (Six et 

al., 2002; Oorts et al., 2007) (Fig. I.15). 

  

 

Figure I.15 :  Emissions de N2O sur des parcelles cultivées avec labour (CT) et sans labour 

(NT) durant deux périodes (Oorts et al, 2007). 

 

En outre, l’intérêt du stockage du carbone dans le sol des systèmes de culture sans labour 

(Paustian et al., 1997; Freibauer et al., 2004) peut également être contrebalancé par une plus 
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forte production de N2O (Johnson et al., 2005), en terme d’émission de GES lorsqu’elle est 

exprimée en équivalent CO2. Cependant, cette tendance tend à s’inverser sur le long terme. 

Après 10 ans, l’écart d’émissions de N2O entre NT et CT tend en effet à réduire voire à 

s’inverser (Six et al., 2004; Nicolardot and Germon, 2008). 

I.2.4.3. Azote minéral du sol et fertilisation azotée 

Substrats respectivement de la dénitrification et la nitrification, les teneurs en NO3
- et NH4

+ 

présents dans le sol sont deux facteurs essentiels régulant la production de N2O par les sols. Il 

est ainsi fréquent d’observer des émissions de N2O plus importantes immédiatement après une 

fertilisation azotée (Fig. I.16) (Baggs et al., 2003; Kavdir et al., 2008) ou dans les jours qui 

suivent (Avrahami et Bohannan, 2009).  

 

 

Figure I.16 : Pourcentage d’émissions de N2O dérivant de la fertilisation azotée sur 4 

systèmes en 2000. La date de fertilisation est représentée par la flèche (Baggs 

et al., 2003). 

 

L’apport des résidus de culture peut également stimuler l’activité microbienne et les 

émissions de N2O (Baggs et al., 2003, Chen et al., 2013), plus ou moins selon le rapport C/N 

des résidus (Fig. I.17).  
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Figure I.17 : Effet de l’apport de résidus de culture sur les émissions de N2O en fonction de 

leur rapport C/N. Le nombre de valeurs est indiqué entre parenthèses (d’après 

Chen et al., 2013). 

 

La décomposition des cultures très fixatrices de l’azote, telles que les légumineuses, peut 

notamment induire des pics d’émissions de N2O (Velthof et al., 2002; Rochette et al., 2004). 

Néanmoins, l’effet positif des résidus de culture de légumineuses sur les émissions de N2O 

n’est pas systématiquement observé (Jeuffroy et al., 2013). 

A l’échelle globale, Stehfest et Bouwman (2006) ont validé une relation linéaire entre 

l’intensité des flux (kg N-N2O ha-1 an-1) et les quantités d’azote apportées à la parcelle (kg N 

ha-1 an-1) dont la pente de 0.91 %, sert de valeur de référence dans la méthodologie de calcul 

des émissions de N2O à l’échelle nationale proposée par l’IPCC. 

I.2.4.4. Effet du pH des sols 

En système de culture, le pH des sols est souvent contrôlé et si besoin, maintenu 

artificiellement à une valeur favorable aux cultures en place (notamment par le biais du 

chaulage). Or le pH est également un facteur de régulation du développement et de l’activité 

microbienne des sols (Baath et Arnebrant, 1994), et peut donc indirectement influencer les 

émissions de N2O. Yoshida et Alexander (1970) et Chen et al. (2013) ont notamment relevé 

une production de N2O maximale à pH compris entre 7.1 et 8.4. Toutefois, à pH faible  

(pH < 4), bien que le processus de dénitrification soit encore réalisé par certains organismes, 

on observe une inhibition de la N2O réductase et une augmentation du ratio des émissions 

N2O/N2 (Kesik et al., 2006). 
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I.2.4.5. Effet de la température des sols 

De la même manière, la température agit positivement sur le fonctionnement des 

communautés microbiennes (Pietikainen et al., 2005; Avrahami et Bohannan, 2007), et 

affecte potentiellement les émissions de N2O (Fig. I.18).  

 

 

Figure I.18 : Effet de la température sur les émissions de N2O par les sols de quatre systèmes 

de culture (d’après Schaufler et al., 2010). 

 

Au contraire, les basses températures et le gel peuvent induire une baisse de la diversité des 

communautés microbiennes nitrifiante et dénitrifiante (Smith et al., 2009) ainsi qu’un 

ralentissement de la transformation de l’azote dans le sol (Cookson et al., 2002). 

I.2.4.6. Effet des traitements pesticides 

L’application de traitements pesticides sur les sols cultivés peut avoir un impact significatif 

sur la flore microbienne du sol mais celui n’est bien souvent pas évalué. Des études ont tenté 

d’estimer ce risque, conduisant à des résultats variables, d’une molécule ou d’un sol à l’autre. 

L’impact des herbicides semble toutefois limité à de faibles concentrations. Hart (1995) et 

Beulke et Malkomes (2001) n’ont pas pu montrer respectivement d’effet des principes actifs 

quinmerac et metazachlor sur les communautés microbiennes du sol. De même, un traitement 

au napropamide n’a présenté qu’un impact très limité dans le temps (Guo et al., 2009) voir 

aucun effet (Mrazek et al., 1984) sur la biomasse microbienne et l’activité microbienne. A 

l’inverse, certains traitements herbicides peuvent accroitre l’accumulation de NO2
- par les 

plantes, et de surcroit les émissions de N2O (Lifeng et al., 2000). 

Les fongicides sont également connu pour avoir un potentiel effet négatif à court terme sur les 

communautés microbiennes, notamment sur les communautés nitrifiantes (Fig. I.19).  
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Figure I.19 :  Estimation de l’activité nitrifiante potentielle après un traitement fongicide au 

penconazole et cyprodinile (Puglisi et al., 2012). 

 

A plus forte raison, une simple application de la dose réglementaire de certains fongicides 

peut impacter les communautés microbiennes et réduire la production de N2O (Kinney et al., 

2005). Certaines études ont même reporté la propriété inhibitrice de la nitrification de 

certaines molécules fongicides (Kukreja et Mishra, 1987), en revanche celles-ci ne sont plus 

utilisées aujourd’hui. Cependant, selon les produits utilisés, les effets peuvent grandement 

différer. A concentrations hautes égales, un fongicide pourra parfois stimuler la dénitrification 

tandis qu’un autre aura tendance à l’inhiber (Somda et al., 1991). 

Les résultats concernant les insecticides sont encore plus contrastés. Certaines molécules telle 

que la deltamethrine ne semble pas avoir d’impact sur les communautés microbiennes (Cycon 

et al., 2006). La cyhalothrine a été reportée comme potentiellement altératrice de la structure 

des communautés microbiennes et ayant un impact positif sur le mécanismes de nitrification 

(Lupwayi et al., 2009). L’impact sur la flore microbienne du sol de la plupart des molécules 

(par ex. alphaméthrine, thiaclopride, boscalid, prothioconazole) reste cependant sans aucune 

évaluation dans la littérature. 

I.2.5. Quelles sont les méthodes disponibles pour estimer ces émissions de 
N2O par les sols? 

Pour mesurer les flux de N2O produits pas les sols, les méthodes les plus couramment 

employées sont les méthodes micrométéorologiques et celles dites « des chambres au sol » 
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(Hénault et al., 2012), chacune avec leurs limites respectives (Laville et al., 1997; Rochette, 

2011; Hénault et al., 2012). 

Par ailleurs, ces méthodes sont complémentaires (Hénault et al., 2012). Les méthodes utilisant 

des chambres au sol, permettant de faire des mesures sur des surfaces de quelques ares, sont 

particulièrement utiles pour comparer l’effet des pratiques agricoles sur les émissions des 

biogaz. Les méthodes micrométéorologiques, intégrant les flux au niveau de la parcelle 

agricole, sont particulièrement adaptées pour mesurer les émissions dans des situations 

représentatives du fonctionnement des agroécosystèmes. 

I.2.5.1. Les méthodes « des chambres au sol » 

Leur principe est de confiner les échanges entre le sol et l’atmosphère dans un volume d’air 

donné afin d’accumuler le gaz émis. Le plus souvent, on insère une embase dans le sol sur 

laquelle un couvercle est fixé au moment de la mesure (Fig. I.20). Ces chambres couvrent 

généralement une zone de 0.01 à 1 m2 de sol (Livingston and Hutchinson, 1995). 

 

 

Figure I.20 : Chambre au sol de type système fermé (d’après Parkin et Venterea, 2010). 

 

On distingue cependant 2 types de chambres : les systèmes fermés pour lesquels il n’y a pas 

de remplacement d’air dans le volume de la chambre lors des mesures, et les systèmes ouverts 

pour lesquels on impose un flux d’air constant à l’intérieur de la chambre. 

Pour les systèmes fermés (Fig. I.20), les flux sont calculés à partir de la cinétique 

d’augmentation de la concentration dans la chambre au cours du temps suivant l’expression :  
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t

C

A

V
F




 .  

avec : F = flux gazeux (g m-2
 s-1 d’éléments), V = volume d’air de la chambre (m3),  

A = surface au sol circonscrite par la chambre (m-2), ΔC/Δt = évolution de la concentration du 

gaz à l’intérieur de la chambre au cours du temps (g m-3 s-1 d’éléments).  

L’analyse du gaz est réalisée généralement au laboratoire en chromatographie en phase 

gazeuse (CPG) équipé d’un détecteur à capture d’électrons (ECD) pour le N2O. 

Pour les systèmes ouverts (Fig. I.21), le flux F (g dm-2
 s-1 d’éléments) est communément 

estimé à partir de l’écart de concentration entre l’air entrant (Ce) et l’air sortant (Cs) de la 

chambre (Reichman et Rolston, 2002) : 

A

CeCsQ
F

].[ 
  

avec : Ce et Cs, respectivement les concentrations dans l’air entrant et sortant de la chambre 

(g m-3 d’éléments), Q, le débit d’air à l’intérieur de la chambre (m3
 s-1) et A, la surface 

émettrice (m2). 

 

 

Figure I.21 : Chambre au sol de type système ouvert (d’après Pape et al., 2009). 

 

Les chambres au sol ont longtemps et sont encore souvent utilisées dans une configuration 

manuelle, le prélèvement des échantillons étant effectué manuellement avant analyse au 

laboratoire (Rochette et Bertrand, 2003). Dans cette configuration, l’inconvénient principal de 

ces méthodes des chambres au sol est qu’elles ne permettent que des mesures ponctuelles 

dans le temps.  
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Dans l’optique d’augmenter la résolution de ces mesures, des prototypes de chambres 

automatisées ont été présentées à partir du début des années 90 (Arah et al., communication 

personnelle; Conrad et al., 1983; Schutz et al., 1989), utilisant les CPG comme analyseurs. 

Une seconde génération de chambres automatiques a vu le jour avec le développement 

d’analyseurs par spectrométrie infrarouge (Yamulki et Jarvis, 1999; Nishimura et al., 2015). 

Cette automatisation des dispositifs de mesure, permet aujourd’hui la réalisation de mesures 

en semi-continu et une meilleure prise en compte de la variabilité temporelle (Laville et al., 

2011). 

I.2.5.2. Les méthodes micrométéorologiques 

Les méthodes micrométéorologiques (Fig. I.22) les plus utilisées sont les méthodes « eddy 

covariance (EC) », « relaxed eddy accumulation (REA) » et par gradient de flux (Jones et al., 

2011). Elles requièrent cependant des mesures continues et à haute fréquence (Kroon et al., 

2007). Le développement des détecteurs à diode laser et à laser à cascade quantique a ainsi 

permis le développement de ces méthodes et de leurs applications sur divers écosystèmes 

terrestres (Wang et al., 2013). 

 

 

Figure I.22 : Exemple de dispositif de mesure micrométérologique du N2O (Crédit 

photographique : Mike Harvey). 

 

La méthode EC relève de la mesure directe dans l’atmosphère de la vitesse du vent vertical et 

de la concentration en N2O (Laville et al., 1997; Pattey et al., 2007). Cette méthode permet 

d’estimer les flux de gaz à l’échelle de la parcelle et a souvent été utilisée en parallèle des 
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méthodes des chambres (Christensen et al., 1996; Laville et al., 1999; Kroon et al., 2007), 

rapportant des estimations comparables du niveau d’émissions de N2O par les sols (Fig. I.23). 

 

Figure I.23 : Comparaison de mesures de flux de N2O par la méthode des chambres au sol et  

la méthode micrométérologique (Laville et al., 1999). 

La méthode par gradient de flux, permet de couvrir des parcelles agricoles (WagnerRiddle et 

al., 2007) voire une zone légèrement plus grande. Cette méthode implique de réaliser des 

mesures de la vitesse du vent, de la température et de la concentration en N2O (Laville et al., 

1997). Cette méthode est généralement associée à l’équipement en appareil d’une tour de 

mesure (Pattey et al., 2007), dont la hauteur défini la zone de couverture.  

La méthode REA permet de couvrir efficacement des zones agricoles de plusieurs km², 

notamment à l’aide d’appareils de mesures embarqués sur avions (Pattey et al., 2007; 

Desjardins et al., 2010). 

 

I.2.6. Prédiction des émissions de N2O par les sols agricoles 

Dans la mesure où les émissions de N2O par les sols ne peuvent pas systématiquement être 

mesurées précisément, notamment en raison des contraintes matérielles, il est indispensable 

de recourir à des simulations pour les estimer (Frolking et al., 1998; Chen et al., 2008). Pour 

estimer les émissions de N2O à l’échelle d’une région ou d’un pays, la méthode préconisée 

par l’IPCC (2006) est le recours aux facteurs d’émissions. Cependant, au-delà de son intérêt 

quantitatif, le développement de modèles permet de tester notre compréhension de ces 

émissions de N2O et de leur régulation par les paramètres environnementaux et les pratiques 

agricoles (Gabrielle et al., 2006; Rafique et al., 2011).  
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I.2.6.1. Les facteurs d’émissions 

À l’échelle mondiale, la méthode la plus fréquemment utilisée pour estimer les émissions de 

N2O est le calcul à partir de facteurs d’émission. Basée sur une relation globale entre les 

entrées d’azote dans les sols et l’intensité des émissions, leur utilisation nécessite dans un 

premier temps l’estimation des quantités d’azote, notamment par fertilisation azotée minérale 

et organique, apportée dans les sols. Plusieurs études ont permis de situer le facteur 

d’émission moyen à environ 0.9 % de l’azote apporté (Stehfest et Bouwman, 2006 ; Novoa et 

Tejeda, 2006). Par défaut le pourcentage recommandé par l’IPCC ayant été fixé à 1% (IPCC, 

2006). Cependant ces facteurs d’émission sont parfois plus ou moins représentatifs. A une 

échelle locale, ils peuvent présenter une grande variabilité en fonction des conditions 

climatiques, des cultures, des itinéraires techniques et de la nature des fertilisants azotés 

apportés (Lesschen et al., 2011). Ces facteurs d’émission sont également utilisés dans des 

outils de diagnostic adaptés à la taille d’une exploitation (par ex., analyse de cycle de vie, 

Indigo®, DiaTerre®), ou d’un paysage agricole, lorsque la précision n’est pas tant 

primordiale que la rapidité et la simplicité de calcul. 

I.2.6.2. Les modèles de prédiction des émissions 

Différents modèles permettent de simuler des flux de N2O par les sols, certains ayant déjà été 

présentés et discutés dans des synthèses (Frolking et al., 1998; Chen et al., 2008). Ces 

modèles reposent sur la description fine d’une sélection de processus microbiens et 

physicochimiques intervenant dans la production du N2O par les sols (modèle mécaniste) 

et/ou sur une étude au préalable au champ des émissions et des facteurs de régulation choisis 

(modèle empirique). Chaque modèle dispose cependant d’une structure et de domaines 

d’application propres.  

Certains modèles permettent d’effectuer une simple simulation des flux de N2O, par ex. NOE 

(Hénault et al., 2005), NLOSS (Riley and Matson, 2000), tandis que d’autres, plus complexes, 

simulent différents paramètres biogéochimiques du sol avant d’estimer les émissions de N2O, 

par exemple DAYCENT (Parton et al., 2001), DNDC (Li et al., 1992).  

De la même manière, certains modèles permettent d’évaluer les émissions de N2O à l’échelle 

d’une parcelle agricole, par ex. NOE (Hénault et al., 2005), ou d’un site agricole, par ex. 

FASSET (Olesen et al., 2002), tandis que d’autres permettent d’estimer les émissions à 

l’échelle d’une région ou d’un continent, par ex. DNDC-Europe (Li et al., 1992 ; Leip et al., 

2008). 
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La plupart des simulations sont cependant conduites à l’échelle de la parcelle agricole (Chen 

et al., 2008). A cette échelle, il est possible de paramétrer les modèles finement, afin de 

prendre en compte les conditions climatiques (par ex. précipitations, température, vitesse du 

vent), les paramètres du sol (teneur en azote minéral, teneur en carbone, densité), l’itinéraire 

technique conduit sur la parcelle et/ou des potentiels d’activités biologiques. La prise en 

compte des spécificités inhérentes à chaque site, en tant que données d’entrée dans les 

modèles peut améliorer la qualité des simulations (Marchetti et al., 1997; Hergoualc’h et al., 

2009). Cela permet également à certains modèles de s’affranchir plus facilement des 

conditions de terrain dans lesquels ils ont été développés et d’être efficients dans d’autres 

contextes (Tableau I.3).  

 

Tableau I.3 :  Comparaison entre simulations de flux de N2O par différents modèles (kg N2O-

N ha-1 an-1) (d’après Frolking et al. 1998). 

Type Lieu CENTURY DNDC Expert N NASA/CASA Observation 

Pâturage U.S. 0.08 1.4 0.13 0.044 0.13 

Prairie Ecosse 3.8 2 2.9 2.4 2.8 

Prairie Ecosse 4.2 0.9 3.3 2.4 4.1 

Sol cultivé Allemagne 4.8 1.9 2.2 – 9.4 

Sol cultivé Allemagne 7 3 4.4 – 16.8 



 

 

Chapitre II 

Cadre expérimental  
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II.1. SITE EXPERIMENTAL 

L’étude a été conduite sur l’Unité expérimentale de l’INRA Dijon-Epoisses située à 20 km de 

Dijon, dans l’est de la France (47°20'N, 5°2'E). Le site bénéficie d’un climat semi-continental, 

avec environ 770 mm de précipitations annuelles et une température moyenne annuelle de 

10.5°C.  

II.1.1 L’essai PIC-Adventices 

L’essai système étudié a été mis en place en 2000 afin d’évaluer la faisabilité de systèmes de 

culture en protection intégrée contre les adventices (PIC-Adventices) à faible dépendance en 

herbicides sur la base d’une analyse multicritère (Munier-Jolain et al., 2009). Dans un premier 

temps, il s’agissait d’évaluer la performance des systèmes sur leur capacité à gérer les 

adventices avec des recours réduits aux herbicides (réduction de 25 à 100% des quantités 

appliquées par rapport à la conduite de référence), ce qui a été établi après une étude sur une 

période de six ans (Chikowo et al., 2009). Par la suite, la performance des systèmes a été 

évaluée sur des critères sociaux et économiques, concluant à une viabilité dépendant à la fois 

des économies réalisées sur la lutte chimique et avec une meilleure gestion de l’azote, à plus 

forte raison dans le cas d’un plan d’aide publique (Pardo et al., 2010; Munier-Jolain et 

Dongmo Ngoutsop, 2010). Enfin, une analyse de cycle de vie a été réalisée pour les systèmes 

de culture étudiés, afin de caractériser l’empreinte environnementale des systèmes, 

théoriquement améliorée grâce à la protection intégrée des cultures (Deytieux et al., 2012). 

II.1.2. Les systèmes de culture mis en place 

L’essai PIC-Adventices se compose de 2 blocs permettant d’avoir 2 répétitions de chaque 

système étudié, installés sur les ilots A et D du site expérimental (Fig. II.1). Chacun de ces 

ilots comprend 5 systèmes mis en place sur des parcelles d’environ 1.7 ha chacune, un 

système de référence (S1) et 4 systèmes en protection intégrée contre les adventices (S2, S3, 

S4, S5). Les spécificités de chacun des systèmes sont détaillées dans le tableau II.1. 
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Figure II.1 : Vue aérienne des ilots A et D du site expérimental INRA Dijon-Epoisses. 

Tableau II.1 : Spécificités des systèmes de culture de l’essai PIC-adventices. 

Système Description 

S1 Référence locale conventionnelle ; Nombre de labour par an : 1 

IFTH moyen : 2.41; Rotation : colza - blé - orge 

S2 Travail superficiel jusqu’en 2007. Semis direct depuis 2008. 

Nombre de labour par an : 0 

IFTH moyen : 1.31 

Rotation diversifiée2 

S3 Sans désherbage mécanique ; Nombre de labour par an : 0.4 

IFTH moyen : 1.41; Rotation diversifiée2 

S4 Avec désherbage mécanique ; Nombre de labour par an : 0.4 

IFTH moyen : 0.81; Rotation diversifiée2 + légumineuse 

S5 Sans herbicide et avec désherbage mécanique. 

Nombre de labour par an : 0.5 ; IFTH moyen : 01 ; Rotation diversifiée2 

1 Deytieux et al., 2012 ; 2 succession type : colza - céréale d’hiver - culture de printemps - céréale d’hiver - 

culture d’été - céréale d’hiver. 
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Concrètement, pour réduire la dépendance aux herbicides des systèmes PIC, diverses 

combinaisons de pratiques agronomiques sont mises en œuvre. La diversification des 

rotations (par ex. ajout d’une légumineuse), la sélection de variétés compétitives (par ex. 

surface foliaire importante) ou encore les semis à haute densité, rapprochés ou tardifs, 

permettent d’améliorer la compétitivité des cultures vis-à-vis des espèces adventices. Dans le 

même temps, la gestion du travail du sol (par exemple. travail du sol superficiel et semis 

direct), les faux semis ou le désherbage mécanique permettent de gérer le stock de graines 

adventices et les levées d’adventices. 

II.1.3. Préparation à la mise en place des dispositifs de mesure 

Dans le souci de proposer un suivi des émissions en continu des émissions de N2O par les 

systèmes de culture, un dispositif automatique de mesure a été mis en place au champ. 

L’installation de ce dispositif a nécessité le raccordement électrique des parcelles, rendant 

impossible l’équipement des deux ilots, séparé de près de 1 km. De par cette contrainte 

technique, il a été choisi de n’équiper que l’ilot A et de travailler ainsi sans réplicas des 

systèmes. Par ailleurs, de par le placement des deux coffrets électriques, chacun à l’interface 

entre deux parcelles séparées par une bande enherbée, seuls quatre systèmes pouvaient être 

couverts par le dispositif (Fig. II.2). La mise en place des deux coffrets s’est faite en deux 

temps. Le premier a été installé entre les systèmes S1 et S3 en mai 2011 ; il s’agissait alors de 

couvrir en priorité le système de référence S1. Après le temps nécessaire à la fabrication du 

deuxième coffret, son installation a été effectuée en mars 2012, entre les systèmes S2 et S5, 

de sorte que le dispositif couvre un maximum de systèmes. L’autre option, couvrant le 

système S4, aurait conduit à une double couverture du système S3. En définitive, seuls les 

systèmes S1, S2, S3 et S5 de l’îlot A ont été couverts et seront traités au cours de cette étude. 
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Figure II.2 : Dates de mise en place des coffrets dans la bande enherbée entre les systèmes 

S1-S3 et S2-S5 de l’îlot A. 

II.1.4. Caractérisation des sols de la zone d’étude – îlot A 

Les systèmes de culture ont été mis en place sur un sol argilo-calcaire, d’une teneur en argile 

supérieur à 35% et d’une profondeur moyenne de 90 cm. A l’échelle du site expérimental, le 

sol montre de nombreuses hétérogénéités, certaines se retrouvant au sein de l’ilot A, malgré 

les cultures d’homogénéisation installée sur l’ensemble de l’îlot en prévention. Les analyses 

de sol réalisées sur les quatre systèmes en décembre 2011 ont montré notamment une teneur 

en carbone plus importante dans le système S2 (Table II.2). 

Table II.2: Teneur en carbone dans l’horizon 0-30 cm des sols des quatre systèmes de 

culture. 

 Unité 1 S1 S2 S3 S5 

Teneur carbone 
organique 

g C kg-1 16.9  2.1 22.5  3.8 18.6  1.3 18.6  1.7 

1 exprimé sur une base de terre sèche  

Cependant, en l’absence de point de mesure antérieur selon un protocole standardisé, il est 

impossible de conclure à un potentiel enrichissement en carbone du système S2 depuis la mise 

en place des techniques culturales simplifiées. Par ailleurs, la prise en compte de ces 

hétérogénéités a été contrainte par le dispositif technique. La longueur des câbles étant 

limitée, la variabilité intra parcelle n’a pu être couverte dans son intégralité. 
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II.2. DISPOSITIF DE MESURES AUTOMATISEES 

II.2.1. Coffrets de commande et de mesure 

Le dispositif de mesure mis en place sur le site comprend deux coffrets électriques 

indépendants (Fig. II.3). Chacun de ces coffrets contient une centrale d’acquisition de 

données (Campbell® CR1000), des automates actionnant l’ouverture et la fermeture des 

chambres, un analyseur infrarouge (Licor® Li-820) du CO2, un analyseur infra-rouge du N2O 

(Megatec® 46i) et un onduleur afin de préserver la continuité des mesures en cas de coupure 

de courant. Ils sont également raccordé à 8 sondes de température (Campbell® 107) et 8 

sondes TDR (Campbell® CS 616) et 12 chambres de mesures automatiques. 

 

Figure II.3 : Coffret électrique mis en place dans la bande enherbée. 

II.2.2. Capteurs d’humidité et de température 

Au cours de notre étude, les capteurs de température et d’humidité ont été placés à 2 horizons 

différents pour chacun des sols (à -5 et -20 cm de profondeur), avec 2 répétitions (Fig. II.4) en 

bordure de chaque parcelle. Les 2 capteurs ont été programmés pour enregistrer une valeur 

moyenne 12 fois par jour, à partir d’un temps de scrutation de 5 minutes. 

 

Figure II.4 : Disposition type des sondes TDR (blanc) et température (gris). 
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II.2.3. Chambre de mesure automatisée 

Les chambres automatiques, spécifiquement conçues pour cette étude, présentent 

respectivement une largeur, une longueur et une hauteur de 70 cm, 70 cm et 30 cm (Fig. II.5).  

 

Figure II.5 : Chambre de mesure automatisée. 

Les chambres ont été placées dans un rayon de 25 m autour des coffrets électriques, à raison 

de 6 répétitions par système (Fig. II.6).  

 

Figure II.6 : Disposition type des chambres de mesure à l’intérieur du système S1. 
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Afin d’éviter toute fuite pendant les mesures, les chambres ont été enfoncées de 10 cm dans le 

sol, donnant un volume total de l’atmosphère de 98 L lors de leur fermeture. Lors des 

différentes interventions liées notamment au travail du sol, les chambres étaient si besoin 

retirées des parcelles le temps nécessaire et replacées au même endroit. Les chambres ont été 

programmées pour se fermer hermétiquement 4 fois par jour chacune (toutes les 6 heures), 

pendant 20 minutes, permettant de mesurer l’augmentation de la concentration en N2O à 

l’intérieur de l’enceinte. 

II.2.4. Analyseurs N2O 

Les analyseurs N2O Megatec® 46i permettent d’évaluer des teneurs en N2O dans l’atmosphère 

entre 0 et 50000 ppb. Dans notre étude, ils ont cependant été calibrés pour une échelle de 

concentrations entre 0 et 2000 ppb. Ces appareils sont équipés d’une pompe (1 Ls-1) qui 

permet l’acheminement des échantillons gazeux depuis les chambres de mesure jusqu’à leur 

cellule de mesure. Le pas de temps de mesure a été défini de manière à mesurer la cinétique 

d’évolution de la concentration en N2O à l’intérieur de la chambre toutes les 20 s pendant les 

20 min de fermeture de celle-ci. Ces données ont été enregistrées dans la centrale 

d’acquisition et récupérées par la suite une fois par semaine. Les vitesses d’émission de N2O 

ont été calculées à partir de la pente de la régression linéaire liant concentrations en N2O 

mesurées au cours du temps dans l’atmosphère des chambres et le temps de mesure (20 min 

soit 1200 s) (Fig. II.7). 

 

Figure II.7 : Exemple de cinétique des concentrations en N2O sur 20 minutes. 
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Le seuil de détection a été estimé d’après la méthode décrite par Laville et al. (2011) à 0.2 g 

N-N2O ha-1 jour-1. Pour un système de culture donné, le flux journalier de N2O a été calculé 

comme étant la moyenne des 24 vitesses d’émissions mesurées chaque jour (6 enceintes x 4 

mesures journalières), convertie en g N-N2O ha-1 jour-1. 

II.3. DONNEES CLIMATIQUES 

Les données climatiques ont été mesurées directement sur le site expérimental au moyen de la 

station météorologique INRA de Bretenière. Les données ont été recueillies et mises à 

disposition par le service INRA CLIMATIK (https://intranet.inra.fr/climatik/do/climatik). 

Plusieurs variables climatiques ont été utilisées au cours de l’étude, notamment les 

précipitations, la température de l’air, le rayonnement, la vitesse du vent et l’humidité de l’air, 

toutes avec un pas de temps journalier. 

II.4. MESURES EFFECTUEES EN LABORATOIRE 

Une partie des expérimentations sur les sols des systèmes a été réalisé sur des échantillons au 

laboratoire. Le suivi de certains paramètres environnementaux sur l’horizon superficiel du sol 

(0-30 cm), telles que les teneurs en azote ou la densité apparente, ont notamment requis 

l’utilisation d’une tarière et d’anneau de densité. Par ailleurs les potentiels d’activité 

microbienne (dénitrification, réduction N2O) ont également été réalisés en laboratoire sur des 

échantillons prélevés in situ. 

II.4.1. Densité apparente 

La densité apparente des sols a été mesurée à 3 reprises sur les systèmes au cours de l’étude 

(printemps 2011, 2012 et 2013). Les prélèvements de sol ont été réalisés à l’aide d’anneaux 

de densité à volume standardisé. Les échantillons de sol étaient ensuite pesés avant et après un 

séchage à 105°C pendant 24 h. 

II.4.2. Suivi des teneurs en azote minéral du sol 

Des échantillons de sol on été prélevés une fois par mois sur l’horizon 0-30 cm dans chaque 

système, afin de réaliser une extraction d’azote minéral NO3
- et NH4

+. L’extraction était 

réalisée au moyen d’une solution de KCL (1 M), puis filtrée à l’aide filtre Whatman® 40. Les 

filtrats étaient ensuite congelés puis analysés par colorimétrie au laboratoire LDAR à Laon 

(02) ou à AgroSup Dijon. 
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II.4.3. Abondance des gènes impliqués dans les émissions de N2O 

Une partie de ces mêmes échantillons a également été tamisée à 2 mm puis congelée. Ces 

sous échantillons ont par la suite était analysés en PCR quantitative. Les abondances de 7 

gènes ont été quantifiées à 6 reprises sur 7 mois de mesure pour les systèmes S1 et S3. Deux 

gènes ont été utilisés pour approcher la taille globale des communautés bactérienne (16S) et 

archéenne (CRE). Leur quantification a été réalisée selon Ochsenrelter et al. (2003). Les 

gènes nirS, nirK et nosZ ont été quantifiés afin de caractériser les communautés dénitrifiantes 

selon Bru et al. (2007) et Henry et al. (2006). Les gènes AOA et AOB caractérisant les 

communautés nitrifiantes ont été quantifiés selon Leininger et al. (2006) et Tourna et al. 

(2008). 

II.4.4. Potentiels d’activité microbienne 

Deux potentiels d’activités microbiennes ont été caractérisés sur chacun des systèmes : le 

potentiel de dénitrification et la capacité du sol à réduire le N2O en N2.  

II.4.4.1. Dénitrification potentielle des sols (DP) 

Afin d’estimer le potentiel de dénitrification selon le protocole défini par Hénault et Germon 

(2000), huit carottes de sol non déstructuré ont été prélevées dans chaque système. Des 

cylindres en acier inoxydable de volume connu (longueur 25 cm, diamètre 10 cm) ont été 

utilisés pour réaliser les prélèvements (Fig. II.8). 

   

Figure II.8 : Prélèvement des cylindres (gauche) et système de percolation au goute à goute 

de la solution de KNO3 schématique (centre) et réel (droite). 

Les cylindres ont ensuite été placés en incubation à 20°C au laboratoire pendant 24 h pour 

permettre au sol de s’acclimater. Le jour suivant, les échantillons de sol ont reçu une solution 

de KNO3 0.1 M. Cet apport se fait au goutte à goutte sur une durée de 24 heures, imitant une 
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pluie fine de 60 mm (Fig. II.8). Cette étape permet au sol de s’imprégner de la solution, 

l’enrichissant en nitrate et assurant une PPOE favorable à la dénitrification. Une fois l’apport 

de solution terminé, les cylindres ont été placés en condition de drainage naturel pendant une 

nouvelle période de 24 heures. Un tissu humidifié est placé sur le dessus des cylindres 

pendant cette étape, empêchant l’assèchement superficiel des cylindres. Le lendemain, après 

évacuation de l’excédent d’eau, les sols demeuraient suffisamment saturés en eau (PPOE > 

81%). 

Les cylindres ont ensuite été fermés hermétiquement. Chacun ont reçu une injection de 5 mL 

de krypton afin de tester l’éventuelle présence de fuites. L’air des cylindres a ensuite été 

homogénéisé à l’aide de pompes, connectées à la base et sur le dessus des cylindres pendant 5 

min. Le premier prélèvement de gaz a été effectué immédiatement après cette 

homogénéisation. Les trois prélèvements suivants ont respectivement eu lieu après 1, 2 et 3 

heures, et systématiquement après homogénéisation. 

Après cette première série de prélèvements, les cylindres ont été aérés, et refermé 

hermétiquement, pour débuter une nouvelle série de prélèvements. Cette fois-ci, avant 

l’injection des 5 mL de krypton, 50 mL d’air des cylindres ont été remplacé par 50 mL 

d’acétylène. L’acétylène a été apporté en quantité suffisante pour inhiber la réduction du N2O 

en N2 et la nitrification (Yoshinari et Knowles, 1977). Les quatre prélèvements gazeux ont été 

effectué dans les mêmes conditions, c’est à dire après homogénéisation et au bout de 0, 1, 2 et 

3 heures. 

Les cylindres ont ensuite été vidés et l’humidité massique des sols a estimée, afin d’évaluer 

les conditions de PPOE dans lequel ils se trouvaient. 

Les échantillons de gaz ont ensuite été analysés par chromatographie en phase gazeuse, au 

moyen d’un appareil Varian® Star 3400CX, équipé d’un détecteur en capture d’électrons 

(ECD) et d’une colonne remplie porapak Q (Fig. II.9). 
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Figure II.9 : Varian® Star 3400CX couplé à un préleveur automatique. 

La régression entre le temps d’accumulation (3 heures) et l’augmentation des concentrations 

en N2O dans les cylindres mesurées a permis d’obtenir la vitesse de dénitrification (DA). Cette 

vitesse est dite « amplifiée » car stimulée artificiellement pour l’étude. Le calcul de la 

dénitrification potentielle (DP) a ensuite été effectué selon la fonction FW de Grundmann et 

Rolston (1987) : 

ܦ ൌ
ܦ
ௐܨ

 

avec :     ܨௐ ൌ ሾሺܱܲܲܧ െ 0.62ሻ 0.38⁄ ሿଵ.ସ 

II.4.4.2. Capacité du sol à réduire le N2O (Rmax) 

La capacité à réduire le N2O en N2 des sols a été estimé selon la méthode proposé par Hénault 

et al., (2001). Des échantillons de sol frais, tamisés à un diamètre 5 mm, ont été placés en 

incubation anaérobie, sous atmosphère N2. Quatre conditions d’incubations de sols ont été 

réalisées dans des fioles de 500 mL, incluant par fiole 50 g de sols frais (Fig. II.10).  

 

Figure II.10 : Exemple d’une fiole de 500 mL pendant l’incubation (1) et de fioles sous vide 

permettant le prélèvement des échantillons gazeux (2). 

1

2



 

 
45 

Chaque condition d’incubation de sols a été réalisée avec 3 répétitions (total de 12 fioles). 

Deux des quatre types d’incubation de sols ont été conduites en présence d’un ajout de NO3
-, 

sous forme de 50 ml d’une solution de KNO3 à 100 mg N L-1, (1) avec la présence 

d’acétylène (C2H2) dans le but de mesurer le potentiel de dénitrification totale et (2) sans 

acétylène dans le but de déterminer si la réduction du N2O en N2 se réalisait dans le sol. Les 

deux autres conditions d’incubation anaérobie ont été conduites en présence d’un ajout d’eau 

(50 mL) et de N2O gazeux (5 mL), (3) avec la présence d’acétylène et (4) sans ajout 

d’acétylène dans le but de mesurer la capacité du sol à réduire le N2O. Chaque fiole a 

également reçu une injection de 1 mL de krypton dans le but d’identifier les éventuelles 

fuites. Les différentes conditions d’incubations des sols sont synthétisées dans le tableau II.3. 

Table II.3: Récapitulatif des conditions d’incubation 

Fioles Sol frais (g) Solution (50 mL) N2O (mL) C2H2 (mL) Kr (mL) 

1-2-3 50 KNO3 + H2O 0 10 1 

4-5-6 50 KNO3 + H2O 0 0 1 

7-8-9 50 H2O 5 10 1 

10-11-12 50 H2O 5 0 1 

 

L’incubation a été réalisée pendant 168 heures sur une table d’agitation à 120 tours min-1. Au 

cours de cette période, le suivi des concentrations en N2O, Kr, CO2 et C2H2 a été réalisé par 6 

prélèvements de gaz à l’aide de fioles sous vide (Fig. II.10), au bout de 0, 24, 48, 72, 96 et 

168 heures.   

Les échantillons de gaz prélevés ont également été analysés par chromatographie en phase 

gazeuse à l’aide d’un CPG (SRA Instruments) équipé d’un détecteur TCD.  

Le calcul du Rmax a été effectué ensuite par la formule suivante : 

ݔܴܽ݉ ൌ ሼሺݔܽܯ ଶܱܰ ଶܰ⁄ ሻ்ሽ ܶ݅⁄  

avec (N2O/N2)Ti correspondant au ratio des émissions de N2O (µg N-N2O g-1sol sec) à un 

instant T entre les flux des conditions 2 (apport NO3
-) et 1 (apport NO3 + C2H2). 
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II.5. MODELISATION 

Dans cette étude deux modèles de flux de N2O ont été utilisés, DNDC et NOE. Il s’agissait de 

simuler les émissions de N2O des 4 systèmes de culture entre 2012 et 2013 et de les 

confronter aux émissions observées. Les données environnementales mesurées durant cette 

même période ont été utilisées comme entrée dans les 2 modèles. Cette approche par 

modélisation devait nous permettre d’analyser les facteurs de régulation des émissions de N2O 

et l’impact des pratiques agricoles sur leur intensité. 

II.5.1. Le modèle DNDC (DeNitrification-DeComposition) 

DNDC (DeNitrification-DeComposition) (Li et al., 1992) est un modèle complexe simulant 

les cycles biogéochimiques des sols agricoles. Les simulations reposent sur plusieurs sous-

modèles (Smith et al., 2002) décrivant les principaux processus biologiques (par ex. 

nitrification, dénitrification, minéralisation), le climat du sol (par ex. teneur en eau, variation 

de température) et les cultures (croissance, répartition de la biomasse). Le modèle requiert 2 

types de données pour effectuer les simulations, des données quotidiennes continues (climat, 

itinéraire technique) servant de données d’entrée aux sous modèles tout au long de la 

simulation et des données ponctuelles servant à paramétrer l’état initial du sol (par ex. densité, 

teneur en azote, point de flétrissement). Différentes variables de sortie peuvent être simulées 

avec un pas de temps journalier, comprenant notamment le flux émis de N2O, la part de 

porosité occupée par l’eau ou la température du sol. Le modèle est communément utilisé 

comme en témoigne le nombre important de publications scientifiques et a déjà fait l’objet de 

validation dans diverses contextes pédoclimatiques (Smith et al., 2002; Miehle et al., 2006; 

Beheydt et al., 2007; Rafique et al., 2011). 

II.5.2. Le modèle NOE (Nitrous Oxide Emissions) 

NOE (Henault et al., 2005) est un modèle d’émissions semi-mécaniste permettant la 

prédiction des émissions de N2O à l’échelle de la parcelle. La simulation des émissions de 

N2O résulte de la somme des flux simulés par deux sous-modèles. Ces deux modèles simulent 

respectivement l’activité dénitrifiante et nitrifiante du sol, à partir des potentiels d’activité 

microbienne pré-mesurés sur la parcelle étudiée, modulés par des fonctions empiriques reliant 

l’activité biologique aux conditions du sol (température, humidité, teneur en azote).  
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Les émissions de N2O par dénitrification sont estimées suivant les formules suivantes : 

 

avec 

 

et rmax, la capacité du sol à réduire le N2O, Dp, la dénitrification potentielle, FN, FW et FT 

respectivement les fonctions rendant compte de l’effet de la teneur en nitrate, en eau et la 

température du sol sur la dénitrification (Hénault et al., 2005). 

Les émissions de N2O par nitrification sont estimées selon la part de porosité occupée par 

l’eau du sol (PPOE) par les formules suivantes: 

 

avec 

 

Et avec z, la proportion d’azote nitrifié émis sous la forme de N2O, NW, NNH4 et NT 

respectivement les fonctions rendant compte de la teneur en eau, en ammonium et la 

température du sol (Hénault et al., 2005). 

Le paramétrage spécifique à chaque site étudié a actuellement permis au modèle de simuler 

des flux réalistes dans divers contextes pédoclimatiques (Gabrielle et al., 2006 ; Hergoualc'h 

et al., 2009). 
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Abstract 

Aims  

Integrated weed management, which allows reducing the reliance of cropping systems on 

herbicides, is based on the use of specific combinations of innovative agricultural practices. 

However, using alternative agricultural practices may also present environmental risks. Here, 

we assessed the risk for integrated weed management to alter the intensity of N2O emissions 

in four cropping systems (i.e. conventional reference S1 and three integrated weed 

management treatment, S2, S3 and S5) as part of the evaluation of the environmental 

performance of the systems. 

Methods  

N2O emissions were continuously measured using automated chambers coupled with infrared 

analysers over one year. To identify the main regulation factors of these emissions, main soil 

environmental parameters were monitored for the same period. Soil temperature and 

volumetric water content were continuously measured while soil inorganic N contents were 

estimated monthly. Both agricultural practices and pedoclimatic conditions effect on the 

intensity of N2O emissions were investigated for all systems. 

Results 

Over the 256 days of measurement covering on agricultural year, N2O emissions occured 

mainly during fertilization periods and after rain events. However N2O emissions significantly 

differed between systems. N2O emissions from the reference system S1 remained low with 

cumulated emissions measured of 326 g N-N2O ha-1. The emissions were the highest for 

system S2 with 5526 g N-N2O ha-1 emitted. For system S3, emissions were lower and not 

different from the reference S1, with cumulated emissions measured of 177 g N-N2O ha-1. For 

system S5, emissions were lower than S2 but higher than that of S1 and S3, with cumulated 

emissions of 777 g N-N2O ha-1.  

Conclusions  

Climatic conditions appeared as the main regulation factor of N2O emissions. However, the 

difference of emissions between systems suggests a strong impact of the agricultural practices 

introduced with the integrated weed management on N2O emissions. For system S2, the 

conversion of the system in no tillage notably induced a significant increase of the N2O 

emissions, equivalent to 0.7 t C-CO2. This suggests also that in rainy year, the enhanced 

carbon sequestration for this system may be totally compensated by the N2O emissions. N2O 
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emissions appeared to be also affected by crop succession, especially when leguminous 

species are present. 

III.1. Introduction  

N2O emissions from soils are the result of complex interactions between microbial 

communities structure and functioning, and soil conditions, as affected by climatic conditions 

and land uses (Skiba and Smith, 2000; Weitz et al., 2001). The variety of pedoclimatic 

contexts and combinations of soil agricultural practices make their impacts on N2O emissions 

difficult to study in croplands (Hénault et al., 2012). Moreover, with the increase of food 

needs and environmental concerns, agriculture is currently facing new challenges (Matson et 

al., 1997; Foley et al., 2011) whose requiring the development of more sustainable cropping 

systems (Reganold et al., 2001).  

Integrated weed management (IWM) in cropping systems aims to lower the reliance on 

herbicides of the crops (Chikowo et al., 2009) with limited economic and social impacts 

(Pardo et al., 2008), while introducing new combinations of agricultural practices in the 

system development. These combinations may greatly change from a system to another and 

include a large variety of practices, such as false seed beds, late sowing, mechanical weeding, 

reduced tillage, specific crop rotations that alternate spring and winter crops, the choice of 

crop varieties and the use of pesticides with low ecotoxic impacts (Munier-Jolain et al., 

2009). However as part of the development of a more sustainable agriculture, the systems 

performances are not only evaluated on agronomical, economic and social criteria, but equally 

considering environmental dimension. Several implemented agricultural practices are likely to 

alter soil biogeochemical cycles (Cheneby et al., 2009) and different components of the 

greenhouse gas budget (balance between the carbon sequestration and the greenhouse gas 

emission) of the system. Crops rotations are also reported as potentially affecting N2O 

emissions from soils (Halvorson et al., 2008; Vilain et al., 2010), as well as application dates 

and level of nitrogen fertilization inputs (Van Groenigen et al., 2010). Tillage, even 

superficial, is also largely reported in literature as affecting soil emissions of N2O without 

carbon sequestration compensation (Nicolardot and Germon, 2008). No-tillage management 

is generally promoted to mainly sequestering carbon. Nevertheless due to important N2O 

emission during the first years after a no-till conversion, benefits to mitigate global warming 

would appear only in the long term (Six et al., 2004). 
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The main objectives of our study were to evaluate i) the N2O fluxes emitted from soil during 

one year for 4 cropping systems (i.e. 3 IWM systems and a local reference of conventional 

system), and ii) to investigate the relationship between the measured fluxes and soil 

parameters and the agricultural practices of each system. 

III.2. Materials and methods 

III.2.1. Experimental site and design 

The study was conducted at the INRA experimental farm of Dijon-Epoisses, eastern France, 

(47°20'N, 5°2'E). The climate is semi continental, with a mean annual temperature of 10.5°C 

and an average rainfall of 770 mm y-1 and the soil is described as a 0.9 m depth calcisoil. The 

experimental site was set up in 2000 to assess the performance of four cropping systems 

based on Integrated Weed Management (IWM) compared to a reference standard system 

(Chikowo et al., 2009). The original design of the experiment integrated two geographically 

distant blocks including all systems but only one of this block is currently electrified and 

therefore used in this study. The four investigated systems were about 1.7 ha each and 

separated by a grass strip. These systems differed in terms of crop rotations, soil tillage, 

mechanical and chemical weeding and crop management. Fewer herbicides were applied in 

IWM-based systems compared to the reference system, resulting in lower environmental 

impact. Main characteristics of the four cropping systems are detailed in the Table III.1.  

Table III.1: Main characteristics of the 4 studied cropping systems. 

Crop system Acronym Description 

Reference system S1 Designed to maximize financial returns. Use of chemical herbicides to 
control weeds. Moldboard plowing each year. Choice of herbicides 
according to recommendations of extension services. Crop rotation: 
winter wheat/winter barley/oilseed rape 

IWM S2 Minimum tillage between 2000 and 2007. No tillage since 2008. Time-
consuming operations such as plowing, harrowing and mechanical 
weeding excluded. Treatment frequency index1 reduced by 25 %. 

IWM S3 Plowing and other tillage operations allowed when necessary for weed 
seedbed management but mechanical weeding is excluded. Treatment 
frequency index reduced by 50 %. 

IWM S5 Use of any herbicides excluded. Physical and cultural means are allowed 
to contain weed infestation. 

1 amount of pesticides spread per ha expressed in % of the standard approved dosages of pesticides per ha. 
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The first cropping system is the standard reference system (S1) designed to maximize 

financial returns, with emphasis placed on the use of chemical herbicides for weeds control. 

Moldboard plowing was carried out each year during summer, and herbicides were chosen in 

accordance with the recommendations of extension services or pesticides producers which 

must respect application rules defined by ANSES (French Agency of Food, Environmental 

and Occupational Health & Safety). The second system (S2) is an IWM system with no-

tillage and direct seedling, with an herbicide treatment frequency reduced to one quarter in 

comparison with S1. The third system (S3) was an IWM system that allows for plowing and 

other soil tillage operations when necessary, according to field observations, for weeds seed 

bank management. Herbicide treatment frequency for S3 system was halved in comparison to 

the reference system S1. The last system studied (S5) is an extreme IWM system with no 

herbicide treatment that allows for tillage operation and other pesticides treatments when 

required, differentiating this system from organic farming. All the systems were studied 

during one year, between March 2012 and March 2013. The main agricultural operations are 

detailed in Table III.2 for the studied period. 
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Table III.2:  Mean cultural operations for the 4 studied systems from autumn 2012 to spring 

2013. 

Cropping systems S1 S2 S3 S5 
Seedling 12 Oct. 2011 

(Winter wheat) 
 24 Oct. 2011 

(Winter wheat) 
 

Tillage 9 Sept. 2011    
Rolling 13 Oct. 2011 17 Jan. 2012   
Fertilization 28 Feb. 2012 

(50 N) 1 
20 Feb. 2012 
(108 Mg, 1083 Ca) 

28 Feb. 2012 
(50 N) 

 

Seedling  9 Mar. 2012  
(Spring barley) 

 29 Mar. 2012 
(Alfalfa) 

Fertilization  9 Mar. 2012 
(47 N, 6 P, 7 S) 

  

Rolling  12 Mar. 2012   
Herbicide2 22 Mar. 2012 16 Mar. 2012 22 Mar. 2012  
Fertilization 3 Apr. 2012 

(85 N) 
17 Apr 2012 
(84 N) 

2 Apr. 2012 
(90 N) 

27 Apr. 2012 
(42 S, 52.5 Mg) 

Herbicide  7 May 2012   
Fungicide3 10 May 2012  10 May 2012  
Fertilization 15 May 2012 

(30 N) 
 15 May 2012 

(25 N) 
 

Insecticide4 27 May 2012  27 May 2012  
Fungicide3  29 May 2012   
Fertilization    14 Jun. 2012 

(3 S, 2 Mg) 
Harvest 18 Jul. 2012 25 Jul. 2012 24 Jul. 2012 14 Jun. 2012 

31 Jul. 2012 
Tillage 20 Jul. 2012 

30 Jul. 2012 
 26 Jul. 2012 

20 Jul. 2012 
 

Seedling  1 Aug. 2012 
(winter oat) 

1 Aug. 2012 
(catch crop) 6 

30 Aug. 2012 
(alfalfa) 

Antislug5  7 Aug. 2012   
Fertilization 5 Sept. 2012 

(43 P, 47 K) 
   

Tillage 14 Sep. 2012 
1 Oct. 2012 

 5 Sep. 2012 
22 Oct. 2012 

 

Seedling 5 Oct. 2012 
(winter barley) 

   

Cover crushing  29 Oct. 2012 23 Oct. 2012 23 Oct. 2013 
Tillage   30 Oct. 2012 

6 Mar. 2013 
8 Apr. 2013 

14 Nov. 2012 
6 Apr. 2013 
29 Mar. 2013 
23 Apr. 2013 

Herbicide 25 Oct. 2012    
Antislug5 30 Oct. 2012    
Fertilizer 21 Feb. 2013 

(50 N) 
20 Feb. 2013 
(108 Mg, 1083 Ca) 

  

Fertilizer 29 Mar. 2013 
(90 N) 

   

Herbicide2 25 Apr. 2013 14 May 2013   
Fongicide3 6 May 2013    
Seedling  14 May 2013 

(soybean) 
13 May 2013 
(soybean) 

25 Apr. 2013 
(grain maize) 

1 kg N (P, K, S, Mg or Ca) ha-1; 2 Glyphosate isopropyl amine salt, Tribenuron-methyl, Mefenpyr-diethyl or 
Metsulfuron-methyl, isoproturon, pendimethaline, prohexadione, Mepiquat-choride, ester 1-methylheptyl or 
florasulam; 3 Cyproconazole, Bixafen, azoxystrobine, prothioconazole or fluoxastrobine; 4 Deltamethrin; 5 
metaldehyde; 6 Spring oat, Linse, Niger, Phacelia and Faba  



 

 54 

III.2.2. Soil physical and chemical characteristics 

Main soil physical and chemical characteristics for the four systems were measured between 

March 2012 and March 2013 on composites from 11 samples and are given in Table III.3. 

Table III.3: Soil characteristics of the 0-30 cm soil layer for the 4 studied cropping systems. 

 Unit 1 S1 S2 S3 S5 

Stones (> 0.5 cm) % 2.1  2.3 0.4  0.3 13.7  13.0 18.7  10.2 

Gravels (0.2-0.5 mm) % 1.0  1.0 0.2  0.1 0.7  0.1 1.2  1.5 

Clay % 37.8  4.3 43.5  4.3 39.0  3.5 44.2  2.5 

Loam % 55.6  3.5 51.9  3.7 55.1  2.9 51.2  2.3 

Sand % 6.5  0.9 4.6  0.7 5.8  0.6 4.5  0.4 

pH - 7.0  0.3 6.7  0.1 7.0  0.3 6.8  0.2 

CaCO3 % < 1.0 < 1.0 < 1.0 < 1.0 

Organic N g N kg-1 1.36  0.22 2.01  0.35 1.43  0.17 1.54  0.16 

Organic C g C kg-1 16.9  2.1 22.5  3.8 18.6  1.3 18.6  1.7 

CEC cmol(+) kg-1 19.1  2.8 24.2  3.5 20.2  1.3 22.5  1.9 

1 expressed on a dry soil basis  

Table III.3 reveals some heterogeneity amongst the treatments. Heterogeneity on physical 

characteristics could be attributed to spatial heterogeneity while heterogeneity on chemical 

characteristics could be due to both spatial heterogeneity and systems effects. 

III.2.3. Soil inorganic N content 

Three soil samples were randomly collected monthly for the 0-30 cm soil layer and for each 

plot around the automatic chambers. Inorganic nitrogen i.e. NH4
+-N and (NO3

- + NO2
-)-N was 

extracted by shaking 10 g of moist soil (with measured water content) with 50 mL of a 1 M 

KCL solution for 1 hour. The slurries were filtered using Whatman #42 filter paper (Whatman 

Group ®) and the extract was collected and frozen (-20°C). Ammonium and nitrate contents 

were determined by automated colorimetry (AFNOR, 2007). The soil gravimetric water 
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content of each subsample was estimated by mass difference before and after an oven-drying 

period of 24 hours at 105°C. 

III.2.4. Soils bulk density 

The bulk density of soil was measured each spring during the two cultural years 2011-2012 

and 2012-2013, in each plot, using steel cylinders of known volumes (10 cm diameter, 5 cm 

height). Samples were taken between 0 and -30 cm depth, dried at 105°C during 24 hours and 

then weighted. Bulk density (ߩ) was calculated as the ratio between the dried soil mass and 

the volume of the cylinder. Average system bulk density was defined as the mean of 3 

samples randomly taken in the system for each date. Moreover, the estimation of bulk density 

allowed the calculation of the soil total porosity (ܲ) following the formula (1):  

 ܲ ൌ 1 െ	ߩ ⁄௦ߩ  (1) 

where	ߩ is the bulk density of the soil and ߩ௦ the density of the soil solid particles (2.6). 

III.2.5. Soil temperature, volumetric moisture and water filled pore space 

Soil temperature and volumetric moisture were respectively monitored using 4 thermistor 

probes (Campbell Scientific® PT100) and 4 TDR probes (Campbell Scientific® CS-616) in 

each plot. Both TDR and temperature probes was set in pairs, at two depths (-5 cm and -20 

cm). Temperature and moisture were automatically measured every two hours, during 5 

minutes, each day. Recorded data were then stored on a data logger CR-1000 (Campbell 

Scientific®). A daily average was then calculated as the mean response from the 2 probes in 

each layer and plot. Rough TDR results were adjusted to punctual volumetric water contents 

obtained from gravimetric water contents (W) and bulk density ሺߩሻ measurements to obtain 

continuous volumetric content (ߠሻ (2): 

ߠ  ൌ ߩ	 ݓߩ ∗⁄  W (2) 

where ߩ is the soil bulk density, ݓߩ is the density of water (1). 

The daily proportion of water filled pore space (WFPS) was then calculated using the 

following formula (3):  

ܵܲܨܹ  ൌ ߠ	 ܲ⁄  (3) 

where ߠ is the daily average volumetric water content measured by the TDR probes and P, the 

estimated total porosity of soils. 
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III.2.6. N2O emissions 

Nitrous oxide (N2O) emissions were measured continuously using the automated chamber 

method described in Vermue et al. (2013). A specific set of 24 static chambers (length 70 cm, 

width 70 cm, height 30 cm) was set up. The chambers were placed on each plot (6 chambers 

for each system, i.e. S1, S2, S3 and S5) covering the maximum surface, in a 25 m radius 

around the analyzing device located on the grass strip. In the field, the chambers were pressed 

10 cm into the soil, giving a 98 L headspace volume. Nitrous oxide (N2O) concentrations in 

the headspaces were measured by a Megatec® IR analyzer 46i, connected to each chamber 

using an automated screening system. N2O kinetics were recorded over a 20 min period, with 

a time step of 20 s, 4 times a day for each chamber. The chambers were automatically re-

opened at the end of each kinetic, allowing the soils to be normally fertilized and humidified 

by the rainfalls. Recorded data were then stored on a data logger CR-1000 (Campbell 

Scientific®) and collected once a week. N2O fluxes were calculated as the slope of the linear 

regression between the N2O concentrations and the 20 min measurement period expressed in 

seconds and converted into g N-N2O ha-1 day-1. The sensitivity threshold, determined from the 

error on the slope measurements following the equation defined by Laville et al. (2011), was 

0.7 g N-N2O ha-1 day-1. Daily N2O fluxes were estimated as the means of the 4 x 6 replicates 

calculated each day in each system. Cumulated N2O emissions for each system were 

calculated as the sum of N2O emissions measured days during periods where measurements 

were performed on all the 4 treatments, without any extrapolation when measurements were 

missing. 

III.2.7. Statistical analysis 

For the experimental period, Kruskal Wallis tests with Dunn paired groups were used to test 

the null hypothesis that systems does not affect soils WFPS, temperature, mineral nitrogen 

contents and N2O emissions. Correlations between N2O emissions and soil environmental 

parameters were studied with Pearson’s test. All statistical tests were performed with 

statistical significance set at 0.05. 

III.3. Results 

III.3.1. Site climatic conditions 

Over the measurement period (March 2012 to March 2013), total rainfall was 820 mm, being 

in the upper rainfalls recorded for the past ten years (average of 730 ± 95 mm) for the 
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equivalent period. Average air temperature observed was about 10.9 °C, average temperature 

during the past ten years being 11.1 ± 0.6 °C for the comparable period.  

III.3.2. Soil temperature 

Soil temperature was not significantly different between systems or soil layer (p > 0.05). 

Average soil temperature in the 5 cm soil layer was respectively 12.4, 12.6, 12.4 and 13°C for 

the systems S1 (Fig. III.1), S2 (Fig. III.2), S3 (Fig. III.3) and S5 (Fig. III.4). Similarly, the 

average temperature in the 20 cm soil layer was 12.0, 12.5 and 12.8°C for the systems S1, S3 

and S5.  

III.3.3. Soil inorganic N contents 

Both soil nitrate and ammonium contents varied significantly over the experimental time  

(p < 0.05), however soil nitrate contents only were significantly different between systems  

(p < 0.05). Whatever the system, soil ammonium contents in the 0-30 cm soil layer remained 

relatively low, ranging between 1.9 and 37.3, 0.5 and 41.1, 0.9 and 33.7 and 0.5 and  

9.7 kg N-NH4
+ ha-1 respectively for S1, S2, S3 and S5 systems. Maximum ammonium 

contents were recorded during spring in each system, after fertilization events. 

Soil nitrate contents ranged between 0.7 and 86.4, 0.1 and 229.1, 0 and 75.9 and 0.2 and  

112.2 kg N-NO3
- ha-1 respectively for S1, S2, S3 and S5 systems. A large peak of soil nitrate 

N, i.e. 229.1 kg N-NO3
- ha-1, was observed at the end of April on S2 system, where the three 

replicates were relatively homogenous. High soil nitrate contents were equally measured after 

the harvest in summer in all the systems. 

III.3.4. Soil bulk density and water filled pore space 

Over the experimental period, the average bulk density observed between 0 and 30 cm was 

1.48 ± 0.05, 1.52 ± 0.09, 1.48 ± 0.04 and 1.47 ± 0.07, respectively for S1, S2, S3 and S5 

systems. Water filled pore space (WFPS) significantly differed between systems (p < 0.05) 

(Fig. III.1 to III.4), being lower for S1 and S5 systems, slightly higher for S3 system, and 

even higher for S2 system over the year. WFPS ranged between 55 and 70 % for S1 system, 

with the lowest mean of 64 ± 4%. S2 system showed the highest WFPS with an average of  

68% ± 3%, ranging between 60 and 74%. For S3 system, WFPS ranged between 51 and 77% 

over the experimental time, and showed the highest variation with an average WFPS of 66% 

and a standard deviation of 7%. Average WFPS for system S5 was 63% ± 5% with WFPS 
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ranging between 50 and 70 %. Globally, WFPS for S2 and S5 systems were mostly above the 

theoretical threshold of the denitrification activity of 62% (Linn and Doran, 1984), while they 

were mostly beyond for S1 and S3 systems. 

III.3.5. N2O emissions 

Daily N2O emissions from the reference system S1 remained relatively low, ranging from  

-2 to 9 g N-N2O ha-1 day-1 (Fig. III.1), average flux being 0.5 g N-N2O ha-1 day-1. Cumulated 

emissions were 326 g N-N2O ha-1 over the experimental period for S1 system (Table III.4). 

Emissions from S2 system were significantly higher (p < 0.05), ranging from -2 to  

257 g N-N2O ha-1 day-1 (Fig. III.2) with a 20 g N-N2O ha-1 day-1 average flux. S2 system 

cumulated emission was 5226 g N-N2O ha-1. Maximum emissions were observed during 

spring, while the soil emitted an average of 80 g N-N2O ha-1 day-1 during May 2011, 

accounting for 40% of total N2O emitted over the measurement period from this system. For 

S3 system, N2O emissions were not significantly different from the reference system S1. 

Daily N2O fluxes ranged from -5 to 33 g N-N2O ha-1 day-1 (Fig. III.3), average daily flux 

being 1.5 g N-N2O ha-1 day-1. The cumulated emissions were 177 g N-N2O ha-1 over the year 

(Table III.4). Despite the absence of N fertilization, N2O emissions from S5 system were 

significantly higher than the reference S1 and S3 systems (p < 0.05), but lower than S2 

system (p <0.05). Daily N2O fluxes ranged between -6 and 56 g N-N2O ha-1 day-1 with an 

average daily N2O flux of 3 g N-N2O ha-1 day-1 (Fig. III.4). Cumulated emissions of N2O for 

S5 system reached 777 g N-N2O ha-1 (Table III.4). 

Table III.4:  Cumulated N2O emissions for the 4 studied cropping systems expressed in  

g N-N2O ha-1 and in equivalent carbon dioxide kg C-CO2 ha-1. 

Cropping system S1 S2 S3 S5 

Total N2O emitted (g N-N2O ha-1)1 326 ± 168c 5226 ± 670a 177 ± 172c 777 ± 177b 

Carbon dioxide equivalent (kg C-CO2 ha-1)2 42 ± 22 667 ± 86 23 ± 22 99 ± 23 

1 total of N2O emissions calculated from 256 days of measurement without extrapolation during gaps; means 

accompanied with the same letter are not statistically different. 
2 based on the conversion coefficient (298) defined by the IPCC (2007) on a molar basis. 
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Figure III.1: Evolution of the soil temperature, soil inorganic N, water filled pore space and 

N2O emissions for the reference system S1. The absence of lines in graphs 

corresponds to missing experimental data. 
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Figure III.2: Evolution of the soil temperature, soil inorganic N, water filled pore space and 

                      N2O emissions for S2 IWM system. The absence of lines in graphs corresponds 

                      to missing experimental data. 
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Figure III.3: Evolution of the soil temperature, soil inorganic N, water filled pore space and 

N2O emissions for S3 IWM system. The absence of lines in graphs corresponds 

to missing experimental data. 
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Figure III.4: Evolution of the soil temperature, soil inorganic N, water filled pore space and 

                      N2O emissions for S5 IWM system. The absence of lines in graphs corresponds  

                      to missing experimental data. 



 

 63 

III.4. Discussion 

III.4.1. N2O emissions dynamics 

The intensity of the N2O emissions was highly variable, both over time and between systems. 

High-resolution measurements were performed in all the systems over 1 year, between March 

2012 and March 2013, to estimate N2O emissions as recommended in the literature (Lotfield 

et al., 1992; Flessa et al., 2002; Akiyama et al., 2009). The specific design here allowed the 

high temporal variability of the N2O emissions to be captured in all the systems. The study 

was also conducted with several replicates into each plot in order to take into account inside 

plots spatial variability. As a result, some specific seasonal patterns have been identified for 

the different systems. 

Levels of emissions from S1, S3 and S5 systems were comparable to those observed in 2011 

on the same area (Vermue et al., 2013), and also to punctual measurements performed in the 

agricultural area of eastern France (Hénault et al., 1998) for comparable pedoclimatic 

conditions. Emissions from the system S2 were significantly higher than all previous 

measurements made in this area.  

N2O emissions from all the systems remained low most of the time whereas N2O was mainly 

emitted during short peak periods over the measurement year for all systems. N2O peaks 

observed were significantly higher for S5 system, and even more for S2 system. Higher N2O 

emission peaks occurred during similar periods for all systems, and often coincided with 

periods with high WFPS values. Indeed N2O emissions and WFPS were significantly 

correlated (p < 0.05) for S1 (r = 0.30), S2 (r = 0.27), S3 (r = 0.24) and S5 (r = 0.29) systems. 

High WFPS values are usually associated to high denitrification activity in soils (Linn and 

Doran, 1984; Grundmann and Rolston, 1987), which is often identified as the main microbial 

factor responsible for N2O emissions from soil (Knowles et al., 1982). This is consistent with 

the significantly highest WFPS and N2O emissions measured for S2 system. On the other 

hand, low WFPS values recorded in S1 and S3 systems may explain the low production of 

N2O. Denitrification, which occurs at high WFPS, was probably the main microbial process 

responsible for N2O emissions (Knowles et al., 1982) on the S2 system. For S1 and S3, we 

can suggest that N2O was mainly emitted during nitrification (Clayton et al., 1997). 

Despite nitrate and ammonium contents are factors related to the production of N2O in soils 

during respectively denitrification (Weier et al., 1993) and nitrification processes, no 

significant correlation could be established between N2O emissions and soil inorganic N 
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dynamics. Indeed, major application of N fertilizers in April 2012 did not immediately 

produce N2O as often observed in literature (Clayton et al., 1994). Similarly, the quite high 

inorganic N contents were measured after the harvesting period in August 2012, probably 

resulting from the mineralization of crop residues and soil organic matter (Velthof et al., 

2002), did not correspond to increased N2O emissions, whatever the system. However, when 

high soil inorganic N contents induced by N fertilization are associated with rainfall, high 

N2O emissions are generally observed in spring (Dobbie et al., 1999). Indeed, 71% of N2O 

emissions from S2 system were recorded before 20th of June 2012. Maximum emissions for 

S1, S3 and S5 systems were observed in autumn 2012 while temperature and water filled pore 

space remained favorable to N2O production and despite lower soil inorganic N contents. This 

suggests that soil nitrate contents did not have limited the production of N2O over the year 

during this study. However, N2O emissions from all the systems were relatively low when 

WFPS values were low, nitrification related emissions being potentially limited by the low 

soil ammonium contents in all the systems over the year (Bateman et al., 2005). 

N2O emissions were also rather low after November 2012 and remained less than 20 g N-N2O 

ha-1 day-1 in all the systems, while WFPS values were higher than 62%. However, from 

November 2012 to February 2013, soil temperature globally ranged from -0.6 to 9.4 °C and 

may have limited N2O emissions for all system. Indeed, decreasing temperature values are 

known to negatively affect soil microbial activity, especially beyond 10°C (Avrahami et al., 

2003), and therefore N2O production (Dobbie et al., 1999). 

III.4.2. Impacts of agricultural practices 

Over the year of experimentation, the IWM system S2 emitted significantly more N2O than 

the IWM system S5, which also emitted significantly more N2O than the IWM system S3 and 

the reference system S1. However those cropping systems differed for numerous practices, 

integrated as part of the weed management, some of which could potentially affect both the 

soil status and the N2O emissions (Hénault et al., 1998; Ruser et al., 2001; Ceschia et al., 

2010). Systems notably differed on soil tillage, which is known to significantly affect N2O 

emissions (Nicolardot and Germon, 2008). Indeed, conventional tillage (CT) in S1 system 

(plowing each year), S3 and S5 systems (each 2 or 3 year) induced lower bulk density and 

consequently lower WPFS values. With lower WFPS, soil hydric conditions appeared to be 

significantly less favorable to denitrification and N2O emissions (Linn and Doran, 1984) for 
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S1, S3 and S5 systems than for S2 system. This is consistent with the literature, where CT is 

often identified as a short-term way to limit N2O emissions (MacKenzie et al., 1997). 

By contrast, in no-till (NT) system S2, WFPS values were significantly higher, and may have 

greatly enhanced the denitrification activity and the N2O emissions. Indeed young NT 

systems are often reported as potentially more N2O emitters than CT systems (Six et al., 2002; 

Oorts et al., 2007) despite the difference trends to revert in older systems (Six et al., 2004; 

Nicolardot and Germon, 2008). Reported increased carbon sequestration in soils of NT 

systems (Freibauer et al., 2004) may have been partly compensated in terms of GWP by N2O 

emissions. Indeed N2O emissions observed for S2 system appeared to be at least 6 times 

higher than for CT systems which is equivalent to a supplementary carbon dioxide emission 

of 0.7 t C-CO2 ha-1 on 256 days (Table 5). Conversions from CT to NT systems are reported 

to enhance carbon sequestration from 0.3 ± 0.1 t C-CO2 ha-1 y-1 (Six et al., 2002) for 

temperate soils to 0.6 ± 0.1 t C-CO2 ha-1 y-1 globally (West et al., 2002). Unfortunately, the 

additional C stock from NT in comparison with tilled systems could not be estimated here due 

to the absence of consistent past values. Current soil organic C contents were not significantly 

different between systems, except between S1 and S2 probably due to combined spatial 

heterogeneity and agricultural practices effects. Altogether, our results and literature data (Six 

et al. 2002; West et al. 2002) suggest that the very high N2O emissions observed in the 

current 5 years old no-till S2 system would probably have compensated the potential carbon 

sequestered carbon. Nevertheless, in view of the analysis performed by Six et al. 2004, the 

GHG budget of the system could be improved on a longer time (20 years). Moreover, it is else 

important to note that rainfalls were especially high over the measurement period and may 

have greatly enhanced difference of N2O emissions between systems, which may not be 

representative of an average year. 

The different crop rotations between systems may also have impacted N2O emissions 

(Halvorson et al., 2008; Vilain et al., 2010). Particularly, the introduction of a leguminous, 

alfalfa, in the crop rotation of S5 system may have enhanced N2O emissions (Baggs et al., 

2000; Rochette et al., 2004) despite this system did not received any N fertilization during the 

measurement period. Indeed, the cutting of alfalfa in S5 system may have contributed to the 

increase of soil inorganic N content during summer and N2O emissions, the soil emitting 

more than 2/3 of the total emissions during summer and autumn. Similar stimulation of N2O 

emissions induced by the degradation of residues of alfalfa (WagnerRiddle et al., 1997) and 

other leguminous species (Velthof et al., 2002; Rochette et al., 2004) has been reported in the 
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literature. However, the introduction of lentils in S3 (Vermue et al., 2013) also impacted N2O 

emissions in 2011 in comparison with S1, while no significant difference was observed this 

year. Indeed, low emissions were observed in S1 and S3, although this is consistent with the 

literature, conventionally tilled systems associated with cereal crops already being reported as 

low emitters of N2O (Dobbie et al., 1999). 

III.5. Conclusions 

Over the year, the continuous monitoring of the four cropping systems allowed to identify 

N2O fluxes as mostly resulting from short periods of favorable soil conditions for N2O 

production by denitrification in soils i.e. high WFPS and temperature. Elsewhere, the intensity 

of N2O fluxes significantly differed between systems, suggesting a strong impact of 

agricultural practices on N2O emissions. Some very high emissions, exceeding 5 kg N-N2O 

over a 256 days period was observed on the S2 plot characterized by the absence of tillage 

since 5 years. Despite some limit of our experimental device (no replicates of the treatments 

on a soil with some spatial variability), our results strongly suggest that a no-tilled integrated 

weed management system can promote N2O emissions in comparison to tilled systems either 

conventional or integrated. As an equivalent emission of 0.7 t C-CO2 ha-1 was observed to be 

emitted by the S2 plot, the carbon sequestration in this system has probably been canceled 

during this very rainy year. However, efficiency of NT systems for mitigating global warming 

is known to increase with years, this study need to continue. Elsewhere, the N2O emissions 

were also significantly affected by the crop rotation. The introduction of a leguminous in the 

S5 system has also, but slightly, increased N2O emissions. 

This work need now to continue while the literature suggests that the observed effect of IWM 

on N2O emission could change overtime. The evaluation of IWM also includes some other 

components. This study could help in defining trade-offs between these components in 

different IWM systems. 
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Quelle est l’influence des systèmes de 
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Abstract 

Aims  

Integrated weed management, which allows reducing the reliance of cropping systems on 

herbicides, is based on the use of specific combinations of innovative agricultural practices. 

However the impact of the introduction of these practices in cropping systems may influence 

soil functioning such as biogeochemical cycling. Here, we investigated N2O emissions and 

the abundances of N-cycling microorganisms in 11-year old cropping systems (i.e. 

conventional reference and integrated weed management) in order to estimate the 

environmental side-effects of long-term integrated weed management 

Methods  

N2O emissions were continuously measured using automated chambers coupled with infrared 

analysers. Abundances of ammonia oxidizers and denitrifiers together with total bacteria and 

archaea were determined monthly from 0-10 and 10-30 cm soil layer samples by (quantitative 

Polymerase Chain Reaction (qPCR). The relationship between N2O emissions and microbial 

abundances during the study were investigated as were their relationships with soil 

physicochemical parameters and climatic conditions. 

Results 

Over 7 months, the system with integrated weed management emitted significantly more N2O 

with cumulated measured emissions of 240 and 544 g N-N2O ha-1 for conventional and 

integrated systems, respectively. Abundances of microbial guilds varied slightly between 

systems, although ammonia-oxidizing bacteria were more abundant in the reference system 

(1.7 106 gene copies g-1 dry weight soil) compared to the integrated system (1.0 106 gene 

copies g-1 dry soil). These differences revealed both the long-term modification of soil 

biogeochemical background and the functioning of microbial processes due to 11 years of 

alternative field management, and the short-term impacts of the agricultural practices 

introduced as part of weed management during the cropping year.  

Conclusions  

The abundances of the different microbial communities involved in N cycling and the 

intensity of N2O emissions were not related, punctual high N2O emissions being more 

dependent on favourable soil conditions for nitrifying and denitrifying activities. Future 

studies will be performed to check these findings for other pedoclimatic conditions and to 

examine the impact of such cropping systems. 
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IV.1. Introduction  

A future challenge for agriculture is to reach sustainability by conciliating economic, social 

and environmental competencies, adapting current cropping systems and designing new 

innovating cropping systems. This process comprises the development of Integrated Weed 

Management (IWM) systems that help controlling weeds through low reliance on herbicides 

(Chikowo et al., 2009) and limited economic and social impacts (Pardo et al., 2008). 

Cropping systems with integrated weed management rely on a combination of several 

agricultural practices, such as false seed beds, late sowing, mechanical weeding, reduced 

tillage, specific crop rotations that alternate spring and winter crops, the choice of crop 

varieties and the use of pesticides with low ecotoxic impacts (Munier-Jolain et al., 2009). 

Several of these techniques or combinations of them can be used to control weeds, but may 

involve impacts or induce trade-off effects on other ecosystemic services. For example, tillage 

helps to control seed bank and weed emergence and development (Chauvel et al., 2011; 

Mulugeta and Stoltenberg, 1997) but has an effect on farmers’ work, fuel consumption, 

greenhouse gas emissions and the localization of organic matter in the soil profile (Oorts et 

al., 2007). Agricultural practices, which affect land-use, may alter soil properties and have an 

impact on soil microbial communities and their activity, and particularly the functioning of C 

and N cycles in soil (Cheneby et al., 2009). Similar results have been reported after pesticide 

treatments (Kukreja and Mishra, 1987). Indeed N2O emissions from soil essentially results 

from microbial processes of nitrification and denitrification whose efficiencies depend on soil 

types and conditions (Maag and Vinther, 1996). Certain agricultural practices are known to 

significantly increase N2O emissions, such as no tillage (Labreuche et al., 2011; Nicolardot 

and Germon, 2008; Oorts et al., 2007) and N fertilization of crops (Van Groenigen et al., 

2010). 

Mitigating N2O emissions generated by agriculture is a major challenge since agriculture now 

accounts for 70% of global greenhouse gas N2O emissions (Cole et al., 1997). Although 

efforts are currently made to limit and reduce greenhouse gas emissions (e.g. controlling N 

inputs, the introduction of legumes, etc.), these emissions should be considered right from the 

design phase of new innovative systems, with efforts made to quantify the expected trade-off 

effects. The high temporal and spatial variability of N2O emissions always makes it difficult 

to estimate their intensity (Mathieu et al., 2006). Several methods are available but each has 

limits and uncertainties. Despite the fact that laboratory measurements provide rapid and 
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reliable estimations of N2O emissions on site (Well et al., 2003), field measurements are also 

recommended for long-term monitoring in order to assess their high spatial and temporal 

variability. Recent studies have shown that the extent of these N2O emissions could be 

influenced by the structure and abundance of ammonia-oxidizing and denitrifying 

communities (Avrahami and Bohannan, 2009; Philippot et al., 2011; Regan et al., 2011).  

The objective of our work was: i) to study the effect of two cropping systems (i.e. reference 

and IWM system) on N2O emissions from soils and the abundances of the microbial 

communities responsible for these emissions over several months; and ii) to investigate the 

importance of the abundances of the microbial communities and the soil conditions for N2O 

emissions. N2O emissions were measured using automated chambers coupled with infrared 

(IR) gas analysers while ammonia-oxidizing and denitrifying community dynamics were 

assessed by quantitative PCR. 

IV.2. Materials and methods 

IV.2.1. Site and experimental design 

The study was conducted at the INRA experimental farm (Bretenière, eastern France, 

47°20'N, 5°2'E). The climate is semi continental, with a mean annual temperature of 10.5°C 

and an average rainfall of 770 mm y-1. The soil is described as a 0.9 m depth calcisoil whose 

main characteristics are given for both cropping systems in Table IV.1.  

Table IV.1: Main soil characteristics for reference (S1) and IWM (S3) systems. 

 Unit 1 Reference System (S1) IWM system (S3) 
Bulk density 
Stones (> 2 cm) 

- 
% 

1.44  0.10 

2.1  2.3 

1.46  0.07 

1.3  1.3 
Gravels (> 2 mm) % 1.0  1.1 1.0  1.0 
Clay % 36.6  4.0 38.0  3.5 
Loam % 54.0  4.1 54.0  2.9 
Sand % 6.3  1.0 5.7  0.6 
pH - 6.95  0.27 7.00  0.30 
CaCO3 % < 1.0 < 1.0 
Organic C mg C kg-1 16.98  2.11 18.6  1.3 
Organic N mg C kg-1 1.36  0.22 1.43  0.17 
CEC cmol(+) kg-1 19.1  2.8 20.2  2.3 
1 expressed on a dry soil basis 

The experimental site was set up in 2000 to assess the performance of four cropping systems 

based on Integrated Weed Management (IWM) compared to a reference standard system 
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(Chikowo et al., 2009). Both systems differed in terms of crop rotation, soil tillage, 

mechanical and chemical weeding and crop management. Fewer herbicides were applied in 

IWM-based systems compared to the reference, resulting in lower environmental impact. The 

two plot systems (about 1.7 ha each) chosen in our study were contiguous and separated by a 

grass strip allowing the installation of the automated N2O measurement system. The first 

cropping system is the standard reference (S1) designed to maximize financial returns, with 

emphasis placed on the use of chemical herbicides for weed control. Moldboard plowing was 

carried out each year during summer, and herbicides were chosen following the 

recommendations of the French Agency of Food, Environmental and Occupational Health & 

Safety (ANSES). The second system (S3) was an IWM system that allows for plowing and 

other soil tillage operations when necessary, according to field observations, for weed seed 

bank management. Mechanical weeding was excluded, as considered potentially too time-

consuming for some farmers and/or difficult to implement on farms that do not have the 

appropriate equipment. For both systems, the study concerned the period April to October 

2011. Both systems were sown with winter rapeseed, with a lentil undercover for S3. The 

main agricultural operations are detailed in Table IV.2 for the period studied. 

Table IV.2: Mean cultural operations for S1 and S3 systems between rapeseed seedling in 

2010 and winter wheat seedling in 2011. 

Operation Reference System (S1) IWM system (S3) 
Plowing 
Rapeseed seedling 

03 Aug. 2010 
26 Aug. 

29 Jul. 2010 
13 Sep. 

Lentil seedling 
Herbicide 1  

- 
26 Aug. 

13 Sep. 
- 

Herbicide 2  30 Aug. -  
P fertilization 3 160 kg on 20 Sep.  160 kg on 20 Sep. 
N fertilization 4  180 kg on 18 Feb. 165 kg on 18 Feb. 
N fertilization 4  150 kg on 16 Mar. 150 kg on 16 Mar 
Harvest  28 Jun. 12 Jul. 
Grinding of crop residues 28 Jun. - 
Stubble plowing - 25 Aug. 
False seed bed - 1 Sep. 
False seed bed -  13 Sep. 
Plowing 2 Sep. -  
Seed bed preparation 3 Sep 26 Sep. 
Winter wheat seedling 12 Oct. 2011 24 Oct. 2011 
Rolling 13 Oct. -  
1 Active substance = Napropamide ;2 Active substance = Metazachlor and Quinmerac; 3 in form of Ca(H2PO4)2, 
H2O in kg ha-1 ;4 in form of ammonium nitrate (33.5%) in kg ha-1; Note: Fungicide (i) and insecticide (ii) 
treatments (treatment time not shown) were based on following active substances: (i) λ-cyhalothrin, 
alphamethrin, thiacloprid, deltamethrin and (ii) boscalid (510), prothioconazole. 
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IV.2.2. N2O emissions 

Greenhouse gas emissions were measured continuously using an adaptation of an automated 

chamber method, as described by Oorts et al. (2007). A specific set of 12 static chambers 

(length 70 cm, width 70 cm, height 30 cm) was set up. The chambers were placed on both 

systems (6 chambers for each system, i.e. S1 and S3) covering the maximum surface, in a 25 

m radius around the analyzing device located on a grass strip. In the field, the chambers were 

pressed 10 cm into the soil, giving a 98 L headspace volume. Nitrous oxide (N2O) 

concentrations in the headspaces were measured by a Megatec® IR analyzer 46i, connected to 

each chamber using an automated screening system. N2O kinetics was recorded over a 20 min 

period, with a time step of 20 s, 4 times a day for each chamber. Recorded data were then 

stored on a data logger CR-1000 (Campbell Scientific®) and collected once a week. N2O 

fluxes were calculated as the slope of the linear regression between the N2O concentrations 

and the 20 min measurement period expressed in seconds and converted into  

g N-N2O ha-1 day-1. The sensitivity threshold was determined from the error on the slope 

measurements following the equation defined by Laville et al. (2011). The average sensitivity 

threshold was found to be about 0.2 g N-N2O ha-1 day-1. Daily N2O fluxes were estimated as 

the means of the 24 N2O fluxes calculated each day in each system. 

IV.2.3. Soil inorganic N and moisture 

Soil samples (3 replicates) were composed from sub-samples collected monthly around 

chambers at two depths (0-10 cm and 10-30 cm) and conserved at 4°C (no longer than 1 

week) and then used to determine soil inorganic N contents. Inorganic nitrogen i.e. NH4
+-N 

and (NO3
- + NO2

-)-N was extracted by shaking 10 g of moist soil (with measured water 

content) with 50 mL of a 1 M KCL solution for 1 hour. The slurries were filtered using 

Whatman #42 filter paper (Whatman Group ®) and the extract was collected and frozen (-

20°C). Ammonium and nitrates were determined by automated colorimetry (AFNOR, 2007). 

The water contents of each subsample were estimated by mass difference before and after an 

oven-drying period of 24 hours at 105°C. Soil porosity P (%) was estimated from punctual 

measurements of soil bulk densities in both systems from soil cores (length = 20 cm, diameter 

= 10 cm)  (data not shown) as following:  

P=1- ρ/ρs 
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where ρ is the bulk density of the soil and ρs the density of the soil solid particles (2.6). The 

Water filled pore space (WFPS) was then calculated by the formula proposed by Linn and 

Doran (1984): 

WFPS= 100 ×θ/P 

where θ is the volumetric soil water content. 

IV.2.4. DNA extraction 

DNA was extracted according to ISO 11063 “Soil quality-Method to extract DNA from soil” 

(Petric et al., 2011) from the 3 soil replicates collected at two depths in April, May, June, July 

August and October around chambers located in systems S1 and S3. Briefly, 250 mg of soil 

was homogenized in 1 mL of extraction buffer for 30 s at 1600 rpm in a mini-bead beater cell 

disruptor (Mikro-Dismembrator S; B. Braun Biotech International), followed by 

centrifugation at 14000 x g for 1 min to eliminate soil and cell debris. For protein 

precipitation, supernatant was incubated on ice for 10 min with 1/10 volume of 3 M sodium 

acetate and centrifuged (14000 x g, 5 min, 4°C). After precipitation with ice-cold isopropanol, 

nucleic acids were purified using polyvinylpolypyrrolidone and Sepharose 4B spin columns 

(Sigma-Aldrich, USA). An additional purification step was performed using a Nucleo Spin 

Extract-II” purification kit, as described by the manufacturer (Macherey-Nagel, Germany). 

IV.2.5. Quantification of microbial communities 

The abundances of both total and functional microbial communities were estimated by 

quantitative PCR (qPCR) using 16S rRNA genes and the genes encoding catalytic enzymes of 

ammonia-oxidation (bacterial and archaeal amoA) and denitrification (nirK, nirS and nosZ) as 

molecular markers. The total bacterial and archaeal communities were quantified using the 

16S rRNA primer-based qPCR assays described previously (Ochsenrelter et al., 2003). The 

quantification of the bacterial and archaeal ammonia-oxidizers was performed according to 

(Leininger et al., 2006) and (Tourna et al. 2008) while the quantification of the denitrifiers 

was performed according to Bru et al. (2007) and Henry et al. (2006), respectively. The 

reactions were carried out in a StepOnePlus Sequence Detection System (Applied 

Biosystems, USA). The quantification was based on the increasing fluorescence intensity of 

SYBR Green dye during amplification. The real-time PCR assay was carried out in a 15 µL 

reaction volume containing the SYBR green PCR Master Mix (Absolute QPCR SYBR Green 

Rox ABgene, France), 1 µM of each primer, 250 ng of T4 gene 32 (QBiogene, France) and 5 
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ng of DNA. The standard curves were obtained using serial dilutions of linearized plasmids 

containing the genes studied. The PCR efficiency for the different assays ranged between 88 

and 99%. The presence of PCR inhibitors in DNA extracted from the soil was estimated by 

mixing a known amount of standard DNA with soil DNA extract prior to qPCR. No inhibition 

was detected in either case. 

IV.2.6. Statistical analysis 

The statistical evaluation of the database and statistical tests were performed using R software 

(RCoreTeam, 2012). The normality of distributions was tested using the Shapiro-Wilks test. 

Kruskal Wallis tests with Dunn paired groups were used to assess time and system effects on 

N2O emissions. Correlation between climatic conditions and N2O emissions were assessed 

using Spearman test. Multiple t-tests with Bonferroni correction were used to compare 

monthly measurement of soil inorganic N and water contents between the systems. 

Furthermore, the microbial abundance data were log-transformed to normalize the distribution 

of data before the ANOVA in order to assess the global effects of sampling time, depth and 

cropping system on microbial abundances. Effect sizes of the ANOVA were calculated as the 

ratio between the sum squared of the effects and the total sum squared. Monthly comparison 

of gene abundances between systems was performed by Kruskal Wallis tests. Correlation 

between N2O emissions, climatic conditions, soil moisture, soil inorganic N contents and 

abundances of microbial genes were assessed using Spearman tests. 

IV.3. Results 

IV.3.1. Climatic conditions and soil moisture 

The year 2011 was marked by abnormally low rainfall, with 48 mm less over the year than the 

corresponding value for the last decade (740 mm). Late spring and late summer were 

particularly affected, with a net loss of 41 mm and 29 mm in May and September. (Fig. IV.1). 

Consequently, punctual measurements of water filled pore spaces (WFPS) did not exceed 

60% while soils presented desiccation cracks (Fig. IV.2).  

During the same year, mean air temperature on the experimental site was 0.7°C above the 

corresponding value for the last decade (11.0°C). Moreover, until May and late summer, 

mean temperatures were 1.6°C above the average temperature of the last decade for the 

equivalent period (15.1°C) and were up by 2.6°C in April (Fig. IV.1). In contrast, the mean 
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temperatures during June and July were lower than usual (-0.7 and -2.6°C respectively) while 

precipitations were higher by 39 mm above the mean of the previous decade during July. 

 

Figure IV.1: Daily (bars) and monthly (continuous or dotted horizontal lines) rainfall and 

daily temperature over the measurement period compared to the 10-year means 

calculated for a comparable period April to November and the same location. 

 

Figure IV.2:  Water filled pore space (WFPS) in the 0-30 cm soil layer during the 

measurement period for systems (S1 reference) and S3 (IWM). * indicate 

significant differences (p < 0.05) between both systems. 
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IV.3.2. Soil inorganic N 

The sampling time and depth of the soils had a significant effect (p < 0.05) on the soil 

inorganic N contents measured in both systems. Soil nitrate contents ranged from 0 to  

38 kg N-NO3
- ha-1, maximum values being observed in the 10-30 cm soil layer and 

particularly in autumn (Fig. IV.3), whatever the system. Soil ammonium contents were more 

variable and ranged between 0 and 171 kg N-NH4
+ ha-1 (Fig. IV.3). Soil ammonium contents 

were high in the 10-30 cm soil layer during April 2011, after N fertilization (Table 1 in Online 

Resource 1), with means of 67 and 79 kg N-NH4
+ ha-1 in S1 and S3 respectively. However, 

these contents ranged between 0 and 42 kg N-NH4
+ ha-1 from May to October 2011. Globally, 

both soil nitrate and ammonium contents were lowest during summer for both systems. 

Indeed, in contrast to sampling time and depth, the weed management system had a weak 

impact on soil nitrate and ammonium contents despite the punctual significant differences  

(p < 0.05) observed. Compared to the reference S1, the soil nitrate contents of the 0-10 cm 

soil layer were lower for S3 in June. In contrast, for the S3 10-30 cm soil layer, soil nitrate 

contents were lower in August and higher in May, compared to S1. The soil ammonium 

contents for the S3 system were only significantly higher in May for 10-30 cm soil layer. 

 

Figure IV.3: Ammonium and nitrate contents in the 0-10 cm and 10-30 cm soil layers for 

systems S1 reference) and S3 IWM). * indicate significant differences  

(p < 0.05) between both systems. Symbols corresponds to mean (n = 3), bars 

correspond to standard errors; when not present bars are confounded with 

symbols. 



 

 

 77 

IV.3.3. Dynamics of N2O emissions 

Nitrous oxide emissions between April and October 2011 were globally low (Fig. IV.4). 

Indeed, 75% of recorded fluxes were below 1 g N-N2O ha-1 day-1. Temporal variations of N2O 

emissions were observed, although their amplitudes were significantly different between 

systems (p < 0.05).  

 

Figure IV.4:  N2O emissions for systems S1 (reference) and S3 (IWM). Error bars 
correspond to standard errors of the mean (n = 6) (displayed only when > 1 g 
N-N2O ha-1 day-1). * indicates significant differences (p < 0.05) between both 
systems. 
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Over the 7-month monitoring period, N2O emissions ranged between -32 and 47 g N-N2O ha-1 

day-1 and -24 and 354 g N-N2O ha-1 day-1 for the conventional system (S1) and the IWM 

system (S3), respectively. Cumulated measured emissions were 240 and 544 g N-N2O ha-1, 

respectively, for systems S1 and S3 between June and October. N2O emissions were 

significantly lower during spring (p < 0.0001), especially during April and May for both S1 

and S3 (Table IV.3).  

Table IV.3: Cumulative N2O emissions for S1 and S3 systems (g N-N2O ha-1).  

Apr.* May* Jun.* Jul. Aug. Sep. Oct. Total* 

Number of days with measurement 12 23 22 24 16 17 29 143 

S1 (Reference) 0 2 78 143 4 8 6 241 

S3 (IWM) -10 -18 13 515 9 7 28 544 

Note: each cumulated value results from the sum of fluxes obtained on measured days; no extrapolation was 

calculated between measurements.  

* indicate significant differences (p < 0.05) between systems. 

No N2O was emitted from S1 during April while it was consumed in S3 until June. Both 

systems emitted N2O between June and October. The emissions from S1 were significantly 

higher in April, May and June (p < 0.001) over the whole study (p < 0.001). The intensity of 

N2O emissions was highest during July while the soils emitted about 59% (S1) and 90% (S3) 

of the N2O they emitted during the whole measurement period. Few high peaks of N2O 

release (> 100 g N2O-N ha-1 day-1) were recorded from S3, whereas N2O emissions from S1 

did not exceed 50 g N2O-N ha-1day-1. Neither daily N2O emissions nor a 7 days mobile mean 

of N2O emissions (centered on the day monthly measurements soil parameters and microbial 

abundances) were significantly correlated to the soil moisture, N mineral contents and gene 

abundances (p > 0.05, d.f. = 5). N2O emissions from both systems were not significantly 

correlated with temperature (R = 0.1 and R = -0.1 for S1 and S3 respectively, p > 0.05, d.f. = 

141). However, N2O emissions from S3 appeared to be significantly correlated to rainfall (R 

= 0.2, p < 0.05, d.f. = 141), while no significant correlation was established for S1  

(R = 0, p > 0.05, d.f. = 141). Finally, N2O emissions appeared to differ significantly between 

systems (p < 0.001), though the effect size was low (0.004). 
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IV.3.4. Abundances of N-cycling microbial communities 

The highest abundances were observed for the total bacterial community, with 3.7 to  

9.2 x 108 16S rRNA gene copies g-1 dry soil (Fig. IV.5). The abundance of the archaea was 10 

to 20 lower than that of the bacteria (Fig. IV.5). Of the microbial guilds studied and involved 

in N-cycling, the ammonia-oxidizing bacteria (AOB) were the least abundant with about 4.3 

to 29.8 105 gene copies g-1 dry soil (Fig. IV.6). The ammonia-oxidizing archaea (AOA) were 

more abundant, ranging from 8.3 106 to 62.1 106 gene copies g-1 dry soil (Fig. IV.6). The 

denitrifying community was dominant with an average of 7.1 107 gene copies g-1 dry soil 

(Fig. IV.7). The denitrifying genes nirK, nirS and nosZ ranged between 6.1 107 and 18.3 107, 

4.3 107 and 12.6 107, and 0.69 107 and 2.23 107 gene copies g-1 dry soil, respectively. 

 

Figure IV.5: Abundances of 16S bacterial and archaeal genes in the 0-10 cm and 10-30 cm 

soil layers of systems S1 (reference) () and S3 (IWM) (). * indicate 

significant differences (p < 0.05) between both systems. Symbols corresponds 

to mean (n = 3), bars correspond to standard errors; when not present bars are 

confounded with symbols.  

Significant temporal variations were observed for all the microbial communities studied in 

both systems. The largest soil microbial communities were observed on June 28 and August 

31. In contrast, a net loss in all abundances was observed between June and July, with an 

average of 50% of all the genes studied disappearing in the soils, the ammonia oxidizing 

guilds being slightly more affected (Fig. IV.6). Indeed the smallest abundances were observed 

in both soil layers on July 26. 
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Figure IV.6: Abundances of AOA and AOB genes in the 0-10 cm and 10-30 cm soil layers of 

systems S1 (reference) () and S3 (IWM) (). * indicate significant 

differences (p < 0.05) between both systems. Symbols corresponds to mean (n 

= 3), bars correspond to standard errors; when not present bars are confounded 

with symbols. 

 

Figure IV.7: Abundances of nirK, nirS and nosZ genes in the 0-10 cm and 10-30 cm soil 

layers of systems S1 (reference) () and S3 (IWM) (). * indicate significant 

differences (p < 0.05) between both systems. Symbols corresponds to mean  

(n = 3), bars correspond to standard errors; when not present bars are 

confounded with symbols. 
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Depth also had a significant effect on the abundance of the different N-cycling communities 

with an unexpected increase 10 cm under the soil surface (Table IV.4). Globally, abundances 

were 24% higher in the 10-30 cm than in the 0-10 cm soil layer from June to October 2011. 

However, the amplitude of this difference varied significantly over time, but differed between 

systems and genes. In April and August, abundances of all microbial genes in both soil layers 

were close for S1, while they were 20% higher for S3 in the 10-30 cm soil layer. The 

difference was then inverted and even more marked in October with all genes abundances 

higher by 59 and 40% in the 10-30 cm soil layer for S1 and S3, respectively. 

Table IV.4:  Analysis of variance and effect sizes for the factors and their interactions on the 

abundance of different studied microbial communities.  

Factors Bacteria Archaea nirK nirS nosZ AOA AOB 

System * (0.02) ** (0.02) - (0.02) ** (0.02) - (0.00) * (0.01) *** (0.19) 

Time *** (0.28) *** (0.39) *** (0.37) *** (0.41) *** (0.31) *** (0.43) *** (0.45) 

Depth *** (0.14) *** (0.12) *** (0.12) *** (0.13) *** (0.15) *** (0.14) *** (0.05) 

System~Time - (0.04) - (0.03) * (0.04) * (0.03) ** (0.06) - (0.03) - (0.02) 

System~Depth - (0.00) - (0.00) - (0.00) - (0.00) - (0.00) - (0.00) - (0.00) 

Time~Depth - (0.04) *** (0.09) *** (0.06) ** (0.05) *** (0.09) ** (0.09) *** (0.03) 

*** p < 0.001 ; ** p < 0.01 ; * p < 0.05 ; - p > 0.05 

In contrast to the sampling time and depth, the weed management system had a globally weak 

impact which was significant only on the abundances of the total bacteria and archaea, the 

nirS denitrifiers and both the bacterial and archaeal ammonia-oxidizers (Table IV.4). Some 

punctual differences were observed between the systems, though they could be mitigated 

depending on the soil layer. Indeed, the ratios nosZ over nirK and nirS (data not shown) 

appeared to be significantly higher in the S3 systems in June (p < 0.05). Moreover, the global 

abundance of the AOB gene was significantly (p < 0.0001) greater for the S1 system and both 

soil layers. 

Abundances of denitrifying and ammonia-oxidizing guilds were only partially related to soil 

inorganic N contents. AOB gene abundance was only found to be correlated to the soil 0-10 
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cm NH4
+ contents of S1. While considering the 0-30 cm layers, the abundances of nirS, nirK 

and nosZ genes were positively correlated to the soil NO3
- contents in the S3 system  

(R = 0.3, R = 0.3, R = 0.2 for nirS, nirK and nosZ respectively, p < 0.05, d.f. = 82). In 

contrast, the ratio nosZ over nirK was negatively correlated to S3 soil NO3
- contents  

(R = -0.3, p < 0.05, d.f. = 82). 

IV.4. Discussion 

IV.4.1. Determinism of the N2O emissions 

The N2O fluxes were globally low between April and October 2011, especially compared to 

the fluxes previously measured in eastern France (Henault et al., 1998). However, the climatic 

conditions and therefore the pedoclimatic conditions may have not been favorable to the 

microbial processes responsible for N2O production during the study. Two periods were 

identified: (1) low emissions from April to May and after September, and (2) higher N2O 

emissions from June to August.  

Spring is usually thought as a favorable period for N2O emissions due to the combination of 

rainfall and N fertilization, however no fluxes were recorded during this period. The last 

fertilization occurred in March and only the soil NH4
+ content remained high at the beginning 

of April. Moreover, the climatic conditions in spring and autumn 2011 appeared unfavorable 

for emissions compared to classical conditions, as the rainfall was relatively low and the 

temperature relatively high, leading to abnormally dry soil conditions. Under these soil 

conditions, nitrification is usually identified as the main source of nitrous oxide emissions 

(Grundmann and Rolston, 1987; Linn and Doran, 1984), though emissions often remain lower 

under low water-filled pore space conditions (Bateman and Baggs, 2005). Although high 

temperatures can increase microbial activity and N2O emissions (Schaufler et al., 2010), 

significantly lower quantities of N2O were emitted during the period (1) (p < 0.0001).  

This period was also marked by numerous low negative N2O fluxes (< 1 g N-N2O ha-1 day-1). 

Negative N2O fluxes indicate that soil N2O is reduced and emitted as N2, which is the 

terminal step of the microbial denitrification process. The N2O/N2 product ratio has been 

reported to decrease with increasing temperatures (Holtan-Hartwig et al., 2002), however this 

process is usually observed under favorable soil conditions for denitrification (Knowles, 

1982), including high water contents and low O2 pressure. This may indicate the presence of 

favorable micro-scale conditions for denitrification despite globally dry soils (Parkin, 1987).  
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The soils emitted N2O during the second period considered (2), i.e. June, July and August. 

Indeed, most fluxes above 1 g N-N2O ha-1 day-1 were observed during this period, while 

abnormally high rainfalls were observed, especially in July (> 20 mm day-1). These abnormal 

rainfall events may have temporarily increased the moisture of the previously dry soils, 

leading to favorable conditions for denitrification (Davidson, 1992). Indeed N2O emissions 

from S3 were partially explained by rainfall events, this relationship being not established for 

S1. However, rapid changes in soil water contents couldn’t be captured by the soil moisture 

measurements performed in this study. None of the other monthly measured soil parameters 

appeared to be correlated with N2O emissions.  

IV.4.2. Impacts of integrated weed management system on N2O emissions 

Over the seven months of monitoring N2O emissions, the S3 system including integrated 

weed management emitted significantly more N2O than the reference system S1. This 

difference suggests that 10 years of specific agricultural practices may have altered the 

biogeochemical background of the soils, inducing different responses in terms of N2O 

emissions from the systems. Alternatively, the response may have been directly influenced by 

the different agricultural practices occurring in 2011 for both systems. Indeed, the maximum 

N2O fluxes were observed shortly after harvest in both systems, though they were higher in 

the S3 system (up to 354 g N-N2O ha-1 day-1), with the main difference between the two 

systems in 2011 being the introduction of an undercover of lentil seedlings as part of the 

integrated weed management. The spreading of plant residues may have enhanced nutrient 

availability after harvest, inducing the quick response of microbial N2O production (Cheneby 

et al., 2010). Moreover, as a leguminous plant, the residues of lentils have been widely 

reported in the literature to enhance N2O emissions when ground (Baggs et al., 2000; 

Rochette et al., 2004) due to their low C to N ratio (Baggs et al., 2003). N2O production in 

soils could have been stimulated by the release of inorganic N during the decomposition of 

the lentil residues in soil (Rochette et al., 2004). Similar results were observed during the 

degradation of residues of various leguminous species (Velthof et al., 2002) whether the 

residues were incorporated or not (Novoa and Tejeda, 2006). This seems in accordance with 

the evolution of the soil nitrate content, which tended to increase in S3 after July, while the 

soil nitrate content in S1 was significantly higher before harvest (p < 0.05). However, the 

slightly higher N fertilisation input (15 kg N ha-1) for S1 in February 2011 did not seem to 
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have affected the initial soil inorganic N stocks since the ammonium and nitrate contents 

measured in April were not significantly different between either system. 

In our field experiment, different herbicide treatments were applied before the beginning of 

the measurement in both systems. However the active substances used should not have 

impacted the emissions of N2O nor the microbial communities. Indeed, previous studies 

reported no long-term effects of the herbicides used (Mrazek et al., 1984; Hart, 1995; Beulke 

and Malkomes, 2001; Guo et al., 2009. Other pesticides treatments were applied without an 

in-depth investigation of their potential effect on microbial communities. However the 

impacts of most of the pesticides used were not yet documented or contrasted. Indeed, while 

λ-cyhalothrin was reported to have a positive impact on nitrification (Cycon et al., 2006) and 

to alter the functional structure of microbial communities (Lupwayi et al., 2009), deltamethrin 

is reported to have no effect (Germida et al., 1987).  

Finally, tillage, had likely no influence on N2O emissions since both systems were ploughed 

after harvest in 2010. Consequently, soil physical parameters (e.g. bulk density) were 

comparable at the beginning of the experiment for both systems. 

IV.4.3. Dynamics of microbial abundances and processes 

As in previous studies (Bru et al., 2011; Leininger et al., 2006), we found that AOA 

dominated AOB in our soil, with AOA/AOB ratios ranging between 10 and 100. Evidence 

has been presented recently of the role played by archaea in soil ammonia-oxidation (Wessen 

et al., 2011; Zhang et al., 2010). Significant seasonal variations in the abundance of microbial 

communities were observed, which is consistent with other studies (Bardgett et al., 1999; 

Novinscak et al., 2012). Overall, microbial communities were significantly more abundant in 

the second climatic period, except AOB. Long-term control of microbial community 

abundance had been reported to be induced by changes in soil environmental conditions 

(Pereira e Silva et al., 2012), such as punctual disturbance of soil biogeochemical cycles 

caused by rainfall events (Cruz-Martinez et al., 2012). Maximum abundances for both N-

cycling communities were observed at the end of June 2011, when the daily temperature 

reached its maximum for the year (26.4°C). Accordingly, it is well known that microbial 

growth is stimulated by temperature (Pietikainen et al., 2005). However, it has also been 

reported that agricultural practices could potentially affect microbial communities more than 

seasonal variation (Yu et al., 2011). Indeed, significant major variations in microbial 

community abundances were observed between June and July during the second climatic 
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period and therefore may have not been related to climatic changes. A decrease of about 50% 

in the abundance of all the microbial communities occurred shortly after harvest, suggesting 

that the removal of plant substrate may have had adverse consequences on microorganisms. 

The stimulatory effect of root exudates on microbial communities has previously been 

reviewed (Bais et al., 2006). Similar impacts on bacterial fatty acid abundances in soils were 

observed after cutting grass (Medeiros et al. (2006). In our study, both systems were affected 

whether the crop residues were ground (S1) or not (S3), but with weak or no effect in the 10-

30 cm soil layer of S1. The abundances of denitrifying guilds were enhanced by the soil NO3
- 

contents. Soil NO3
- content was also found to be correlated to the abundance of the nirS 

denitrifiers as shown by Enwall et al. (2010). In contrast, the proportion of N2O reducing 

bacteria (nosZ over nirK) decreased with increasing soil NO3
- contents. Accordingly, it is well 

known that soils NO3
- content affects the N2O/N2 ratio with higher N2O emissions when the 

NO3
- concentration increases (Blackmer and Bremner, 1978)  

Interestingly, we found that microbial communities were larger in the 10-30 cm soil layer 

during the whole study, except for the first sampling time. The dryness of the 0-10 cm soil 

layer may have been unfavorable for microbial development. Globally the differences 

between both soil layers were less marked in S1 except during July and October. The 

development of the microbial communities in the 0-10 cm soil layer of system S3 may have 

been enhanced by the additional N release provided by the lentil harvest, which is consistent 

with the enhanced N2O production. Similarly, during August the abundances in the 0-10 cm 

soil layer of S1 were greatly reduced with a net difference of about 60% between both soil 

layers. However, contrary to system S3, system S1 was ploughed in early September and 

tillage is known to significantly reduce soil microbial diversity and biomass (Bruns et al., 

1999; Feng et al., 2003; Helgason et al., 2010).  

The strongest impact of the weed management system was observed for AOB whose 

abundances were on average 40% higher for S1 than for S3. The higher sensitivity of the 

abundance and structure of the bacterial ammonia oxidizing community to land management 

has been underlined in several studies (Bru et al., 2011; Carney et al., 2004; Mertens et al., 

2009; Ying et al., 2010). Indeed, the comparison of 183 candidate biological indicators for 

monitoring soil quality resulted in the ranking of AOB diversity as the top indicator (Ritz et 

al., 2009). More recently, Wessen and Hallin (2011) proposed that the abundances of the 

ammonia oxidizing bacteria could also serve as a cost-effective bioindicator. Our results 
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showing significant changes in AOB abundances between the different systems confirm that 

this microbial guild could be an effective indicator of changes in cropping systems. 

IV.4.4. Relationships between N-cycling communities and N2O emissions 

Despite being related to both climatic conditions and agricultural practices, no relation was 

identified between N2O emissions and community abundances. These emissions were 

observed when favorable conditions for N2O production were met, whatever the abundance of 

the total microbial communities. However in June, the proportion of denitrifiers genetically 

capable of reducing N2O was significantly higher in S3, which could have limited the N2O 

emissions during this month, as previously suggested (Regan et al., 2011). In a previous 

study, more than 85% of in situ N2O flux variances were explained by soil temperature, 

denitrification activity and abundances of specific denitrifying lineages (Cantarel et al., 2012). 

While ammonia-oxidizers and denitrifiers are responsible for emissions of N2O, the highest 

abundances of these microbial guilds in this work did not match the maximum N2O 

emissions, whereas maximum emissions were observed simultaneously with minimum 

abundances. Indeed, no significant correlation was found between N2O fluxes and monthly 

measured gene abundances. Altogether, soil conditions affected by climatic conditions and 

agricultural practices appeared to be the main factors controlling N2O emissions. 

IV.5. Conclusions 

The nitrous oxide fluxes measured over a 7-month period varied through time were greatly 

affected by soil pedoclimatic conditions. Nevertheless, significantly higher emissions were 

observed for the integrated weed management system (S3) compared to the reference system 

(S1), highlighted by the different responses from the systems to climatic punctual events. 

Cropping systems, which include a combination of different agricultural practices, also had a 

significant impact on the abundance of microbial communities, especially on the ammonia-

oxidizing communities. While small variations of the abundance of microbial communities 

appeared to be related to seasonal changes in climatic conditions, more drastic changes could 

be related to cropping system management, such as tillage or harvest. Overall, no significant 

relationships were observed between N2O emissions and microbial community abundances, 

suggesting that soil conditions rather than the abundances of nitrifying and denitrifying 

communities in soils were the most important factors controlling the intensity of N2O 

emissions. The abundances of microbial genes responsible for the nitrification and 



 

 

 87 

denitrification in soils did not appear here as possible inputs in the explanation of differences 

in N2O emissions emitted by the 2 studied cropping systems. Future studies should investigate 

the effect of IWM systems over longer periods to clarify the effect of the climatic factors and 

the relationship between gene abundances and microbial activities. 
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Quelle est la capacité des modèles 

d’émission de N2O, NOE et DNDC, à 

restituer la dynamique des flux observée 

pour chaque système et à en identifier les 

principaux facteurs de régulation ? 
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Abstract 

Aims  

The important spatial and temporal variability of N2O emissions generally observed from 

agricultural soils make their study difficult. However the modeling approach may be helpful 

to analyze N2O emissions from different cropping systems and identify their main regulation 

factors. Here we investigated the performance of two models, NOE and DNDC in the 

reproduction of the N2O emissions variability observed for four different cropping systems. 

Methods  

The N2O emissions simulated with NOE and DNDC were compared with observed N2O 

emissions, using statistical criterion of association and coincidence. Experimental data (soil 

characteristics, soil inorganic N, N2O fluxes) were collected on 4 cropping systems (S1, S2, 

S3 and S5) between March 2012 and March 2013. S1 was the local conventional reference; 

S2, S3 and S5 were IWM systems with respectively no tillage, no mechanical weeding and no 

herbicide treatments. These data allowed the parameterization of the models, though NOE 

required additional biological parameters to be measured on site and DNDC required 

additional agronomic and soil information. 

Results 

DNDC failed to reproduce correctly observed N2O emissions. In contrast, NOE accurately 

captured the dynamics of N2O emissions in all the systems. NOE simulated cumulated 

emissions of 706, 3209, 1360 and 1596 g N-N2O ha-1 in S1, S2, S3 and S5 respectively. N2O 

emissions simulated with NOE appeared to be mainly produced by denitrification and 

significantly regulated by soil N contents, temperature and water contents. 

Conclusions  

The original confrontation between simulated N2O emissions and continuously measured data 

allowed a high confidence in the statistical assessment of the models to be reached. N2O 

emissions simulation performed with NOE appeared to be more accurate than with DNDC, 

which may require a tuning of soil parameters. In contrast, NOE accurately identified the no-

till system S2 as the most emitter over the conventionally tilled systems, confirming the 

interest of the modeling approach to estimate and analyze N2O emissions from cropping 

systems. 
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V.1. Introduction 

Nitrous oxide (N2O) is a powerful greenhouse gas, described as the third largest contributor to 

the additional radiative forcing (IPCC, 2007). N2O is contributing to climate change with a 

100-year global warming potential estimated at 298 higher that of carbon oxide CO2 (on a 

molar basis) (IPCC, 2007) and ozone depletion (Ravishankara et al., 2009). Despite all the 

sources and sink of N2O emissions not being clearly defined, food production is reported as 

the largest single source of N2O emissions, emissions from agriculture accounting for about 

25 % of total N2O emissions (UNEP, 2013). 

N2O emissions from agricultural soils are the result of several microbial processes 

(Butterbach-Bahl et al., 2013), and particularly from the denitrification and nitrification 

(Braker and Conrad, 2011). Denitrification is often identified as the main source of N2O 

(Mathieu et al., 2006a), especially in soils with high water filled pore space values (Linn and 

Doran, 1984), N2O being an obligatory step in the reduction of nitrates (NO3
-) in nitrogen gas 

(N2) (Knowles et al., 1982). Nevertheless, nitrification is commonly identified as the main 

source of N2O emissions in dry soils with low hydric potentials (Garrido et al., 2002). High 

peak of N2O emissions are generally attributed to denitrification. Both processes, being highly 

depending on soil conditions, are affected by climatic conditions (Dobbie and Smith, 2003; 

Flechard et al., 2007) and land management (Hénault et al., 1998; Skiba and Smith, 2000; 

Smith and Conen, 2004). Variations of denitrification and nitrification activities generally 

induce a high temporal and spatial variability of the N2O emissions in cropping systems, and 

make their study difficult (Mathieu et al., 2006b; Hénault et al., 2012).  

Modeling approaches are necessary to overcome this complexity. Models are supposed to be 

able to take into account the influence of the main soil physical and chemical parameters on 

N2O emissions and their interactions. Different models are available (Frolking, 1998; Chen et 

al., 2008). These models differ in their structure and their applications domains. Some models 

provide simple simulation of N2O fluxes, e.g. NOE (Hénault et al., 2005), NLOSS (Riley and 

Matson, 2000), while other simulate several soil biogeochemical parameters, e.g. DAYCENT 

(Parton et al., 2001), DNDC (Li et al., 1992), before simulating N2O. They also cover 

different spatial scales. Some models predict N2O emissions at the field scale, while some 

models allow simulating emissions at farm scale, e.g. FASSET (Olesen et al., 2002), or even 

larger area, e.g. DNDC-EUROPE (Li et al, 1992; Leip et al., 2008).  
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In combination with field measurement of N2O fluxes and environmental parameters, models 

can allow a better understanding of the mechanisms of N2O emissions in soils. The 

comparison between measured and simulated fluxes can help to analyze the impacts of each 

soil variable and effect of different agricultural management (Gabrielle et al., 2006; Rafique 

et al., 2011). This approach requires the use of adequate statistical indicators to assess both 

the association and coincidence between simulated and observed N2O emissions (Smith et al., 

1996).  

In this study, we provide an original comparison between continuously measured N2O fluxes 

and simulated N2O fluxes. N2O emissions were measured from four agricultural systems 

dedicated to the study of integrated weed management in eastern France. The simulations 

were performed with the models NOE and DNDC. 

V.2. Materials and methods 

V.2.1. NOE and DNDC models 

V.2.1.1. NOE (Nitrous Oxide Emissions) model  

NOE is an algorithm which allows simulating N2O fluxes at the cropland scale by cumulating 

both nitrification and denitrification emissions of N2O, and taking in account N2O reduction. 

Each subpart of the model relies on the combination between soil specific biological (1) and 

environmental (2) parameters, which are measured in situ. (1) The biological parameters deal 

with the soil potential to denitrify (Dp), the soil capacity to emit N2O through nitrification (a 

and b, slope and Y-intercept of the linear relationship between soil nitrification rate and soil 

gravimetric water content; z, proportion of nitrified N emitted as N2O) and soil capacity to 

reduce N2O (Rmax). (2) The environmental parameters are the soil temperature, WFPS, 

nitrate and ammonium contents. NOE has been applied in different areas and climatic 

contexts (Gabrielle et al., 2006; Hergoualc'h et al., 2009; Petit-Jean, 2013). 

V.2.1.2. DNDC (DeNitrification-DeComposition) model 

DNDC is a complex biogeochemical model simulating numerous processes of both C and N 

cycles in cropland soils (Li et al., 1992). To perform simulations, the model requires 

continuous daily climatic conditions, initial soil physical and chemical parameters and 

detailed agricultural practices (e.g. seedling, tillage and fertilization) as input data. Simulation 

of N2O fluxes are resulting from the successive daily simulation of soil variables (including 

soil nitrogen, carbon and water contents) and microbial denitrification and nitrification 

activities, as affected by climatic conditions. All these intermediates variables could be used 
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as outputs from the model. The model is widely used over the world and was used to develop 

several other models, with different scales of application (Leip et al., 2008) and soil contexts 

(Li et al., 2000; Kiese et al., 2005; Miehle et al., 2006). Moreover it has been validated in 

several studies, describing DNDC as more accurate than regression models (Beheydt et al., 

2007) and the IPCC emissions factors (Smith et al., 2002). 

V.2.2. Experimental data 

The database was previously presented in Vermue et al. (submitted). Briefly, experimental 

data (soil characteristics, soil inorganic N, N2O fluxes) were collected from an experiment at 

the INRA experimental farm of Dijon-Epoisses (47°20'N, 5°2'E), eastern France, under a 

semi continental climate and on a 0.9 m depth calcisoil. The experiment was dedicated to 

assess the sustainability of integrated weed management (IWM) systems, i.e. their social, 

economic and environmental impacts (Munier-Jolain et al., 2009). Measurements of N2O 

fluxes and ancillary variables were performed on 4 cropping systems (S1, S2, S3 and S5). S1 

was the local conventional reference; S2, S3 and S5 were IWM systems with respectively no 

tillage, no mechanical weeding and no herbicide treatments. N2O fluxes observed ranged from 

-6 to 257 g N-N2O ha-1 day-1 and were significantly higher for the S2 system. All the climatic 

data were also collected on the experimental site during the study period. 

V.2.3. Models parameterization 

NOE was used in the conditions defined in the original publication (Hénault et al., 2005). On 

each system, the soil potential denitrification rate was measured on eight undisturbed soil 

cores (Dp) according to Hénault and Germon (2000) and the soil capacity to reduce N2O was 

estimated on sieved composite of soil according to Hénault et al. (2001). The soil potential 

denitrification rate was estimated in May 2011 in all the systems while the soil capacity to 

reduce N2O was estimated in January 2013. The soil nitrification potential previously 

measured in a site close to the current experimental station (Garrido et al., 2002), was used in 

the simulation. Biological potentials values used in the simulation are given in Table V.1. 
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Table V.1: Denitrification potential and Rmax measured for each system. 

Cropping system S1 S2 S3 S5 

Denitrification potential (g N-N2O ha-1 day-1) 1820b 4036a 1220b 1964b 

N2O reduction Rmax 0.69 0.78 0.70 1 

Nitrification parameters1 a = 19; b = -0.10 ; z = 0.0006 (Hénault et al., 2005) 

1 the same nitrification parameters were used for all the systems. 

The 9.5 version of DNDC, available online at http://www.dndc.sr.unh.edu/ (October 2013), 

was used. Simulations were performed with minimal and maximal air temperatures, rainfall, 

soil temperature, wind speed, radiation and humidity. Soil initial parameters used for 

simulation are detailed in Table V.2. Agronomic data required were already detailed in 

Vermue et al., submitted. 

Table V.2: Soil initial parameters used in DNDC. 

Cropping system S1 S2 S3 S5 Unit1 

Soil type Clay loam Clay loam Clay loam Clay loam - 

Bulk density 1.48 1.52 1.48 1.47 g cm-3 

pH 6.28 6.34 6.40 6.08 - 

Field capacity 0.38 0.41 0.38 0.41 cm3 cm-3 

Wilting point 0.22 0.27 0.25 0.27 cm3 cm-3 

Clay fraction 0.43 0.43 0.43 0.44 % 

Hydraulic conductivity 0.01 0.01 0.05 0.01 m hr-1 

Porosity 0.44 0.43 0.45 0.48 % 

Nitrate content 13.05 5.60 8.55 14.30 mg N kg-1 

Ammonium content 9.08 1.13 7.71 1.15 mg N kg-1 

1 expressed on a dry soil basis  
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V.2.4. Statistical criteria  

Association and coincidence criteria between simulated and observed data were used to 

determine the performance of the models (Smith et al., 1996). A high association meant that 

the model accurately captured the data dynamic while a high coincidence meant that the 

model accurately reproduced the data range. Pearson correlation (r) and determination 

coefficient (R2) were used to assess the association between simulated and measured data 

while the coincidence was assessed with the root mean square error (RMSE) (1), relative root 

mean square error (rRMSE) (2) and bias error (BE) (3), calculated from the following 

formulas (Rafique et al., 2011):  

ܧܵܯܴ  ൌ ට∑ ሺௌିைሻమ

సభ


 (1) 

ܧܵܯܴݎ  ൌ ඨ
∑ ሺܵ݅െܱ݅ሻ2݊
݅ൌ1
∑ ሺܱ݅ሻ2݊
݅ൌ1

 (2) 

ܧܤ  ൌ 	
∑ ሺைିௌሻ

సభ


 (3) 

where O stands for observed fluxes, S for simulated fluxes and n for the number of 

observations.  

Homogeneity of N2O fluxes, other simulated variables and biological potentials between 

systems was tested using Kruskal Wallis tests and Dunn paired groups. All tests were 

performed with a statistical significance set at 0.05. 

V.3. Results & discussion 

V.3.1. Performance of the models 

V.3.1.1. Simulation of soil environmental parameters with DNDC 

Simulated soil temperature with DNDC ranged between 1.30 and 26°C and satisfied both the 

association and coincidence criteria (Table V.3). Significant correlation (p < 0.05) between 

observed and simulated soil temperature from the database was observed for all the systems 

(r > 0.95). Observed and simulated soil temperatures for systems S1 and S5 were not 

significantly different (p < 0.05). Simulated WFPS ranged from 25 to 93% and only satisfied 

the association criterion for three systems (Table V.3). No criterion was satisfied for S2 

system. Simulated WFPS was globally underestimated by DNDC, especially for S1 and S3 
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systems, despite being significantly correlated (p < 0.05) with measured WFPS for S1 (r = 

0.58), S3 (r = 0.38) and S5 (r = 0.64) systems. RMSE of the simulated WFPS were especially 

high with an average of 16% observed.  

In contrast, neither the association nor the coincidence criterion was satisfied by the 

simulation of soil inorganic N for all the systems (Table V.3). Nitrate and ammonium contents 

were mostly overestimated, especially for S1 system with BE higher than 100 kg N ha-1, 

despite being underestimated for S2 system. 

Table V.3:  Statistical assessment of the environmental parameters simulated with DNDC 

for the 0-30 cm soil layer of each system in comparison observed data. 

Variable System r R² RMSE1 rRMSE1 BE1 

Temperature S1 0.98 0.96 1.94 0.00 -1.10 

 
S2 0.99 0.97 2.01 0.00 -1.70 

 
S3 0.98 0.95 2.31 0.00 -1.85 

 
S5 0.97 0.94 2.16 0.00 -0.47 

WFPS S1 0.58 0.34 14.13 0.01 4.64 

 S2 NS NS 14.43 0.01 -4.84 

 S3 0.38 0.14 21.03 0.02 18.63 

 S5 0.64 0.41 12.55 0.01 -0.42 

NO3
- content S1 NS NS 140.38 0.47 -138.51 

 S2 NS NS 83.06 0.09 57.88 

 S3 NS NS 98.20 0.49 -88.72 

 S5 NS NS 34.64 0.02 -17.00 

NH4
+ content S1 NS NS 109.07 6.85 -106.88 

 S2 NS NS 10.62 0.08 4.47 

 S3 NS NS 67.81 6.39 -59.77 

 S5 NS NS 99.86 30.50 -99.83 

1 respectively expressed in °C, % and kg N ha-1 for the soil temperature, WFPS and N contents; 

2 NS = Not Significant 

V.3.1.2. Simulation of N2O emissions with DNDC 

The range of the simulated N2O emissions with DNDC was globally lower than that of 

emissions previously measured on field, with simulated fluxes ranging from 0 to 74, 81, 95 

and 2 g N-N2O ha-1 for S1, S2, S3 and S5 systems (Fig. V.1). Statistical criterion of 
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coincidence BE, RMSE and rRMSE were comparable to previously reported with similar use 

of DNDC (Rafique et al., 2011). However, globally low errors estimated here could be 

explained by the absence of simulated fluxes with DNDC for most of the days during the 

studied period. Indeed, a visual comparison between simulated and measured fluxes showed 

that DNDC failed to reproduce the N2O emissions kinetics (Fig. V.2). Association criterion 

was not achieved for the systems S1, S2 and S3 (Table V.4). A significant correlation 

between simulated and observed N2O emissions was established only for system S5 (r = 

0.18), despite significantly lower fluxes simulated (p < 0.05).  

However, DNDC globally failed to reproduce accurately the daily pedoclimatic conditions of 

the four cropping systems, which could have biased the simulation of the N2O emissions. 

Simulated WFPS was globally lower than observed while WFPS is reported as a key factor 

affecting N2O emissions (Dobbie and Smith, 2003), as well as soil moisture (Weitz et al., 

2001). Accurate simulation of soil moisture is a key element of the modeling approach 

(Frolking et al., 1998). Low WFPS may induce unfavorable soil conditions for denitrification 

and limit N2O emissions (Linn and Doran, 1984). Similarly, errors in the simulation of N 

contents, may have greatly affected the simulation of N2O emissions. N availability is also 

often described as a main driver of N2O production in soils (Weitz et al., 2001). Moreover, N 

fertilization is reported to both increase N2O emissions by an average of 216 % (Butterbach-

Bahl et al., 2013) and alter microbial diversity (Diosma et al., 2006). The underestimation of 

soil N contents in system S2 may have limited both nitrifying, denitrifying activities and 

therefore N2O emissions. In contrast, the overestimation of soil N contents in S1 and S3 

systems allowed microbial production of N2O in soils, tough lower than observed. 

Surprisingly, while DNDC simulated both N contents and WFPS favorable for N2O emissions 

for system S5, almost no emission was simulated. Globally the temporal and spatial 

variability of the N2O emissions observed were not accurately captured by DNDC. However, 

DNDC was used with default soil parameters as input while optimization of the soil 

parameters is reported as improving accuracy of the simulation (Saggar et al., 2007; Rafique 

et al., 2011). 
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Figure V.1: Comparison between observed and simulated N2O emissions for S1, S2, S3 and S5 systems using NOE and DNDC models. 
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Figure V.2:  Confrontation between observed and simulated N2O emissions using NOE (left) or DNDC (right) models. In each graph, the line 

correspond to y = x. 
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Table V.4:  Statistical assessment of N2O simulations with NOE and DNDC in comparison 

with observed N2O emissions and published data. 

Model Site r R² RMSE1 rRMSE1 BE1 Reference 

NOE S1 0.50 0.25 3.87 0.26 -3 This study 

NOE S2 0.76 0.58 30.38 0.00 9  

NOE S3 0.38 0.14 9.99 0.11 -5  

NOE S5 0.51 0.26 9.96 0.02 -4  

NOE Overall 0.54 0.31 13.55 0.10 -1  

DNDC S1 NS2 NS 5.44 0.51 0  

DNDC S2 NS NS 52.76 0.01 27  

DNDC S3 NS NS 12.47 0.16 -1  

DNDC S5 0.18 0.03 7.70 0.01 3  

DNDC Overall - - 19.59 0.17 7  

NOE French Guiana 0.77  16.80   Petit-jean et al., 2013. 

NOE Costa Rica 0.45-0.67 0.20-0.45 2.64-9.36   Hergoualc’h et al., 2009 

NOE France   5.9-38.4  0-5 Gabrielle et al., 2006 

DNDC South Ireland 0.38-0.61  10.76-52.72 0.64-1.31 -22-12 Rafique et al., 2011 

DNDC Belgium  0.42-0.68 179-340   Beheydt et al., 2007 

DNDC Australia  0.36-0.83    Kiese et al., 2005 

1 RMSE, rRMSE and BE are expressed in g N-N2O ha-1 d-1. 
2 NS = Not Significant 

V.3.1.3. Simulation of N2O fluxes with NOE 

Simulated emissions ranged between 0 and 17, 182, 50 and 55 g N-N2O ha-1 day-1, for S1, S2, 

S3 and S5 systems, respectively (Fig. V.1). Both association and coincidence criterion 

suggested a higher accuracy of the simulation of N2O emissions with NOE. Indeed, simulated 

and observed N2O fluxes were significantly correlated (p < 0.0001) for S1 (r = 0.50),  
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S2 (r = 0.76), S3 (r = 0.38) and S5 (r = 0.51) systems (Table IV.4). RMSE between observed 

and simulated N2O emissions with NOE averaged at 13.55 g N-N2O ha-1 day-1, which was 

consistent with previously reported errors. Petit-jean et al. (2013), Hergoualc’h (2009) and 

Gabrielle et al. (2007) respectively reported maximum RMSE of 16.80, 9.36 and  

38.4 g N-N2O ha-1 day-1 with NOE. These errors were induced by both underestimation and 

overestimation of experimental fluxes. NOE trended to underestimate the denitrifying activity 

related to high WFPS, what was also stated by Gabrielle et al. (2006). It leads to 

underestimate the intensity of N2O peaks, especially for system S2, where a maximum BE 

and RMSE of 9 and 30.38 g N-N2O ha-1 day-1 were observed. However, the system S2 

showed the lowest rRMSE, with 0.00 g N-N2O ha-1 day-1, while the average rRMSE was  

0.10 g N-N2O ha-1 day-1. In contrast, NOE trended to overestimate the nitrification activity for 

all cropping systems. The overestimation was particularly visible for the systems S1, S3 and 

S5 where a BE of respectively -3, -5 and -4 g N-N2O ha-1 day-1 was observed. However, the 

nitrification potential values used in the simulation were not estimated directly on site, but in 

a close area (Hénault et al., 2005), which may have introduced a bias. 

V.3.2. Analyzing N2O emissions determinism with models 

V.3.2.1. Main regulation factors of N2O emissions simulated with NOE 

Maximum N2O fluxes were simulated in spring, during fertilization periods, which was 

consistent with field observations (Dobbie et al., 1999). N2O emissions simulated with NOE 

from S1, S2 and S3 systems appeared to be highly correlated with soil N content (Table IV.5), 

which is usually observed in fertilized soils (Abdalla et al., 2009). 

Table V.5:  Pearson correlation (r) between simulated N2O emissions with NOE and 

functions rendering temperature (FT), nitrate (FN) and water (FW) effects, and 

average observed values. 

Cropping system FN NO3
- 1 NH4

+ 1 FW WFPS1 FT Temperature1 

S1 0.48 46 ± 23 9 ± 11 0.30 64 ± 4 0.46 12.4 

S2 0.66 64 ± 65 41 ± 1 0.22 68 ± 3 0.32 12.6 

S3 0.47 31 ± 25 6 ± 10 NS1 66 ± 7 0.42 12.4 

S5 0.14 53 ± 32 4 ± 3 0.73 63 ± 5 0.44 13.0 
1 Temperature, soil NO3

- and NH4
+ contents and WFPS are respectively expressed in °C, kg N ha-1 and % 

 2 Non Significant 
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Interestingly, soil N contents poorly affected N2O emissions in the unfertilized system S5, 

despite being comparable to that of fertilized soils. NOE simulated N2O Emissions from the 

S5 system as mainly determined by the water contents (Table 5). However, rain events during 

fertilization periods may temporary increase WFPS and induce N2O emissions peaks (Dobbie 

and Smith, 2003). Significant correlation between FW and simulated N2O emissions was also 

observed for S1 and S2 systems while no correlation was found for system S3 (Table V.5). 

Temperature also had a significant effect on N2O emissions from each system, which is 

consistent with its usual effect on denitrification (Abdalla et al., 2009). High temperatures are 

usually associated with high emissions (Schaufler et al. 2010), what was observed in spring 

and summer on field. On the contrary low temperatures may have limited microbial activities 

in autumn and winter (Avrahami et al., 2003). 

V.3.2.2. Impact of the soil management on N2O emissions 

The modeling approach led to insightful characterization of main factors of N2O emissions 

regulation and estimations of the N2O budget of each system. Although DNDC failed to 

render observed field observations (Table V.6), default simulations of N2O emissions being 

not in line with other studies (Kiese et al., 2005; Beheydt et al., 2007). In contrast, NOE 

accurately captured the temporal variability of the emissions, highlighting the importance of 

site specific parameterization of NOE (Hergoualc’h et al., 2009). Moreover, NOE identified 

the no tillage (NT) system S2 as the most N2O emitting system with a total emission of 3209 

g N-N2O ha-1 emitted (Table V.6) in comparison with the three conventionally tilled (CT) 

systems (S1, S3, and S5). 

Table V.6:  Comparison between cumulated observed and simulated N2O emissions  

(g N-N2O ha-1) with NOE and DNDC models with Dunn groups (P < 0.05). 

Cropping system Number of observations Observed1 NOE1 DNDC1 

S1 227 81c 706b 147 

S2 163 4672a 3209a 166 

S3 227 328c 1360b 461 

S5 227 756b 1596b 13 

1 cumulated N2O emissions for one-year study calculated without extrapolation during gaps, expressed in g N-

N2O ha-1 
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NT systems are commonly reported to enhance N2O emissions over CT systems, especially in 

first years (Six et al., 2004; Oorts et al., 2007). NOE simulated an average additional emission 

of 2 kg N-N2O ha-1 while an average of 1.95 kg N-N2O ha-1 is usually observed over on year 

in temperate soils (Six et al., 2002). Maximum N2O emissions being observed for S2 system 

was also consistent with field observations, despite underestimation with NOE. This confirms 

the potential use of NOE to estimate N2O emissions from different cropping systems and the 

impact of different agricultural practices (Gabrielle et al., 2006). 

V.4. Conclusions 

The original confrontation between simulated N2O emissions and continuously measured data 

allowed a high confidence in the statistical assessment of the models to be reached. Globally 

simulation of N2O emissions performed with NOE was more accurate than with DNDC. 

However the simulation of N2O emissions with DNDC could be enhanced with an 

optimization of the soil parameters or software version, and/or an expertise. In contrast, NOE 

reproduced the dynamic of N2O emissions observed on field, allowing main regulation factors 

to be identified. Significant effects of soil N contents, moisture and temperature on N2O 

emissions were highlighted. Moreover, accurately NOE identified the no-till system S2 as 

significantly most emitter over the conventionally tilled systems, confirming the interest of 

the modeling approach, both to estimate and analyze N2O budget in different agricultural soils. 
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Quels étaient les objectifs de travail et les moyens mis en œuvre pour les atteindre ?  

Dans le cadre de l’évaluation multicritère des systèmes en protection intégrée contre les 

adventices (PIC-Adventices), ce travail de thèse avait pour objectif d’évaluer l’impact de ces 

systèmes sur les émissions de N2O par les sols. Quatre systèmes de culture ont été étudiés, un 

système de référence en agriculture raisonnée maximisant les résultats économiques (S1) et 

trois systèmes PIC-Adventices (S2, S3, S5). Ces systèmes ont été mis en place en 2000 sur le 

site expérimental INRA Dijon-Epoisses (47°20'N, 5°2'E), sur un sol argilo-calcaire d’une 

profondeur de 0.9 m.  

 Dans un premier temps, il s’est agi de caractériser l’intensité des émissions de N2O par le 

sol de chacun des systèmes et d’en étudier la variabilité. Deux dispositifs de mesure en 

continu des flux de N2O, basés sur la méthode des chambres au sol et l’utilisation 

d’analyseurs infrarouge ont pour cela été mis en place sur le site. En parallèle, le suivi des 

paramètres physicochimiques des sols (densité apparente, teneur en azote minéral, 

température, humidité volumique) et des conditions climatiques (pluviométrie, 

température) a été effectué ;  

 Le travail a ensuite consisté à confronter la variabilité des émissions observées dans 

chacun des systèmes à celle de la taille des communautés microbiennes impliquées dans 

ces émissions, ainsi que celles des paramètres physico-chimiques du sol ; 

 Enfin, dans le but d’évaluer notre compréhension des émissions de N2O par les sols du 

site expérimental, deux modèles d’émissions ont été utilisés : NOE et DNDC. Il s’est agi 

alors de simuler des flux de N2O pour les quatre systèmes de culture à partir des données 

recueillies et de les confronter aux flux mesurés.  

Quels sont les facteurs déterminants pour la dynamique et l’intensité des émissions de 

N2O dans le contexte de systèmes de culture conduits en protection intégrée contre la 

flore adventice?  

 Facteurs climatiques 

Le suivi en continu des émissions de N2O, pendant 7 mois pour 2 systèmes de culture en 2011 

(Chapitre IV) puis pendant 1 an pour 4 systèmes de culture en 2012 (Chapitre III), a permis 

d’identifier les principaux facteurs de régulation pour un sol très argileux de la plaine 

Dijonnaise. Il s’est avéré que le N2O était principalement émis par les sols lors de courtes 

périodes (quelques jours), au printemps et en été. Ces saisons sont souvent propices aux 
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émissions de N2O, en raison des conditions climatiques favorables et des interventions 

culturales qui y sont réalisées. Au printemps, les émissions de N2O sont généralement 

amplifiées par les précipitations abondantes suite aux apports de fertilisants azotés (Hénault et 

al., 1998; Dobbie et al., 1999; Avrahami et Bohannan, 2009). En été, les températures douces 

(Avrahami et al., 2003) et la dégradation des résidus de culture après les récoltes 

(WagnerRiddle et al., 1997; Velthof et al., 2002; Rochette et al., 2004) peuvent également 

favoriser les émissions de N2O. 

Dans notre étude, bien qu’aucun pic n’ait été observé immédiatement après les apports 

d’azote, la majeure partie des émissions de N2O a eu lieu pendant les périodes de fertilisation 

ou après la récolte. Dans le contexte d’un sol particulièrement sec en 2011 (Chapitre IV), les 

faibles précipitations ont conduit à la réhumidification temporaire des sols, généralement 

inductrice de pics d’émission. Les précipitations, plus importantes en 2012 (Chapitre III), 

ont par ailleurs régulièrement placé les sols dans des conditions favorables à la dénitrification 

et aux émissions de N2O, la part de la porosité occupée par l’eau dépassant 62% (Linn and 

Doran, 1984; Grundmann and Rolston, 1987). En définitive, les conditions climatiques ont 

joué un rôle déterminant dans l’intensité des émissions observées, que ce soit lors d’une année 

plutôt sèche (2011) ou lors d’une année plutôt humide (2012) et ce, quel que soit le système 

étudié. 

 Modalité de gestion des sols 

En sus de la variabilité temporelle induite par l’action des facteurs climatiques, le suivi en 

continu des émissions de N2O a également permis de mettre en évidence des différences 

significatives entre les systèmes de culture étudiés. Malgré les limites du dispositif 

expérimental (avec absence de mesures effectuées pour les 2 répétitions des systèmes de 

culture mais prise en compte de l’hétérogénéité spatiale contrainte par les aspects techniques 

pour chaque système de culture étudié) notre étude suggère un fort impact des pratiques 

agricoles sur l’intensité des émissions de N2O par les sols. En particulier, la combinaison des 

pratiques mises en place pour le système de culture S2, en protection intégrée et caractérisé 

par l’absence de travail du sol depuis 2008, amplifie significativement les émissions de N2O, 

en l’occurrence d’un facteur d’au moins 6 par rapport aux autres systèmes pour l’année 2012 

(Chapitre III). Or, d’après la littérature, un tel niveau d’émission, équivalent à une émission 

de 0.7 t C-CO2 ha-1, suggère une probable compensation du stockage de carbone additionnel 

dans le sol habituellement observé pour les systèmes de culture sans travail du sol (Freibauer 
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et al., 2004). Cependant, la pluviométrie importante observée pour cette année 2012 a très 

probablement accentué les émissions de N2O, qui n’auraient probablement pas été observées 

dans le cas d’une année climatique standard. Par ailleurs, si les systèmes de culture sans 

travail du sol présentent généralement des émissions accrues de N2O par rapport à des 

situations où les pratiques de travail du sol sont conventionnelles (Smith et al., 2002), ces 

différences ont essentiellement lieu durant les premières années suivant la conversion en 

semis direct. Par la suite, la différence d’émission entre les systèmes incluant un labour 

régulier et les systèmes sans travail du sol tend à s’estomper, voire à s’inverser (Smith et al., 

2004). Or, le système de culture S2 n’a été converti en semis direct que 5 ans auparavant. 

Aussi, il pourrait être intéressant de mettre en place des campagnes de mesure dans le futur 

pour étudier la dynamique et l’intensité des émissions de ces systèmes de culture et en 

particulier du système S2 et confirmer ou pas les tendances observées dans la littérature pour 

nos conditions pédoclimatiques. 

 La nature des cultures 

Pour les systèmes de culture étudiés les émissions de N2O sont également affectées par la 

diversification des successions culturales dans le cadre de la protection intégrée contre les 

adventices. L’introduction de légumineuses a notamment conduit à une amplification des 

émissions, aussi bien en culture (Chapitre III), qu’en plante de couverture (Chapitre IV). 

Les légumineuses ont en effet la particularité de fixer l’azote et d’avoir un ratio carbone/azote 

bas. Cependant, lors de la décomposition des résidus de culture de légumineuses, l’azote est 

libéré dans le sol et peut stimuler les émissions de N2O (Baggs et al., 2000; Rochette et al., 

2004). Ainsi, en 2011, l’introduction de la lentille en tant que plante de couverture dans le 

système S3 et sa destruction lors de la récolte a induit des pics d’émissions de N2O (Chapitre 

IV). Similairement, en 2012, l’introduction de la luzerne dans la succession culturale du 

système S5 a pu enrichir le sol en azote, contribuant à des émissions de N2O significativement 

plus fortes que celles observées pour les systèmes S1 et S3 (Chapitre III). 

En revanche cette altération ne semble pas affecter les sols sur le long terme, aucune 

différence n’ayant été observée entre les émissions de N2O des systèmes S1 et S3 en 2012 

(Chapitre III). Par conséquent, il serait là encore intéressant d'étudier ces systèmes sur une 

rotation complète, de façon à prendre en compte les variations d’émissions liées à la culture 

en place et à estimer l’impact global des systèmes sur les émissions de N2O. Ces mesures 

pourraient être également utilement complétées par des données acquises pour des cultures de 
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légumineuses pures où seraient effectués des bilans d’azote impliquant des mesures de pertes 

pendant la culture de légumineuses et dans l’année qui suit sa destruction. De telles données 

seront notamment acquises au cours du programme ANR Legitimes qui se mettra en place à 

partir de 2014 pour 10 espèces légumineuses sur le site expérimental de l’INRA à Bretenière 

(A.S. Voisin et al., UMR Agroécologie). 

Quel est l’impact des systèmes de culture en protection intégrée contre les adventices sur 

la dynamique et la taille des communautés microbiennes impliquées dans les émissions 

de N2O et leurs conséquences sur ces émissions ? 

Le suivi mensuel des abondances de gènes microbiens reflétant la taille des communautés 

bactériennes (16S) et archéennes (CRE) ainsi que des gènes impliqués dans la production de 

N2O dans les sols (nirK, nirS, nosZ, AOA, AOB) a permis l’identification de motifs 

saisonniers qui sont finalement comparables à ceux mis en évidence dans de précédentes 

études (Bardgett et al., 1999; Novinscak et al., 2012) (Chapitre IV). Ces variations à long 

terme correspondent généralement à une réponse aux conditions climatiques changeantes 

(Pereira e Silva et al., 2012), telles qu’une hausse des températures (Pietikainen et al., 2005) 

ou des précipitations (Cruz-Martinez et al., 2012).  

Néanmoins des variations de taille de communautés plus importantes et plus rapides ont été 

enregistrées, induites vraisemblablement par les interventions culturales (Yu et al., 2011). 

Suite à la récolte du colza, pour les systèmes S1 et S3, une réduction drastique de la taille des 

communautés microbiennes, qui ont diminué de moitié, a notamment été observée, très 

probablement en raison d’une modification des exsudats racinaires comme cela a été 

démontré pour différentes études (Bais et al. 2006; Medeiros et al., 2006). Un effet similaire 

du labour a également été observé. Cela confirme par ailleurs l’impact négatif des opérations 

de travail du sol sur la taille des communautés microbiennes comme cela a été mis en 

évidence lors de différents travaux (Bruns et al., 1999; Feng et al., 2003; Helgason et al., 

2010). De manière générale, les communautés microbiennes dénitrifiantes et nitrifiantes 

semblent avoir été affectées de manière identique, à l’exception près des bactéries oxydant 

l’ammonium caractérisées par le gène AOB. L’abondance du gène AOB a été 

particulièrement marquée par les pratiques agricoles, confirmant ainsi son utilisation 

potentielle en tant que bioindicateur des changements opérés dans les systèmes de culture 

(Wessen et Hallin, 2011). 
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En revanche, pour des conditions pédoclimatiques défavorables aux émissions de N2O, le lien 

entre intensité des émissions et taille des communautés microbiennes n’a pu être établi. Ceci 

suggère la primauté des conditions pédoclimatiques dans la régulation de l’intensité de 

l’activité microbienne nitrifiante et dénitrifiante. Les abondances de gènes impliqués dans les 

processus de production de N2O ne sont donc pas apparues, dans cette étude, comme un 

élément explicatif de l’intensité des émissions par les sols. Cependant, alors qu’il n’était pas 

envisageable d’effectuer un suivi des communautés microbiennes pour tous les systèmes pour 

des raisons techniques, il pourrait être intéressant de reprendre cette étude pour les 2 systèmes 

présentant des différences plus importantes en terme d’émissions de N2O. Aux vues des 

émissions observées pour les 4 systèmes de culture (Chapitre III), il serait aujourd’hui plus 

judicieux de suivre en parallèle la dynamique des émissions et celle des communautés 

microbiennes impliquées dans ces émissions pour le système de culture S2 et le système de 

référence S1. 

Quelle est la capacité des modèles d’émissions de N2O, NOE et DNDC, à restituer la 

dynamique des flux observée pour chaque système et à en identifier les principaux 

facteurs de régulation ?  

La confrontation des émissions de N2O simulées par NOE et DNDC aux données mesurées en 

continu a permis de réaliser un traitement statistique approfondi des résultats (Chapitre V). 

La performance des modèles et la qualité de chaque simulation ont été évaluées selon des 

critères d’association et de coïncidence avec la méthodologie proposée par Smith et al. 

(1996). Globalement, le modèle NOE s’avère plus performant que le modèle DNDC dans le 

cadre de cette étude. La qualité des simulations réalisées avec le modèle DNDC dans sa 

version 9.5, est cependant apparue en dessous de celle généralement observée dans la 

littérature (Kiese et al., 2005; Beheydt et al., 2007). L’optimisation des paramètres initiaux 

décrivant le sol dans le modèle DNDC pourrait améliorer notablement la précision des 

simulations comme cela a été mis en évidence pour différentes études (Saggar et al., 2007; 

Rafique et al., 2011). L’étude initiée dans ce travail de thèse avec ce modèle nécessitera donc 

d’être poursuivie en incluant notamment le jeu de données qui a continué et continuera d’être 

acquis sur ce dispositif pour la période comprise entre mars 2013 et février 2014. 

Concernant le modèle NOE, les simulations ont correctement reproduit la dynamique des 

émissions de N2O observée pour les sols argileux du dispositif PIC adventice du domaine site 

expérimental de Bretenière, permettant l’identification des principaux facteurs de régulation 
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des émissions. Un effet significatif de la teneur en azote minéral du sol, de l’humidité et de la 

température du sol a pu être mis en évidence, tel que cela a été habituellement observé lors 

des nombreux travaux publiés (par ex. Weitz et al., 2001). De surcroît, le modèle NOE a bien 

identifié le système de culture S2, non labouré, comme présentant le plus de risque 

d’émissions de N2O, conformément aux observations de terrain et aux très nombreuses études 

publiées (Six et al., 2002). Les simulations réalisées avec le modèle NOE confirment donc la 

pertinence de la modélisation comme outil pour estimer et analyser les émissions de N2O dans 

différents systèmes de culture (Gabrielle et al., 2006), modèle qui peut donc s’avérer très utile 

pour simuler l’effet de scénarios agronomiques sur la dynamique et l’intensité des flux à 

différentes échelles spatiales (parcelle vs. territoire) et temporelles (cycle cultural vs. 

succession culturale). 

Quels sont les livrables proposés au terme de cette étude ? 

Finalement notre étude aura permis la mise en place d’un dispositif de mesure en continu 

fonctionnel et robuste, permettant d’acquérir sur le terrain des données expérimentales telles 

que les flux de gaz à effet de serre par les sols (N2O et CO2), la température et l’humidité 

volumique des sols. La continuité des mesures permet l’assurance d’une bonne prise en 

compte de la variabilité temporelle de ces variables. Les flux de CO2 mesurés au cours de 

cette étude n’ont pas été valorisés. Une des principales raisons est la confusion de l’origine 

des variations de concentration en CO2 dans les chambres de mesure entre celles découlant 

des émissions par le sol et celles induites par la respiration des plantes pendant la durée de 

fermeture des enceintes, la photosynthèse étant inopérante pendant la durée de la mesure. 

Pour des mesures à venir, un protocole rigoureux, incluant la coupe régulière des plantes à 

l’intérieur des chambres couplé à l’utilisation d’herbicides, pourrait éventuellement être défini 

dans la perspective de mieux prendre en compte les flux de CO2. Dans notre étude, l’objectif 

était de minimiser la perturbation induite par la mise en place des enceintes automatiques sur 

le fonctionnement biologique du sol à l’intérieur des chambres, que l’on a souhaité être aussi 

proche que possible du fonctionnement du sol sur le reste de la parcelle afin de ne pas affecter 

la représentativité des émissions de N2O mesurées. 

En définitive, nos mesures conduites sur le dispositif expérimental PIC-adventices ont, dès à 

présent, permis la constitution d’une base de données originale pour une période globale d’un 

an et demi pour quatre systèmes (2 ans sur les deux premiers systèmes). Complétée par des 

données mesurées ponctuellement sur le terrain, cette base a fait l’objet d’une publication 
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(Chapitre IV), et d’un article soumis pour publication (Chapitre III). Par ailleurs, un 

troisième article (Chapitre V) valorisant cette base de données en la confrontant à des 

données simulées, requiert une expertise du modèle DNDC qui pourra éventuellement être 

mise en place dans le cadre d’une collaboration scientifique et qui permettra de publier nos 

résultats. Ce jeu de données sera complété par les mesures qui seront acquises sur ce même 

dispositif jusqu’en février 2014. La base de données complète sera ultérieurement mise à 

disposition de la communauté scientifique au travers des réseaux de recherche ou de 

programmes de recherche nationaux ou internationaux qui se mettront en place. 
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Expériences professionnelles et thématiques de recherche 

 

2010 

2013 
Thèse  AgroSup Dijon – UMR Agroécologie 

 Évaluation de l’intensité des émissions de N2O sur 
quatre systèmes de culture à l’aide d’un dispositif de 
mesure infrarouge en continu. Estimation de l’effet 
des pratiques agricoles sur les émissions et 
identification des facteurs de régulation. 

 Caractérisation de la taille des communautés 
microbiennes, de leur régulation par les pratiques 
agricoles et des conséquences sur les émissions de 
N2O. 

 Modélisation des émissions de N2O à l’aide de deux 
modèles : NOE et DNDC. Évaluation de la 
performance des modèles et analyse des émissions 
de N2O. 

3 ans 

 

 

Contribution à l’évaluation multicritère des 
systèmes de culture en protection intégrée 
contre les adventices: Cas des émissions de 
protoxyde d’azote, sous la direction de B. 
Nicolardot1 et C. Hénault2. 

2010 
Main d’œuvre occasionnelle à l’INRA de Dijon 
– UMR MSE 

 Prélèvement d’échantillons de sols non déstructurés 
et estimation de l’intensité des émissions de N2O 

 Dosage des concentrations en N2O par 
chromatographie en phase gazeuse. 

 Extraction d’azote minéral du sol et dosage par 
spectrophotométrie 

2 mois 

 

Comparaison des émissions de N2O par 
dénitrification après récolte d’une céréale et 
d’une légumineuse, sous la direction de C. 
Hénault2.  

2010 
Stage à  l'INRA Dijon – UMR MSE et l’INRA 
de Kourou – UMR ECOFOG 

 Estimation de la capacité des sols à réduire le N2O 

 Prélèvement d’échantillons de sols non déstructurés 
et estimation du potentiel de dénitrification des 
sols. 

 Dosage des concentrations en N2O par 
chromatographie en phase gazeuse. 

6 mois 

 

Étude de la dénitrification et des émissions de 
N2O par les sols agricoles tropicaux après 
déforestation en Guyane Française, sous la 
direction de C. Hénault2 et J. C. Roggy3. 

2009 
Main d’œuvre occasionnelle à l’INRA de Dijon 
– UMR MSE 

 Estimation de la capacité des sols à réduire le N2O  

 Dosage des concentrations en N2O par 
chromatographie en phase gazeuse. 

2 semaines 

 

Estimation de la capacité des sols à réduire le 
protoxyde d’azote, sous la direction de C. 
Hénault2. 

2009 Stage à l'INRA Dijon – UMR MSE 

 Prélèvement d’échantillons de sol non déstructurés et 
estimation du potentiel de dénitrification des sols. 

 Dosage des concentrations en N2O par 
chromatographie en phase gazeuse. 

3 mois 

 

Élaboration d’un jeu de donnée de vitesses de 
dénitrification potentielle à partir de plusieurs 
parcelles agricoles, sous la direction de C. 
Hénault2. 

Anthony VERMUE 

27 ans, 

Permis B 

  6 B rue Edgar Quinet 21000 Dijon 

   anthony.vermue@gmail.com 
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[2010 – 2014] Doctorat en Science de la terre [Université de Bourgogne] [En cours] 

 École Technique : Analyse des gaz 2011 
 Formation doctorale: Conduite de projet et gestion d’équipe, R, Anglais 

[2009 – 2010] Master 2 Recherche Géobiosphère [Université de Bourgogne] [AB] 

 Initiation à la recherche : Étude de la variabilité spatiale et temporelle des 
concentrations en CO2 et des températures à l’échelle du campus, avec 
interpolation par système d’information géographique, sous la direction de J. 
Lévèque4 et O. Mathieu5. 

[2008 – 2009] Master 1 Science de l’environnement [Université de Bourgogne] [AB] 

 Initiation à la recherche : Étude de l’impact de différents types d’apports en 
matière organique sur les émissions de N2O par les sols, sous la direction 
d’O. Mathieu5. 

[2004 – 2008] Licence Sciences de la terre et de l’environnement [Université de Bourgogne] [P] 

[2003 – 2004] Baccalauréat scientifique [Joigny] [P]  

 

Compétences pratiques
 

[Langues] Français : Langue maternelle; Anglais : lu, écrit, parlé ;  notion d’Espagnol. 

[Informatique] Office, Illustrator, Arcgis, R, Xlstat, Endnote, Galaxy. 
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