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RÉSUMÉ
Le potentiel de stockage additionnel de carbone organique dans le sol, les stratégies permettant 
d'y parvenir et les avantages réels pour l'agriculture et le climat font actuellement l'objet d'un 
intense débat. La controverse est essentielle dans le processus scientifique, mais en ce qui 
concerne le stockage du carbone dans les sols, elle risque de retarder la prise de décision sur les 
mesures de lutte contre le changement climatique. Pour faire la lumière sur ce sujet, l'originalité 
de cet article réside dans son intention de fournir une description équilibrée des opinions 
scientifiques contradictoires sur le stockage de carbone dans les sols et d'examiner comment 
la communauté scientifique peut soutenir la prise de décision en dépit de la controverse. Dans 
la première partie, nous passons en revue et tentons de réconcilier les théories apparemment 
contradictoires sur les mécanismes contrôlant la dynamique du carbone organique dans le 
sol. Nous discutons ainsi des théories divergentes sur la récalcitrance chimique, l'origine 
microbienne ou végétale de la matière organique persistante du sol, la contribution de la 
matière organique particulaire au stockage additionnel de carbone organique dans le sol, et 
l'inaccessibilité spatiale et énergétique de la matière organique du sol aux décomposeurs. 
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Stockage de carbone dans les sols :  
comprendre les controverses et les défis de recherche sur les mécanismes 
pour conseiller les opérationnels et les décideurs sur les pratiques de 
séquestration de carbone 

« Sans controverse, la science n’existe plus » Dominique Arrouays, liste AFES, 12 juillet 2022
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Dans la deuxième partie, nous examinons les avantages et les limites de la gestion et de la modélisation des big data, qui sont des outils 
essentiels pour relier les théories scientifiques aux actions entreprises par les parties prenantes. Enfin, nous montrons comment l'analyse 
et la discussion des controverses peuvent aider les scientifiques à soutenir les parties prenantes dans la conception (i) de compromis 
appropriés pour l'utilisation de la biomasse dans l'agriculture et la sylviculture et (ii) de pratiques de gestion intelligentes face au climat, 
en gardant à l'esprit leurs effets encore non résolus sur le stockage de carbone dans le sol.
Mots-clés
Matière organique, stockage de carbone, récalcitrance chimique, transformation microbienne, inaccessibilité, modélisation, big data, 
utilisation de la biomasse, pratique de gestion

SUMMARY 
CARBON STORAGE IN SOILS: Understanding the controversies and research challenges relating to the mechanisms involved 
in order to advise practionners and decision-makers on carbon sequestration practices
The potential for additional storage of organic carbon in soils, the strategies for achieving this and the real benefits for agriculture 
and the climate are currently the subject of intense debate. Controversy is an essential part of the scientific process, but when it 
comes to soil carbon storage, it might delay decision on the measures to combat climate change. In an attempt to shed light on 
this subject, the originality of this article lies in its intention to provide a balanced description of the conflicting scientific theories 
on soil carbon storage and to examine how the scientific community can support decision-making despite the controversy. 
In the first part, we review and attempt to reconcile the apparently contradictory theories on the mechanisms controlling soil 
organic carbon dynamics. We discuss the differing theories on chemical recalcitrance, the microbial or plant origin of persistent 
soil organic matter, the contribution of particulate organic matter to additional soil organic carbon storage, and the spatial and 
energetic inaccessibility of soil organic matter to decomposers. In the second part, we examine the advantages and limitations of 
big data management and modelling, which are essential tools for linking scientific theories to the actions taken by stakeholders. 
Finally, we show how the analysis and discussion of controversies can help scientists to support stakeholders in designing (i) 
appropriate trade-offs for biomass use in agriculture and forestry and (ii) climate-smart management practices, bearing in mind 
their as yet unresolved effects on soil carbon storage.
Key-words
Organic matter, carbon storage, chemical recalcitrance, microbial processing, inaccessibility, modeling, big data, biomass use, 
management practice

RESUMEN 
ALMACENAMIENTO DE CARBONO EN LOS SUELOS: Comprender las controversias y los retos de la investigación sobre los 
mecanismos implicados para asesorar a los profesionales y a los responsables de la toma de decisiones sobre las prácticas 
de secuestro de carbono
El potencial de almacenamiento adicional de carbono orgánico en los suelos, las estrategias para conseguirlo y los beneficios 
reales para la agricultura y el clima son actualmente objeto de un intenso debate. La controversia es una parte esencial del 
proceso científico, pero cuando se trata del almacenamiento de carbono en el suelo, puede retrasar las medidas para combatir el 
cambio climático. En un intento por arrojar luz sobre este tema, la originalidad de este artículo radica en su intención de ofrecer 
una descripción equilibrada de las teorías científicas contradictorias sobre el almacenamiento de carbono en el suelo y examinar 
cómo puede la comunidad científica apoyar la toma de decisiones a pesar de la controversia. En la primera parte, repasamos 
e intentamos conciliar las teorías aparentemente contradictorias sobre los mecanismos que controlan la dinámica del carbono 
orgánico del suelo. Discutimos las diferentes teorías sobre la recalcitrancia química, el origen microbiano o vegetal de la materia 
orgánica persistente del suelo, la contribución de la materia orgánica particulada al almacenamiento adicional de carbono 
orgánico del suelo y la inaccesibilidad espacial y energética de la materia orgánica del suelo para los descomponedores. En 
la segunda parte, examinamos las ventajas y limitaciones de la gestión y modelización de big data, herramientas esenciales 
para vincular las teorías científicas con las medidas adoptadas por las partes interesadas. Por último, mostramos cómo el 
análisis y la discusión de las controversias pueden ayudar a los científicos a apoyar a las partes interesadas en el diseño de (i) 
compensaciones adecuadas para el uso de la biomasa en la agricultura y la silvicultura y (ii) prácticas de gestión climáticamente 
inteligentes, teniendo en cuenta sus efectos aún no resueltos sobre el almacenamiento de carbono en el suelo.
Palabras clave
Materia orgánica, almacenamiento de carbono, recalcitrancia química, transformación microbiana, inaccesibilidad, modelizatión, big 
data, uso de biomasa, práctica de gestión
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1.	 INTRODUCTION
Tout au long de l’histoire, les controverses ont joué un rôle 

essentiel dans le progrès scientifique. Elles sont essentielles à 
l’émergence, au développement et à l’évaluation critique des 
concepts et des méthodes. Elles peuvent également stimuler 
de nouvelles façons d’interpréter les données et aider à inté-
grer différents points de vue sur un sujet (scientifiques, écono-
miques, éthiques ou politiques) (Dunlop et Veneu, 2019). Bien 
que ce processus soit essentiel à l’avancement de la recherche, 
les controverses scientifiques sont parfois mal interprétées par 
les concepteurs et décideurs des politiques publiques, le grand 
public ou encore les parties prenantes comme le monde agricole 
et peuvent desservir la communauté scientifique. En effet, elles 
entravent la transmission d’un message scientifique clair pour 
éclairer la prise de décision publique.

L’exemple de la pandémie de COVID-19 a illustré la difficulté 
de prendre des mesures rapides dans un contexte de contro-
verse scientifique. De la même manière, les débats en cours 
sur les pratiques et les mécanismes de contrôle du stockage du 
carbone dans le sol risquent d’entraver les stratégies d’atténu-
ation du changement climatique. En particulier, l’initiative «  4 
pour 1000 », qui vise à promouvoir des actions et des pratiques 
susceptibles de stocker du carbone (C) dans les sols - avec des 
avantages associés pour la sécurité alimentaire, la santé des 
sols et le climat (Soussana et al., 2019) - a suscité d’intenses 
débats (Minasny et al., 2017, et les articles de commentaire qui 
s’y rapportent).

Les controverses associées au 4 pour 1000 sont à la fois 
techniques et politiques. Les considérations techniques con-
cernent les méthodes utilisées pour calculer les stocks de C 
du sol, leur éventuelle surestimation, la quantification des effets 
des utilisations de la biomasse, les questions liées au cycle des 
nutriments ou aux émissions de gaz à effet de serre et la défi-
nition des teneurs initiales en C des sols (Larrère, 2018). Sur le 
plan politique, l’initiative pourrait servir de prétexte pour ne pas 
réduire les émissions anthropiques de carbone. Débattre de cer-
taines des controverses techniques actuelles liées à l’initiative 
« 4 pour 1000 » était l’objectif du deuxième séminaire du collectif 
CarboSMS (Carbone des Sols - Mécanismes de Stabilisation), 
dont cet article est issu. Le collectif CarboSMS rassemble à la 
fois des chercheurs et des acteurs de la communauté franco-
phone qui travaillent sur des questions scientifiques et opéra-
tionnelles liées aux mécanismes qui affectent le stockage de C 
dans les sols (Dignac et al., 2017 ; Derrien et al., 2016).

Cet article aborde le sujet du stockage de carbone dans les 
sols agricoles et forestiers en adoptant une approche originale : 
elle met en évidence certaines divergences entre les théories 
scientifiques et propose des moyens de les réconcilier ainsi 
que des suggestions pour aider la prise de décision malgré la 
controverse. Notre objectif n’est pas d’être exhaustif, mais de 
stimuler le débat et la recherche dans des domaines cruciaux. 

Dans la première partie, nous décrivons certains désaccords ac-
tuels concernant les mécanismes d’accumulation et de perte de 
carbone dans les sols (figure 3). La deuxième partie examine les 
avantages et les inconvénients du traitement de données mas-
sives (ou big data) et de l’utilisation de modèles mécanistes, pour 
synthétiser les connaissances sur les mécanismes de stockage 
du carbone et générer des prévisions sur les stocks de carbone, 
utiles aux discussions avec les parties prenantes. La troisième 
section examine les principales controverses concernant la récol-
te de biomasse, ainsi que les pratiques de gestion agricoles et 
forestières recommandées pour augmenter le stock de carbone 
dans les sols. Elle fournit des conseils et des pistes d’orientation 
pour l’action scientifique afin de mieux soutenir les décisions des 
opérationnels et des décideurs (figure 4).

Figure 1  : L’avenir du piégeage du carbone dans le sol est 
entre nos mains (© : D. Derrien). D’après Derrien et al., 2023.
Figure 1: The future of soil C sequestration is in our hands  
(©: D. Derrien). From Derrien et al., 2023.

Figure 2 : Tout ce que nous faisons sur le sol a un impact sur 
le sol (crédit : J. Balesdent). D’après Derrien et al., 2023.
Figure 2: Everything we do on the soil has an impact on the 
soil (credit: J. Balesdent). From Derrien et al., 2023.
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2.	 CONTROVERSES ET NOUVEAUX DÉFIS 
DE RECHERCHE SUR LES MÉCANISMES 
QUI CONTRÔLENT LE STOCKAGE DE 
CARBONE DANS LES SOLS

Le stockage additionnel de C dans les sols agricoles et 
forestiers peut résulter soit d’un apport additionnel augmen-
tant les entrées de C, soit d’une préservation accrue du car-
bone organique du sol (COS) limitant ses pertes (Balesdent, 

Figure 3 : Sujets de controverse sur les mécanismes contrôlant le stockage du carbone dans les sols (MO pour matières organiques, 
MOS pour matières organiques des sols). La récalcitrance a longtemps été considérée comme le principal processus à l’origine de 
la persistance des MO dans les sols, mais cela a été remis en question par un grand nombre de publications au cours de la dernière 
décennie (voir partie 2.1). Une controverse a émergé sur l’origine du C persistant. Souvent considéré comme microbien, peut-il aussi 
être d’origine végétale  ? (voir partie 2.2). Une question récemment débattue s’interroge sur la capacité de la fraction des matières 
organiques particulaires (MOP), contenant du C plutôt jeune, à accumuler du C additionnel dans les sols (voir partie 2.3). Deux 
théories principales sont discutées dans la littérature sur les facteurs contrôlant la dynamique du C dans les sols : l’inaccessibilité 
spatiale et une théorie basée sur les contraintes bioénergétiques de la dégradation des MOS, que nous appellerons « inaccessibilité 
énergétique » (voir partie 2.4). D’après Derrien et al., 2023.
Figure 3: Controversial topics related to the mechanisms that control C storage in soils. (SOM: soil organic matter, OM: organic 
matter). Recalcitrance has long been considered the major process driving OM persistence in soil, but this has been questioned by a 
large number of publications in the last decade (section 2.1). A debate has emerged on the nature of persistent C. Often considered 
as microbe-derived, can it be also plant-derived (Section 2.2). The relevance of particulate organic matter (POM), which contains 
relatively young C, for accumulating additional C in soil has been recently debated (Section 2.3). Two main theories are discussed in the 
literature on the factors controlling C dynamics in soil: spatial inaccessibility and a theory based on the bioenergetic constraints of SOM 
degradation, which we call “energetic inaccessibility” (Section 2.4). From Derrien et al., 2023.

1996  ; Basile-Doelsch et al., 2020). Les prises de décision 
sur les pratiques de gestion des sols devraient privilégier 
les pratiques favorisant l’un, l’autre ou les deux processus, 
qui ont un effet positif sur le climat en réduisant la quantité 
de C transféré du sol vers l’atmosphère sous forme de CO2 
ou de CH4, tout comme les pertes de C par érosion ou sous 
forme de C soluble. Toutefois, il n’existe pas de consensus au 
sein de la communauté scientifique sur la hiérarchisation des 
mécanismes contrôlant le stockage de C. Dans cette section, 
nous discutons des points de vue parfois contradictoires sur 
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publications (par exemple, Dungait et al., 2012 ; Kleber, 2010 ; 
Kleber et Johnson, 2010). Nous discutons ici des approches 
qui peuvent être utilisées pour identifier les MO récalcitrantes, 
des limites qui ont rendu ce concept discutable, et de la possi-
bilité de le réhabiliter.

2.1.1. Un concept en partie basé sur des méthodes 
discutables 

Deux méthodes ont été historiquement utilisées pour carac-
tériser la récalcitrance chimique  : les incubations de litière et 
les mesures de l’âge du carbone dans les fractions de matière 
organique du sol (Marschner et al., 2008). Les deux méthodes 
ont démontré un lien entre structures chimiques et dynamique 
du carbone. Cependant, la méthode de l’âge du C aborde la 
récalcitrance par des expériences de terrain et sur une échelle 
de temps de plusieurs décennies voire siècles, alors que la 
méthode de l’incubation de litières évalue la récalcitrance sur 
quelques mois à quelques années, souvent dans des conditions 
de laboratoire. La première limite du concept de récalcitrance 
est donc qu’il est basé sur des méthodologies qui se réfèrent à 
des échelles de temps différentes, ce qui ne permet pas d’abou-
tir à un récit unique et cohérent.

Un débat important a vu le jour autour du concept de récal-
citrance dans les années 2010 avec la critique de la théorie de 
l’humification. Selon cette théorie, les produits de dégradation 
des apports organiques au sol sont recombinés en polymères 
complexes enrichis en groupes fonctionnels aromatiques, appe-
lés substances humiques (Schulten et Leinweber, 1996). Initia-
lement, les substances humiques ont été isolées par une tech-
nique d’extraction chimique conçue pour séparer les composés 

1) la notion de récalcitrance chimique, 2) l’importance des 
transformations microbiennes pour la persistance du C dans 
les sols, 3) la contribution de la matière organique particulaire 
(MOP) au stockage additionnel de C, et 4) la préservation de 
la matière organique (MO) dans le sol en raison de son inac-
cessibilité spatiale ou énergétique. Nous conclurons enfin en 
tentant de concilier les théories controversées.

2.1. Faut-il réhabiliter la récalcitrance 
chimique ? 

Différentes définitions de la « récalcitrance » peuvent être 
trouvées dans la littérature. La définition la plus communément 
admise en science du sol, que nous adoptons ici, est la pro-
priété chimique intrinsèque d’une molécule qui la rend résis-
tante à la décomposition (Kleber et al., 2011  ; Sollins et al., 
1996). On attribue généralement la récalcitrance chimique à 
des structures complexes et/ou polymérisées (Bertrand et al., 
2006  ; Marschner et al., 2008). Ces structures récalcitrantes 
peuvent être (i) initialement présentes dans la litière végétale, 
comme les structures aromatiques de la lignine et certaines 
structures aliphatiques (e.g., Berg, 2014), (ii) formées lors de 
la décomposition (Stevenson, 1994) ou (iii) formées lors d’une 
dégradation thermique (par exemple le charbon de bois formé 
par les feux de forêt). La récalcitrance est l’une des théories 
les plus anciennes pour expliquer la persistance du carbone 
dans les sols (figure 5) et a longtemps été considérée comme 
le principal processus à l’origine de la persistance des MO 
dans les sols. Cependant, au cours des dernières décennies, 
ce concept a été remis en question dans un grand nombre de 

Figure 4  : Lien entre les questions de recherche sur les mécanismes de stockage du C dans les sols et les problématiques 
opérationnelles. D’après Derrien et al., 2023.
Figure 4: Linking research questions on C storage mechanisms to operational questions. From Derrien et al., 2023.
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aux décomposeurs pour condenser d’hypothétiques «  subs-
tances humiques » serait trop élevé (Kleber et Lehmann, 2019 ; 
Lehmann et Kleber, 2015).

Néanmoins, la théorie de la condensation des MOS a en-
core ses défenseurs qui soutiennent que des structures com-
plexes peuvent naturellement se former par la condensation 
de certains composés organiques sous l’influence de radicaux 
oxygénés générés par des champignons saprotrophes dits de 
pourriture brune (Goodell et al., 2017  ; Yu et Kuzyakov, 2021) 
ou générés par des phases minérales dans des conditions spé-
cifiques (Kleber et al., 2021). Cependant, la contribution de ces 
processus de condensation à la genèse des MO persistantes 
dans les sols reste à élucider.

organiques des composés minéraux (Stevenson, 1994). La 
fraction isolée s’est avérée enrichie en composés aromatiques 
contenant du C ancien (mis en évidence par analyse 14C) et a été 
interprétée comme récalcitrante. Ces résultats sont aujourd’hui 
largement remis en cause car avec ce protocole d’extraction, 
il est possible de générer des artefacts sous forme d’assem-
blages supramoléculaires qui se forment dans ces conditions 
chimiques très spécifiques et ne sont donc pas représentatifs 
des composés du sol (Myneni, 2019 ; de Nobili et al., 2020 ; Olk 
et al., 2019 ; Sutton et Sposito, 2005). De plus, malgré l’utilisation 
de techniques spectroscopiques avec une résolution à très fine 
échelle, l’existence de substances humiques polymériques com-
plexes dans le sol n’a pas été prouvée. Enfin, certains auteurs 
suggèrent que l’investissement thermodynamique nécessaire 

Figure 5  : Chronologie de l’émergence des différentes théories sur la persistance des MO. Ces théories ne s’excluent pas 
mutuellement puisque, dans la plupart des écosystèmes, plusieurs processus agissent en même temps. En outre, l’effet de “priming” 
apparaît comme une théorie transversale, qui peut contribuer à la transformation des MO persistantes en MO non persistantes. 
Certaines théories apparaissent contradictoires, comme la persistance de produits microbiens, suggérée dans les années 2000, et 
la récalcitrance, selon laquelle les petites molécules simples ne sont pas persistantes (voir partie 2.2). Ces contradictions apparentes 
soulignent en fait l’impact majeur des conditions environnementales sur la dominance d’un processus par rapport aux autres. D’après 
Derrien et al., 2023.
Figure 5: Timeframe of the emergence of the different theories about OM persistence. These theories are not mutually exclusive and 
can, in most cases, be reconciled. In most ecosystems, several processes act at the same time. In addition, priming appears as a 
cross-cutting theory, which can explain the shift from persistent to non-persistent SOM. Some theories appear contradictory, such as 
the persistence of microbial products suggested in the 2000s and the recalcitrance theory suggesting that simple, small molecules are 
not persistent (see Section 2.2). This does not necessarily invalidate one or both of the theories but highlights the importance. From 
Derrien et al., 2023.
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d’une molécule peuvent avoir été recyclés à partir d’une autre 
molécule, et ce processus peut s’être produit de nombreuses 
fois (Derrien et al., 2006).

2.1.3. Repenser la récalcitrance à la lumière des 
autres processus de persistance

Le concept de récalcitrance chimique a également été 
remis en question au cours des deux dernières décennies par 
la publication d’un grand nombre d’études sur d’autres proces-
sus contrôlant la dynamique des MO (figure 5). En particulier, 
un effort de recherche important a été fait depuis la fin des 
années 1990 pour comprendre comment les MO peuvent être 
préservées par l’association avec des phases minérales, ce 
qui réduit leur accessibilité aux décomposeurs (Ekschmitt et 
al., 2005 ; Kravchenko et Guber, 2017 ; Panettieri et al., 2017 ; 
Virto et al., 2010). Il a notamment été démontré que la nature 
des groupes fonctionnels des MO régit leurs interactions avec 
les phases minérales protectrices (Kleber et al., 2021). Parallèle-
ment, l’écologie microbienne a également apporté de nouvelles 
connaissances en montrant que la dégradation des MO dépend 
de l’interaction de différentes communautés microbiennes ca-
ractérisées par leur diversité fonctionnelle (Fanin et al., 2016  ; 
Schneider et al., 2012 ; Bardgett et van der Putten, 2014). Les 
MO sont dégradées par une succession de microorganismes 
produisant des enzymes extracellulaires qui dépolymérisent et 
oxydent progressivement les molécules, libérant de petits com-
posés organiques et des nutriments disponibles pour l’absorp-
tion microbienne (Amin et al., 2014 ; Sainte-Marie et al., 2021 ; 
Schimel et Schaffer, 2012 ; Schneider et al., 2012). Bien que la 
plupart des enzymes du sol soient redondantes en matière de 
classes biochimiques attaquées, elles diffèrent grandement en 
matière de structure. Par conséquent, chaque enzyme rompt 
certaines liaisons spécifiques avec une efficacité particulière. 
La nature des matières organiques persistantes dépend de la 
diversité microbienne, qui contrôle la diversité fonctionnelle des 
enzymes. En outre, certains microorganismes peuvent ne pas 
être capables de fournir l’énergie d’activation nécessaire pour 
accéder à une molécule et la décomposer, alors que d’autres 
enzymes le peuvent (voir section 2.4). Par exemple, les cham-
pignons des pourritures blanches et brunes produisent des en-
zymes capables d’attaquer les lignines de la litière, alors que la 
plupart des microorganismes du sol en sont incapables (Floudas 
et al., 2012 ; Janusz et al., 2017). 

Il est important de noter que tous les processus de contrôle 
de la persistance des MOS mentionnés précédemment (fi-
gure 5) sont liés à la chimie des matières organiques. Les pro-
priétés intrinsèques des molécules organiques jouent donc sans 
aucun doute un rôle dans la dynamique du carbone dans les 
sols, mais elles doivent être prises en compte en même temps 
que les paramètres biotiques et abiotiques de l’environnement. 
C’est pourquoi nous suggérons que la dynamique globale d’une 

2.1.2. Un concept en partie basé sur des résultats 
mal compris

Parallèlement à la remise en cause du concept d’humifica-
tion, un nombre croissant d’études se sont attachées à quanti-
fier le temps de séjour moyen du C dans des structures molé-
culaires spécifiques (aussi appelé temps moyen de résidence). 
Dans la plupart des molécules, le temps moyen de résidence 
du C est similaire ou inférieur à celui détecté dans le sol to-
tal (Amelung et al., 2008 ; Schmidt et al., 2011), remettant en 
cause l’idée d’une récalcitrance spécifique de certains com-
posés. Même le C de la lignine, que l’on supposait persister 
dans le sol sur la base des incubations de litière, s’est révélé se 
transformer relativement rapidement (~décennies) (Amelung et 
al., 2008 ; Dignac et al., 2005 ; Gleixner et al., 2002). Seul le C 
pyrogénique ferait exception et résiderait plus longtemps dans 
le sol que le C pris dans sa globalité (Schmidt et al., 2011). 

Ce paradoxe peut s’expliquer par plusieurs biais dans les 
études sur le temps de renouvellement des molécules du sol. 
Tout d’abord, une famille biochimique individuelle comprend un 
très grand nombre de molécules aux propriétés diverses. Par 
exemple, dans la famille des lignines, les structures chimiques 
des lignines du bois sont très différentes de celles des lignines 
des tiges des plantes annuelles. Ainsi, les temps de résidence 
obtenus pour les lignines extraites du maïs (turnover rapide, 
Dignac et al., 2005) ne peuvent pas être généralisés aux molé-
cules des lignines du bois. Ensuite, seule une partie des mo-
lécules d’une famille donnée peut être analysée, c’est-à-dire 
celles qui peuvent être isolées par des méthodes de préparation 
chimique et qui sont analytiquement détectables. On suppose 
généralement que leur temps de résidence est représentatif de 
celui de l’ensemble de la famille, ce qui est discutable. Un autre 
biais est lié au choix d’un modèle simple pour évaluer le temps 
moyen de résidence du carbone dans des composés spéci-
fiques (Derrien et Amelung, 2011) alors qu’il faudrait travailler 
avec des modèles plus complexes. Typiquement, les modèles 
évaluant le temps moyen de résidence du C dans les compo-
sés microbiens doivent décrire le fait que le C est d’abord dans 
le sol sous forme de débris végétaux avant d’être sous forme 
microbienne, ce qui n’est pas toujours le cas. Par ailleurs, il y 
a souvent une confusion entre l’âge d’une molécule et l’âge du 
C de cette molécule. Pour comprendre ce biais, considérons 
un vieil arbre, âgé de plusieurs centaines d’années. Lorsqu’il 
meurt, les champignons qui dégradent son bois utilisent le C 
ancien pour créer de nouvelles molécules. Le C de ces molé-
cules est donc plus ancien que les molécules fongiques elles-
mêmes et son âge n’a rien à voir avec leur récalcitrance. De 
même, le temps de résidence du carbone mesuré dans les 
molécules qu’elles soient végétales ou microbiennes est infé-
rieur au temps de résidence du carbone dans le sol. Il est donc 
erroné de considérer comme récalcitrante une molécule avec 
d’anciens atomes de C. Il faut donc différencier le concept de 
récalcitrance de l’âge du C (Kleber et al., 2011) : les C anciens 



48	 M.F. Dignac et al.

Etude et Gestion des Sols, 32, 2025

tifier les pratiques qui augmentent le stockage et de faciliter la 
sélection d’apports additionnels de C (voir section 4.2). 

2.2. La transformation microbienne des 
matières organiques végétales est-elle une 
condition préalable à leur persistance dans 
les sols ?

L’origine végétale ou microbienne des MO persistant dans 
les sols à l’échelle multidécennale fait encore l’objet de débats. 
On a longtemps supposé que les MO persistantes provenaient 
principalement des apports végétaux et que les mécanismes 
de leur formation dépendaient de la qualité biochimique de ces 
apports. Certains biopolymères végétaux, tels que les lignines 
et les lipides à longue chaîne, étaient donc considérés comme 
lentement dégradables ou récalcitrants (voir section 2.1). Cepen-
dant, des études menées au cours de la dernière décennie ont 
suggéré que les composés microbiens contribuent fortement au 
C organique persistant. L’opinion actuelle dominante est que la 
transformation microbienne est une condition préalable à la sta-
bilisation des MOS (par exemple, Dynarski et al., 2020 ; Kallen-
bach et al., 2015 ; Liang et al., 2019 ; Miltner et al., 2012). Nous 
examinons ici comment les composés microbiens persistent 
dans le sol bien qu’ils soient théoriquement facilement assimi-
lables par les décomposeurs. Nous présentons également les 
contextes qui conduisent à la persistance des composés végé-
taux et discutons de l’utilisation préférentielle des composés 
végétaux ou microbiens par les décomposeurs. 

molécule dans le sol soit décrite par le terme de persistance 
plutôt que récalcitrance. 

2.1.4. Comment réhabiliter la récalcitrance et 
comment l’utiliser en pratique ?

Comme indiqué ci-dessus, la chimie d’une molécule n’est 
pas le facteur prédominant pour expliquer sa dynamique, en 
particulier dans le contexte de différents sites aux propriétés 
biotiques et abiotiques contrastées. Cependant, pour des condi-
tions pédoclimatiques données, les caractéristiques des molé-
cules ont une influence (par exemple, à Versailles, France, le 
renouvellement du C était différent dans les polysaccharides vé-
gétaux et les lignines, Derrien et al., 2006 ; Dignac et al., 2005). 
Le long temps de résidence des structures condensées des MO 
pyrogéniques dans les sols (Lehmann et al., 2015) est une autre 
bonne raison de ne pas écarter le concept de récalcitrance.

Pour réhabiliter le concept controversé de récalcitrance 
chimique, nous proposons de définir des échelles de récalcitrance 
applicables dans des conditions pédoclimatiques particulières. 
Ces conditions pédoclimatiques types devraient être identifiées 
par la texture, les propriétés des phases minérales, la disponibi-
lité des nutriments, les fonctionnalités des décomposeurs, etc. La 
quantification opérationnelle de ces échelles de récalcitrance de-
vrait être basée sur des tests de dégradation normalisés réalisés 
pour diverses molécules dans les conditions pédoclimatiques sé-
lectionnées à des échelles de temps mensuelles à pluriannuelles. 
S’il est validé que la récalcitrance est une variable explicative des 
évolutions de stock, ces échelles de récalcitrance pourraient être 
diffusées auprès des parties prenantes dans le but de mieux iden-

Figure 6 : Exemples de conditions et de processus favorisant la persistance des résidus végétaux. D’après Derrien et al., 2023.
Figure 6: Examples of conditions and processes leading to plant residues persistence. From Derrien et al., 2023.
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MOAM, mais il faut souligner que d’autres auteurs utilisent une 
définition plus restrictive de la MOAM qui n’inclut que les MO 
chimiquement liées aux surfaces minérales et exclut les MO 
physiquement protégées dans les agrégats (voir section 2.3). 
Les molécules biosynthétisées par les microbes ont une affi-
nité plus forte pour les phases minérales protectrices que les 
composés végétaux (principalement en raison de leur polarité, 
Kleber et al., 2021), ce qui pourrait expliquer leur contribution 
importante aux MO persistantes (Cotrufo et al., 2015 ; Hatton 
et al., 2012 ; Kallenbach et al., 2015 ; Kallenbach et al., 2016 ; 
Liang et al., 2017 ; Miltner et al., 2012 ; Rillig, 2004 ; Traore et 
al., 2000). Lorsqu’ils sont associés à des phases minérales, 
les composés microbiens deviennent moins accessibles aux 
enzymes et à l’absorption par les décomposeurs (voir section 
2.4). De plus, les surfaces minérales accessibles sont des hot 
spots de croissance microbienne et, par conséquent, des hot 
spots de nécromasse microbienne préservée sous forme de 
MOAM (Sokol et al., 2022  ; Uroz et al., 2015  ; Witzgall et al., 
2021). Enfin, la persistance des composés microbiens pour-
rait être liée à leur contenu énergétique plus faible que celui 
des composés végétaux, mesuré par analyse thermique (voir 
section 2.4). En effet, dans des conditions anaérobies, certains 
lipides microbiens à faible état d’oxydation pourraient ne pas 
être utilisés par les décomposeurs pour des raisons de limita-
tion énergétique (Keiluweit et al., 2016).

2.2.2. Les voies de préservation des composés 
végétaux dans les sols

La théorie selon laquelle les MO persistant dans le sol 
sont principalement composées de métabolites microbiens est 
contredite par de nombreuses observations sur des sites expé-
rimentaux à long terme de résidus organiques végétaux partiel-
lement décomposés qui persistent plusieurs décennies après 
leur introduction dans le sol (par exemple, Amelung et al., 2008 ; 
Barré et al., 2018). Ces études démontrent que les composés 
d’origine microbienne et végétale contribuent à la persistance 
du COS.

Dans certains écosystèmes, la persistance des MO d’origine 
végétale dans le sol peut être due à des conditions environne-
mentales qui limitent l’activité microbienne, comme l’anoxie, le 
manque d’eau, des températures basses ou un pH acide (par 
exemple, Keiluweit et al., 2016 ; Trumbore, 2009) (figure 6). C’est 
le cas des sols alpins (Budge et al., 2011), des sols des hautes 
latitudes (Kohl et al., 2018), des tourbières (Leifeld et Menichet-
ti, 2018), des pergélisols (Pengerud et al., 2017 ; Schuur et al., 
2008) et des sols bâtis ou urbains (Allory et al., 2022 ; Cambou et 
al., 2018 ; Rees et al., 2019). A titre d’exemple, dans un sol sou-
mis à l’anoxie, la décomposition de certains lipides et composés 
aromatiques des végétaux pourrait être thermodynamiquement 
entravée - comme mentionné ci-dessus pour les lipides micro-
biens (Keiluweit et al., 2016) (voir figure 6 et section 2.4).

2.2.1. Les voies de préservation des composés 
microbiens dans les sols

Depuis le début des années 2000, les avancées techniques 
des analyses moléculaires ont permis d’améliorer nos connais-
sances sur la chimie des MO persistantes (Kögel-Knabner, 
2002  ; Amelung et al., 2008  ; Gleixner, 2013). En utilisant ces 
nouvelles techniques, des études ont montré que la composi-
tion moléculaire des MO persistantes est plus proche de celle 
des constituants microbiens que de celle des tissus végétaux 
(Clemmensen et al., 2013 ; Kallenbach et al., 2016 ; Liang et al., 
2017 ; Liang et al., 2019 ; Miltner et al., 2012 ; Wang et al., 2021). 
En outre, il a été démontré que les MO persistantes se trouvent 
préférentiellement dans les fractions fines du sol (von Lützow 
et al., 2007), qu’on sait enrichies en composés dérivés des MO 
microbiennes (par exemple, Kopittke et al., 2018).

Pour comprendre les mécanismes qui pourraient expliquer 
la persistance des composés microbiens, il faut d’abord exami-
ner leur nature chimique. Les produits du métabolisme microbien 
sont exsudés et excrétés par les microbes actifs ou libérés après 
la mort cellulaire (Hofman et Dusek, 2003). Ils vont de composés 
solubles de faible poids moléculaire (tels que les sucres simples, 
les acides organiques et les acides aminés), aux protéines et 
aux polysaccharides de réserve et de structure (tels que l’ami-
don et la chitine). En théorie, ces composés ne sont pas parti-
culièrement «  récalcitrants », c’est-à-dire peu complexes dans 
leur structure chimique (voir section 2.1) (Hopkins et Dungait, 
2010 ; Lorenz et al., 2021 ; Malik et al., 2016). Des expériences 
de décomposition in vitro en conditions contrôlées ont montré 
qu’ils peuvent se décomposer très rapidement (parfois en moins 
d’une heure), probablement parce qu’ils sont riches en énergie 
ou en nutriments, facilement accessibles aux organismes et ra-
pidement assimilés (Boddy et al., 2007 ; Hill et al., 2008).

Il existe plusieurs explications à ce paradoxe apparent de 
molécules non complexes demeurant très longtemps dans les 
sols. Tout d’abord, il faut se rappeler (section 2.1) que l’âge du 
C dans une molécule microbienne ne reflète pas l’âge de la 
molécule, qui peut être constituée de C recyclé à partir d’autres 
molécules. Néanmoins, il a été suggéré que la grande quantité 
de composés microbiens dans les sols ne peut s’expliquer que 
s’ils sont protégés d’une manière ou d’une autre du recyclage 
microbien (par exemple, Derrien et al., 2006). Cette protection 
peut être due soit à une liaison chimique ou physique avec des 
minéraux, soit à une occlusion physique dans de petits agré-
gats, des oxydes métalliques ou des minéraux mal cristallisés 
(Kögel-Knabner et al., 2008 ; Behre et al., 2012). Les MO qui 
deviennent physiquement ou chimiquement inaccessibles à la 
suite d’une association avec des minéraux sont appelées MO 
associées aux minéraux (MOAM). Cette fraction se distingue 
des matières organiques particulaires (MOP) plus grandes 
et/ou plus légères. Elle constitue la majeure partie des MOS 
(Cotrufo et al., 2019). Nous adoptons ici cette définition de la 
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2.3. Les matières organiques particulaires 
(MOP) sont-elles un levier efficace pour 
l’atténuation du changement climatique ? 

La fraction des MOP fait ici référence aux particules orga-
niques libres du sol, qui ne sont pas associées à des miné-
raux. Contrairement à la définition adoptée dans cet article, 
certains auteurs incluent aussi dans les MOP les particules 
organiques libérées après rupture des agrégats après sonica-
tion. Les MOP sont constituées de débris végétaux grossiers, 
caractérisés par un renouvellement généralement plus rapide 
que celui des MOS totales et un C plutôt jeune (généralement 
de quelques années) (Antón et al., 2022). Par conséquent, les 
MOP ne sont en général pas considérées comme la fraction 
la plus pertinente pour l’accumulation de C additionnel dans le 
sol (Dynarski et al., 2020). Cependant, l’accumulation de MOP 
pourrait contribuer de manière significative à l’atténuation du 
changement climatique. Nous passons ici en revue les proprié-
tés des MOP, leur contribution au stock de COS et leur temps 
de résidence moyen, avant d’examiner en détail les arguments 
concernant l’utilisation des MOP comme moyen d’atténuation 
du changement climatique.

2.3.1. Propriétés des MOP
Avant de discuter des propriétés des MOP, il convient de 

distinguer la fraction des MOP définie comme un compartiment 
conceptuel qui complète la MOAM (voir section 2.2) (Lavallée et 
al., 2019), de celle définie comme un compartiment opérationnel 
(Poeplau et al., 2013). Le compartiment opérationnel est isolé 
par séparation en fonction de la densité ou de la taille combi-
née à la densité, en utilisant des techniques de fractionnement 
physique (typiquement, densité < 1,4-1,8 g cm-3 et taille > 50 μm) 
(Hénin et Turc, 1949 ; Leifeld et Kögel-Knabner, 2005 ; Poeplau 
et Don, 2013 ; Poeplau et al., 2018). Les difficultés liées à la me-
sure d’un compartiment conceptuel et à la diversité des proto-
coles de fractionnement (Lavallée et al., 2019) ont conduit à des 
propriétés des MOP et MOAM très variables entre les études, 
et ont rendu difficile une caractérisation générale de cette frac-
tion. Il est donc important dans les études que soit clairement 
expliqué comment sont définies les MOP et les MOAM (voir éga-
lement la section 2.2.1). Dans ce qui suit, on considère que la 
fraction des MOP est exempte de minéraux et qu’elle est princi-
palement constituée de fragments de plantes en décomposition. 
Les MOP proviennent des racines et des parties aériennes de 
la végétation du site ou des amendements organiques apportés. 
Ces fragments sont progressivement fragmentés et incorporés 
dans le sol sous l’action d’organismes vivants. Le C pyrogénique 
(par exemple, les charbons de bois issus des feux de forêt) est 
également majoritairement présent dans cette fraction (Paetsch 
et al., 2017). La taille du réservoir de MOP et sa composition bio-
chimique dépendent du type de végétation, de la biodiversité du 
sol et des pratiques de gestion (section 4.2). En effet, l’ampleur 

La méta-analyse de Angst et al. (2021) indique que 50 % 
ou plus des MOAM seraient d’origine végétale, sur la base de 
la quantification des amino-sucres comme biomarqueurs des 
MO d’origine microbienne. La formation de MOAM d’origine 
végétale découle de l’inclusion directe des MO végétales parti-
culaires dans les microagrégats (Lehmann et al., 2008 ; Virto et 
al., 2010), qui est favorisée par l’activité des détritivores (Lavelle 
et Spain, 2001) (figure 6). Les MOAM d’origine végétale peuvent 
également se former par l’interaction de surfaces minérales 
réactives avec des composés solubles d’origine végétale (par 
exemple rhizodépôts, lixiviats de sols forestiers) (Hagedorn et 
al., 2015) ou avec des polymères végétaux transformés par oxy-
dation ou dépolymérisation enzymatique qui augmentent leur 
réactivité vis-à-vis des phases minérales (Kleber et al., 2015  ; 
Liang et al., 2017 ; Liang et al., 2019 ; Wang et al., 2017). Cette 
association avec des minéraux protecteurs peut se produire dès 
que les MO des plantes entrent dans le sol. En particulier, les 
apports souterrains des plantes sous forme de tissus racinaires 
ou d’exsudats sont capables de pénétrer les agrégats (Fréchet 
et al., 2018 ; Rasse et al., 2005 ; Poirier et al., 2018).

Les contributions relatives des produits microbiens et végé-
taux aux MOS sont influencées à la fois par l’usage des terres 
et le type de sol (voir section 4.2). La contribution des compo-
sés microbiens serait plus importante dans les sols de prairies 
ainsi que dans les chernozems ou les luvisols fertiles (Angst et 
al., 2021).   Au contraire, les composés végétaux prédominent 
lorsque les conditions du sol sont moins favorables à la crois-
sance microbienne ou dans les sols caractérisés par des com-
plexes organo-métalliques ou des minéraux mal cristallisés, tels 
que les sols forestiers, les podzols, les ferralsols, les gleysols ou 
les alisols (Angst et al., 2021 ; Hall et al., 2020 ; Kögel-Knabner 
et Amelung, 2021). En outre, la contribution globale des MOAM 
au stockage de carbone varie également d’un type de sol à 
l’autre (voir section 2.3).

Ainsi, les données de la littérature sur la préservation des 
composés d’origine microbienne et végétale contredisent l’idée 
selon laquelle la transformation microbienne est une condition 
préalable à la préservation des MO dans le sol. Pour amélio-
rer la compréhension de la persistance préférentielle des MO 
d’origine microbienne ou végétale, des études sont nécessaires 
sur leur utilisation préférentielle par les décomposeurs pour ré-
pondre à leurs besoins en énergie ou en nutriments (Bernard 
et al., 2022) et sur la probabilité de rencontres aléatoires entre 
les substrats solubles et les décomposeurs (Don et al., 2013  ; 
Dungait et al., 2012). Il existe notamment un manque important 
de connaissances sur la manière dont les variations des micro-
conditions environnementales affectent l’accessibilité des diffé-
rentes sources de MO (Bailey et al., 2020) et l’énergie retirée de 
leur consommation par les microbes (voir section 2.4).
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présenter une gamme de propriétés de biodégradation intrin-
sèques (voir la section 2.1 sur la récalcitrance). En outre, l’utili-
sation des MOP par les décomposeurs dépend de leurs teneurs 
en N et en P (qui sont souvent faibles), des ressources énergé-
tiques qu’elles fournissent aux microorganismes et de l’énergie 
nécessaire pour rompre les liaisons au sein des biopolymères 
qui les constituent (Berg, 2014  ; Schmidt et al., 2011  ; Soucé-
marianadin et al., 2019) (voir section 2.4). Par conséquent, les 
temps de résidence du C des MOP peuvent aller de quelques 
mois à quelques décennies (Antón et al., 2022  ; Balesdent, 
1996  ; Derrien et Amelung, 2011  ; Paul, 2016). Les MOP qui 
contiennent des quantités substantielles de C pyrogénique, dont 
le temps de résidence moyen est souvent supérieur à 100 ans, 
font exception (Bird et al., 2015 ; Chassé et al., 2021 ; Lehmann 
et al., 2015). 

Le temps de résidence des MOP est en outre modulé par 
les conditions pédoclimatiques : il est augmenté par des condi-
tions défavorables à la décomposition microbienne (sols gorgés 
d’eau, limitations en nutriments, anoxie, latitudes et altitudes 
élevées, zones arides, horizons profonds) (Budge et al., 2011 ; 
Leifeld et Fuhrer, 2009) et sous des espèces végétales ayant 
des actions inhibitrices sur l’activité microbienne (par exemple, 
conduisant à l’acidification des sols). Les tourbières représentent 
un cas extrême où le temps de résidence du C dans les MOP 
peut atteindre des milliers d’années (Leifeld et Menichetti, 2018).

2.3.4. Limites et bénéfices des MOP pour le stockage 
de C dans les sols

Le temps de résidence généralement court du C dans les 
MOP limite fortement son utilité pour le stockage additionnel de 
C à long terme. La sensibilité des MOP aux changements envi-
ronnementaux, qui affectent les apports végétaux ou l’activité 
des décomposeurs, entraîne également un risque de réversibi-
lité du stockage de C par les effets du changement climatique 
(Hagedorn et al., 2019 ; Rocci et al., 2021). C’est pourquoi cer-
taines méthodes de calcul du potentiel de séquestration du C 
à l’échelle régionale et nationale (par exemple, Alvarez et Be-
rhongaray, 2021 ; Chen et al., 2019) ne prennent pas en compte 
l’accumulation du C dans les MOP, mais s’appuient uniquement 
sur la capacité finie de la fraction fine du sol à séquestrer le C 
à long terme, comme cela a été conceptualisé pour la première 
fois par Hassink (1997). Cependant, il y a encore débat sur le fait 
d’estimer le potentiel des sols à stocker du C uniquement à partir 
de la capacité de stockage de la fraction fine, dans laquelle cer-
tains auteurs supposent que le C atteint la saturation, concept 
encore controversé. Certains travaux soutiennent que le poten-
tiel de séquestration des sols est principalement déterminé par 
la possibilité d’augmenter les apports plutôt que par la capacité 
finie des minéraux à accumuler du C (Barré et al., 2017 ; Poeplau 
et al., 2024). D’autres auteurs décrivent les MOAM comme une 
fraction composite dont certaines composantes se renouvellent 

de la récolte de biomasse a un impact direct sur les apports 
de résidus végétaux au sol et sur la taille du réservoir de MOP 
(section 4.1).

2.3.2. Contribution des MOP aux stocks de C  
des sols

La contribution des MOP au COS est très variable (Georgiou 
et al., 2022) et dépend fortement du type de sol et de la pro-
fondeur (Kögel-Knabner et Amelung, 2021  ; Soucémarianadin 
et al., 2019). Elle est plus élevée dans les sols alpins, les cryo-
sols et les sols contenant peu de minéraux réactifs (Hagedorn et 
al., 2019 ; Kögel-Knabner et Amelung, 2021 ; Leifeld et Fuhrer, 
2009) que dans les sols argileux des régions tempérées de 
basse altitude. La fraction des MOP dépend également de l’utili-
sation du sol et de la couverture végétale. À l’échelle du réseau 
européen de sols LUCAS, Cotrufo et al. (2019) ont montré que 
les MOP peuvent représenter plus d’un quart du COS dans la 
couche 0-20 cm des forêts et des prairies, alors que cette frac-
tion est généralement plus faible dans les sols minéraux arables 
bien drainés (Lugato et al., 2021 ; Wander, 2004). Dans les sols 
forestiers, l’abondance relative des MOP dépend de l’espèce 
d’arbre et est généralement plus faible sous les feuillus que sous 
les conifères (Cotrufo et al., 2019). Dans les sols relativement 
pauvres en MO, quel que soit l’usage du sol, le C a tendance à 
être stocké davantage sous forme d’assemblages organo-miné-
raux (dans la fraction MOAM) que sous forme de MOP (Cotrufo 
et al., 2019). Certains auteurs ont suggéré que le stockage de 
C dans les MOAM pourrait être limité à une valeur maximale de 
saturation (Cotrufo et al, 2019 ; Georgiou et al., 2022), alors que 
la fraction MOP, elle, ne serait pas limitée. Le concept de satu-
ration de la MAOM est cependant très controversé (e.g. Begill et 
al., 2023). La fraction MOP, en raison de sa taille illimitée, serait 
donc un levier intéressant pour le stockage additionnel de C et, 
dans les sols avec peu de phases minérales réactives, elle pour-
rait représenter la principale opportunité d’augmenter le stock de 
C. Cependant, cette capacité de la fraction MOP à contribuer à 
un stockage additionnel de C reste incertaine car la durée de ce 
stockage, avant la dégradation des MOP par les décomposeurs, 
peut représenter une limite pour sa contribution à l’accumulation 
de stocks de COS à long terme.

2.3.3. Temps de résidence du C dans les MOP
En raison de la saisonnalité des apports de litière végétale 

et de la fluctuation de l’activité microbienne, les quantités et la 
composition biochimique des MOP sont dynamiques et transi-
toires par nature (par exemple, Puissant et al., 2017). Comme les 
MOP ne sont pas physiquement protégées des décomposeurs, 
elles sont souvent considérées comme facilement biodégra-
dables (Baldock et Skjemstad, 2000 ; Cotrufo et al., 2019 ; Paul, 
2016). Cependant, les constituants biochimiques des MOP (par 
exemple, la cellulose, les lignines, le C pyrogénique) peuvent 
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Henneron et al., 2022), que nous qualifierons ici d’inaccessibi-
lité énergétique. Qu’elles soient spatiales ou énergétiques, les 
limitations à la dégradation des MOS découlent d’une difficulté 
d’utilisation du substrat par les décomposeurs. Est-il possible 
de concilier ces deux théories ? Dans cette section, nous défi-
nissons l’inaccessibilité spatiale et énergétique du C des sols 
et examinons les facteurs qui les contrôlent. Nous discutons si 
l’inaccessibilité spatiale peut être examinée d’un point de vue 
énergétique et nous considérons également l’inaccessibilité des 
nutriments comme un troisième facteur possible de contrôle de 
la dynamique du C des sols.

2.4.1. Inaccessibilité spatiale
Un substrat est spatialement inaccessible s’il est inacces-

sible aux enzymes de décomposition ou au prélèvement par les 
décomposeurs. L’accessibilité spatiale se manifeste à la fois à 
l’échelle nanométrique et à l’échelle microscopique, par exemple 
par l’adsorption de MO sur des phases minérales ou son pié-
geage dans des environnements à pores réduits, tels que les 
microagrégats de sol ou les co-précipités minéraux-organiques 
(Erktan et al., 2020 ; Hemingway et al., 2019 ; Kleber et al., 2015 ; 
Kravchenko et Guber, 2017  ; Rowley et al., 2018). Il peut éga-
lement s’agir d’un phénomène à l’échelle macroscopique, par 
exemple dans le cas d’un paillis appliqué à la surface du sol 
qui n’est pas en contact avec les organismes du sol (Bleuze et 
al., 2020). L’inaccessibilité spatiale dépend des propriétés physi-
co-chimiques du sol qui déterminent la protection physique des 
MO, comme la nature des phases minérales, le pH, la compo-
sition et la force ionique de la solution du sol (Newcomb et al., 
2017 ; Sposito, 2008), et la teneur en eau du sol qui contrôle la 
diffusion des MO/des nutriments et la mobilité/motilité des orga-
nismes dans la porosité du sol (Kleber et al., 2021). Elle dépend 
également des actions de la mésofaune et des vers de terre, 
qui modifient la géométrie et la connectivité des pores (Erktan 
et al., 2020).

2.4.2. Inaccessibilité énergétique
L’inaccessibilité énergétique correspond à un équilibre défa-

vorable entre l’énergie investie par les décomposeurs pour obte-
nir l’accès à un substrat et l’énergie qu’ils retirent de sa miné-
ralisation (Fontaine et al., 2007  ; Kleerebezem et Loosdrecht, 
2010 ; Rovira et al., 2008 ; Williams et Plante, 2018). Ce concept 
dépend donc des propriétés d’un substrat (diversité et nombre 
de monomères et force des liaisons entre eux) qui le rendent 
soit thermodynamiquement coûteux, soit attractif pour les dé-
composeurs (Lashermes et al., 2014 ; Lashermes et al., 2016 ; 
Moorhead et al., 2013).

Ce rapport coût/bénéfice peut être estimé par analyse ther-
mique (Dufour et al., 2021 ; Williams et Plante, 2018). Le coût, 
soit l’énergie d’activation nécessaire pour franchir la barrière 
énergétique de minéralisation, est évalué par la stabilité d’un 

rapidement à l’échelle décennale, i.e. à une échelle de temps 
analogue aux MOP, rendant ainsi discutable le fait de ne consi-
dérer que la MAOM pour le stockage du C dans les sols (Sch-
rumpf et al., 2020 ; Virto et al., 2010).

Néanmoins, les MOP possèdent plusieurs caractéristiques 
qui peuvent conduire à leur accumulation dans les sols. Tout 
d’abord, leur réponse rapide aux changements d’utilisation et de 
gestion des terres (Lugato et al., 2021) et la taille potentielle de 
leur réservoir en font un compartiment pertinent qui peut être 
mobilisé à court terme pour un stockage additionnel de C via 
la mise en œuvre (et le maintien dans le temps) de pratiques 
adaptées (voir la section 4.2). Deuxièmement, l’augmentation du 
stockage de C dans les sols sous forme de MOP ne nécessite-
rait pas d’immobilisation de nutriments, alors que l’accumulation 
de MOAM va de pair avec l’immobilisation de nutriments en rai-
son de ses rapports C:N et C:P plus bas que ceux des MOP (voir 
section 4.2). Enfin, la perte des MOP libres ne signifie pas que 
son C a été minéralisé et est retourné à l’atmosphère sous forme 
de CO2 : il peut simplement se déplacer vers d’autres comparti-
ments des MOS. Ainsi, une augmentation des MOP constituerait 
une augmentation directe du stock de C du sol et la promesse 
d’une augmentation différée (après biotransformation) du stock 
de MAOM. L’activité de la faune du sol peut ainsi conduire à 
l’inclusion de MOP dans les agrégats du sol (Angst et al., 2019 ; 
Le Mer et al., 2020 ; Six et al., 1999 ; Vidal et al., 2019). Dans 
ces circonstances, l’âge des MOP piégées (« MOP occluses » 
ou «  MOP intra-agrégat  ») peut être supérieur à l’âge moyen 
du C du sol (Virto et al., 2010). Une partie du C des MOP libres 
est également convertie en métabolites microbiens qui ont une 
forte affinité pour les surfaces minérales et peuvent être préser-
vés à long terme dans les assemblages organo-minéraux (par 
exemple, Hatton et al., 2012 ; Six et al., 2006) (voir section 2.2). 
Les pratiques de gestion doivent favoriser, autant que possible, 
ce flux de C des MOP non protégées vers les MOAM protégées 
(Kallenbach et al., 2019). Plus généralement, le fait que les MOP 
servent de hot spot de l’activité microbienne peut favoriser la 
formation d’associations organo-minérales. Les exopolysaccha-
rides et le réseau d’hyphes produits par les microbes consom-
mateurs de MOP collent les minéraux de taille fine et constituent 
un noyau pour la formation d’agrégats et la persistance du C 
dans les sols (Sokol et al., 2022 ; Witzgall et al., 2021).

2.4. La persistance des matières organiques 
est-elle due à une inaccessibilité spatiale ou 
énergétique ? 

Concernant les facteurs qui contrôlent la dynamique du C 
dans les sols, deux grandes théories ont récemment émergé 
dans la littérature (figure 5) : l’une basée sur l’inaccessibilité spa-
tiale (Chenu et Stotsky, 2002 ; Don et al., 2013 ; Pinheiro et al., 
2015) et l’autre basée sur les contraintes bio-énergétiques de la 
dégradation des MOS (Fontaine et al., 2007 ; Barré et al., 2016 ; 



Controverses sur le stockage de C dans les sols	 53

Etude et Gestion des Sols, 32, 2025

minéraux. L’ampleur de cet investissement varie en fonction du 
type de liaison à rompre : un investissement plus important est 
nécessaire pour rompre les liaisons covalentes entre les MO et 
les surfaces minérales que pour rompre les liaisons électrosta-
tiques entre les ions organiques et les ions minéraux de charges 
opposées (Kleber et al., 2015). Grâce à une meilleure compré-
hension des efforts menés par les microbes pour désorber les 
MO, il pourrait être possible de mieux prendre en compte les 
concepts d’accessibilité spatiale et énergétique.

2.4.4. Les éléments nutritifs, à l’origine d’un 
troisième mécanisme d’inaccessibilité limitant  
la décomposition des MOS

Au-delà de l’acquisition de C, l’intérêt d’un substrat organique 
pour les microorganismes doit également être évalué en termes 
d’acquisition d’éléments nutritifs (ex. N, P, Ca, Mn). En effet, les 
nutriments sont essentiels à la production de métabolites et à la 
croissance des décomposeurs (Hemkemeyer et al., 2021 ; Mo-
nod, 1949 ; Saadat et al., 2020). L’utilisation des MO n’est donc 
pas seulement une question de bilan énergétique favorable ou 
non pour les microorganismes, mais aussi de satisfaction des 
besoins stœchiométriques des microorganismes (Kleerebezem 
et van Loosdrecht, 2010 ; Margida et al., 2020 ; Moorhead et al., 
2012 ; Torn et al., 2005 ; Zechmeister-Boltenstern et al., 2015). 
Les MOS stabilisées présentent des rapports C:N:P presque 
constants dans les écosystèmes (Bertrand et al., 2019 ; Kirkby 
et al., 2013), ce qui pourrait impliquer qu’un stockage addition-
nel de C serait nécessairement associé à l’immobilisation de 
nutriments - un coût caché de la persistance du C des MOS 
(Richardson et al., 2014) (voir la section 4.2).

Les microbes ne sont pas complètement impuissants face à 
l’épuisement des nutriments du sol ; beaucoup sont capables de 
moduler leur métabolisme pour mieux rechercher les nutriments 
(Bertrand et al., 2019  ; Recous et al., 2019). Par exemple, les 
microorganismes peuvent produire une enzyme pour minérali-
ser les MOS contenant des nutriments, comme les MO azotées. 
Cette utilisation sélective entraîne une accélération (ou priming) 
de la cinétique de minéralisation des MOS (Bernard et al., 2022 ; 
Craine et al., 2007 ; Fontaine et al., 2011 ; Shahzad et al., 2015 ; 
Hicks et al., 2021). Les microorganismes peuvent également 
récupérer des nutriments tels que le phosphore, le magnésium, 
le calcium ou le fer des phases minérales en produisant des 
agents d’altération tels que les sidérophores ou les acides orga-
niques (Bailey et al., 2020 ; Keiluweit et al., 2015 ; Uroz et al., 
2009 ; Uroz et al., 2020). Cependant, si ces mécanismes ne sont 
pas suffisamment efficaces pour répondre aux exigences stœ-
chiométriques des microbes, l’activité microbienne diminue, ce 
qui limite la décomposition des MO.

En conclusion, la persistance des MO dans les sols n’est 
jamais purement spatiale ou purement énergétique. Il convient 
d’adopter une vision holistique de ces processus, en accordant 

composé soumis à une augmentation de température. Il peut 
également être évalué à l’aide d’incubations visant à quantifier 
le taux de décomposition du substrat à différentes températures, 
ce qui permet d’estimer l’énergie d’activation, utilisée comme 
indicateur du coût énergétique (Leifeld et von Lützow, 2014 ; He-
mingway et al., 2019). Le bénéfice correspond à l’énergie libérée 
lors de la minéralisation du composé (par exemple, par la respi-
ration) et est mesuré par calorimétrie. Plusieurs études ont rap-
porté que les caractéristiques énergétiques du COS persistant 
sont différentes de celles du COS frais, indiquant que la préser-
vation du COS ne s’explique pas uniquement par une inaccessi-
bilité spatiale. Le COS persistant a tendance à être plus stable 
thermiquement (Barré et al., 2016  ; Hemingway et al., 2019  ; 
Plante et al., 2013) et sa combustion génère moins d’énergie 
(Barré et al., 2016 ; Plante et al., 2011). Ces observations sug-
gèrent que le COS persiste lorsque le coût de sa dégradation 
est trop élevé par rapport au bénéfice qu’en retirent les microor-
ganismes. Certaines études expérimentales (Barré et al., 2016 ; 
Cécillon et al., 2021) et théoriques (La Rowe et van Cappellen, 
2011 ; Manzoni et al., 2012) ont indiqué que, dans des conditions 
oxiques, les composés réduits fournissent plus d’énergie aux 
microorganismes que les composés oxydés, et favorisent ainsi 
la croissance microbienne. Ces études ont également suggéré 
que les composés dérivés des plantes fournissent plus d’éner-
gie que les composés microbiens dans les sols bien aérés. En 
revanche, dans les environnements anoxiques, les composés 
réduits persistent parce que leur décomposition nécessiterait 
trop d’énergie d’activation et que leur fermentation apporterait 
trop peu d’avantages énergétiques (Boye et al., 2017 ; Keiluweit 
et al., 2016).

Toutefois, il est important de noter que les méthodes ther-
miques sont intégratives et prennent en compte la totalité des 
MO de l’échantillon analysé, alors qu’en conditions réelles, 
les décomposeurs n’ont accès qu’à une petite fraction de ces 
MO (Leifeld et von Lützow, 2014). Par ailleurs, l’investissement 
énergétique peut également être considéré comme le coût de 
la production d’exo-enzymes (Bosatta et Ågren, 1999). Dans 
ce contexte, les analyses doivent prendre en compte la dimen-
sion temporelle puisque les microorganismes produisent des 
enzymes en utilisant des ressources précédemment acquises 
(Amin et al., 2014  ; Fontaine et al., 2007  ; Klotzbücher et al., 
2011).

2.4.3. La dimension énergétique de l’inaccessibilité 
spatiale 

L’inaccessibilité spatiale peut être modifiée par des chan-
gements dans les conditions environnementales locales. Ces 
modifications peuvent être le résultat d’un investissement éner-
gétique des décomposeurs dans la production d’agents spé-
cifiques (par exemple, protons, sidérophores - Philippot et al., 
2024), qui augmentent l’accessibilité des substrats associés aux 
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quantitatif dans des conditions standardisées. La controverse 
sur l’importance relative de l’origine microbienne et végétale des 
MO persistantes peut également être résolue en tenant compte 
des propriétés pédoclimatiques, qui contrôlent (i) l’intensité de 
l’activité microbienne et la transformation des MO végétales en 
MO microbiennes, et (ii) la présence de phases minérales réac-
tives cruciales pour la préservation des composés microbiens 
thermodynamiquement labiles. Nous avons expliqué comment 
les MOP pouvaient être un atout pour l’accumulation de car-
bone. Il est certain que leur renouvellement rapide et la taille 
de leur stock plus petite par rapport aux MOAM les rendent 
peu propices à un stockage additionnel de C sur le long terme. 
Néanmoins, ces limitations peuvent être compensées par leur 
réponse rapide aux pratiques de gestion, leur accumulation 
potentiellement non limitée, leur stœchiométrie qui ne nécessite 

une attention particulière à l’impact des paramètres environ-
nementaux et des pratiques sur les processus d’inaccessibilité 
(figure 7).

2.5. Réconcilier les théories contraires de  
la persistance du carbone

Dans cette première partie, nous avons décrit comment le 
conflit apparent entre les théories sur les mécanismes contrôlant 
le stockage de carbone dans les sols ne doit pas être considéré 
comme un antagonisme définitif (figures 5 et 7). Nous avons 
montré que la récalcitrance n’est pas un concept “tout ou rien”, 
mais qu’elle doit être considérée comme un régulateur de la 
persistance des MO. La récalcitrance pourrait être définie pour 
les contextes pédoclimatiques dominants, en utilisant un indice 

Figure 7  : Les mécanismes contrôlant la dynamique de décomposition sont dépendants. La persistance des MO résulte de la 
conjonction de différents mécanismes agissant sur différents types de MO (MO issues des décomposeurs ou des plantes, MO 
pyrogéniques, MO dissoutes, etc.) Ces mécanismes sont liés à des contraintes stoechiométriques, énergétiques ou spatiales. Les 
contraintes stœchiométriques et énergétiques dépendent des propriétés chimiques des MO. Les limitations énergétiques dépendent 
aussi de la production d’enzymes et de la dissolution des minéraux. Les limitations spatiales dépendent des associations organo-
minérales, des propriétés du sol et de la bioturbation par la faune du sol. Les flèches en pointillés indiquent les liens entre les différents 
types de contraintes. D’après Derrien et al., 2023.
Figure 7: The persistence of OM (whatever its nature: plant-derived, decomposer-derived, pyrogenic or dissolved) results from the 
conjunction of different mechanisms controlling OM utilization by decomposer. These mechanisms are linked to stoichiometric, 
energetic, or spatial constraints. The chemical properties of OM drive stoichiometric and energetic limitations. Enzyme production and 
mineral dissolution drive energetic limitation. Organo-mineral associations, soil properties, and bioturbation by soil fauna drive spatial 
limitation. Dotted arrows indicate links between constraints. From Derrien et al., 2023.



Controverses sur le stockage de C dans les sols	 55

Etude et Gestion des Sols, 32, 2025

3.1.1. Opportunités du big data 
Les grands jeux de données représentent une réelle oppor-

tunité pour synthétiser et mettre à la disposition de la commu-
nauté un large éventail de connaissances obtenues à de grandes 
échelles spatiales (Arrouays et al., 2003). Le développement 
des technologies de traitement des données rend désormais 
possible de combiner et traiter rapidement et massivement des 
données variées, par exemple des données pédologiques, bio-
logiques, géologiques, géomorphologiques, écologiques, hydro-
logiques, climatiques, agronomiques, forestières, économiques 
et historiques), ce qui favorise l’interdisciplinarité. Il est aussi 
possible de combiner des données récemment acquises et avec 
des données anciennes (qu’il faut numériser), par exemple pour 
suivre l’évolution des stocks de carbone dans le sol et d’identifier 
les mécanismes impliqués.

Le big data permet ainsi d’améliorer notre connaissance des 
mécanismes de stockage de carbone dans les sols (Cécillon et 
al., 2015  ; Vestergaard et al., 2017) en (1) en fournissant des 
preuves de la généricité de certains processus ou, alternative-
ment, en identifiant des contextes pédoclimatiques caractérisés 
par des processus distincts et en (2) classant l’importance ou la 
pertinence des mécanismes de stockage de carbone dans le sol 
parmi différents types de pédoclimat ou de couverture végétale.

Des méthodes statistiques telles que les “path analyses” 
peuvent être utilisées pour établir la dépendance et la causa-
lité entre les variables environnementales et les mécanismes de 
stockage dans le sol (Cotrufo et al., 2019 ; Lange et al., 2015). En 
outre, des modèles d’apprentissage automatique ou “machine 
learning” peuvent être construits pour prédire directement l’in-
tensité des mécanismes de stockage de carbone dans les sols 
à partir de métadonnées environnementales facilement dispo-
nibles dans les bases de données en ligne (Cotrufo et al., 2019 ; 
Sanderman et al., 2017). Des modèles d’apprentissage automa-
tique peuvent également être développés à l’aide de données 
massives obtenues en appliquant des techniques analytiques 
simples et rapides, telles que la spectroscopie proche infra-
rouge, à un grand nombre d’échantillons pour prédire les carac-
téristiques des MO (par exemple, Dangal et al., 2019  ; Viscar-
ra Rossel et al., 2019). Ces caractéristiques sont classiquement 
mesurées par des techniques analytiques plus précises mais 
complexes ou coûteuses, qui ne sont pas accessibles à tous 
les scientifiques. L’ampleur des données collectées compense 
le manque de sensibilité de ces méthodes simples massivement 
déployées et permet de rechercher les tendances significatives.

3.1.2. Points de vigilance associés au big data
Avec l’émergence du big data, les sciences du sol et la bio-

géochimie sont confrontées à une profusion de données, qui sont 
parfois disparates et avec peu de contrôles de qualité. En outre, 
les compétences nécessaires pour traiter et interpréter correcte-
ment ces données sont pour l’instant rares. Le danger est que le 

pas d’immobilisation d’azote et leur capacité à entretenir et à 
promouvoir le stock de C dans les MOAM. Enfin, nous avons 
montré que, si on tient compte des propriétés des écosystèmes 
à fine échelle, les théories de l’inaccessibilité des MOS - spa-
tiale, énergétique ou liée à la disponibilité des nutriments - sont 
complémentaires et non contradictoires, et doivent être prises 
en compte conjointement pour expliquer la persistance du C 
dans les sols. 

3.	 INTÉGRATION DES MÉCANISMES 
DANS LES BASES DE DONNÉES ET LES 
MODÈLES

Les bases de données et les modèles jouent un rôle impor-
tant dans la synthèse et la diffusion efficaces des connaissances 
sur les mécanismes impliqués dans le stockage des MOS, ainsi 
que dans la traduction des connaissances scientifiques en re-
commandations pour des pratiques de gestion bénéfiques au 
stockage de C. Néanmoins, la prudence est nécessaire dans 
l’utilisation des bases de données, tandis que la communauté 
scientifique est encore divisée sur la pertinence d’augmenter le 
nombre de processus décrits dans les modèles. Nous passons 
ici en revue les avantages et les inconvénients 1) des grandes 
bases de données et 2) des modèles empiriques et des modèles 
basés sur les processus, et concluons par une discussion sur 
les bonnes pratiques pour leur utilisation en sciences du sol.

3.1. Big data : opportunité ou danger pour  
la recherche en sciences du sol ?

Les données en sciences du sol sont produites ou collec-
tées massivement par les chercheurs, les opérationnels (Billings 
et al., 2021 ; Le Bas et al., 2024) ou encore les citoyens impli-
qués dans la science participative (Ranjard et al., 2022). Ainsi 
en France, la Base de Données des Analyses de Terre (BDAT) 
rassemble les résultats d’analyses réalisées à la demande 
d’agriculteurs sur l’ensemble du territoire national par des labo-
ratoires agréés par le Ministère de l’Agriculture (Lemercier et al., 
2006 ; Saby et al., 2014). Le big data, c’est-à-dire l’analyse de 
données variées générées massivement, complète les expé-
riences de recherche sur les mécanismes qui ne sont conduites 
que dans un nombre limité de conditions pédoclimatiques, voire 
seulement sur quelques échantillons soumis à des techniques 
d’analyse ou de modélisation avancées, souvent coûteuses et/
ou complexes à mettre en œuvre. Nous discutons ici des oppor-
tunités ouvertes par les données massives relatives aux sols et 
soulignons les points critiques à examiner avec prudence avant 
de proposer une feuille de route pour le déploiement des big 
data en sciences du sol.
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tantes offertes par l’utilisation conjointe de données abondantes 
et de techniques de traitement avancées.

3.2. Modèles de dynamique des MOS :  
l’intégration des nouvelles connaissances sur  
les mécanismes est-elle nécessaire ?

Un modèle est une représentation simplifiée de la réalité qui 
est cependant très utile pour  : (i) améliorer les connaissances 
scientifiques sur le fonctionnement des sols, (ii) prévoir les ten-
dances et (iii) aider les décideurs politiques et les opérationnels 
pour des applications ciblées.

Il existe deux grands types de modèles : les modèles utilisant 
un nombre réduit d’équations et de paramètres pour reproduire 
des observations (modèles basés sur les données, aussi appe-
lés modèles empiriques, statistiques ou phénoménologiques), 
les modèles visant à assembler des connaissances ou les hy-
pothèses sur le fonctionnement des écosystèmes qui traduisent 
chaque processus en une équation (modèles basés sur les pro-
cessus, aussi appelés modèles mécanistes). Ces modèles méca-
nistes comportent un nombre beaucoup plus important d’équa-
tions et de paramètres que les modèles empiriques. En réalité, 
il existe une vaste gamme de modèles «pseudo-mécanistes», 
intermédiaires entre les modèles basés sur les données et ceux 
basés sur les processus (voir les exemples ci-dessous) (figure 8).

Les avancées techniques récentes ont permis d’acquérir un 
ensemble considérable de nouvelles connaissances sur les fac-
teurs contrôlant la dynamique des MOS, notamment sur l’impact 
de la diversité fonctionnelle des décomposeurs ou l’importance 
de l’organisation spatiale de la matrice sol (Blankinship et al., 
2018 ; Kleber et al., 2021 ; Lehmann et al., 2020 ; Miyauchi et 
al., 2020  ; Zhang et al., 2016). L’intégration de ces nouvelles 
connaissances mécanistes dans les modèles améliorera-t-elle 
la précision de leurs projections ?

Pour tenter de répondre à cette question, nous examinons 
tout d’abord les avantages et les limites des modèles basés 
sur les processus, puis nous discutons de la manière dont les 
attentes de l’utilisateur final du modèle devraient être prises en 
compte pour déterminer avec quelle précision les processus 
devraient être décrits dans les modèles. 

3.2.1. Bénéfices et limites des modèles basés sur  
les processus

La description fine des processus dans les modèles méca-
nistes peut s’avérer très utile lorsque les interactions entre plu-
sieurs processus et/ou acteurs conduisent à une dynamique 
complexe qui ne peut être analysée à l’aide du raisonnement 
déductif humain (Waring et al., 2020). Les modèles basés sur les 
processus permettent d’agréger les connaissances et de géné-
rer des simulations pour des scénarios incluant des conditions 
environnementales changeantes.

bruit associé à des données mal harmonisées ou non validées 
empêche la détection de tendances réelles. Le déploiement et 
l’utilisation du big data doivent donc être associés par un certain 
nombre de mises en garde de la communauté scientifique. Les 
pièges à éviter lors de l’exploitation de bases de données mas-
sives sont les suivants : (i) ne produire que des résultats triviaux 
connus depuis longtemps (par exemple, le stock de MO du sol 
est lié à la teneur en argile) ; (ii) chercher à détecter uniquement 
des tendances globales, alors que des situations en dehors 
de la tendance globale peuvent présenter un intérêt particulier 
(par exemple, risque de négliger des valeurs hors normes telles 
qu’un sol sableux contenant beaucoup de C, qui pourrait fournir 
de nouvelles informations)  ; (iii) agréger et comparer des don-
nées qui ne sont pas comparables parce qu’elles ont été obte-
nues à l’aide de méthodes différentes (par exemple, les stocks 
de carbone organique du sol obtenus par oxydation chimique, 
par oxydation thermique ou par perte au feu ne sont pas équi-
valents - Tivet et al., 2012) ; et (iv) déduire des mécanismes ou 
des causalités non pertinents à partir de grands ensembles de 
données (par exemple, par l’apprentissage automatique utilisé à 
mauvais escient sans évaluation critique - Wadoux et al., 2020).

L’utilisation du big data crée une distance entre les per-
sonnes qui utilisent les données et celles qui réalisent l’échantil-
lonnage des sols, l’acquisition des données et l’archivage dans 
les bases de données. En biogéochimie des sols, la science des 
données ne doit donc pas être déployée au détriment de la pé-
dologie et de la métrologie, qui sont et doivent rester des piliers 
essentiels de la discipline. Le big data représente également un 
risque pour la propriété et l’accès aux données. Pour éviter une 
exploitation incontrôlée des données, des partenariats peuvent 
être nécessaires, en particulier avec le secteur privé.

3.1.3. Préconisations pour un déploiement rigoureux 
du big data en science du sol

Notre communauté peut contribuer à plusieurs chantiers 
importants pour la mise en place et l’utilisation rigoureuse du 
big data. Le premier chantier concerne l’harmonisation des don-
nées sur les mécanismes de stockage de C (nature, unité, etc.). 
Pour cela, l’utilisation des normes internationales ISO est indis-
pensable lors de la collecte des données. Notre communauté 
peut également contribuer au développement de nouvelles 
normes (Bispo et al., 2017) (par exemple, directive européenne 
INSPIRE ; constitution de catalogues de métadonnées ; applica-
tion de règles d’interopérabilité ; principes FAIR data (Findable, 
Accessible, Interoperable, Reusable)). Enfin, il est nécessaire de 
rendre les cadres des bases de données compatibles avec les 
futures avancées scientifiques afin de s’assurer qu’il sera pos-
sible d’intégrer de nouvelles données générées par des métho-
dologies innovantes (par exemple, les « -omics ») et de les asso-
cier à de nouvelles normes. Si ces préconisations sont suivies, 
cela permettra à la discipline de profiter des opportunités impor-
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troduits dans des modèles plus simples déployés à large échelle 
pour le même type de sites (Lehmann et al., 2020). Une autre 
façon de contourner les problèmes liés à la complexification 
des modèles mécanistes est de créer un « modèle du modèle », 
appelé méta-modèle (Garcet et al., 2006). Le méta-modèle est 
construit en exécutant le modèle initial dans un large éventail 
de conditions et en appliquant des approches statistiques aux 
résultats simulés pour déterminer de nouvelles équations qui né-
cessitent moins de paramètres et un temps de calcul plus court. 
Ces méta-modèles sont toutefois plus contraints que le modèle 
mécaniste initial et peuvent ne pas conduire à des prédictions 
pertinentes dans des environnements complexes ou évoluant 
rapidement.

Il est également important de garder à l’esprit que les mo-
dèles reflètent les connaissances disponibles à un moment 
donné. Les modèles ne constituent en aucun cas une vérité 
absolue et sont amenés à évoluer avec le progrès des connais-
sances mais aussi avec les attentes changeantes des sociétés. 
En outre, la notion de « mécanisme » est elle-même complexe 
et dépend de l’échelle à laquelle le chercheur l'étudie (Arrouays 
et al., 2003). Par exemple, les chercheurs en science du sol 
identifient les mécanismes du fonctionnement d’un écosystème 
à travers des observations qui ne sont la plupart du temps que la 
manifestation macroscopique de processus se déroulant à des 
échelles beaucoup plus fines (interactions moléculaires, phy-

Cependant, l’augmentation du nombre de processus décrits 
dans un modèle augmente également le nombre de paramètres 
ainsi que l’incertitude associée aux prédictions (Shi et al., 2018). 
De surcroît, certaines données nécessaires pour calibrer les 
paramètres et valider les modèles mécanistes sont parfois diffi-
ciles à acquérir expérimentalement (Allison, 2012 ; Blankinship 
et al., 2018 ; Lehmann et al., 2020). Pour toutes ces raisons, il 
est très important de respecter le principe de parcimonie lors 
du choix des mécanismes à inclure dans un modèle (Shi et al., 
2018) : un modèle ne doit être complexifié que s’il ne rend pas 
compte des propriétés attendues d’un système. Ce principe doit 
aider à trouver le juste équilibre entre les différents mécanismes 
à incorporer dans les modèles. Il permet d’éviter les complexités 
superflues qui n’auraient pour effet que d’accroître les incerti-
tudes sur les valeurs des paramètres et sur les prédictions (Shi 
et al., 2018). 

Pour les modèles implémentés à des échelles spatiales 
régionales, nationales ou globales, la description de nombreux 
mécanismes peut nécessiter des ressources informatiques coû-
teuses ou tout simplement indisponibles.

Pour contourner cet obstacle, il est possible d’appliquer des 
modèles mécanistes à un nombre limité de sols soigneusement 
sélectionnés et représentatifs de conditions pédoclimatiques 
spécifiques afin d’identifier les facteurs émergents qui contrôlent 
la dynamique des MO. Ces facteurs déterminants sont alors in-

Figure 8  : La conception d’un modèle et le nombre d’équations qu’il inclut doivent être en premier lieu déterminés par son objectif. 
Il existe un continuum de modèles allant des modèles basés sur les données (empiriques), qui comprennent peu d’équations, aux 
modèles basés sur les processus (mécanistes), qui reposent sur de nombreuses équations mécanistes, en passant par les modèles 
pseudo-mécanistes. D’après Derrien et al., 2023.
Figure 8: A model’s purpose must be the foremost consideration in its design and the number of equations it includes. There is a 
continuum of models from data driven models which include few equations on the one hand to process-based models, which rely on 
numerous mechanistic equations on the other, and pseudo-mechanistic models. From Derrien et al., 2023.
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du Groupe d’experts intergouvernemental sur l’évolution du cli-
mat (GIEC) (par exemple, Guenet et al., 2018).

Pour fournir des prédictions les plus robustes possibles aux 
décideurs des politiques publiques, il peut être pertinent d’uti-
liser plusieurs modèles mécanistes, basés sur différentes 
hypothèses (Wieder et al., 2018). La gamme de simulations 
produites par la méthode dite de « modélisation d’ensemble » 
permet de proposer une simulation moyenne et d’y associer 
une incertitude (Farina et al., 2020 ; Shi et al., 2018 ; Sulman 
et al., 2018). 

3) Pour intégrer et transférer les connaissances aux parties 
prenantes (étudiants, citoyens, politiques, opérationnels et 
décideurs), les modèles doivent également inclure des volets 
économiques et sociologiques en plus de la description du 
fonctionnement des écosystèmes (par exemple, les modèles 
multi-agents - Bousquet et Le Page, 2004). Ils sont construits 
de manière à mettre en valeur les différentes options et leurs 
avantages, inconvénients et compromis et d’en appréhender 
les conséquences pour la société (e.g., Pellerin et al., 2019).

Ces outils d’aide à la décision sont donc très intégratifs, et 
cette intégration se fait au prix d’une simplification de la 
description des mécanismes écosystémiques. Ces modèles 
doivent être co-construits avec l’ensemble des acteurs afin 
de répondre aux besoins des décideurs, et avec une large 
communauté scientifique dans le but d’objectiver au mieux 
les choix à faire pour une représentation simplifiée des éco-
systèmes. La communauté scientifique doit également esti-
mer les incertitudes associées aux prédictions quand cela 
est possible et avertir les décideurs lorsque ce calcul devient 
impossible. Une attention particulière doit être accordée à la 
pédagogie et à l’ergonomie de l’outil de modélisation, avec la 
possibilité de mettre les acteurs en condition (par exemple, 
“serious game”, Jouan et al., 2020).  

3.3. Bases de données et modèles :  
résumé des avantages et des pièges

Nous avons montré ici que le « big data » et les modèles 
offrent un énorme potentiel pour améliorer notre compréhen-
sion du fonctionnement des sols, prédire la dynamique des C 
et communiquer les connaissances scientifiques aux parties 
prenantes. Ces deux outils doivent être utilisés avec prudence, 
en gardant à l’esprit leurs avantages et leurs limites. Les scien-
tifiques doivent rester vigilants lors du développement et de 
l’utilisation de ces ressources afin d’éviter les pièges de l’explo-
ration de bases de données et d’optimiser la robustesse de 
la prédiction des modèles. Étant donné que le “big data” en 
science du sol n’en est qu’à ses débuts, des pratiques appro-
priées peuvent contribuer à son expansion et à sa mise en 
œuvre réussie. Pour la modélisation, une augmentation du 
nombre de processus décrits dans un modèle doit être justifiée 

sique quantique, etc.). Ces limitations suggèrent qu’en dépit des 
progrès considérables accomplis, la connaissance actuelle des 
mécanismes contribuant au fonctionnement des écosystèmes 
reste très partielle.

3.2.2. Vers des modèles adaptés aux besoins des 
utilisateurs

Le niveau de description des mécanismes dans les modèles 
dépend de l’objectif fixé par le modélisateur parmi les trois objec-
tifs définis initialement dans cette section sur les modèles (meil-
leure compréhension, prédictions scientifiques, applications 
finalisées) que nous allons passer en revue (figure 8) :
1) Pour comprendre le fonctionnement d’un système, le recours 

à des modèles mécanistes peut représenter la meilleure op-
tion. « Jouer » avec de tels modèles (qui sont parfois appelés 
«  toy models  », conçus pour représenter une théorie ou un 
mécanisme de manière simplifiée) permet d’identifier le rôle 
des acteurs et de leurs interactions dans le fonctionnement 
et l’évolution du système. Des progrès importants dans la 
compréhension des cycles biogéochimiques ont été accom-
plis grâce à ce type de modèles et ont soutenu la conception 
d’une nouvelle génération de travaux expérimentaux (Barot et 
al., 2014 ; Daufresne et Loreau, 2001 ; Moorhead et al., 2012 ; 
Perveen et al., 2014 ; Sainte-Marie et al., 2021 ; Sulman et al., 
2017 ; Schimel, 2023).

2) Pour prédire l’évolution de certaines propriétés des écosys-
tèmes telles que la production primaire et le stockage de C, 
dans un contexte de changements globaux, et pour diffuser les 
résultats auprès des décideurs, la pertinence d’utiliser des mo-
dèles mécanistes complexes doit être soigneusement évaluée. 
Pour des temps courts (quelques années à quelques dizaines 
d’années), les modèles empiriques ou les modèles pseudo-mé-
canistes n’intégrant que peu ou pas de mécanismes - tels que 
RothC (Coleman et Jenkinson, 1996) ou AMG (e.g., Clivot et al., 
2019 ; Levavasseur et al., 2020) - sont sans doute les outils les 
plus efficaces. Dépendant de peu de paramètres et reposant 
sur un très grand nombre d’observations passées, ils garan-
tissent des prédictions solides sur le court terme dans un envi-
ronnement peu changeant. En revanche, dans des conditions 
instables, les prédictions des modèles guidés par les données 
peuvent être remises en question (e.g., Waring et al., 2020). 
Lorsque l’environnement évolue en dehors du cadre pour le-
quel les paramètres ont été déterminés, ces modèles simples 
peuvent ne plus être applicables (par exemple, Georgiou et al., 
2017). En représentant explicitement les processus importants 
du système, les modèles mécanistes et pseudo-mécanistes 
sont plus à même de décrire les phénomènes transitoires et 
l’évolution vers un nouvel équilibre (Finke et al., 2019 ; Keyva-
nshokouhi et al., 2019), augmentant la confiance dans les pré-
dictions des modèles (Bradford et al., 2016). C’est la stratégie 
adoptée avec les modèles globaux utilisés pour les projections 
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al., 2019  ; Barré et al., 2020), les mécanismes à l’origine des 
avantages observés sont encore mal compris ou font l’objet d’un 
débat intense. Dans cette section, nous formulons des recom-
mandations d’actions de recherche pour mieux soutenir les déci-
sions des parties prenantes concernant les pratiques agricoles 
et sylvicoles dans ce contexte de débat. Tout d’abord, nous 
abordons la question de la récolte de la biomasse en analysant 
les compromis entre le retour au sol des résidus végétaux et leur 
utilisation pour l’alimentation, l’énergie ou les matériaux. Ensuite, 
nous analysons les points de controverse sur les pratiques de 
gestion agricole et forestière recommandées pour l’accumula-
tion de C dans les sols.

4.1. Comment arbitrer les compromis d’usage 
de la biomasse végétale ?

Dans les agrosystèmes et les forêts gérées, la majeure par-
tie de la biomasse végétale aérienne est récoltée par l’homme 
pour produire (i) des aliments, (ii) de l’énergie biosourcée ou (iii) 
des biomatériaux et des biomolécules (figure 9). La biomasse 
aérienne qui n’est pas exportée contribue au stockage transitoire 
de C dans la biomasse vivante sur pied et alimente les MOS 
(figure 9). Tout au long de l’histoire, la récolte de la biomasse 
s’est progressivement étendue sur de plus grandes surfaces et 
son intensité a augmenté. Cette récolte continue et croissante 
de biomasse a entraîné une diminution des stocks de C dans les 
sols par rapport à un monde hypothétique sans agriculture (San-
derman et al., 2017). La demande actuelle de biomasse atteint 
un point critique. La demande alimentaire devrait augmenter de 
50 % entre 2012 et 2050 (FAO, 2017), en raison de la croissance 

par l’objectif du modèle, car un grand nombre de paramètres 
peut être bénéfique pour la production de connaissances, mais 
préjudiciable pour l’utilisation du modèle par des non-experts. 
Notre communauté devrait également favoriser les échanges 
collaboratifs entre les modélisateurs et les chercheurs expéri-
mentateurs ou les porteurs d’enjeux afin de soutenir l’amélio-
ration des modèles.

4.	 DÉBATS SUR LES EFFETS  
DES PRATIQUES DE RÉCOLTE ET DE 
GESTION : COMMENT LA RECHERCHE 
PEUT-ELLE AIDER LES DÉCISIONS  
DES OPÉRATIONNELS ET  
DES DÉCIDEURS ?

Alors que la recherche se concentre sur les pratiques favo-
risant les apports de C au sol et leur préservation sur le long 
terme, la demande économique en biomasse végétale est en 
forte croissance. Cette concurrence économique sur l’usage de 
la biomasse végétale risque de faire baisser les stocks de C 
dans les sols. En effet, la biomasse végétale est au cœur de 
plusieurs défis mondiaux, tels que la sécurité alimentaire ou la 
dépendance à l’égard des combustibles et matériaux d’origine 
fossile, qui doivent être relevés simultanément. En outre, bien 
que les connaissances actuelles sur les pratiques de gestion 
bénéfiques au stockage de C aient été résumées dans plusieurs 
études récentes (par exemple, Amelung et al., 2020 ; Chenu et 

Figure 9 : Flux de biomasse entre les écosystèmes et la bioéconomie : export vers les secteurs de l’alimentation, de la bioénergie, des 
biomatériaux et des biomolécules, biomasse végétale et retour au sol. D’après Derrien et al., 2023.
Figure 9: Biomass fluxes among ecosystems and the bioeconomy: exports to food, bioenergy, biomaterial, and biomolecule sectors, 
return to the soil or standing. From Derrien et al., 2023.
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avantages dépendent des caractéristiques du sol (Amelung et 
al., 2020), et leur effet net sur le stock de C à long terme n’a pas 
encore été analysé. Il est possible que ces pratiques aient fina-
lement des répercussions négatives sur l’atténuation du chan-
gement climatique ou la qualité des sols. Beaucoup de progrès 
sont attendus notamment dans la compréhension des effets de 
la biologie du sol, par l’étude de la diversité fonctionnelle et des 
interactions entre organismes, y compris macro/mésofaune et 
virus (Blanchart et al., 2020 ; Sokol et al., 2022 ; Christel et al., 
2022). Ces progrès pourraient prochainement enrichir les re-
commandations. Malheureusement, nous ne pouvons pas nous 
permettre d’attendre que des études à long terme aient été réa-
lisées : des mesures immédiates sont nécessaires pour maximi-
ser dès que possible les effets positifs des sols pour l’atténuation 
du changement climatique (Chabbi et al., 2017). 

À partir d’une base de connaissances mécanistes, le ta-
bleau 1 résume les effets positifs et négatifs potentiels induits 
par les pratiques de gestion recommandées, classés en fonction 
de leur action ciblée : 1) augmentation de l’apport en C ; 2) aug-
mentation de l’apport en N ; 3) amélioration de la vie du sol et 4) 
augmentation de l’inaccessibilité spatiale.

La communauté scientifique devrait faire un effort particu-
lier pour aider à quantifier, avec une approche spécifique par 
site, les effets négatifs possibles des pratiques listées dans le 
tableau 1, en utilisant des essais à long terme pour la recherche 
sur les écosystèmes, l’exploration de bases de données et les 
outils de modélisation (voir section 3). Compte tenu des défis 
actuels que sont l’atténuation du changement climatique, la 
sécurité alimentaire et la croissance de la bioéconomie, nous 
considérons que les pratiques favorisant (i) la vie du sol et un 
cycle des nutriments efficace dans l’écosystème et (ii) l’apport 
de C dans le sol peuvent être recommandées avec plus de 
confiance que d’autres (Eglin et al., 2021). Dans tous les cas, 
la mise en œuvre de ces pratiques doit être considérée comme 
une stratégie « gagnant-gagnant » qui favorise le stockage du 
C, de l’azote (N) et d’autres nutriments sous forme de MO et 
un meilleur couplage des cycles biogéochimiques (Drinkwater 
et Snapp, 2007 ; Hufnagl-Eichiner et al., 2011 ; Janzen, 2005 ; 
2006). Il est extrêmement important que le stockage de C dans 
le sol ne se fasse pas au détriment de l’apport de nutriments aux 
plantes, à la faune et aux micro-organismes mais qu’il soutienne 
l’activité biologique et participe aux cycles et aux couplages effi-
caces des éléments nutritifs.

En ce qui concerne les pratiques qui augmentent l’apport 
de C dans le sol, un point de controverse récent est de savoir 
si l’accumulation de C dans le sol conduit à une immobilisation 
additionnelle d’éléments nutritifs pour répondre aux contraintes 
stœchiométriques des MOS. Pour un rapport C/N de 12-15 
dans les MOS, il faudrait 100 tonnes d’azote additionnel par 
an pour atteindre l’objectif du programme 4 pour mille (Schle-
singer, 2022  ; Soussana et al., 2019  ; van Groeningen et al., 
2017). Si cet azote était apporté par l’application d’engrais (envi-

démographique. L’utilisation de la biomasse pour la production 
d’énergie biosourcée, de biomatériaux ou de biomolécules aug-
mente également dans le but de remplacer le carbone fossile 
(Favero et al., 2020). Ne pas augmenter l’intensité de la récolte 
peut conduire à l’exploitation de nouvelles terres en agriculture 
ou à l’intensification de la sylviculture pour répondre aux besoins 
croissants de la bioéconomie.

Les scientifiques peuvent fournir des indications pour soute-
nir la prise de décision sans influence de la compétitivité et des 
contraintes socio-économiques. Pour trouver un compromis entre 
l’exportation de la biomasse et son maintien dans l’écosystème, 
la première chose dont il faut tenir compte est la durée prévue 
du stockage du C. La durée de stockage dans les biomatériaux 
devrait être inférieure ou égale à celle dans le sol. En effet, l’âge 
moyen du C du sol est de 100 ans à 20 cm de profondeur sous 
les tropiques (Balesdent et al., 2018), contre une durée de vie de 
50 ans pour le bois d’œuvre et de 4 ans pour le papier (Valade 
et al., 2018). La durée de stockage de C dans le sol peut être 
augmentée en transformant la biomasse avant de l’appliquer au 
sol (par exemple, en compost, biochar, résidus de méthanisation). 
Une deuxième considération importante est que la biomasse 
récoltée doit effectivement avoir remplacé du C fossile (Sathre et 
O’Connor, 2010 ; Amelung et al., 2020), ce qui peut être confirmé 
par une analyse du cycle de vie qui intègre, entre autres facteurs, 
les émissions de C de la gestion intensifiée, les rendements de 
conversion de la biomasse en énergie ou en produits finis, et la 
transformation hors exploitation (par exemple, Valade et al., 2018). 
Dans une perspective d’économie de C, il est bien sûr préférable 
d’appliquer ces pratiques à un territoire capable de transformer 
la biomasse et de consommer les produits de la transformation 
localement plutôt qu’à une région important de la biomasse et 
exportant les produits générés. Enfin, la santé des sols et leur 
capacité de production doivent être examinées de près. En effet, 
l’exportation de biomasse affecte non seulement les stocks de C 
(Augusto, 2017), mais aussi les stocks de nutriments) - ce qui peut 
être particulièrement préjudiciable dans les écosystèmes fores-
tiers non fertilisés (Achat et al., 2015 ; Durante et al., 2019 ; Legout 
et al., 2020). L’exportation de biomasse perturbe également la 
régulation des fonctions écosystémiques telles que la qualité et 
la quantité de l’eau, la biodiversité (voir l’expertise collective Indi-
QuaSol, Cousin et al., 2024).

4.2. Priorités de recherche sur  
les mécanismes de contrôle des MOS pour 
soutenir la mise en œuvre de pratiques 
bénéfiques à l’accumulation de C dans le sol

Actuellement, certaines pratiques agricoles et forestières 
sont recommandées pour favoriser l’accumulation de MO dans 
le sol (Bernoux et al., 2011 ; Chenu et al., 2019 ; Dynarski et al., 
2020 ; Lugato et al., 2021 ; Schlesinger, 2022). Toutefois, leurs 
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Tableau 1 : Quatre catégories de pratiques (voir également les revues de Dignac et al. 2017 ; Chenu et al. 2019 ; Amelung et al. 2020) 
ayant des effets positifs attendus sur le stockage du C dans le sol sont distinguées en fonction des mécanismes visés  : Apport de 
C (pratiques qui augmentent l’apport de C dans le sol)  ; Apport de N (pratiques qui augmentent l’apport de N dans le sol)  ; Biologie 
(pratiques qui visent à maintenir la vie microbiologique et biologique dans le sol) ; Inaccessibilité (pratiques qui entravent l’accès des 
décomposeurs à la matière organique). Effets positifs attendus et effets négatifs potentiels de ces pratiques.

Mécanisme Pratiques de gestion Effets positifs attendus Impacts négatifs potentiels

Entrées de C Sylviculture : non-export des résidus de 
récolte
Prairies : préférer le pâturage à la fauche
Cultures : augmenter l’apport en MO au sol 
par 
●	retour au sol des résidus de culture
●	ajout de MO exogènes, y compris 
après transformation (pour production de 
bioénergie, traitement des déchets) : par 
exemple, amendements issus déchets 
organiques (Lashermes et al., 2009), 
biochars (Naisse et al., 2013 ; Hageman et 
al., 2017)
●	sélection de plantes aux systèmes 
racinaires très développés ou avec des 
racines hyperexudatives (Rasse et al., 2005 ; 
Balesdent et al., 2011)
Associations pour augmenter la diversité et la 
quantité des apports de C :
●	�rotations avec couverture permanente du 

sol
●	prairies temporaires
●	agroforesterie (Cardinael et al., 2017)
●	�ylvo-pastoralisme (Francaviglia et al., 2012)

Augmentation du stock de C
C additionnel surtout sous forme de 
MOP, pas de limite de saturation
Les entrées de MOP contribuent aux 
MOAM 
Amélioration de la fertilité physique 
et chimique du sol
Amélioration de la vie du sol, 
amélioration du cycle des éléments 
(Drinkwater et Snapp, 2007)
Les MO transformées sont plus 
persistantes dans les sols (Möller, 
2015 ; Paolini et al., 2018)

Accélération du turnover des MO 
par stimulation de la croissance 
microbienne et priming effect 
(Bernard et al., 2022 ; Perveen et 
al., 2019)
Les MOP sont sensibles aux 
crises climatiques (incendies, 
réchauffement, etc.)
Besoins supplémentaires en 
nutriments liées aux contraintes 
stœchiométriques des MOS 
(Richardson et al., 2014)
Ajout de contaminants présents 
dans les intrants organiques
Déséquilibre entre la teneur en 
éléments nutritifs de l’apport et les 
besoins de la plante conduisant à 
une surfertilisation
Emissions de NH3, N2O (Janz et al., 
2022 ; Lashermes et al., 2022)

Entrées de N Fertilisation azotée minérale
Introduction de légumineuses fixatrices d’N
Fertilisation par l’urine humaine

Augmentation de l’apport végétal 
au sol suite à l’augmentation de la 
production primaire
Diminution de l’extraction de 
matières organiques riches en azote
Soutien à la production de 
composés microbiens riches en 
azote, potentiellement persistants 
dans le sol

Diminution de l’allocation de C aux 
racines induisant une diminution du 
stockage de C dans le sol (Janssens 
et al., 2010)
Lessivage de nitrates et ammonium 
et émissions de N2O (Lemaire et 
al., 2021)
Acceptation sociale de la fertilisation 
par l’urine (Martin et al., 2020)
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Mécanisme Pratiques de gestion Effets positifs attendus Impacts négatifs potentiels

Biologie Pratiques agro-écologiques, telles que le 
non-travail du sol ou l’absence de pesticides, 
mises en œuvre sur le long terme et 
favorisant le patrimoine biotique du sol  
(Fanin et Bertrand, 2016 ; Lu et al., 2018 ; 
Sauvadet et al., 2018 ; Blanchart et al., 2023),

Formation de structures biogéniques 
améliorant la persistance des MOS 
(Lubbers et al., 2017)
Amélioration du recyclage des 
éléments (Drinkwater et Snapp, 
2007)
Amélioration de la production 
de composés microbiens, 
potentiellement persistants dans  
le sol (Kallenbach et al., 2019)

Contribution accrue de l’activité des 
décomposeurs à la production de 
CO2 (Lubbers et al., 2013 ; Lejoly et 
al., 2021)

Accessibilité 
spatiale

Sélection d’espèces végétales à 
développement racinaire profond favorisant 
l’apport de C dans les horizons profonds du 
sol, où l’activité biologique est faible (Rumpel 
et Kögel-Knabner, 2011)

Augmentation du temps de séjour 
du carbone par rapport au sol de 
surface (Balesdent et al., 2018)

Diminution du stockage de C due 
à la stimulation de l’activité des 
décomposeurs en profondeur par 
apport de MO fraîches (priming 
effect – Henneron et al., 2022 ; 
Bernard et al., 2022)

Chaulage Augmentation du pH qui facilite  
les interactions MO-minéraux

Ajout de déchets miniers ou de carrières Favorise la formation d’associations 
organominérales

Labour réduit ou non labour (très 
controversé) (Grandière et al., 2007 ;  
Dimassi et al., 2014)

Limitation de l’accès des MO  
aux décomposeurs
Meilleur contact substrat-
décomposeur à l’échelle 
macroscopique (incorporation 
de paillage, broyage pour réduire 
la taille du substrat) (Angers et 
Recous, 1997) ou à l’échelle 
microscopique (réorganisation  
des agrégats) (Six et al., 2000)
Contrôle de l’érosion  
(Sun et al., 2015)

Accumulation de grandes quantités 
de résidus végétaux à la surface du 
sol, où l’activité des décomposeurs 
est la plus intense, au lieu de les 
redistribuer dans le profil du sol
Augmentation des émissions de N2O 
(Guenet et al., 2021)

Table 1: Four categories of practices (see also the reviews by Dignac et al. 2017; Chenu et al. 2019; Amelung et al. 2020) with expected 
positive effects on C storage in soil are distinguished according to the mechanisms targeted: C input (practices that increase the input of 
C to soil); N input (practices that increase the input of N to soil); biology (practices that aim to maintain microbiological and biological life 
in soil); inaccessibility (practices that impede decomposers access to organic matter). Expected positive effects and potential negative 
effects of these practices.
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5.	 CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES
En adoptant une approche originale basée sur l’analyse des 

controverses sur les mécanismes de stockage de C dans les 
sols, nous avons démontré que des théories et des concepts 
qui semblent à première vue antagonistes peuvent souvent être 
réconciliés en considérant la variabilité des propriétés pédocli-
matiques, les différentes fonctionnalités des décomposeurs et 
l’évolution des conditions environnementales.

L’exploration de données massives (big data) et l’utilisation 
de modèles sont indispensables à la synthèse et la diffusion 
des connaissances sur les mécanismes contrôlant le stockage 
de C, ainsi qu’à leur traduction en recommandations pratiques 
sur les modes de gestion bénéfiques à ce stockage. Toutefois, 
une certaine prudence de la part de la communauté scienti-
fique est de mise pour l’utilisation des bases de données mas-
sives, et le nombre de mécanismes inclus dans les modèles 
doit être soigneusement choisi en fonction des attentes de 
l’utilisateur final.

S’il est vrai qu’il reste encore beaucoup à apprendre sur les 
mécanismes de stockage de C, leurs interactions, leur impor-
tance relative dans différents environnements et la manière 
dont ils peuvent être intégrés dans les bases de données et 
les modèles, il est déjà possible de recommander et conseiller 
un certain nombre de pratiques de gestion qui ont des effets 
positifs sur le stockage de C dans les sols et sur la santé des 
sols (figure 10). La communauté scientifique doit toutefois pré-
ciser qu’il n’existe pas de stockage définitif du C dans le sol 
lorsqu’elle formule des recommandations de pratiques béné-
fiques (Dynarski et al., 2020). Une pratique peut induire un 
stockage de C seulement pour un temps déterminé, en fonc-
tion des capacités de l’écosystème et seulement si elle est 
maintenue dans le temps, face aux contraintes environnemen-
tales, sociales ou économiques. Lorsque les acteurs de terrain 
choisissent de mettre en œuvre une action, ils doivent être 
conscients de la nécessité de la maintenir sur le long terme.

En conclusion, il est essentiel que les scientifiques aient 
conscience des controverses en cours afin de fournir aux par-
ties prenantes un éclairage nuancé. Pour favoriser le dialogue 
avec la société, les chercheurs doivent de plus veiller à utiliser 
un vocabulaire clair et cohérent et à clarifier les définitions et les 
concepts qui font débat au sein de leur communauté, comme 
nous avons tenté de le faire ici. Parallèlement, les opération-
nels doivent être sensibilisés à la nécessité de revenir vers les 
chercheurs à mesure que la science évolue. Pour améliorer la 
traduction des nouveaux résultats de la recherche en conseils 
aux décideurs politiques et aux opérationnels, il est essentiel 
d’améliorer le dialogue entre les chercheurs et les parties pre-
nantes (figure  10). Ce dialogue pourrait être renforcé à tous 
les stades des projets de recherche, depuis leur élaboration 
- qui pourrait mieux impliquer les parties prenantes et répondre 
plus directement aux questions du terrain (Raous et al., 2020) 

ron 210 tonnes d’azote atmosphérique sont actuellement fixées 
par an par l’industrie des engrais - Fowler et al., 2013), cette 
mesure serait difficilement compatible avec une neutralité C. 
Les besoins supplémentaires en azote pourraient également 
être satisfaits par l’adoption de pratiques agro-environnemen-
tales limitant le lessivage des nutriments dans le sol, prévenant 
l’érosion du sol, et/ou améliorant la fixation biologique de l’azote 
(les estimations actuelles de la fixation biologique annuelle dans 
les écosystèmes terrestres vont de 52 à 120 tonnes d’azote - 
Davies-Barnard et Friedlingstein, 2020). 

Les pratiques qui permettent d’augmenter les apports azo-
tés sont elles aussi controversées quant à l’impact sur l’atténua-
tion du réchauffement climatique. La fertilisation azotée peut 
diminuer l’allocation du C aux racines, et donc le stockage de 
C d’origine racinaire (Janssens et al., 2010). De plus, une fertili-
sation minérale excessive ou l’introduction de plantes fixatrices 
d’azote peut ,dans certains cas, induire un lessivage des nitrates 
et de l’ammoniac et des émissions de N2O (Lemaire et al., 2021), 
dont le potentiel de réchauffement climatique est 261 fois plus 
fort que celui du CO2. Il est donc urgent de caractériser les liens 
entre fertilisation azotée, stockage additionnel de C et émissions 
de N2O (Don et al., 2023).

Dans l’état actuel des connaissances, nous pouvons conseil-
ler des pratiques théoriquement favorables aux processus qui 
ralentissent la décomposition des MOS, mais la contribution 
d’autres processus non suspectés pourrait compromettre l’effet 
attendu. Il est urgent de développer une vision mécaniste des 
pratiques qui favorisent l’inaccessibilité des matières organiques 
et stimulent la vie du sol, car elles ont de nombreux avantages 
pour plusieurs fonctions du sol. Le développement de modèles 
mécanistes tenant compte de l’influence des conditions pédocli-
matiques pourrait également améliorer notre compréhension de 
l’impact à long terme des pratiques de gestion sur le stockage 
de C (voir partie 3.2).
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Figure 10 : Synthèse des problématiques liées à l’augmentation du stockage de C organique dans les sols qui sont abordées dans 
cet article. Les pratiques de gestion destinées à favoriser le stockage du C dans un contexte de contraintes globales peuvent être 
guidées par les résultats, les théories, les modèles et les débats issus de la recherche, grâce à une meilleure communication entre 
les chercheurs et les parties prenantes. Ces pratiques visent soit à augmenter les apports de C, soit à diminuer les pertes de C (voir 
également le tableau 1). D’après Derrien et al., 2023.
Figure 10: Synthesis of all the topics related to the increase of soil organic C storage that are addressed in this article. Management 
practices intended to promote C storage in a context of global constraints can be guided by results, theories, models, and debates 
arising from research, thanks to better communication between researchers and stakeholders. These practices aim to either increase C 
inputs or decrease C losses (see also Table 1). From Derrien et al., 2023.
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