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RÉSUMÉ
L’initiative internationale "4 pour 1 000" a pour ambition de soutenir États et acteurs non gouvernementaux dans leurs efforts vers une 
meilleure gestion des stocks de carbone (C) des sols. Ces stocks dépendent des entrées et sorties de C dans les sols. Ils sont la consé-
quence de mécanismes interconnectés, agissant à une échelle spatiale fine, qui conduisent au stockage ou déstockage du C présent 
dans les matières organiques (MO). Il apparaît nécessaire de fédérer les recherches sur ces mécanismes et leur action sur les stocks 
de C dans un contexte de changement local ou global (usage des sols, pratiques agricoles, conditions climatiques ou édaphiques, etc.), 
ce qui a conduit à la création du collectif de chercheurs CarboSMS.
Cet	article	est	la	synthèse	d'un	séminaire	dédié	à	cet	enjeu.	La	première	partie	présente	les	avancées	récentes	sur	la	compréhension	
des mécanismes de stabilisation. Les mécanismes biotiques correspondent aux effets des plantes (principale source de C, notamment 
à travers leurs systèmes racinaires), des micro-organismes (champignons et bactéries) et des ingénieurs de l’écosystème (vers de terre, 
termites, fourmis) sur les stocks de C organique du sol. Les processus abiotiques sont liés à la structure physique du sol, à l’organisation 
de sa porosité et à sa fraction minérale :	inclusion	de	la	MO	dans	les	agrégats,	association	aux	minéraux,	etc.	Ces	mécanismes	biotiques	
et abiotiques se déroulent de façon concomitante et en interaction.
La deuxième partie discute des effets des pratiques agricoles sur les stocks de C des sols. Le choix des espèces végétales et de leur 
densité de plantation, l’intensité du prélèvement des végétaux, l’amendement, la fertilisation et le travail du sol, etc. conditionnent non 
seulement les apports de MO au sol dans le temps et l’espace, mais aussi la sensibilité de ces MO à la minéralisation, en agissant sur 
les mécanismes, biotiques comme abiotiques. La complexité des interactions entre les mécanismes et leurs effets dans le temps sur 
les stocks de C sont mis en évidence par les méta-analyses et les études de terrain de longue durée.
Les mécanismes de stabilisation du C organique dans les sols sont étudiés à fine échelle spatiale (mm-µm), dans des conditions spéci-
fiques.	La	troisième	partie	de	cet	article	discute	de	propositions	concrètes	pour	aborder	les	questions	du	changement	d’échelle	(jusqu’à	
la parcelle et au niveau global) et de la validation de l’action d’un mécanisme dans différents contextes pédo-climatiques avant de le 
prendre en compte dans des modèles à large échelle pour améliorer les prévisions d’évolution des stocks de C des sols.
Enfin, dans une optique de mieux préserver les stocks de C, voire de les augmenter, cette revue bibliographique nous permet de faire 
des propositions pour les axes de recherches futures sur les mécanismes, les effets des pratiques agricoles sur ces mécanismes, et 
les modèles de prédiction des stocks de C.
Mots clés
C organique du sol, dynamique du C, mécanismes de stabilisation, minéralisation, pratiques agricoles, indicateurs, modèles, macrofaune, 
microorganismes, litières, apports racinaires, associations organo-minérales, porosité.

SUMMARY 
INCREASING C STORAGE IN SOILS : MECHANISMS, EFFECTS OF AGRICULTURAL PRACTICES AND PROXIES
The aim of the international "4 per 1 000" initiative is to support States and non-governmental actors in their efforts towards a better 
management of carbon (C) stocks in soils. These stocks depend on the inputs and outputs of C in soils. Stocks are the result of intercon-
nected mechanisms acting at fine spatial scales, leading to stabilisation/destabilisation of the C present in organic matter (OM). The need 
to federate research on these mechanisms and their effects on C stocks in a context of local and global changes (land uses, agricultural 
practices, climatic and soil conditions, etc.) led to the creation in 2015 of a group of french researchers, CarboSMS.
This is the synthesis of the seminar dedicated to this issue. In the first part, we present recent advances in the understanding of soil C 
stabilisation mechanisms. Biotic mechanisms correspond to the effects of plants (main source of C through litter and root systems), 
microorganisms (fungi and bacteria) and ecosystem engineers (earthworms, termites, ants) on organic C stocks in soils. Abiotic processes 
are related to the physical structure of soils, to the organization of their porosity and to their mineral fraction : inclusion of the OM in 
aggregates, association with minerals, etc. These biotic and abiotic mechanisms take place concomitantly and interact.
In the second part, we discuss the effects of agricultural practices on soil C stocks. By acting on biotic as well as abiotic mechanisms, 
land use and management specificities (choice of plant species and density, plant residue exports, amendments, fertilization, tillage, 
etc.) drive not only the spatial and temporal organic inputs into soils, but also the OM sensitivity to mineralisation. The complexity of the 
interactions between the different mechanisms and their effects on C stocks are evidenced by meta-analyses and long-term field studies.
Organic C stabilisation mechanisms in soils are studied at fine spatial scales (mm-µm) under controlled conditions. The third part of 
this article addresses the issues of upscaling (up to the plot and to global scale) and validating the action of specific mechanisms in 
different soil and climatic contexts, before taking them into account in large scale models to improve predictions of the changes in 
soil C stocks.
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Finally, this literature review highlights some perspectives for future research aiming at preserving or even increasing C stocks. These 
perspectives focus on the mechanisms, the effects of agricultural practices on these mechanisms, and on predictive models of C stocks.
Key-words
Soil organic C, C dynamics, stabilization mechanisms, mineralization, agricultural practices, indicators, models, macro fauna, microor-
ganisms, litter, root inputs, organo-mineral associations, porosity.

RESUMEN 
ALMACENAR C EN LOS SUELOS : QUÉ MECANISMOS, QUÉ PRÁCTICAS AGRÍCOLAS, QUÉ INDICADORES?
La iniciativa internacional "4 por 1 000" tiene como ambición sostener Estados y actores no gubernamentales en sus esfuerzos hacia 
una mejor gestión de los stocks de carbono (C) de los suelos. Estos stocks dependen de las entradas y salidas de C en los suelos. Los 
stocks son la consecuencia de mecanismos interconectados, que actúan a una escala espacial fina, que conducen al almacenaje o al 
desalmacenaje del C presente en las materias orgánicas (MO). Aparece necesario federar los investigadores sobre estos mecanismos y 
su acción sobre los stocks de C en un contexto de cambio local o global (uso de los suelos, prácticas agrícolas, condiciones climáticas 
o edáficas, etc.), lo que lleva a la creación del colectivo de investigadores CarboSMS.
Este artículo es la síntesis del seminario dedicado a esta cuestión. La primera parte presenta los avances recientes sobre la compren-
sión de los mecanismos de estabilización. Los mecanismos bióticos corresponden a los efectos de las plantas (principal fuente de C, 
en particular a través de sus sistemas radiculares), de los microorganismos (hongos y bacterias) y de los ingenieros del ecosistema 
(lombrices, termitas, hormigas) sobre los stocks de C orgánico del suelo. Los procesos abióticos son ligados a la estructura física del 
suelo, a la organización de su porosidad y a su fracción mineral : inclusión de la MO en los agregados, asociación a los minerales, etc. 
Estos mecanismos bióticos y abióticos se desarrollan de manera concomitante y en interacción.
La segunda parte discute de los efectos de las prácticas agrícolas sobre los stocks de C de los suelos. La elección de las especies 
vegetales y de su densidad de plantación, la intensidad de la extracción de los vegetales, la enmienda, la fertilización y el trabajo del 
suelo, etc. condicionan no solamente los aportes de MO al suelo en el tiempo y en el espacio, pero también la sensibilidad de estas MO 
a la mineralización, actuando sobre los mecanismos bióticos y abióticos. La complexidad de las interacciones entre los mecanismos y 
sus efectos en el tiempo sobre los stocks de C se constata por los meta-análisis y los estudios de terreno de larga duración.
Se estudian los mecanismos de estabilización del C orgánico en los suelos a escala espacial fina (mm-µm), en condiciones especificas. 
La tercera parte de este artículo discuta proposiciones concretas para abordar las cuestiones del cambio de escala (hasta la parcela y 
al nivel global) y de la validación de la acción de un mecanismo en diferentes contextos pedo-climáticos antes de tomarlo en cuenta en 
los modelos a larga escala para mejorar las previsiones de evolución de los stocks de C de los suelos.  
En fin, en una óptica de preservar mejor los stocks de C, incluso de aumentarlos, esta revisión bibliográfica nos permite hacer proposi-
ciones para los ejes de investigaciones futuras sobre los mecanismos, los efectos de las prácticas agrícolas sobre estos mecanismos, 
y los modelos de predicción de los stocks de C.
Palabras clave
C orgánico del suelo, dinámica del C, mecanismo de estabilización, mineralización, prácticas agrícolas, indicadores, modelos, macro-
fauna, microorganismos, hojarasca, aportes radiculares, asociaciones órgano-minerales, porosidad.
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Les activités humaines sont responsables d’une augmen-
tation des teneurs en gaz à effet de serre dans l’atmos-
phère, en particulier carbonés (CO2, CH4), augmentation 

devenue synonyme de changement climatique. Les émissions 
anthropiques sont partiellement compensées par la fixation du 
carbone (C) dans les océans, la végétation et les sols (Le Qué-
ré et al., 2015). Les sols ont une importance cruciale pour les 
régulations climatiques. En effet, ils contiennent trois fois plus 
de C que l’atmosphère (2400 GtC vs 800 GtC), sous forme de 
C organique présent dans les matières organiques (MO). Des 
modifications positives ou négatives du stock de C organique 
du sol peuvent impacter la concentration en CO2 atmosphé-
rique, sur des pas de temps de l’ordre de la décennie (Eglin et 
al., 2010). Les sols peuvent se comporter comme un puits ou 
une source de C, en fonction de leurs propriétés, du climat, de 
l’usage des terres, etc.

Les modèles globaux qui relient la teneur en CO2 atmos-
phérique à la température montrent qu’une baisse du C atmos-
phérique de 3,5 à 4 Gt/an limiterait la hausse des températures 
à	+1,5/2 °C	d’ici	à	2100,	seuil	au-delà	duquel	les	conséquences	
induites par le changement climatique seraient d’une ampleur 
significative	 (IPCC,	2013).	Un	des	 leviers	majeurs	pour	stopper	
l’augmentation de la concentration de CO2 dans l’atmosphère 
serait d’accroître chaque année le stock de C dans les 30 pre-
miers	centimètres	du	sol	de	0,4 %	(quatre	pour	mille),	à	l’échelle	
globale (Balesdent et Arrouays, 1999 ; Paustian et al., 2016).

Dans ce contexte, l’initiative "4 pour 1 000 pour la sécurité 
alimentaire et le climat", initiée par la France en 2015 en amont de 
la	COP21	de	Paris	(http://4p1000.org/),	vise	à	fédérer	au	niveau	
mondial les acteurs étatiques et non étatiques qui souhaitent 
s’impliquer dans une meilleure gestion des stocks de C des 
sols.	L’objectif	est	d’augmenter	globalement	ces	stocks	dans	les	
zones agricoles (cultures, prairies, forêts), avec des effets positifs 
attendus à la fois sur la sécurité alimentaire et sur le changement 
climatique (Paustian et al., 2016). Une augmentation des teneurs 
en MO des sols est en effet également bénéfique pour la fertilité 
des sols. 

Augmenter les stocks de MO des sols nécessite de mettre 
en œuvre des pratiques agricoles, adaptées aux conditions lo-
cales, qui augmentent les flux d’entrée de C dans les sols, sans 
que les flux de sorties n’augmentent eux aussi, ou qui dimi-
nuent les flux de sortie. Les MO du sol ne sont pas homogènes, 
certaines sont minéralisées rapidement après leur entrée dans 
les sols, tandis que d’autres persistent très longtemps (Schmidt 
et al., 2011). On distingue souvent trois compartiments de MO 
dans les sols, en fonction de leur vitesse de dégradation (fi-
gure 1) (von Lutzow et al., 2008). Les MO labiles sont dégradées 
sur	des	échelles	de	 temps	allant	de	 la	 journée	à	 l’année.	Les	
MO intermédiaires le sont en quelques années voire décennies. 
Ces	 deux	 compartiments	 sont	majoritairement	 alimentés	 par	
des apports végétaux, des résidus animaux, bactériens et fon-
giques. Le compartiment intermédiaire est aussi alimenté par 

les produits de dégradation du compartiment labile. Il corres-
pond à un stock de MO relativement actif et régulièrement re-
nouvelé, et donc fortement influencé par les pratiques de ges-
tion du sol. Enfin le compartiment de MO stables se renouvelle 
sur des temps allant de plusieurs décennies à plusieurs siècles. 
Il est alimenté par les compartiments labiles et intermédiaires 
et	comprend	 la	majeure	partie	du	C	organique	des	sols	sous	
forme de résidus végétaux, animaux ou de produits du métabo-
lisme microbien, qui peuvent être inclus dans des agrégats et/
ou adsorbés sur les surfaces minérales.

L’enjeu	pour	l’initiative	"4	pour	1 000" est donc d’augmenter la 
taille des réservoirs intermédiaire et stable, afin de maximiser la 
durabilité du stockage additionnel de carbone. Le stockage/dés-
tockage de C dans ces réservoirs est la conséquence de méca-
nismes biotiques et abiotiques se produisant à des échelles spa-
tiales fines au sein de la structure organo-minérale du sol. C’est 
la connaissance de ces mécanismes et de leurs interactions qui 
permettra d’anticiper et d’orienter les variations de teneurs en 
C des sols dans un contexte en évolution (changement d’usage 
des sols, de pratiques agricoles, de conditions climatiques ou 
édaphiques, etc.). Actuellement, de nombreuses équipes de re-
cherche travaillent sur ces différents fronts de sciences et sur les 
verrous scientifiques à lever sur la connaissance de ces méca-
nismes. Pourtant, leur assemblage à plusieurs échelles tempo-
relles et spatiales reste difficile à réaliser, ce qui a conduit à la 
création d’un collectif de recherche national (à élargir à l’interna-
tional) pour fédérer les forces de notre communauté scientifique 
sur cette thématique.

Le collectif "CarboSMS" (Carbone du Sol, Mécanismes de 
Stabilisation) a été lancé fin 2015. Il compte environ 110 membres. 
Le séminaire de lancement de ce collectif a été organisé le 10 
mars 2016 à l’ENS à Paris. Ce séminaire a réuni 70 chercheurs. 
Cet article est la synthèse de ce séminaire. Dans une première 
partie, nous présentons un état de l’art des mécanismes connus 
impliqués dans la séquestration du C organique des sols. Puis 
dans une seconde partie, nous abordons les effets des pratiques 
agricoles sur ces mécanismes. Enfin, dans une troisième partie 
nous montrons comment la prise en compte de ces mécanismes 
dans les modèles et les indicateurs de la dynamique du C peut 
permettre de prédire l’évolution des stocks de C organique des 
sols (ou d'améliorer les prédictions).

1. ETAT DE L’ART SUR LES MÉCANISMES 
DE STOCKAGE DE C DANS LES SOLS

Deux grands types de mécanismes peuvent influencer la 
stabilisation/déstabilisation du C organique dans les sols  :	 les	
mécanismes liés au vivant et à la biodiversité (plantes, faune, 
micro-organismes) et les mécanismes abiotiques (localisation 
dans la structure physique des sols et hot-spots de dégradation/
stabilisation, interactions organo-minérales). Dans les sols, tous 
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l’identité des espèces et de leurs traits fonctionnels (i.e. caracté-
ristiques architecturales, morphologiques, chimiques, physiolo-
giques et associations symbiotiques ; figure 2).

Flux de MO vers les sols : localisation et quantité
Les apports de litières racinaires représentent environ un 

tiers des entrées de litières en milieu prairial et la moitié en 
milieu forestier (Freschet et al., 2013). Un certain nombre de 
travaux récents, qui font actuellement débat, suggèrent que 
ces apports végétaux souterrains contribuent très largement 
aux entrées de MO susceptibles d’être stabilisées dans les sols 
(Balesdent et Balabane, 1996 ; Kuzyakov et Domanski, 2000 ; 
Mendez-Millan et al., 2010 ; Clemmensen et al., 2015), particu-
lièrement en profondeur (Rasse et al., 2005 ; Rumpel et Kögel-
Knabner, 2011  ; Mendez-Millan et al., 2012), tandis que les li-
tières aériennes seraient rapidement minéralisées. Les apports 
de C racinaire sont constitués de litières, mais aussi d’exsudats 
et de composés qui sont transférés directement vers les cham-
pignons mycorhiziens. Les apports par rhizodéposition repré-
sentent	environ	11 %	du	C	assimilé	par	les	plantes,	ou	encore	
27 %	du	C	alloué	aux	racines	(Jones et al., 2009 ; Balesdent et 
al., 2011). Parmi les plantes herbacées, les monocotylédones 
produisent généralement de plus fortes biomasses racinaires 

ces mécanismes peuvent se dérouler de façon concomitante, 
leurs	effets	se	combinant,	s’ajoutant	ou	s’annulant.

1.1. Action du vivant sur la dynamique du C 
organique des sols

1.1.1. Plantes, rhizosphère et stockage de C 
organique dans les sols ; importance des systèmes 
racinaires

Les effets des plantes sur les MO du sol sont de deux ordres. 
D’une part, les plantes en tant qu’organismes autotrophes re-
présentent la principale source de C organique au sol à travers 
leurs productions de litières (aériennes et racinaires), d’exsudats 
racinaires (mécanismes passifs et actifs) et via les associations 
symbiotiques mycorhiziennes et fixatrices d’azote. D’autre part, 
les plantes contribuent aux mécanismes de stabilisation des MO 
des sols par la production de composés difficiles à dégrader, et 
en favorisant la formation d’agrégats stables. En limitant les phé-
nomènes érosifs, les plantes contribuent également au maintien 
des MO dans les sols.

Il existe une grande diversité de systèmes racinaires et 
l’influence des racines sur les MO du sol varie en fonction de 

Figure 1 - Vision conceptuelle compartimentant le C du sol en fonction de son temps de renouvellement :	compartiments	labile,	
intermédiaire et stable.
Figure 1 - Conceptual pools of soil C depending on its turnover time : labile, intermediate and stable pools.
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dont	 la	décomposition	est	globalement	30 %	plus	 lente	que	
celle des litières aériennes (Birouste et al., 2012  ; Freschet et 
al., 2013), se décomposent plus lentement en profondeur qu’en 
surface (Garcia-Pausas et al., 2012 ; Poirier et al., 2014 ; Prieto 
et al., 2016). Enfin, le type et l’intensité des associations myco-
rhiziennes, et donc les transferts de C vers les hyphes mycé-
liens, dépendent respectivement de l’identité phylogénétique 
des plantes et des facteurs édaphiques, notamment la disponi-
bilité en nutriments du sol (Soudzilovskaia et al., 2015).

Le devenir de ces entrées de MO fraîches, ainsi que leurs 
effets potentiels sur la dynamique des MO présentes dans le sol, 
dépendent fortement de leur composition chimique.

que les dicotylédones (Poorter et al., 2015) et montrent des 
densités de racines fines plus élevées (Craine et al., 2003), ce 
qui suggère de plus fortes entrées de C au sol. Contrairement 
aux apports aériens, les apports souterrains ont lieu à diffé-
rentes profondeurs. L’architecture et le profil d’enracinement 
des espèces sont donc des traits critiques qui déterminent la 
quantité et la localisation des apports de MO dans le profil de 
sol. Pour différentes espèces, Jobbágy et Jackson (2000) ont 
montré que la distribution verticale des racines est associée à 
celle du C organique du sol ; de fortes densités de longueur ra-
cinaire en surface semblent favoriser la biomasse microbienne, 
le contenu en C organique et la MO particulaire (Beniston et al., 
2014  ; DuPont et al., 2014). Par ailleurs, les litières racinaires, 

Figure 2 - Influence des variations de traits fonctionnels et de cortèges d’associations symbiotiques entre espèces végétales (quel 
que soit leur type fonctionnel) sur la stabilisation des MO dans le sol. Adapté de Freschet et al., 2016.
Figure 2 - Differences in functional traits and symbiotic associations between plant species influence OM stabilisation in soils. Adapted 
from Freschet et al. (2016).
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Impact des apports de MO végétales sur la 
dégradation des MO du sol ("priming effect")
De manière critique, les apports de MO fraîches facilement 

utilisables par les micro-organismes décomposeurs du sol, 
tels que les exsudats racinaires, les lessivats et la part labile 
des litières, peuvent également stimuler la dégradation des MO 
préexistantes dans le sol. Cet effet, communément appelé "pri-
ming effect", peut s’expliquer par trois mécanismes, potentielle-
ment co-existants (Löhnis, 1926 ; Fontaine et al., 2004 ; Fontaine 
et al., 2007 ; Blagodatskaya et Kuzyakov, 2008) :	1)	un	accrois-
sement de l’activité et du développement des communautés 
microbiennes spécialisées dans l’acquisition des ressources 
labiles ("stratégie r") entraînant une augmentation des activi-
tés enzymatiques du sol avec des effets potentiellement néga-
tifs sur les MO du sol  ; 2) une stimulation des communautés 
microbiennes adaptées à la dégradation des substrats moins 
biodégradables ("stratégie K"), en fonction de la limitation en 
éléments nutritifs (Fontaine et al., 2011 ; Derrien et al., 2014) ; et 
3) l’action d’exsudats racinaires (e.g. acide oxalique) désorga-
nisant les associations organo-minérales du sol et permettant 
l’accès des micro-organismes à des composés organiques 
précédemment stabilisés (Keiluweit et al., 2015b).

Stabilité des agrégats et cohésion des couches de sol
Les plantes contribuent à la formation d’agrégats stables 

(MO protégée de la dégradation, voir plus loin section 1.2.1) de 
sol par l’intermédiaire des racines fines et d’associations myco-
rhiziennes (Tisdall et Oades, 1982). De fortes densités de racines 
fines et d’hyphes mycéliens améliorent la stabilité des agrégats 
(figure 2) (Wu et al., 2014  ; Erktan et al., 2016) par différents 
mécanismes :	i)	une	augmentation	de	la	production	d’exsudats	
racinaires,	tels	que	les	polysaccharides	qui	jouent	le	rôle	de	colle	
entre les particules du sol, ii) un meilleur piégeage des particules 
de sol facilité par l’enchevêtrement des racines et des hyphes, iii) 
une augmentation des alternances de cycles humectation-des-
sèchement du sol en relation avec l’acquisition de l’eau par les 
racines, iv) l’apport des résidus végétaux contenant des consti-
tuants (tels que hemicellulose, subérine ou composés phéno-
liques) qui participent à la stabilité des macro-aggrégats et v) la 
stimulation de la production de métabolites microbiens qui sont 
impliqués dans la stabilité des micro-aggrégats (Martens, 2000 ; 
Martins et Angers, 2015). Ces processus varient entre espèces 
de plantes, mais aussi entre champignons mycorhiziens (Rillig et 
al., 2015). Ainsi les hyphes à morphologie diffuse, favorisant les 
interactions sol-hyphes, auraient un impact plus important sur la 
formation des agrégats de sol que les hyphes de type rhizomor-
phique (Fernandez et Kennedy, 2015). Enfin, les polysaccharides 
sécrétés par les bactéries fixatrices de N2 auraient également un 
effet positif sur la formation d’agrégats de sol (Martins et Angers, 
2015).

La végétation contribue également de façon plus indirecte 
au stockage/déstockage de C dans le sol, en affectant sa struc-

Composition chimique des apports de MO végétales 
et impact sur leur vitesse de décomposition initiale
La composition chimique (teneurs en C, lignine, azote (N), 

Manganèse (Mn), etc.) des apports de litières aériennes (feuilles, 
branches, etc.), souterraines et des exsudats racinaires varient 
fortement entre espèces et influencent la cinétique de décom-
position des MO des sols sur des échelles de temps allant de 
l’année à la décennie (figure 2) (Machinet et al., 2011 ; Jones et 
al., 2009  ; Birouste et al., 2012). Il est couramment admis que 
des teneurs élevées en lignines augmentent les entrées vers le 
pool intermédiaire de MO (figure 1) (Berg, 2014). Cependant, les 
conditions du milieu peuvent moduler la vitesse de dégradation. 
Par exemple, le contenu en Mn des litières stimule la dégrada-
tion des lignines par formation de Mn peroxydases, impliquées 
dans l’oxydation des lignines (Berg, 2014 ; Keiluweit et al., 2015a).

Par ailleurs, de fortes teneurs en N dans les litières accé-
lèrent la cinétique initiale de décomposition des résidus végé-
taux, c’est le cas par exemple dans les associations symbio-
tiques avec des bactéries fixatrices de N2 (Cornwell et al., 2014). 
Ces fortes teneurs en N conduisent en revanche à une inhibition 
de la décomposition spécifique des lignines (Berg et al., 2010 ; 
Dignac et al., 2002), probablement par la recombinaison du N 
avec des molécules de lignine partiellement décomposées 
(Berg et al., 2010). A moyen terme, Martins et Angers (2015) ont 
montré que la présence de légumineuses, des plantes riches 
en composés azotés et en lignine, conduisait à une augmen-
tation du stock de C organique dans les sols selon deux mé-
canismes. En premier lieu, la présence de composés labiles 
azotés stimule l’activité microbienne et résulte en une accumu-
lation de résidus microbiens qui persistent dans le sol. Ensuite, 
les composés lentement dégradables tels que la lignine en-
traînent l’accumulation de MO particulaires dans le sol (Cotrufo 
et al., 2015).

Le type et l’intensité des associations mycorhiziennes 
influencent également fortement le devenir des MO dans les 
sols (figure 2) (Clemmensen et al., 2013, 2015). Les racines 
colonisées par des ectomycorhizes, de même que les hyphes 
mycéliens ecto- et endomycorhiziens se décomposent plus 
lentement que les racines non mycorhizées (Langley et al., 
2006). Par ailleurs, les hyphes mycorhiziens diffèrent par leurs 
caractéristiques morphologiques (diffus vs rhizomorphiques) 
et biochimiques (hyalin vs mélanisé  ; Fernandez et Kennedy, 
2015). Les composés mélanisés semblent être impliqués dans 
la persistance des MO d’origine fongique dans le sol (Fernan-
dez et al., 2016). Toutefois, plusieurs études récentes semblent 
indiquer que la composition chimique des apports de MO 
n’expliquerait pas leur persistance dans les sols. Au-delà de 
la décennie, cette persistance dépendrait des conditions du 
milieu (Amelung et al., 2008 ; Derrien et al., 2006 ; Thevenot et 
al., 2010 ; Schmidt et al., 2011 ; Andreetta et al., 2013 ; Lehmann 
et Kleber, 2015 ; Mathieu et al., 2015).
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1.1.2. Impact de la faune sur la séquestration de C 
dans les sols, cas de la macrofaune

Le sol abrite une énorme diversité d’organismes en termes 
de tailles et de fonctions, de la mégafaune à la macrofaune, 
mésofaune,	microfaune,	jusqu’aux	microorganismes.	La	macro-
faune des sols correspond traditionnellement aux organismes 
qui	 ont	 une	 taille	 supérieure	 à	 2 mm.	Elle	 intègre	 une	grande	
diversité taxonomique puisqu’elle inclut les mille-pattes (diplo-
podes et chilopodes), les cloportes, les vers de terre, certains 
collemboles, un grand nombre d’araignées ou d’insectes (four-
mis, carabes, termites) et aussi des vertébrés tels des rongeurs 
(mulots) ou des insectivores (taupes, musaraignes). Fonctionnel-
lement, ces animaux peuvent être regroupés selon leur régime 
alimentaire (zoophages, herbivores, rhizophages, saprophages, 
géophages, etc.) ou en fonction de leur impact sur leur environ-
nement physique et chimique. Le groupe le plus connu est celui 
des ingénieurs de l’écosystème (vers de terre, fourmis et ter-
mites). Ces organismes, qui représentent souvent une forte bio-
masse (individuellement pour les vers de terre ou socialement 
pour les termites et fourmis), ont une influence importante sur 
la dynamique des MO du sol (Chevallier et al., 2001) (figure 3).

Processus favorisant la stabilisation du C
Dans les régions tropicales et tempérées, il est admis que la 

stabilisation	de	la	MO	sur	le	long	terme	est	contrôlée	par	les	inte-
ractions entre les micro-organismes (champignons et bactéries), 
les ingénieurs de l’écosystème (racines, vers de terre, termites, 
fourmis) et la matrice minérale du sol. Ces ingénieurs agissent 
en fragmentant la litière, en l’incorporant au profil de sol, en mé-
langeant par bioturbation le sol au sein du profil et en influençant 
le transport de MO sous forme dissoute (Bohlen et al., 2004).

La macrofaune favorise également la stabilisation du C en for-
mant des structures biogéniques (bio-structures comme des turri-
cules, des galeries, des plaquages, des meules de champignons, 
des termitières ou encore des fourmilières). Le C au sein de ces 
structures peut être stabilisé par la formation d’interactions orga-
no-minérales, en fonction de la composition chimique des MO 
ingérées (Vidal et al., 2016). Le type, la forme, les caractéristiques 
des structures biogéniques varient en fonction des espèces, de 
l’usage du sol et de la saison (Decaëns et al., 2001  ; Hedde et 
al., 2005 ; Mora et al., 2005). La répartition du C au sein de ces 
structures, par exemple décroissant du centre vers l’extérieur, est 
variable entre espèces. Pour une espèce donnée, cette réparti-
tion du C dans les structures biogéniques varie entre les différents 
habitats de l’espèce et en fonction de la profondeur du sol (Don 
et al., 2008 ; Jiménez et al., 2008). La vitesse de dégradation phy-
sique de ces structures influence la durée de la stabilisation du C, 
mais aussi le relargage de nutriments et leur disponibilité dans les 
sols (Le Bayon et Binet, 2006 ; Mariani et al., 2007a ; Mariani et al., 
2007b ; Jouquet et al., 2011). D’autre part, le type des MO (macro-
débris, matières particulaires ou métabolites microbiens) et leur 
localisation (intra- ou inter-agrégats), qui diffèrent d’une espèce 

ture physique. La densité et la permanence du couvert aérien 
des plantes, ainsi que leur capacité à accumuler des litières, 
protègent la couche supérieure du sol de la désagrégation sous 
l’action des précipitations (figure 2) (Le Bissonnais et al., 2005). 
L’enchevêtrement racinaire de surface, qui augmente avec la 
densité de longueur racinaire et l’intensité de ramification raci-
naire, limite également l’érosion de surface et le ruissellement 
en favorisant le piégeage des particules de sol (Gyssels et al., 
2005). Ces processus contribuent à la stabilisation du C. Une 
densité du réseau racinaire importante et un turnover racinaire 
rapide favorisent en revanche la formation de galeries qui aug-
mentent la porosité du sol et peuvent alors faciliter l’action 
minéralisatrice des décomposeurs (Gyssels et al., 2005). Enfin, 
pour de fortes profondeurs d’enracinement, densité de longueur 
racinaire et intensité de ramification racinaire contribuent à la 
cohésion entre les différentes couches de sol et limitent les glis-
sements de terrain (Stokes et al., 2009).

En conclusion, les plantes influencent à la fois les pools 
labile, intermédiaire et le pool stable de C du sol. Les effets des 
plantes sur la stabilisation et le maintien des MO dans les sols 
semblent	en	majorité	positifs,	bien	que	 la	balance	entre	effets	
positifs et négatifs puisse changer sous l’effet d’une surminé-
ralisation de la MO du sol ("priming effect"). Dans ce contexte, 
un	défi	majeur	est	de	mieux	appréhender	le	rôle	de	la	diversité	
fonctionnelle des plantes et de leurs symbiontes dans les méca-
nismes de stabilisation et de déstabilisation des MO des sols. 
L’importance relative de ces deux mécanismes contradictoires 
et les facteurs responsables de l’équilibre entre eux restent 
incertains. Ce défi nécessite des interactions plus fortes entre 
sciences du sol et écologie végétale et microbienne et la mise en 
place d’études comparatives de longue durée (au laboratoire et 
sur le terrain) avant de tester leur pertinence au sein de modèles.

Les interactions interspécifiques, plantes-microorganismes, 
plantes-plantes ou plantes-animaux (lien avec l’herbivorie par 
exemple) sont aussi un champ de recherche dont les liens avec 
les mécanismes de stabilisation du C sont encore peu explorés. 
Par ailleurs la récalcitrance chimique, bien qu’il ait été montré 
qu’elle influence peu la stabilisation du C dans les sols à long 
terme (Marschner et al., 2008 ; Dungait et al., 2012), peut avoir 
une influence sur le pool de C dont le temps de résidence est 
intermédiaire (figure 1) et sur la consommation/transformation 
secondaire de ces MO par la macrofaune et les micro-orga-
nismes (Moorhead et al., 2014). La recherche de nouveaux indi-
cateurs de la dynamique du C liés à la composition chimique 
des tissus végétaux pourrait faire avancer les connaissances 
sur ce mécanisme qui n’est pas abordé ici. Enfin, en lien avec 
les mécanismes liés à la physique du sol qui seront présentés 
dans la section 1.2, l’utilisation de plateformes expérimentales 
type Ecotron et l’utilisation d’isotopes stables pour différencier 
les flux de C permettraient de mieux comprendre comment la 
distribution spatiale des racines et de leurs symbiontes peut 
influencer la stabilisation des MO du sol.
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sanitaires, etc.) sur la densité des animaux du sol et sur les inte-
ractions trophiques affectant la stabilisation du C dans les sols.

Enfin, dans l’étude des mécanismes de stabilisation du C 
organique dans les sols impliquant la macrofaune, il paraît es-
sentiel d’évaluer et de prendre en compte le compromis entre 
l’effet bénéfique de ces organismes sur le stockage de C et leur 
effet négatif dû aux gaz à effet de serre qu’ils peuvent émettre 
(CH4, N2O) (Lubbers et al., 2013 ; Chapuis-Lardy et al., 2010). Sur 
le long terme il faudrait aussi prendre en compte la capacité de 
la faune du sol à influencer la production de biomasse végétale, 
généralement positivement (Scheu, 2003). Cela augmente pro-
bablement les apports de MO aux sol (voir section 1.1.1).

1.1.3. La diversité et la physiologie des 
microorganismes, déterminants de la dynamique 
du C dans les sols

Au sein des organismes décomposeurs des sols, bien qu’in-
visibles à l’œil nu, les microorganismes représentent la compo-
sante la plus diversifiée tant d’un point de vue taxonomique que 
fonctionnel (Torsvik et Øvreås, 2002 ; Curtis et Sloan, 2005). On 
estime	en	effet	qu’un	gramme	de	sol	peut	abriter	jusqu’à	1 mil-
liard	de	bactéries	représentant	1 million	d’espèces	(Gans et al., 
2005) ;	et	jusqu’à	1 million	de	champignons	représentant	jusqu’à	
10 000 espèces (Hawksworth, 1991 ; Bardgett, 2005). Pourtant, 
le nombre de voisins avec lesquels une bactérie donnée intera-
git,	à	une	distance	maximale	de	20 µm	environ,	est	relativement	
limité (120 cellules en moyenne) (Raynaud et Nunan, 2014).

En	raison	de	leur	activité,	les	microorganismes	jouent	un	rôle	
très important dans la fourniture de services écosystémiques 
par le sol. Ainsi, à l’échelle de l’écosystème, les microorga-

à l’autre de macrofaune, sont des moteurs de la dynamique du C 
dans ces structures biogéniques (Six et al., 2000 ; Bossuyt et al., 
2004 ; Six et al., 2004 ; Bossuyt et al., 2005).

Processus favorisant la minéralisation du C
Le passage du sol dans le tube digestif de la macrofaune 

favorise la mise en contact entre des microbes et des MO. De 
plus, en fonction des organismes, la digestion altère la struc-
ture chimique des MO (i) par digestion sélective de composés 
peptidiques, ce qui modifie leur stabilité (Shan et al., 2010), (ii) 
par modifications biochimiques dues à une alternance de condi-
tions de pH ou redox extrêmes (Brauman, 2000) ou (iii) par un 
remaniement physique des particules (West et al., 1991). De 
nombreux groupes de la faune du sol sont ainsi reconnus sur le 
court terme comme stimulant l’activité des micro-organismes et 
la minéralisation (Brown, 1995 ; Winding et al., 1997).

D’une manière générale l’ensemble de la faune du sol, et 
pas seulement la macrofaune, influence la dynamique de la 
MO des sols. La micro- et la méso-faune contribuent aussi à la 
décomposition de la litière et des débris végétaux. L’ensemble 
du réseau trophique du sol participe à la régulation des microor-
ganismes (champignons, bactéries). Par exemple, les proto-
zoaires et nématodes bactérivores tendent à diminuer la densité 
de microorganismes, mais stimulent aussi leur activité, ce qui 
tend à augmenter la minéralisation. C’est le principe de la boucle 
microbienne (Bonkowski, 2004).

En conclusion, l’activité trophique et la production de struc-
tures par la faune du sol et plus particulièrement par les orga-
nismes ingénieurs impactent la dynamique du C des sols, mais 
les effets quantitatifs sont très variables (figure 3). La minéralisa-
tion est souvent stimulée sur le court terme, mais de la MO est 
aussi stabilisée à plus long terme. Pour mieux comprendre et 
prédire ces effets, des recherches sont encore nécessaires, en 
prenant mieux en compte les traits fonctionnels des organismes 
et leur environnement. Aux échelles spatiales et temporelles 
supérieures, le domaine fonctionnel défini par les propriétés des 
structures produites (e.g. termitosphère, myrmécosphère ou dri-
losphère) influence très fortement le stockage de C dans le profil 
de sol, ce qui se répercute sur l’ensemble du fonctionnement de 
l’écosystème.

Il serait aussi utile de mieux connaître comment (i) la compo-
sition biochimique des MO influence leur utilisation par les orga-
nismes du sol - en effet, le choix de la MO ingérée est influencé 
non seulement par sa dégradabilité mais aussi par sa composi-
tion stœchiométrique, en lien avec les besoins des décompo-
seurs -, comment (ii) le système digestif des organismes de la 
macrofaune sélectionne les microorganismes et l’effet de cette 
sélection sur les structures biogéniques. Enfin, l’effet des varia-
tions des conditions du milieu (eau, nutriments) sur les struc-
tures biogéniques est également mal connu.

On constate également un manque de connaissances quant 
aux effets des pratiques agricoles (le labour, l’usage des phyto-

Figure 3 - Effets des vers de terre sur la dynamique de 
la matière organique par la consommation de la litière et 
l’ingestion du sol.
Figure 3 - Earthworm activity affects OM dynamics by the con-
sumption of litter and the ingestion of soil particles. 
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élucider la variabilité spatiale et temporelle des processus liés à 
la diversité microbienne et à mieux appréhender leur impact sur 
le stockage de C organique dans le sol.

La progression des connaissances en écologie microbienne 
est cruciale pour comprendre comment les microorganismes 
utilisent le C et impactent ainsi son devenir dans les sols à 
long terme (Schimel et Schaeffer, 2012). En effet, une propor-
tion importante du C des sols proviendrait de composés labiles 
métabolisés par les microorganismes et stabilisés sous forme 
de résidus microbiens dans les associations organo-miné-
rales (Miltner et al., 2012  ; Clemmensen et al., 2013 Cotrufo et 
al., 2015 ; Haddix et al., 2016). L’efficacité d’utilisation du C des 
microorganismes permet d’estimer, pour un substrat donné, la 
partition entre minéralisation et incorporation du C dans les sols. 
Cette efficacité d’utilisation du C varie en fonction des espèces 
microbiennes et de leur physiologie, de la disponibilité de la res-
source en nutriments (N, P, S, etc.) nécessaires au métabolisme 
microbien, des interactions avec la matrice sol et des conditions 
de l’environnement (température, pH, humidité…) (Manzoni et 
al., 2012  ; Mooshammer et al., 2014  ; Geyer et al., 2016  ; La-
shermes et al., 2016). Elle est de plus susceptible d’évoluer en 
fonction des conditions climatiques et atmosphériques (Allison 
et al., 2010 ; Schimel, 2013 ; Sistla et al., 2014). Des approches 
de modélisation permettent d’intégrer les connaissances sur le 
fonctionnement explicite des microorganismes du sol en inte-
raction avec leurs substrats, la matière organique des sols et 
leur environnement (Schimel et Weintraub, 2003  ; Fontaine et 
Barot, 2005  ; Moorhead et Sinsabaugh, 2006  ; Allison, 2012). 
Ces modèles peuvent représenter plusieurs groupes fonction-
nels de microorganismes (e.g. groupes copiotrophes et oligo-
trophes) ayant un fonctionnement écologique homogène. Ces 
nouveaux formalismes avec des processus microbiens ont 
gagné à la fois en cohérence par rapport aux processus réels et 
en généricité, étant applicables à diverses situations environne-
mentales. Toutefois, ils sont plus complexes, souvent théoriques 
et non calibrés, et leurs prédictions ont perdu en précision (Gui-
san et Zimmermann, 2000). Un des défis actuels est d‘améliorer 
leurs capacités prédictives en les confrontant à des observa-
tions expérimentales appropriées pour les tester (Schmidt et 
al., 2011). Cela requiert de mener des travaux de recherche à 
différentes échelles (populations, communautés, écosystèmes) 
afin (i) de hiérarchiser les facteurs qui sont prépondérants pour 
prédire la dynamique du C dans le sol et ses interactions avec 
les cycles des nutriments et (ii) d’intégrer des fonctions robustes 
et simplifiées dans les modèles à plus large échelle.

En	 conclusion,	 les	 communautés	microbiennes	 jouent	 un	
rôle	majeur	dans	les	processus	de	stockage/déstockage	de	C	
organique dans les sols. Il est par conséquent fondamental de 
pouvoir évaluer et utiliser la composante microbienne comme 
levier pour optimiser la capacité de stockage du C organique 
dans les sols. Les recherches futures devront s’attacher à hié-
rarchiser l’influence des paramètres climat, usage des terres et 

nismes décomposeurs du sol déterminent à la fois (i) le recy-
clage des nutriments (N, phosphore (P), soufre (S), potassium 
(K), etc.), essentiel à la croissance des plantes et à la dynamique 
des écosystèmes, (ii) le stockage des MO dans le sol, indispen-
sable au maintien de la structure et de la fertilité des sols, et (iii) 
le déstockage des MO du sol pouvant entraîner un bouleverse-
ment de l’équilibre climatique planétaire (changements globaux) 
(van	der	Heijden,	2008).	De	plus,	 les	microorganismes	sont	 la	
principale source des composés organiques stabilisés à long 
terme (par rapport aux végétaux), comme l’indiquent les biomar-
queurs moléculaires des sucres et sucres aminés (Derrien et al., 
2006), des protéines, des lipides (Miltner et al., 2012), etc.

Malgré	 son	 rôle	 central	 dans	 les	 transformations	des	MO	
des sols, la composante microbienne est encore souvent consi-
dérée,	sur	 la	base	d’un	postulat	proposé	par	Beijerinck	 (1913)	
("everything is everywhere, but the environment selects"), 
comme un ensemble d’organismes ubiquistes présentant une 
forte redondance fonctionnelle (Nannipieri et al., 2003). A ce titre, 
les communautés microbiennes apparaissent encore de façon 
récurrente dans les modèles à compartiments de dynamique du 
C des sols comme une "boîte noire" fonctionnelle génératrice de 
flux (Louis et al., 2016) dont l’intensité ne dépend que de facteurs 
abiotiques comme la température, l’humidité, le pH, etc. excluant 
l’hypothèse que la diversité et la composition des communautés 
microbiennes ainsi que les interactions trophiques (compétition, 
commensalisme,	 etc.)	 entre	 les	 populations	 puissent	 jouer	 un	
rôle	fonctionnel	(McGill,	1996 ; Gignoux et al., 2001).

Cette vision peut s’expliquer en partie par des limitations 
techniques qui ont pendant longtemps constitué un frein à la 
caractérisation de l’immense diversité des communautés micro-
biennes dans le sol, et donc à (i) l’identification des populations 
microbiennes impliquées dans la dégradation des MO du sol, 
et	 (ii)	 l’estimation	du	 rôle	de	 la	diversité	microbienne	dans	 les	
transformations des MO du sol. Toutefois, des progrès impor-
tants ont été réalisés (figure 4), en particulier avec l’avènement 
des outils moléculaires et l’entrée dans l’ère des "OMICS", qui 
permettent	aujourd’hui	de	caractériser	la	diversité	taxonomique	
et fonctionnelle des communautés in situ et sans a priori (Ma-
ron et al., 2011). Des travaux récents mobilisant ces outils ont 
montré que la diversité microbienne est un paramètre important 
qui peut moduler le renouvellement des MO du sol, et donc la 
balance entre le stockage de C dans le sol et l’émission de CO2 
(Tardy et al., 2015 ; Ho et al., 2014 ; Baumann et al., 2013 ; Bell 
et al., 2005). La poursuite de ces travaux permettra de mieux 
comprendre les mécanismes microbiens impliqués dans cette 
balance (complémentarité des niches, facilitation, etc.). D’autres 
études	montrent	en	revanche	que	la	diversité	ne	jouerait	aucun	
rôle	 dans	 la	 balance	 entre	 le	 stockage	 de	C	 et	 l’émission	 de	
CO2 (Wertz et al., 2006 et 2007 ; Griffiths et al., 2001 et 2008). 
La conduite de travaux sur des sites expérimentaux sur le long 
terme, mais aussi sur des réseaux de surveillance à l’échelle 
nationale voire internationale (Gardi et al., 2009) contribuera à 
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composés solubles (Chenu et Stotzky, 2002  ; Monard et al., 
2012). Comprendre comment la structure physique du sol agit 
sur la dynamique des MO est déterminant dans une optique de 
préservation voire d’amélioration des stocks de C organique 
des sols. D’une part les changements climatiques, de régime 
hydrique en particulier, affectent les conditions de l’environne-
ment à l’échelle des habitats microbiens, et d’autre part l’usage 
des sols comme les pratiques culturales et forestières affectent 
fortement la structure des sols.

Comme nous l’avons vu plus haut, la structure physique des 
sols peut être impactée par les processus biotiques, en parti-
culier liés à l’activité de la macrofaune. Les mécanismes abio-
tiques de stabilisation du C sont donc très liés aux mécanismes 
biotiques.

La dynamique du C organique est ralentie par son 
inclusion dans des agrégats
Dès le milieu du XXe siècle, des travaux expérimentaux ont 

permis de démontrer que l’agrégation ralentissait la minérali-
sation des MO du sol (Rovira et Greacen, 1957). Le protocole 
visait à mesurer la production de CO2 après broyage des agré-
gats de sol et à la comparer à celle émise par le même sol dont 

diversité microbienne sur le stockage de C. Elles devront éga-
lement s’attacher à améliorer les modèles intégrant explicite-
ment la diversité et le fonctionnement écologique des microor-
ganismes pour une meilleure prédiction de la dynamique du C 
organique des sols.

1.2. Mécanismes abiotiques de stabilisation 
du C organique dans les sols

1.2.1. Localisation dans la structure physique du sol
Le sol est un milieu hétérogène. Cette hétérogénéité impacte 

notamment la dynamique du C organique du sol. A l’échelle des 
paysages, elle est déterminée par la texture, la minéralogie du 
sol, et la topographie, l’aménagement et la gestion. A l’échelle 
de la parcelle, ce sont les pratiques culturales et les espèces 
végétales qui sont les déterminants de l’hétérogénéité (Etema et 
Wardle, 2002 ; Chevallier et al., 2000). A l’échelle fine des pro-
cessus, le degré d’hétérogénéité est déterminé par la structure 
physique du sol qui correspond à l’arrangement dans l’espace 
des particules solides (particules minérales, MO) et des pores 
dans lesquels circulent les fluides, les décomposeurs, et des 

Figure 4 - Historique et évolutions méthodologiques en écologie microbienne (d’après Maron et al., 2007).  
Reproduit avec la permission de Springer.
Figure 4 - History and methodological developments in microbial ecology. Reprinted from Maron et al. (2007), with permission of Springer.

Premier symposium 
en écologie microbienne 

Premier manuel d’écologie 
microbienne Brock 

Premiers journaux internationaux en 
écologie microbienne 

Appl Environ Microbiol. & 
Microbiol. Ecol. 

1957 1966 1974-76 présent 1980 1970 1990 1998 

1st ISME 

‘aire omique’ 

temps 

Développements méthodologiques 
Développements de milieux de culture pour isoler les microorganismes 

Développement de la biologie 
moléculaire et de la biochimie 

PCR 

Développement de méthodologies pour extraire, 
amplifier, cloner et séquencer l’ADN à partir de 
communautés microbiennes 

Développement de méthodologies pour extraire, amplifier, 
et séquencer l’ARN des communautés microbiennes 

Métagenomique 

Développement de méthodologies pour extraire et 
séquencer les protéines des communautés microbiennes 

Métaproteomique 

Bio  
informatique 

Métatranscriptomique 

Génomique 

ADN-SIP 

Electrophorèse 2-D  
Spectrométrie 

de masse 

Communauté 
Population 

Niveaux d’intégration en écologie microbienne 

individu 



204 D. Derrien et al.

Etude et Gestion des Sols, 23, 2016

X-ray microscope, STXM et Near edge X-ray absorption fine 
structure, NEXAFS) permettent de localiser MO et micro-orga-
nismes à l’échelle micrométrique, apportant aussi des informa-
tions chimiques, complémentaires à celles obtenues par l’étude 
de lames minces en microscopie à fluorescence (Raynaud et 
Nunan, 2014).

Des modèles pour simuler l’impact de la structure 
du sol sur la minéralisation des MO
Les différentes approches présentées ci-dessus ont sou-

tenu le développement de divers modèles de dynamique du 
C. Ainsi, les agrégats ont été considérés comme des fractions 
indicatrices de certains compartiments de modèles à comparti-
ments développés à l’échelle de la parcelle, afin de simuler l’effet 
des changements de pratiques ou d’usage sur des échelles de 
temps pluri-annuelles (par exemple Zimmerman et al., 2007 pour 

les agrégats étaient préservés. Les résultats montraient que le 
broyage augmente la minéralisation du C organique du sol, et 
ceci d’autant plus que ce broyage est fin. Depuis, un très grand 
nombre de travaux basés sur des méthodes de fractionnement 
physique ont permis d’isoler différents types d’agrégats du sol 
et	de	comprendre	leurs	rôles	dans	la	protection	des	MO.	Pour	
des échantillons prélevés sur des sols ayant subi une conver-
sion de végétation passant d’un type de photosynthèse C3 à un 
type C4 (ou l’inverse), et en utilisant la différence de composition 
isotopique en C entre des MO issues de plantes de type C3 ou 
C4, il a été possible de montrer (i) que le temps de résidence du 
C dans les débris végétaux est plus grand s’ils sont inclus dans 
les	agrégats	plutôt	que	libres	et	(ii)	que	le	temps	de	résidence	du	
C dans les micro-agrégats (< 50 µm) est supérieur à celui dans 
les macroagrégats (> 50 µm) (entre autres :	Golchin et al., 1994 ; 
Besnard et al., 1996 ; Six et al., 1998 ; Six et al., 2002 ; Chevallier 
et al., 2004). La différence de structure entre les micro- et les 
macro-agrégats n’est toutefois peut-être pas le seul facteur à 
l’origine d’une différence de vitesse de minéralisation des MO 
car  :	 (i)	 ces	MO	peuvent	être	de	différentes	natures	dans	ces	
deux entités, et (ii) les durées de vie des macro- et micro-agré-
gats, régulant la durée de piégeage des MO, ne sont pas les 
mêmes (Plante et McGill, 2002). Néanmoins, les agrégats, et 
surtout les micro-agrégats, sont utilisés comme fractions indi-
catrices du degré de protection physique du carbone.

L’action des décomposeurs sur leurs substrats 
organiques se déroule dans le réseau de pores du sol
La minéralisation des MO nécessite qu’il y ait un contact 

entre les substrats et les microorganismes décomposeurs ou 
leurs enzymes, à l’échelle micrométrique de l’habitat microbien 
(Chenu et Stotzky, 2002). Il a été démontré que la co-localisation 
MO-décomposeurs accélère la biodégradation (Vieublé et al., 
2003  ; Pinheiro et al., 2015  ; Don et al., 2013). Cette mise en 
contact peut se produire par diffusion et advection des substrats 
et enzymes, ou par croissance et mobilité des microorganismes 
(figure 5). Il faut de plus que les conditions de l’environnement 
local (oxygénation, pH, teneur en eau, etc.) à l’échelle spatiale 
micrométrique soient favorables à l’activité des microorga-
nismes. C’est donc à une échelle spatiale micrométrique que la 
structure	du	sol	contrôle	la	biodégradation	(Juarez et al., 2013). 
Ainsi, la vitesse de minéralisation de substrats simples dépend 
de la taille des pores dans lesquels ils sont localisés (Killham et 
al., 1993 ; Ruamps et al., 2011), et pourrait être en lien avec des 
communautés microbiennes différentes dans ces habitats.

Plusieurs outils récemment développés devraient permettre 
de progresser dans la compréhension des mécanismes impli-
qués	dans	le	contrôle	de	la	minéralisation	des	MO	dans	la	struc-
ture du sol. La microtomographie permet ainsi de déterminer la 
taille et la forme des pores et leur degré de connectivité. Les 
imageries nano-SIMS (nanoscale secondary ion mass spectro-
metry) et sous rayonnement synchrotron (scanning transmission 

Figure 5 -  La biodégradation des matières organiques 
nécessite des contacts directs entre les microorganismes ou 
leurs enzymes extracellulaires et le substrat organique, et des 
conditions locales favorables aux microorganismes. Cette 
observation en microscopie électronique à transmission d’une 
coupe mince de sol illustre le fait que même à une échelle 
spatiale micrométrique, les localisations de microorganismes 
et	matières	organiques	peuvent	être	disjointes	(Chenu et al., 
2014a).
Figure  5 - Organic matter biodegradation requires the direct 
contact between microorganisms or their extracellular enzymes 
and organic substrates, and local conditions favorable to micro-
organisms. This observation by transmission electron microsco-
py of a thin section of soil shows that even at a micrometric spa-
tial scale, localisation of microorganisms and organic materials 
can be disjoint (Chenu et al., 2014a).
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Plante, 2006). De plus la localisation des molécules organiques 
dans un réseau poral (10-1 000 nm) saturé en eau qui limite la 
diffusion du dioxygène et des enzymes, ralentit la dégradation 
de la MO et favorise alors sa stabilisation (Zimmerman et al., 
2004 ; Chevallier et al., 2010).

Une diversité d’interactions chimiques difficilement 
observables
Plusieurs mécanismes d’interactions sont susceptibles de 

contrôler l’adsorption des MO sur les surfaces des minéraux du 
sol  :	 l’échange	de	ligand	anionique,	 l’échange	de	ligand	catio-
nique, le pontage cationique ou encore les interactions dites 
"faibles" (forces de Van der Waals, liaisons hydrogène ou inte-
ractions	hydrophobes).	Le	type	d’interactions	mis	en	jeu	dépend	
des phases minérales et des fonctions chimiques organiques 
considérées (von Lützow et al., 2006 ; Kleber et al., 2007). Ce-
pendant, si au plan théorique, ces différents types d’interactions 
sont attendus, il demeure très difficile de les observer direc-
tement et de mettre en évidence une quelconque spécificité 
chimique des interactions organo-minérales sur des échantil-
lons de sol (Lutfalla, 2015).

Une distribution hétérogène des MO dans le sol
Par ailleurs, les observations directes sur échantillons natu-

rels utilisant des techniques microscopiques couplées à des 
outils de caractérisation de plus en plus puissants (microscope 
à force atomique, nano-SIMS, STXM-NEXAFS, etc.) ont montré 
que les MO sont adsorbées par patchs sur les surfaces miné-
rales et ne couvrent pas l’intégralité de la surface de la particule 
(e.g.	Ransom,	1998  ;	Chenu	et	Plante,	 2006  ; Remusat et al., 
2012, Theng et al., 2012 ; Rumpel et al., 2015). Une étude utilisant 
un traçage isotopique a en outre révélé que les MO nouvelle-
ment	 adsorbées	 se	 fixent	 préférentiellement	 aux	 patchs	 déjà	
existants et non sur les surfaces libres (Vogel et al., 2014). Ces 
résultats suggèrent que la capacité de différents minéraux à pro-
téger les MO dépendrait donc de leur capacité à accueillir un 
grand nombre de patchs. Ceci pourrait expliquer la corrélation 
bruitée ou inexistante entre la surface spécifique des minéraux 
et leur capacité à protéger les MO (Kögel-Knaber et al., 2008).

Une importance prépondérante des formes mal-
cristallisées
L’observation d’andosols, les résultats d’extractions 

chimiques ainsi que des observations à très fine échelle sug-
gèrent que les formes minérales mal-cristallisées (oxydes pédo-
géniques et alumino-silicates amorphes ou cristallisées à très 
courtes distances) sont particulièrement efficaces pour stabiliser 
les MO des sols (Torn et al., 1997 ; Leinweber et Schulten, 1999). 
Complexés aux composés organiques du sol, ils forment des 
nano-complexes organo-minéraux (de quelques nanomètres à 
quelques centaines de nm et notés "nanoCOMx") présentant de 
fortes teneurs en C. Ils peuvent être mis en évidence par des 

RothC). Des modèles conceptuels reproduisant la dynamique 
du C dans les différents agrégats, en considérant les cycles de 
formation-destruction	des	 agrégats,	 ont	 également	 vu	 le	 jour,	
mais leur paramétrisation n’est pour le moment pas réalisable, 
car complexe et pas encore assez contrainte (Stamati et al., 
2013).

Une nouvelle génération de modèles mécanistes prenant 
en compte l’effet de la structure physique du sol sur l’activité 
des décomposeurs et la minéralisation du C a également vu le 
jour.	Ces	modèles	incluent	une	description	explicite	du	réseau	
de pores en 2D ou 3D en se basant sur des images acquises 
par tomographie (Monga et al., 2008, 2014 ; Falconer et al., 2007, 
2015 ;	Pajor et al., 2012 ; Resat et al., 2012 ; Vogel et al., 2015). 
Ils fonctionnent sur des pas de temps courts, et ont été validés 
pour des systèmes simplifiés mais ne peuvent pas être utilisés à 
l’échelle de la parcelle. En revanche, ils devraient permettre de 
hiérarchiser	les	variables	de	contrôle	de	la	dynamique	du	C	afin	
de définir des descripteurs de la structure de sol autres que ceux 
actuellement utilisés dans les modèles à l’échelle de la parcelle 
et donc permettre d’améliorer ces derniers (voir section 3.3).

Le couplage entre approche expérimentale en microcosmes, 
marquages isotopiques, méthodes de visualisation et modéli-
sation devrait permettre des progrès remarquables, dans les 
années à venir, dans la compréhension et l’incorporation dans la 
modélisation	des	contrôles	que	la	structure	du	sol	exerce	sur	la	
dynamique des MO. L’étude à des échelles spatiales fines sera 
notamment nécessaire pour relier les mécanismes de stockage 
de C au concept de saturation du sol en C, qui sera évoqué dans 
la troisième partie de cette synthèse.

1.2.2. Mécanismes de stabilisation du C par 
interactions organo-minérales

La protection des MO du sol par les minéraux, une 
histoire ancienne
La protection des MO de l’activité minéralisatrice des micro-

organismes par les minéraux du sol est une idée qui a émergé 
il y a plus de 200 ans (Thaer, 1811 dans Feller et Chenu, 2012). 
Cette protection est d’ailleurs prise en compte dans les modèles 
de dynamique du C dans les sols depuis plus de 70 ans (Hé-
nin et Dupuis, 1945). Les minéraux les plus petits, principale-
ment contenus dans la classe granulométrique "argiles" (taille 
inférieure à 2 mm), protègent les MO le plus efficacement. Cette 
classe de taille de particules accueille des minéraux très divers. 
On peut y trouver des minéraux argileux ou phyllosilicates mais 
également différentes formes d’oxy-hydroxydes métalliques et 
alumino-silicates mal cristallisés (type allophane ou imogolite). 
Ces minéraux, finement divisés, protègent la MO en l’adsor-
bant (par exemple Jones et Edwards, 1998) ou en la piégeant 
au sein d’agrégats infra-micrométriques, soustrayant physique-
ment cette MO à l’action des micro-organismes du sol (Chenu et 
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sieurs milliers d’années (Basile-Doelsch et al., 2005), et (2) elles 
bloquent la croissance cristalline des phases minérales secon-
daires (Levard et al., 2012). Sur la base de ces mécanismes, 
un nouveau modèle conceptuel de stabilisation des MO du sol 
propose de mettre en avant la synergie entre l’altération conti-
nue des minéraux et la dynamique de formation des nanoCOMx 
(Basile-Doelsch et al., 2015) (figure 6). Quelques travaux réali-
sés sur des surfaces minérales tendent à confirmer ce modèle 
(Bonneville et al., 2011  ; Kawano et Tomita, 2001). Des travaux 
futurs devront le valider sur des phases minéralogiques variées 
dans différents types de sols.

Enfin, contrairement aux minéraux bien cristallisés, les miné-
raux mal-cristallisés ont des cinétiques d’altération qui peuvent 
être de l’ordre de quelques années dans les sols, c’est-à-dire du 
même ordre de grandeur que les échelles de temps auxquelles 
on considère la dynamique du C dans le cadre du changement 
climatique. Contrairement à ce qui est généralement considéré 
jusqu’à	présent,	la	minéralisation	des	MO	d’un	complexe	orga-
no-minéral pourrait ainsi être due à la déstabilisation de la phase 
minérale qui ne serait plus considérée comme immuable aux 
échelles de temps considérées. Keiluweit et al. (2015b) montrent 
par exemple que certains composés des exsudats racinaires 
de type oxalate déstabilisent les oxy-hydroxydes métalliques 
et libèrent les MO "natives" initialement complexées. Ces com-

analyses directes par microscopie électronique à transmission 
(Wen et al., 2014). Les méthodes indirectes par extractions 
chimiques permettent quant à elles de mettre en exergue les 
fortes corrélations qui existent entre teneurs en oxy-hydroxydes 
métalliques et teneurs en C (Bruun et al., 2010  ; Mikutta et al., 
2006), démontrant ainsi l’importance des nanoCOMx en terme 
de stabilisation des MO dans les sols. Les nanoCOMx ont sur-
tout été étudiés par des approches de synthèse en batch par 
adsorption et co-précipitation (en particulier pour le Fe et l’Al), 
et la mise en évidence et la quantification de ces mécanismes 
dans les sols restent un axe de recherche à développer (Kleber 
et al., 2015).

Vers un lien renforcé entre altération minérale et 
stabilisation des MO ?
Pour étudier la formation des nanoCOMx dans les sols, 

les andosols, particulièrement riches en MO, représentent des 
systèmes de choix (Torn et al., 1997). L’altération des phases 
minérales primaires produit des phases cristallisées à courte 
distance (proto-imogolites) qui complexent la MO avant d’avoir 
atteint les stades de croissance cristalline attendus (imogolite 
et/ou allophane). Ces interactions proto-imogolites/MO ont 
donc un double effet par rétroaction  :	 (1)	 elles	 stabilisent	 les	
composés	organiques	sur	des	durées	pouvant	aller	jusqu’à	plu-

Figure 6 - Les modèles conceptuels des interactions organo-minérales s’opposant sur les propriétés de la surface minérale. (A) Dans 
les modèles classiques, les composés organiques forment une série de couches dont le taux de renouvellement est d’autant plus lent 
que la molécule est proche de la surface du minéral. (B) Le modèle proposé par Basile-Doelsch et al. (2015) considère que l’altération 
des minéraux génère des minéraux amorphes nanométriques. Leur réactivité et leur surface spécifique élevées favorisent les 
interactions avec les composés organiques (repris de Basile-Doelsch et al., 2015). Reproduit avec la permission de ACS Publications.
Figure 6 - Conceptual models of organo-mineral interactions with different mineral surface properties. (A) In the conventional models, 
the organic compounds form a series of layers, and the turnover rate decreases when the molecule gets closer to the mineral surface.  
(B) The model proposed by Basile-Doelsch et al. (2015) considers that the alteration of minerals generates nanometer amorphous 
minerals. Their high reactivity and specific surface area promote their interactions with organic compounds (reprinted from Basile-
Doelsch et al., 2015, with permission of ACS Publications).
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des précautions pour la répartition spatiale des usages ou les 
rotations des usages. Toutefois, le stock de C du sol dépend 
également des pratiques agricoles mises en œuvre, qui condi-
tionnent les flux d’entrée et de sortie de C dans les sols, en fonc-
tion des conditions pédoclimatiques. La section qui suit vise à 
identifier les principales pratiques agricoles et à examiner leur 
impact sur le stock de C du sol.

2.1. Revue non exhaustive des pratiques 
agricoles

Selon les usages des sols, diverses opérations de gestion 
(tableau 1) peuvent être mises en œuvre. On peut distinguer les 
catégories suivantes :	choix	des	espèces	végétales,	densité	de	
plantation des espèces végétales, intensité du prélèvement de 
végétaux (retour au sol ou exportation des résidus de récolte, 
pâturage/fauchage en prairie, export des rémanents en forêt, 
etc.), apport de MO exogènes, irrigation, fertilisation, travail du 
sol, etc. Ces pratiques conditionnent surtout les apports de MO 
au sol dans le temps et l’espace, mais aussi la sensibilité de ces 
MO à la minéralisation, ce qui a des effets sur le stock de MO 
des sols.

2.1.1. Choix des espèces végétales
Le choix des espèces végétales a un effet sur la qualité 

chimique des MO des sols (Rumpel et al., 2009 ; Armas-Herrera 
et al., 2016) et modifie les processus régissant la dynamique du 
C organique dans les sols. Par exemple, en forêt, même si la 
production de litières aériennes est similaire sous résineux et 
sous feuillus, les mécanismes de dégradation des litières sont 
différents (Berg et Ekbohm, 1991 ; Osono et Takeda, 2006). Sous 
feuillus, les litières sont généralement décomposées plus rapi-
dement et les résidus végétaux incorporés plus profondément 
en raison des propriétés biochimiques de leurs tissus et de leur 
impact	sur	la	chimie	du	sol,	contrôlant	notamment	la	présence	
et l’activité des vers de terre (Augusto et al., 2015). Or ces orga-
nismes ont une forte influence sur la dynamique de la MO du 
sol, comme discuté section 1.1.2. Sous prairie, l’association de 
légumineuses à des graminées favorise le stockage de carbone 
dans le sol (Li et al., 2016). En système agricole, on a souvent sé-
lectionné des variétés allouant le plus possible de ressources à 
la partie qui est récoltée (grain) pour augmenter les rendements. 
Cela diminue d’autant la biomasse allouée aux parties végéta-
tives, notamment aux racines qui contribuent plus que les autres 
organes aux stocks de MO de temps moyens de résidence inter-
médiaires (section 1.1.1).

2.1.2. Apports aux sols de MO
L’intensité de prélèvement des végétaux agit directement 

sur les apports de MO végétales au sol (litière foliaire, résidus 
de culture, racines, etc.). En prairie, ces apports dépendent du 
nombre d’animaux en pâture et du nombre de fauches (Conant 

posés, devenant accessibles aux micro-organismes, peuvent 
être consommés. La déstabilisation des parties minérales des 
nanoCOMx a aussi été montrée dans des systèmes agricoles 
(Wen et al., 2014), et associée dans certains cas à des pertes 
importantes de MO.

Les recherches futures sur les complexes organo-minéraux 
pourront bénéficier des progrès des méthodes analytiques, 
qui,	 jusqu’à	 récemment,	 ne	 permettaient	 pas	 de	 caractériser	
leur composante organique avec suffisamment de détails pour 
observer des différences en fonction des phases minérales aux-
quelles elles sont associées. Pour mieux intégrer les connais-
sances théoriques sur ces complexes, les études sur leur forma-
tion et leur dynamique devront passer du laboratoire à l’étude in 
situ, pour comprendre comment ces mécanismes sont impac-
tés par les pratiques agricoles.

2. MÉCANISMES DE DYNAMIQUE  
DES MO EN JEU DANS LES PRATIQUES 
AGRICOLES

Le stock de C dans les sols dépend en premier lieu des 
usages. Pour la France métropolitaine, les travaux de Martin et 
al. (2011) indiquent dans les horizons minéraux compris entre 0 
et	30 cm	un	stock	moyen	de	80	tC.ha-1 sous forêt et prairie, de 
50 tC.ha-1 sous culture et de 35 tC.ha-1 pour les sols viticoles 
(tableau 1). Tout changement d’usage des terres a donc un effet 
marqué	sur	le	stock	de	C.	Les	méta-analyses	traitant	de	ce	sujet	
montrent une perte massive de C suite à la mise en culture des 
forêts et des prairies. La méta-analyse de Guo et Gifford (2002), 
basée sur 74 publications, indique que les stocks de C des sols 
diminuent	après	changement	de	forêt	native	à	cultures	(-42 %)	et	
de	pâturages	à	culture	(-59 %).	Elle	met	également	en	évidence	
une baisse des stocks lors du passage de prairie à plantation 
forestière	(-10 %)	et	de	forêt	native	à	plantation	(-13 %).	Des	en-
trées de C souvent moins élevées (Lal et al., 2004) et des taux 
de minéralisation des MO plus intenses dus au travail des sols 
qui mélangent les horizons et détruisent une partie de l’agréga-
tion (Wei et al., 2014) expliqueraient cette décroissance rapide 
des stocks de C dans les sols mis en culture. En revanche, les 
stocks de carbone des sols augmentent après changement 
de	forêt	native	à	pâturage	(+	8%),	de	champ	cultivé	à	pâturage	
(+	 19%),	 de	 culture	 à	plantation	 (+	 18%),	 et	 de	 culture	 à	 forêt	
secondaire	 (+	53%)	 (Guo	et	Gifford,	2002).	Attard et al. (2016) 
suggèrent que l’asymétrie entre les mécanismes dans la perte 
rapide des stocks organiques après mise en culture de sols 
prairiaux et dans la reconstruction lente de ces stocks est liée 
à l’installation et à la croissance lentes des racines dans un sol 
auparavant cultivé.

De façon opérationnelle, ces résultats concernant l’impact 
des changements d’usage sur le stock de C du sol impliquent 
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La mise en œuvre de ces pratiques peut permettre d’aug-
menter les quantités de C apportées au sol, mais on ne sait pas 
dans quelle mesure elles affectent également les mécanismes 
de stabilisation du C. Une surminéralisation de la MO du sol peut 
en effet être observée suite à un apport de MO fraîche (voir sec-
tion 1.1.1., paragraphe dédié au "priming effect", page 199).

2.1.3. Pratiques stimulant la production primaire 
mais aussi l’activité des décomposeurs

Une	autre	 catégorie	 de	pratiques	 joue	 non	 seulement	 sur	
la production végétale et les apports de MO au sol, mais aussi 
sur la minéralisation des MO des sols et donc sur les sorties de 
C organique du sol vers l’atmosphère. C’est le cas des opéra-
tions de travail du sol comme le labour, la décompaction du sol 
après le passage d’engins lourds ou des opérations de dessou-
chage après la coupe d’une parcelle forestière. Ces opérations 
modifient les propriétés du sol donc probablement sa structure, 
l’activité des décomposeurs (Lienhard et al., 2013), et en consé-
quence, les stocks de C organique des sols (voir section 1). Les 
aménagements pour la conservation de l’eau et des sols dans 
les zones sèches, le recours aux amendements inorganiques ou 
à la fertilisation systématique dans certaines régions de grandes 
cultures ou pour la gestion des espaces verts urbains (Miller et 
al., 2005 ; Edmondson et al., 2012) impactent également la pro-
duction primaire et l’activité des décomposeurs. En revanche, 
les pratiques de fertilisation sont très limitées en forêt ou dans 
des régions agricoles pauvres pour des raisons économiques.

et al., 2001)  ; en système agricole du niveau d’exportation des 
résidus de récolte (Saffih-Hdadi et al., 2008) ; en forêt du régime 
d’éclaircie ainsi que du devenir des branchages de diamètre in-
férieur à sept centimètres (appelés rémanents) qui sont exportés 
ou non lors des coupes forestières (Jandl et al., 2006) ; en milieu 
urbain ils sont fonction de la fréquence de tonte des espaces 
verts et de la collecte des feuilles mortes (Qian et Follett, 2002 ; 
Lal et Augustin, 2011). Des apports de MO exogènes sont par-
fois pratiqués afin de diminuer le recours aux intrants chimiques 
et	 valoriser	 les	 déchets.	 Il	 peut	 s’agir	 de	 déjections	 animales	
(Chotte et al., 2013), des composts ou boues de station d’épura-
tion (Hargreaves et al., 2008 ; Lashermes et al., 2009), de résidus 
pyrogénés (biochar) (Steiner et al., 2007 ; Andrew et al., 2013).

La fréquence et la répartition/localisation des apports de 
MO dans les sols diffèrent selon les pratiques agricoles et 
forestières. Il est en effet attendu que le maintien d’un cou-
vert végétal tout au long de l’année permette d’augmenter les 
entrées de MO au sol, comme c’est le cas sous les prairies 
permanentes, sous les bandes enherbées ou par la mise en 
place de cultures intermédiaires durant la saison hivernale. 
Les apports de MO au sol sous forêt sont aussi fonction de la 
durée entre l’implantation de la forêt et sa coupe. La distribu-
tion spatiale des apports de matière végétale peut être modu-
lée (figure  7) par la densité de semis (ou de plantation), par 
des apports de compost localisés, par l’implantation de rangs 
enherbés dans les vignes, par la mise en place de haies dans 
les exploitations agricoles ou de rangs d’arbres en agrofores-
terie (figure 7), ou par l’aménagement esthétique des parcs et 
jardins	en	milieu	urbain	(Freschet et al., 2008 ; Strohbach et al., 
2012 ; Kulak et al., 2013 ; Cardinael et al., 2015).

Figure 7 - La distribution spatiale des MO peut être modulée par des apports localisés de compost (1. Madagascar) ou par la mise en 
place de rangées d’arbres dans les parcelles (2. Parcelle agroforestière, Melle, France). Crédits photos T. Chevallier et R. Cardinael.
Figure 7 - The spatial distribution of OM can be modulated by localised compost inputs (1. Madagascar) or by setting up rows of trees in 
the plots (2. Agroforestry, Melle, France). Credits T. Chevallier and R. Cardinael.
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Tableau 1 - Spécificités de différents usages (non exhaustifs) des terres en France métropolitaine (agricoles, urbains, prairiaux, vignes, 
agroforesterie et forêts) en termes de teneur en C, de contexte pédo-climatique, de végétation, de structure du sol, de gestion des 
résidus, d’apports de MO exogènes et autres pratiques, et leur variabilité dans le temps et dans l’espace. Tableau établi sur la base 
d’entretiens réalisés auprès d’une dizaine de professionnels travaillant à l’interface entre monde académique et monde agricole 
(instituts techniques agricoles, ONF, etc.).
Table 1 - Specificities of different land uses (non exhaustive list) in metropolitan France (croplands, urban areas, grasslands, vineyards, 
forests and agroforestry) in terms of C content, soil and climatic conditions, vegetation, soil structure, residue management, exogenous 
OM inputs and other practices, and their variability in time and space. Compiled on the basis of interviews with a dozen professionals 
working at the interface between academia and agriculture (agricultural technical institutes, ONF (French National Forestry Office)...).

Forêts Prairies Agroforesterie Terres agricoles Vignes Milieux urbains

Stocks moyens en C (t.ha-1 sur 
0-30 cm, Martin et al., 2011)

80 80 non renseigné 50 35 variable

Teneurs en C (g.kg-1 de sol, 
Joimel et al., 2016)

Moyennes [min-max]

33,83 [1,48-159] 29,82 [4,49-243] 16,92 [2,57-58,20] 11,21 [3,41-39,3] 82,3 [9,79-59,30]

Spécificité du contexte 
pédoclimatique

sols peu fertiles, 
acides, parfois 

engorgés

sols en pente, 
diversité de climats

variés action anthropique 
marquée

souvent :	sols	
basiques, climat 

chaud

artificialisation 
forte

Espèces végétales forte biodiversité, 
dont légumineuses

éviter la 
compétition des 

espèces arborées 
avec les cultures

faible biodiversité éventuel 
enherbement des 

rangs

critère esthétique

Gestion des résidus retour au sol 
des rémanents 

(branches	< 7	cm	
de diam.)

fonction de 
l’intensité de la 
charge en bétail 
pâturant et de la 

fauche

export de la 
biomasse ligneuse 
(sauf feuilles) et des 
récoltes, et parfois 
retour au sol des 

résidus

export de la récolte, 
parfois retour au sol 

des résidus

retour au sol 
éventuel

de feuilles,
de sarments 

broyés

export des 
feuilles mortes, 
des tontes de 

pelouses

Apport MO exogènes apport d’effluent 
d’élevage (fumier)

éventuel apport éventuel 
de MO exogènes 

d’origine urbaine, ou 
d’effluents d’élevage

éventuel apports en 
grande quantité 

de MO exogènes 
d’origine urbaine

Pratiques qui modifient la 
structure du sol

dessouchage 
et travail du 

sol éventuel à 
la plantation, 

tassement par 
passage d’engins 

aux éclaircies (tous 
les 10 ans env.)

structure souvent 
bien agrégée, 
parfois labour

travail du sol, 
absence de labour 
dans les rangées 

d’arbres

labour ou non labour griffage du sol, 
éventuellement 
décompacteur

compacté, 
imperméabilisé, 
volume contraint 
par le réseau de 

canalisations

Autres pratiques fertilisation 
peu pratiquée, 
amendement si 
dépérissement

fertilisation, 
irrigation, 

légumineuses fertilisation, irrigation, amendement inorganique, traitement phytosanitaire

Spécificités temporelles révolution forestière 
sur 60-200 ans

prairies parfois 
temporaires

dynamique du C 
à raisonner sur 

la durée rotation 
d’agroforesterie

cultures annuelles, 
parfois cultures 
intermédiaires

évolution rapide 
des propriétés 

physico-
chimiques

Hétérogénité spatiale liée à la distribution 
racinaire, horizon 

organique en 
surface

notamment en lien 
avec l’intensité de 

pâturage

alignement d’arbres 
sur bandes 
enherbées

haies et bandes 
enherbées 
éventuelles

rangs de vigne et 
éventuellement 

inter-rangs 
enherbés

très hétérogène, 
alignement 
d’arbres, 

parcellaire, 
discontinu
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positifs et négatifs des amendements en PRO, il est nécessaire 
de mieux caractériser les MO additionnelles, la réversibilité de 
cette accumulation et ses effets sur la dynamique des autres 
éléments (N, P, etc.) (Noirot-Cosson et al., 2016).

L’effet du travail du sol sur le long terme est étudié sur un site 
de grandes cultures du Bassin Parisien (Boigneville) depuis 41 
ans (Dimassi et al., 2013). Aucun effet significatif du travail du sol 
ou de la gestion des cultures n’a été observé sur les stocks de C 
sur 41 ans. La réduction du travail du sol a toutefois entraîné une 
rapide accumulation de C au cours des 4 premières années, puis 
le stock de C n’a guère évolué durant les 24 années suivantes 
(+	2,17 t.C ha-1	lorsque	le	travail	du	sol	était	réduit,	+1,31 t.C	ha-1 
lorsque le sol n’était pas travaillé), mais ce stockage additionnel 
s’est annulé par la suite. L’absence de labour a provoqué une 
stratification des MO du sol et des modifications dans le fonc-
tionnement du sol, la disponibilité en nutriments, la capacité de 
rétention en eau du sol, la diversité microbienne, la quantité de 
C "frais" incorporé dans le sol et en conséquence, le "priming 
effect". Le régime hydrique pourrait être le facteur déterminant 
du stockage/déstockage de carbone dans ces situations. Les 
années humides ou en présence d’irrigation, la minéralisation 
des	MO,	en	particulier	à	 la	surface	du	sol	où	 la	majorité	du	C	
s’est accumulée en l’absence de labour, serait favorisée. A l’in-
verse, les années sèches ont permis une accumulation de C. 
Cette étude souligne bien l’importance d’identifier, de quanti-
fier et de hiérarchiser, selon les contextes pédoclimatiques, les 
différents mécanismes pour pouvoir modéliser et prédire les 
stocks de C organique du sol en fonction des pratiques agri-
coles et forestières.

2.2.2. Méta-analyses
Des approches par méta-analyse permettent de confronter 

ce type de résultats avec ceux obtenus dans d’autres essais 
similaires, afin de valider ou non la généricité des processus 
découlant de la mise en œuvre d’une pratique agricole. Nous 
présentons dans la suite les exemples de quelques méta-ana-
lyses publiées récemment sur l'impact de l’irrigation (Zhou et al., 
2016), du travail du sol (Virto et al., 2012), du chaulage (Paradelo 
et al., 2015) et de la fertilisation (Han et al., 2016 ; Yue et al., 2016) 
sur les stocks de C du sol.

La méta-analyse de Zhou et al. (2016) indique que la dispo-
nibilité en eau modifie les allocations de carbone dans la plante 
et les taux de renouvellement des MO dans les sols. La séche-
resse conduit à une augmentation du rapport racine/tige et à 
une diminution de la respiration hétérotrophique du sol, alors 
que l’irrigation conduit à une augmentation de la respiration du 
sol mais aussi à des entrées de biomasse plus élevées.

Concernant le travail du sol, la méta-analyse de Virto et al. 
(2012) confirme la généricité des résultats obtenus dans l’étude 
de Dimassi et al. (2013). Le non-labour a peu d’effet sur le stock 
de C organique du sol (voir aussi Luo et al., 2010). Cependant 
des pratiques secondaires (en lien avec le non labour, comme le 

2.2. Impact des pratiques agricoles sur le 
stockage de C organique dans les sols

2.2.1. Etudes de l’évolution des stocks organiques 
de sites expérimentaux de longues durées

De	très	nombreux	travaux	ont	déjà	été	menés	par	le	monde	
académique sur les effets des pratiques agricoles sur le stoc-
kage de carbone dans les sols. Nous avons choisi ici de pré-
senter les résultats de trois essais récemment publiés, qui se 
caractérisent par un suivi sur des durées décennales à pluri-dé-
cennales. Il s’agit d’un exemple sous forêts soumises à une ges-
tion conventionnelle, et de deux exemples en grandes cultures, 
impliquant des amendements en MO exogènes, ou un travail du 
sol réduit.

Les changements du stock de C dans les sols forestiers 
français ont été suivis dans le réseau RENECOFOR (Réseau 
National de suivi à long terme des ECOsystèmes FORestiers), 
à partir de mesures répétées à 15 ans d’intervalle sur 102 par-
celles gérées de façon extensive par l’ONF (Office National des 
Forêts) (Jonard et al., 2017). Les observations révèlent une aug-
mentation moyenne annuelle du stock de C de 0,34 tC.ha-1.an-1. 
Elle	correspond	tout	juste	à	une	augmentation	annuelle	de	4‰	
(les stocks moyens dans la litière et les 40 premiers centimètres 
du sol sont de l’ordre de 81,6 tC.ha-1 :	0,34/81,6	=	0,004).	L’aug-
mentation du stock est plus importante sous résineux que sous 
feuillus (Jonard et al., 2017) et n’est pas liée à une augmentation 
des apports aériens. Un lien faible a pu être mis en évidence 
avec la qualité des litières (C/N), l’historique et la conduite du 
peuplement (futaie régulière vs irrégulière).

L’effet des apports de matières organiques exogènes, en 
particulier des produits résiduaires organiques (PRO), est étudié 
en France dans le réseau SOERE (Systèmes d’observation et 
d’expérimentation au long terme pour la recherche en environ-
nement) PRO. Sur le site Qualiagro (Feucherolles, Yvelines) de 
cet observatoire, différents composts et un fumier sont apportés 
à raison de 4 t.ha-1 tous les deux ans. Les teneurs en C des sols, 
suivies tous les deux ans depuis 15 ans, ont montré une accumu-
lation significative de C comprise entre 0,20 et 0,50 tC.ha-1.an-1 
pour les sols amendés avec du fumier et des composts d’origine 
urbaine (Peltre et al., 2012). Ces pratiques d’amendements orga-
niques présentent donc un bénéfice pour le stockage de C. Elles 
ont aussi des bénéfices économiques et agronomiques (amé-
lioration de la fertilité et de la structure physique des sols). En 
revanche, des effets négatifs ont été observés, en particulier sur 
les flux d’éléments autres que le C. En effet, les PRO contiennent 
du N et du P en quantités souvent importantes, et présentent 
alors des risques de surfertilisation, d’émission de N2O et de 
volatilisation de NH3. Enfin, il ne faut pas négliger les risques liés 
aux contaminants organiques, aux contaminants métalliques 
ou aux agents pathogènes qui peuvent être contenus dans les 
PRO (Smith, 2009). Pour mieux comprendre et prédire les effets 
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3. COMMENT UNE MEILLEURE PRISE 
EN COMPTE DES MÉCANISMES 
DE STABILISATION DES MO PEUT 
PERMETTRE D’AMÉLIORER LES 
PRÉVISIONS D’ÉVOLUTION DE STOCK 
DE CARBONE ORGANIQUE DU SOL ?

Travailler à l’échelle des mécanismes signifie souvent travail-
ler à fine échelle spatiale (mm-µm), mettre en évidence le poten-
tiel du mécanisme considéré et étudier ce mécanisme dans des 
conditions spécifiques (expérience de laboratoire ou travail dans 
des conditions pédo-climatiques particulières). Éclairer la prévi-
sion d’évolution du stock de C organique des sols à l’aide de la 
compréhension des mécanismes pose au moins deux questions 
délicates et en partie liées que nous allons préciser et discuter 
dans cette partie :	(1)	la	question	du	changement	d’échelle	(com-
ment passer du µm3 au dm3 puis à la parcelle, au paysage et au-
delà,	jusqu’à	l’échelle	globale)	et	(2)	la	question	de	la	validation	
(comment passer du potentiel d’un mécanisme à son expres-
sion quantitative dans différents contextes pédo-climatiques). 
Concernant la question du changement d’échelle, il existe au 
moins trois possibilités  :	 (1)	 trouver	 un	 indicateur	 prenant	 en	
compte un ou plusieurs mécanismes, (2) introduire plus de 
mécanismes dans les modèles de dynamique du C organique 
des sols (type Roth-C ou Century), ou (3) identifier des variables 
mesurées à fine échelle permettant, grâce à une modélisation 
appropriée, de prédire des tendances macroscopiques. Cha-
cune	de	ces	approches	doit	ensuite	être	validée	sur	des	jeux	de	
données appropriés (figure 8).

3.1. Quels indicateurs pour améliorer 
les prévisions d’évolution de stock de C 
organique du sol ?

Plusieurs indicateurs ont été développés (ou pourraient être 
développés) pour améliorer les prévisions d’évolution des stocks 
de C organique du sol, notamment dans un contexte de chan-
gement d’usage des terres ou de pratiques culturales (cf. IPCC, 
2006, détaillant la méthodologie actuellement utilisée pour esti-
mer les changements de stocks de C du sol).

L’indicateur le plus discuté actuellement est sans doute le 
déficit en saturation de C organique du sol. Hassink (1997) a pro-
posé	que	la	proportion	en	fraction	fine	(< 20 µm)	d’un	échantillon	
de sol impose une limite supérieure à sa capacité de stockage 
de C stable. Cette limite théorique peut être calculée (Csat) à 
partir de mesures granulométriques (Csat	=	4,09	+	0,37 x (argiles	
+ limons fins)) (Hassink, 1997). Cette séquestration par la frac-
tion fine serait due à la protection physique et physico-chimique 
fournie par les minéraux finement divisés (voir section 1.2.). Si on 
soustrait à cette valeur théorique Csat la concentration effective 

choix des espèces cultivées et le nombre de rotations) montrent 
des effets positifs liés aux systèmes de culture sous non-labour 
(Virto et al., 2012).

Paradelo et al. (2015) compilent les résultats de 29 études 
ayant suivi les effets du chaulage sur les stocks de C. Leur méta-
analyse ne permet pas de déduire un effet univoque du chaulage 
sur le stockage de C. En effet, les travaux ont été menés dans 
une large gamme de conditions expérimentales. De surcroît, ils 
ne permettent pas de quantifier simultanément les trois proces-
sus clés (voir section 1) de la dynamique du C organique des 
sols affectés par le chaulage :	 la	production	végétale,	l’activité	
des décomposeurs et la structure du sol.

Yue et al. (2016) compilent quant à eux une soixantaine 
d’études menées uniquement sur l’impact de l’apport d’azote 
sur les stocks de C. La méta-analyse met en évidence une 
augmentation des entrées de C dans le sol et une absence de 
changement des flux de sorties suite à une augmentation des 
apports de N. Concernant les stocks de C organique, elle fait 
apparaître une augmentation du C dans les horizons organiques 
et dans la solution du sol, mais pas de modification de stock 
dans les horizons minéraux du sol, contrairement à la méta-ana-
lyse menée pour les sols forestiers par Janssens et al. (2010). Le 
fait de moyenner tous les résultats obtenus dans des contextes 
différents et sur des durées variables occulte toutefois les effets 
qui peuvent être observés sur un site donné. La méta-analyse 
de Han et al. (2016) confirme les travaux de Yue et al. (2016). 
Quand la fertilisation minérale est complétée par des amende-
ments organiques l’augmentation des stocks de C est d’autant 
plus élevée, car les amendements organiques contribuent direc-
tement au stock de MO des sols.

En conclusion, il est souvent considéré que les pratiques 
agricoles permettant d’accroître les entrées de MO dans le sol 
ont un impact positif sur le stockage de C (Pellerin et al., 2013 ; 
Chenu et al., 2014b ; Paustian et al., 2016). Toutefois, leurs im-
pacts sur les mécanismes contribuant au stockage/déstockage 
du C du sol (voir section 1) ne sont pas encore clairement éluci-
dés. Les méta-analyses et les études de terrain de longue durée 
mettent en évidence que l’intensité relative des mécanismes 
contribuant au stockage et ceux contribuant au déstockage 
peut évoluer au cours du temps. Il ressort également de ces 
études et des échanges avec les opérationnels qu’il est primor-
dial de comprendre comment le contexte édaphique module les 
mécanismes de stockage du C organique dans les sols.

De plus, l’accent mis ici sur le cycle du C et l’augmenta-
tion des stocks de C des sols ne doit pas masquer l’importance 
des interactions avec les cycles des autres nutriments contenus 
dans les MO (N, P, etc.). Il faut enfin garder à l’esprit que quels 
que	soient	les	usages	du	sol,	l’enjeu	principal	pour	tous	les	ac-
teurs du monde agricole est de garantir une production assurant 
un revenu, et de maintenir l’emploi. La préservation ou l’augmen-
tation des stocks de MO apparaît comme un des leviers d’action 
vis-à-vis	de	ces	enjeux	(Manlay et al., 2016).
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déterminées à l’aide de l’abaque proposé par Rémy et Marin-La-
flèche. Cependant, le lien entre potentiel de gain et déficit en MO 
calculé à l’aide de l’abaque de Rémy et Marin-Laflèche reste à 
valider et le domaine de validité de cet abaque est une question 
qui reste assez largement ouverte (Roussel et al., 2001).

Inversement, des indicateurs de risque de perte de C orga-
nique des sols peuvent être imaginés. Par exemple, un sol riche 
en	MO	particulaire	pourrait	être	plus	sujet	à	une	décroissance	
rapide de son stock de C qu’un sol dont une plus grande partie 
du	C	est	associé	à	la	matrice	minérale	(Arrouays,	1994 ;	Jolivet et 
al., 2003) et des méthodes normalisées existent pour quantifier 
les MO particulaires. D’autres travaux suggèrent que la stabilité 
biogéochimique du C peut être reliée à sa stabilité thermique 
(Plante et al., 2011  ; Saenger et al., 2013  ; 2015). Dans ce cas, 
des mesures thermiques pourraient servir de proxy pour évaluer 
la quantité de C organique qui risque d’être perdue consécutive-
ment à un changement d’usage des terres ou une modification 

en MO de la fraction fine du sol, on obtient le déficit de satu-
ration en C. Cet indicateur a récemment permis de réaliser la 
première carte des sols français en terme de potentiel de gain 
de	C	organique	dans	la	fraction	fine	du	sol,	sur	0-30 cm	(Angers 
et al., 2011). Toutefois, cet indicateur du potentiel de gain de 
C	organique	des	sols	n’a	pour	 l’instant	 jamais	été	validé	et	sa	
pertinence pour prédire l’évolution du stock de C consécutif à 
une modification d’usage des terres ou des pratiques culturales 
reste donc à évaluer (O’Rourke et al., 2015). Une approche assez 
similaire à celle de Hassink a été proposée sur les sols français. 
Ainsi, Rémy et Marin-Laflèche (1974) ont proposé des niveaux 
en MO "souhaitable" en fonction des teneurs en calcaire et en 
argiles. Roussel et al. (2001) ont utilisé cet abaque pour estimer 
le déficit en MO des sols français. Pour cela, ces auteurs ont 
soustrait les teneurs en MO indiquées par la Base de Données 
Analyse de Terres (BDAT) aux teneurs en MO "souhaitables" 

Figure 8 - Comment passer de l’identification du mécanisme de stabilisation à sa prise en compte efficace pour améliorer les 
prévisions d’évolution de stock de carbone organique des sols.
Figure 8 - From the identification of the stabilisation mechanisms to their effective consideration to improve predictions of soil organic C 
stock evolution. 
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De plus ces modèles, pour la plupart, ne parviennent pas à 
reproduire les interactions entre production primaire et temps 
de résidence du C organique dans les sols. Ces deux variables 
contrôlent	la	quantité	de	C	stocké	dans	les	sols	mais	indépen-
damment l’une de l’autre (Todd-Brown et al., 2013). Cependant, 
la prise en compte explicite de mécanismes de stabilisation 
dans ces modèles est un travail conséquent. Il faut d’abord 
trouver un formalisme mathématique adapté au mécanisme à 
ajouter,	 l’insérer	dans	le	modèle	et	tester	si	 la	performance	du	
modèle a effectivement été améliorée.

Selon cette philosophie, divers travaux cherchent à intro-
duire le "priming effect" dans les modèles de dynamique du C 
(Guenet et al., 2013  ; Perveen et al., 2014). Ainsi une équation 
reliant la quantité de MO fraîche et la vitesse de minéralisation 
de la MO des sols, proposée par Wutzler et Reichstein (2008) et 
adaptée par Guenet et al. (2013) a été introduite dans le modèle 
ORCHIDEE. L’introduction de cette fonction a effectivement 
permis d’améliorer les performances du modèle pour reproduire 
des données issues d’expériences d’incubations au laboratoire. 
Les simulations à l’échelle globale montrent que cette modifi-
cation du modèle est relativement sensible car, en fonction des 
scénarios futurs appliqués au modèle, il existe un écart entre 
les capacités de stockage du sol prédites par les deux versions 
du	modèle	pouvant	aller	jusqu’à	12	Gt	de	C	(i.e.	0,8	tC.ha-1) sur 
l’ensemble du XXIe siècle (Guenet et al., soumis).

Une prise en compte explicite de tous les mécanismes de 
séquestration dans les modèles de biosphère spatialisée appa-
raît pour l’heure prématurée car ils seraient trop gourmands en 
temps de calcul et le formalisme adapté à la prise en compte de 
nombreux mécanismes n’est pas encore stabilisé. Des progrès 
pourraient néanmoins être réalisés rapidement en augmentant 
les comparaisons entre modèles statistiques et mécanistes et 
en testant les modèles mécanistes sur les bases de données 
existantes et en développement.

Cependant, le manque de données précises constitue tou-
jours	une	 limitation	 forte	pour	 l’utilisation	et	 l’amélioration	des	
modèles, notamment aux plus larges échelles spatiales et sur le 
profil vertical (Mathieu et al., 2015 ; He et al., 2016 ; Balesdent et 
al., sous presse). Il existe en effet une incertitude très forte sur 
les stocks de C eux-mêmes mais également sur les données 
d’entrées de ces modèles (paramètres pédologiques, occupa-
tion des sols, entrées de C, etc.). A ce titre, l’avancement du 
projet	GlobalSoilMap	qui	ambitionne	de	fournir	des	cartes	glo-
bales bien résolues des caractéristiques des sols (Arrouays et 
al., 2014) constitue également un prérequis pour espérer mieux 
prendre en compte les mécanismes de séquestration dans les 
modèles de biosphère spatialisée.

des pratiques culturales. L’utilisation de mesures thermiques 
pour évaluer le potentiel de stockage de C pourrait également 
être envisagée.

D’autres indicateurs basés sur des mécanismes de séques-
tration du C organique dans les sols liés au vivant (voir section 
1.1) pourraient sans doute être proposés, comme le rapport 
bactéries/champignons ou des indicateurs basés sur la faune 
du sol, la végétation, la couche de litière. Le type de sol et sa 
minéralogie sont aussi des pistes pouvant fournir des indica-
teurs pertinents (Mathieu et al., 2015 ; Khomo et al., 2016). Il faut 
néanmoins garder à l’esprit que ces indicateurs doivent être suf-
fisamment rapides à acquérir et peu coûteux à mesurer pour 
pouvoir être testés dans un grand nombre de contextes pédo-
climatiques. Enfin, si l’indicateur intègre, par nécessité, les mé-
canismes de séquestration de manière parcellaire et dégradée, 
il doit néanmoins reposer sur des bases scientifiques solides et 
être soumis à un processus de validation précis, pour avoir une 
valeur prédictive satisfaisante. Ces conditions ne sont actuelle-
ment réunies pour aucun indicateur, ce qui ouvre des perspec-
tives pour la recherche, la validation et l’utilisation de tels indica-
teurs de changement des stocks de C. Le type d’indicateur utile 
pour assister une démarche de stockage de C est également à 
réfléchir. En effet, les indicateurs peuvent porter sur le potentiel 
de stockage (comme ceux présentés ci-dessus) ou sur d’autres 
variables comme par exemple la vitesse de stockage, le flux 
entrant, la vitesse moyenne de minéralisation, le temps moyen 
de résidence dans les sols, etc.

3.2. Comment mieux intégrer  
les mécanismes de stabilisation des MO 
dans les modèles à grandes échelles de 
dynamique du C ?

Il existe une forte incertitude sur l’évolution du stock de C 
dans les modèles globaux (e.g. Friedlingstein et al., 2006). Ainsi, 
une comparaison de modèles de biosphère spatialisée a montré 
que, pour un même scénario d’évolution des émissions de gaz 
à effet de serre anthropiques, ces modèles prévoient une évolu-
tion du stock de C organique dans les sols au XXIe siècle allant 
de -50 à +300 GtC (Eglin et al., 2010). La différence entre ces 
prévisions	extrêmes	correspond	donc	à	environ	40 %	du	stock	
de C atmosphérique actuel ! Réduire les incertitudes sur l’évo-
lution du stock de C du sol est donc crucial pour mieux prédire 
l’évolution de la concentration en CO2 atmosphérique. La prise 
en compte dans les modèles grandes échelles des mécanismes 
de stabilisation du C dans les sols est encore assez fruste (Luo 
et al., 2016). Par exemple, ces modèles prennent peu en compte 
les régulations biologiques (faune, micro-organismes) ou la 
structure des sols (Wieder et al., 2015), que nous avons identi-
fiées plus haut comme des facteurs prépondérants de la dyna-
mique du C dans les sols.
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Une étude récente a par exemple évalué l’évolution de la photo-
synthèse brute en prairie en fonction de la fertilisation azotée et 
du climat (précipitations et températures annuelles) (Gilmanov 
et al., 2010  ; Soussana et al., 2010). Ce même travail a égale-
ment estimé la séquestration du C organique dans les sols de 
prairie en fonction de la fertilisation azotée, de la biomasse pré-
levée (pratiques culturales) et des conditions pédoclimatiques. 
D’autres synthèses de données sur les sites à tour à flux ont 
permis	d’établir	que	les	bilans	de	C	sont	plutôt	contrôlés	par	les	
opérations	sylvicoles	dans	les	forêts	jeunes	et	par	les	variations	
climatiques dans les forêts matures (Kowalski et al., 2004). Le 
stock de C organique dans le sol est d’autant plus grand que le 
nombre	de	 jours	de	croissance	des	plantes	est	élevé	 (Granier 
et al., 2000).

Un autre exemple intéressant est l’utilisation des systèmes 
expérimentaux de type FACE (Free Air CO2 Enrichment) qui 
augmentent artificiellement la concentration en CO2 de l’atmos-
phère. Ce type d’essais est en place depuis maintenant plu-
sieurs années et a apporté des informations de première impor-
tance sur la réponse des écosystèmes à l’augmentation du CO2 
atmosphérique (Ainswroth et al., 2005). Concernant les sols, 
ils montrent que les stocks de C augmentent quand l’azote est 
disponible ou ne varient pas quand l’azote est limitant, et ceci 
malgré l’augmentation des entrées via la production de litière 
(Hungate et al., 2009). Ces données ont été confrontées à des 
sorties de modèle grande échelle pour différentes variables de 
sorties (Walker et al., 2015).

L’utilisation des réseaux de sites peut donc permettre à la 
fois d’estimer l’importance des mécanismes de stabilisation 
pour les stocks de C, de les hiérarchiser (exploration des bases 
de données), mais aussi de valider les approches visant à amé-
liorer les prévisions d’évolution de stock de C du sol. Toutefois, 
les évolutions de stock de C du sol ne sont souvent pas obser-
vables avant plusieurs années. Ce point-clé met en exergue la 
nécessité absolue de pouvoir maintenir les sites de suivi sur le 
long terme.

En conclusion, améliorer la prise en compte dans les mo-
dèles des mécanismes de stabilisation des matières organiques 
des sols pour améliorer les prévisions d’évolution de stock de C 
du sol n’est pas une tâche aisée. Plusieurs approches ayant leurs 
attraits et leurs défauts peuvent être proposées. La construction 
d’indicateurs de stockage de C basés sur les mécanismes a la 
vertu de la simplicité mais si ces indicateurs reposent sur des 
bases scientifiques trop faibles, ils risquent d’avoir des valeurs 
prédictives très limitées car associées à de trop fortes incer-
titudes. Trouver un formalisme adapté et robuste pour implé-
menter la prise en compte de mécanismes dans les modèles 
grandes échelles est bien souvent une question de recherche 
à part entière. Un travail en commun des communautés scien-
tifiques travaillant sur les mécanismes et sur la modélisation 
devrait permettre de mieux relier mécanismes de stabilisation et 
modélisation de la dynamique des stocks de C, seul moyen de 

3.3. Comment la modélisation de la 
minéralisation de la MO à micro-échelle 
pourrait permettre de décrire des flux de C 
macroscopiques ?

Une autre approche consiste à modéliser finement la miné-
ralisation de la MO puis à rechercher comment ces modèles mi-
cro-échelle peuvent servir à renseigner utilement les modèles de 
dynamique du C opérant à des échelles plus larges (parcelles, 
paysage, globale). Par exemple, nous avons vu plus haut que 
les hétérogénéités spatiales à fine échelle, qui entraînent des 
conditions environnementales différentes pour les microorga-
nismes du sol (humidité, pressions partielles de gaz), ou les dis-
tances entre micro-organismes et MO influencent grandement 
les vitesses de minéralisation des MO (voir section 1.2.1). S’il est 
connu que ces paramètres contraignent fortement la minérali-
sation de la MO à l’échelle microscopique (Monga et al., 2014 ; 
Vogel et al., 2015), ils ne sont pour l’instant pas pris en compte 
dans les modèles grande échelle. Cependant, la réalisation de 
ce changement d’échelle est une tâche difficile et constitue un 
vaste champ de recherche.

3.4. Quelles données existent pour 
contraindre les différentes approches visant 
à améliorer les prévisions d’évolution de 
stock de C du sol ?

Quel que soit le type d’approche adopté pour tenter de relier 
mécanismes de stabilisation et évolution des stocks de C du sol, 
il faut comparer les prédictions des approches à des données 
de terrain. L’évolution des stocks de C est ainsi difficile à détec-
ter	à	court	terme	(< 10	ans),	ce	qui	constitue	un	enjeu	méthodo-
logique pour la mise en œuvre du programme "4 pour 1 000". 
La détection de l’évolution des stocks de C implique actuelle-
ment des analyses répétées dans le temps sur des dispositifs 
de longue durée (Fornara et al., 2011) ou des chronoséquences 
(Pöplau et al., 2011). De surcroît, pour évaluer la généricité des 
prévisions d’une approche donnée, il est utile de comparer les 
prédictions à des données collectées pour des couverts végé-
taux variés dans des contextes pédo-climatiques diversifiés. A 
ce titre, les réseaux de sites tels le RMQS (Réseau de Mesure de 
la	Qualité	des	Sols),	RENECOFOR,	 les	SOEREs,	déjà	évoqués	
plus haut, ou les réseaux de tours à flux sont particulièrement 
précieux. Les sites équipés de tours à flux permettent de dis-
poser non seulement des stocks de C, des propriétés du sol et 
de l’historique de gestion du site, mais également des valeurs 
de flux de gaz entre l’atmosphère et l’écosystème considéré. De 
tels sites se sont développés ces dernières années et il en existe 
actuellement environ 600 à travers le monde pour une grande di-
versité d’écosystèmes. Grâce à ce nombre conséquent de sites, 
des synthèses de données pertinentes peuvent être réalisées. 
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fluides, les décomposeurs et leurs enzymes. Les travaux ré-
cents	ont	également	mis	en	évidence	le	rôle	central	des	phases	
minérales qui protègent les MO. Ils ont toutefois démontré que 
toutes les surfaces minérales n’avaient pas la même capacité à 
accueillir des composés organiques et que le complexe orga-
no-minéral évoluait au cours du temps, du fait des processus 
d’altération. Un certain nombre d’outils récemment développés 
devrait permettre des avancées importantes dans les années 
à venir pour la compréhension et la modélisation de l’influence 
de l’organisation de la matrice sol sur le stockage/déstockage 
de C.

L’effet des mécanismes de stabilisation des MO doit être 
étudié	sur	tout	le	profil	de	sol,	y	compris	en	profondeur	(jusqu’au	
matériau parental), le système racinaire des plantes ayant une 
influence très importante. Les modèles de dynamique du C ne 
pourront donc pas se limiter à la couche superficielle du sol, qui 
n’est pas la seule impactée par les pratiques agricoles et l’usage 
des sols. Ces modèles devront tenter de trouver les indicateurs 
prenant explicitement en compte les différents compartiments 
du sol et ne plus considérer par exemple la composante micro-
bienne comme une "boîte noire", et, enfin, considérer la faune du 
sol. La complexité de l’équation impliquant acteurs biologiques, 
interactions physiques, pédo-climats et pratiques rend d’autant 
plus primordiale la recherche et la validation d’indicateurs de 
ces mécanismes.

Cette synthèse a souligné trois caractéristiques essentielles 
pour les recherches futures sur le stockage de C dans les sols :	
la nécessité de sites expérimentaux sur le long terme, le besoin 
de données (paramètres des sols, usages et pratiques) fiables 
et précisément résolues, notamment aux larges échelles spa-
tiales, et le besoin d’interactions pluridisciplinaires entre les 
chercheurs des champs de la science du sol et de l’écologie. En 
effet, il apparaît que si les différents mécanismes sont souvent 
étudiés séparément, dans un but de simplification indispen-
sable, tous les mécanismes sont liés. Ce sont leurs interactions 
complexes qui vont déterminer la dynamique du C. Enfin, il est 
crucial de renforcer les interactions entre monde de l’opération-
nel et monde académique afin de pouvoir identifier avec préci-
sion les verrous à étudier pour comprendre l’impact de la mise 
en œuvre de certaines pratiques agricoles sur le stockage de C, 
et pour diffuser les connaissances nouvellement acquises et les 
traduire en terme de recommandations pratiques.
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CONCLUSIONS
La solution privilégiée par l’initiative 4 pour 1 000 pour aug-

menter les stocks de C des sols consiste à augmenter les flux 
d’entrée de C dans les sols, via la mise en œuvre de pratiques 
de gestion adaptées aux conditions locales. Pourtant, les pra-
tiques n’influencent pas uniquement les entrées, mais aussi les 
mécanismes de stabilisation et déstabilisation du C dans les sol 
et donc les sorties de C.

Les travaux récents ont permis de progresser dans la com-
préhension	des	mécanismes	biotiques	et	abiotiques	en	jeu	dans	
la stabilisation/déstabilisation du C organique du sol et de préci-
ser leur importance relative.

Les	apports	végétaux	souterrains	ont	un	rôle	majeur	sur	le	
stockage/déstockage du C du sol. Contrairement aux litières 
aériennes qui seraient très rapidement minéralisées, les apports 
racinaires contribueraient très largement aux entrées de C sus-
ceptibles d’être stabilisées dans les sols, mais peuvent égale-
ment induire une surminéralisation des MO natives, notamment 
en cas de ressources nutritives limitées. Les apports végétaux 
alimentent	et	contrôlent,	via leur composition chimique, la dyna-
mique des compartiments labile et intermédiaire de C du sol. Ils 
agissent également sur le compartiment de C stable, mais indi-
rectement, en favorisant la formation d’agrégats par l’intermé-
diaire de leurs racines et des associations mycorhiziennes. Les 
microorganismes	et	la	faune	du	sol	ont	un	rôle	central	dans	les	
mécanismes de stockage/déstockage des matières organiques 
des sols car ils les consomment et transforment. Leur activité 
métabolique produit du CO2 et CH4 (déstockage) lors de leur 
consommation des matières organiques apportées (exogènes) 
et endogènes au sol. Cependant, il est considéré que l’action 
des organismes du sol produit globalement des composés se-
condaires qui contribuent in fine à la stabilisation du C dans les 
sols, soit par leur récalcitrance chimique, soit par les interac-
tions qui s’établissent avec les ions et les surfaces minérales du 
sol. L’action des organismes est également indispensable pour 
recycler les nutriments, maintenir la biodiversité et l’équilibre des 
écosystèmes. L’ensemble de ces co-bénéfices des sols tend à 
privilégier les sols avec une forte activité biologique. Cependant, 
leur gestion repose sur un besoin de connaissance accru des 
mécanismes interagissant et souvent une plus grande technicité 
sur le plan opérationnel. Les pratiques préconisées par le 4 pour 
1 000 devront tenir compte de tous les mécanismes biotiques 
antagonistes pour en orienter la résultante vers le stockage de C 
plutôt	que	vers	sa	minéralisation.

L’action des décomposeurs sur les matières organiques 
dépend de l’arrangement entre particules (minérales et or-
ganiques) et du réseau de pores dans lesquels circulent les 
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