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Parmi les nombreux services écosystémiques attribués aux prairies, celui de la préservation 
de la qualité de l’eau figure en bonne place, grâce entre autres à la permanence de la végétation 
prélevant des nutriments, à la rareté des traitements phytosanitaires, à la structuration du sol 
favorisant l’infiltration. Les territoires dominés par les prairies se sont avérés fournir des eaux de 
très bonne qualité, du moins tant que les pratiques d’utilisation de ces prairies permettent de 
recycler l’essentiel des minéraux mis en jeu, et que les infrastructures paysagères liées à l’élevage 
d’herbivores (par ex. les haies) sont présentes pour intercepter les flux de ruissellement.

 Le présent article vise à synthétiser les principaux travaux traitant du rôle des prairies et 
de leurs sols sur la qualité de l’eau afin de recenser les conditions dans lesquelles bénéfices et 
risques s’expriment. Cela nous permet de rappeler les bonnes pratiques de gestion favorisant le 
maintien, voire la reconquête, d’une qualité de l’eau satisfaisante pour les milieux aquatiques et 
les besoins humains.

Résumé

Les prairies : un atout pour la qualité de l’eau, sous conditions 
de gestion (une synthèse des principales connaissances) 

Summary

1 INRAE, Institut Agro, SAS, 35000 

Rennes

Auteur correspondant: 

Patrick DURAND: patrick.durand@inrae.fr

DURAND P., VERTES F. (2024). 
Les prairies : un atout pour la 
qualité de l’eau, sous conditions 
de gestion (une synthèse des 
principales connaissances), 
Fourrages  258, 103-114.

Références de l'article 

Grasslands are good for water quality when well managed : a review of main current 

knowledge.

 Among the many ecosystem services attributed to grasslands, that of preserving water 
quality figures prominently, thanks in part to the permanence of the nutrient-uptaking vegetation, 
the scarcity of phytosanitary treatments and the soil structuring that favor infiltration. Areas 
dominated by grasslands have proved to provide very good quality water, at least as long as the 
management practices enable most of the minerals involved to be recycled, while landscape 
structures associated to livestock farming (e.g hedges) are present to intercept the run-off flows. 

The aim of this article is to summarise the main works dealing with the role of grasslands and 
their soils on water quality, in order to identify the conditions under which benefits and risks are 
expressed. This will enable us to recall the good management practices that help maintain, or 
even regain, satisfactory water quality for aquatic environments and human needs.
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Un paysage prairial parcouru par un ruisseau aux eaux claires : l’imaginaire collectif, comme 
l’analyse de grands jeux de données, associe souvent prairies et eaux de surfaces de bonne 
qualité. Pourtant, la dégradation des eaux n’épargne pas les régions d’élevage herbager. Cet 
article explique les processus en jeu, éclairant les actions à conduire pour que les prairies soient 
des atouts pour la reconquête de la qualité des rivières.

Mise en situation
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Les prairies : un atout pour la qualité de l’eau, sous conditions de gestion 

Parmi les nombreux services écosystémiques attribués aux 
prairies, celui de la préservation de la qualité de l’eau figure en 
bonne place. La présence d’un couvert permanent favorisant 
l’infiltration et prélevant des nutriments sur une bonne partie de 
l’année, l’absence ou la rareté des traitements phytosanitaires, 
suggèrent en effet, et c’est souvent corroboré par l’observation, 
que les paysages dominés par des prairies sont mieux à même de 
fournir des eaux de bonne qualité. Dans le détail, les études sur 
les relations entre utilisation du sol et concentrations en polluants 
d’origine agricole montrent en général que prairies sont associées 
à des paramètres de meilleure qualité que les zones cultivées.  
Pourtant, des contre-exemples sont parfois mis en avant tels que 
les risques de contaminations bactériennes venus des fèces des 
animaux au pâturage, les risques accrus de lixiviation de nitrate 
dans certaines rotations incluant des prairies temporaires, les 
teneurs élevées en phosphore et en matières organiques dissoutes 
rapportées notamment dans les Iles Britanniques, pour ne citer 
qu’eux (Granger et al., 2010a).

Le présent article vise à synthétiser les principaux travaux 
traitant de ce sujet afin de recenser les conditions dans lesquelles 
bénéfices et risques s’expriment, ceci nous permettant de 
rappeler les bonnes pratiques de gestion favorisant le maintien, 
voire la reconquête, d’une qualité de l’eau satisfaisante pour les 
milieux aquatiques et les besoins humains. Nous évoquerons dans 
un deuxième temps les expériences, numériques notamment, 
permettant d’envisager les prairies comme un instrument de 
reconquête de la qualité des eaux en zone polluée ou fragile 
(bassins-versants côtiers « algues vertes »). Dans cet article, nous 
entendons « prairies » dans son sens commun, large, de surfaces 
agricoles principalement destinés à l’alimentation d’herbivores, 
composés majoritairement de poacées souvent associées à des 
légumineuses et en place pour plusieurs années. 

La littérature sur les relations entre prairies et qualité de 
l’eau compose un corpus de plusieurs milliers de références. Par 
conséquent, cet article ne saurait constituer une revue de l’état 
de l’art exhaustive et équilibrée entre les différentes approches et 
conclusions. Nous assumons le parti pris de nous être basés sur 
nos connaissances des papiers séminaux, complétées au besoin sur 
les sujets moins connus (telles les contaminations par des bactéries 
ou molécules phytosanitaires/médicamenteuses) ou pour trouver 
des articles plus récents, avec des recherches ponctuelles dans les 
bases de données bibliométriques.

Les problèmes de mesure des 
risques de pollution liées aux 
prairies

Par rapport à une parcelle en culture, la prairie, notamment 
pâturée, est particulièrement difficile à caractériser en matière de flux 
d’eau et de contaminant. Le principal écueil est son hétérogénéité 

forte : hétérogénéité de couvert végétal dans le cas de prairies 
multispécifiques, hétérogénéité spatio-temporelle des apports de fèces 
et de pissats, d’intensité de pâturage et de piétinement, … (Cluzeau et 
al. 1992 ; Anger, 2002 ; Hutchings et al., 2007). Cette hétérogénéité 
engendre une incertitude dont la réduction nécessiterait, au moins 
d’un point de vue théorique, de multiplier fortement les réplicats dans 
le temps et l’espace de mesures et/ou de prélèvements ponctuels, 
souvent au-delà du faisable (Addiscott 1996 ; Anger, 2002 ; Salette et 
al., 2008). Anger (2002) conclut par exemple que “… les résultats des 
sondages tarière pour doser l’azote minéral du sol sont à l’évidence 
inexacts même avec une pression d’échantillonnage > 70 sondages/
ha. En comparaison … les bougies poreuses sont plus convaincantes: 
mais même en tolérant un écart de +/- 20% ... et un intervalle de 
confiance de 95 %, le nombre minimum d'échantillons calculé dans 
notre expérience devrait être augmenté à 146 et 265 bougies /ha 
pour les traitements de pâturage intensif et extensif, respectivement. 
Cette exigence serait rédhibitoire pour de nombreuses expériences 
sur le terrain ». Une alternative possible aux prélèvements ponctuels, 
lorsque les sols le permettent, est de se placer à une échelle plus 
intégrative, fraction de parcelle drainée isolée hydrologiquement, 
parcelle drainée ou micro-bassin versant (Addiscott 1996 ; Murphy 
et al., 2024). Sur des sols hydromorphes ou très caillouteux, où l’on 
trouve préférentiellement des prairies, ces difficultés sont encore plus 
importantes (Addiscott, 1996 ; Hennart et al., 2010) et les formes 
d’azote émises varient fortement entre ces deux types extrêmes, 
avec des pertes gazeuses par dénitrification (N2 et N2O) et des 
accumulations possibles d’ammonium en sols hydromorphes, tandis 
que dans les sols peu profonds ou bien drainants c’est la lixiviation de 
nitrate qui domine. 

Murphy et al. (2024) ont synthétisé des résultats de lixiviation 
obtenus en Irlande à l’échelle du micro bassin-versant, l’enjeu étant 
de pouvoir relier une occupation des sols (prairie permanente gérée 
d’une certaine façon connue) à la qualité de l’eau à l’exutoire du cours 
d’eau. Beaucoup de travaux cherchent à mettre en évidence le rôle 
des prairies sur la qualité de l’eau à l’échelle de territoires plus grands, 
bassins versants de tailles diverses, voire régions (e.g. de Mello et 
al., 2018, Dupas et al., 2022, Casquin et al., 2021, Meneses et al., 
2015). Mais la comparaison avec d’autres modes d’occupation du 
sol est délicate, car les facteurs confondants sont potentiellement 
importants. En effet, les territoires restant prairiaux de nos jours le 
sont souvent en raison d’un fort déterminisme pédo-climatique (par 
exemple en Irlande et aux Pays-Bas) qui induit des différences de 
comportement hydrologique et biogéochimique des bassins-versants, 
rendant difficile d’isoler l’effet du seul facteur d’usage des terres. Les 
études diachroniques (suivis du changement d’occupation des sols 
sur un même territoire) nécessitent quant à elles des temps de suivis 
très longs, en raison de l’effet mémoire des sols et des aquifères et 
de la variabilité climatique (Dupas et al., 2020, Durand et al., 2015, 
Strohmenger et al., 2020).   

Ces difficultés méthodologiques expliquent l’incertitude qui 
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entachent la plupart des études publiées et la variabilité de leurs 
résultats. Pour cette raison, cet article s’attachera plus à donner les 
clefs de compréhension des facteurs et processus régulant la qualité 
des eaux issues de prairies plutôt que de chercher à les quantifier 
précisément.

à la modalité « Pluvial ». Pour les UFL comme pour la MAT, l’espèce 
impacte beaucoup plus que la modalité hydrique. Les UFL moyens 
vont de 0.84 pour la luzerne à 0.96 pour le raygrass anglais, la MAT va 

de 18.9 % pour le raygrass hybride à 21.5 % pour la luzerne.

Influence des prairies sur les 
voies de transferts de l’eau et des 
éléments associés
Des effets bénéfiques sur l’infiltration, mais 
pas toujours…

De nombreuses études, que ce soit en conditions naturelles 
ou sous simulateur de pluie, à l’échelle locale ou pour des petits 
bassins versants, montrent qu’en règle générale, la prairie limite le 
ruissellement et favorise l’infiltration des eaux (Dunne et al., 1991; 
Walling, 2005; Zhang et al., 2014). Les raisons avancées sont 
principalement l’augmentation de la rugosité du fait de la présence 
d’un couvert permanent et dense, et la structuration du sol du fait 
de la teneur en matière organique et de l’activité biologique des 
micro et macro-organismes (Weiler and Naef, 2003 ; Alaoui et al., 
2011), toutes deux en général plus élevées qu’en sols cultivés. 

Les études évoquant les conditions ruisselantes sous prairies 

ne sont pourtant pas rares (Haygarth et al., 2005). À l’échelle locale, 
c’est surtout l’effet du compactage du sol lié au piétinement, avec 
pour conséquence une diminution de la capacité d’infiltration du 
sol, qui a été mis en évidence (Daniel et al., 2002, McDowell et 
al., 2003, Naeth et al., 1991). Plus anciennement, les effets du 
surpâturage, qui à la fois compacte le sol et dégrade le couvert 
végétal, ont été dénoncés dans des contextes tropicaux très érosifs 
(Zhou, 2010), mais des exemples existent en zones tempérées, 
telles les hautes terres lozériennes accueillant en estive d’énormes 
troupeaux ovins jusqu’au XIXe siècle (Allee P., 2003).

Un autre cas de prairies générant un ruissellement important 
est celui des terrains très argileux et hydromorphes, où le sous-sol 
très imperméable et les faibles reliefs se combinent pour créer une 
saturation en eau empêchant l’infiltration (Haygarth et al., 2005).    

Conséquences sur les types de polluants 
transférés

Suivant leur solubilité ou leur affinité avec le sol, les différents 
contaminants n’empruntent pas tous les mêmes voies de transfert 
(figure 1). 

Là où le couvert et la structure du sol limitent le ruissellement, 
l’effet bénéfique sur les transferts de polluants non solubles, qui 
restent en surface et s’adsorbent sur les particules de sol, est 
évident et bien documenté (Walling, 2005). C’est d’ailleurs cet 
effet qui est recherché dans les bandes enherbées, dont l’efficacité 
pour limiter les transferts de particules et de phosphore particulaire 
est démontrée (Daniels and Gilliam, 1996; Magette et al., 1989, 
Zhang et al., 2010).  

FIGURE 1:  voies de transfert des diff érents polluants aquati ques en prairie. SRP : phosphore soluble réacti f. PP : phosphore parti culaire. COD : carbone 
organique dissous. MOP : mati ères organiques parti culaires. MES : mati ères en suspension
FIGURE 1: Pathways of the main aquati c pollutants in grasslands. SRP: soluble reacti ve phosphorus. PP: parti culate phosphorus. COD (DOC): dissolved 
organic carbon. MOP: parti culate organic matt er. MES: suspended sediment
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Dans les cas où l’on observe des risques de ruissellement 
sur prairies pâturées, les principaux contaminants risquant d’être 
transférés sont le phosphore, l’azote organique, les bactéries fécales 
et les produits vétérinaires (Walling, 2005). Ce risque est d’autant 
plus présent quand les abords des cours sont mal protégés, le cas 
le plus emblématique étant celui où les animaux ont accès au cours 
d’eau. Dans ce cas particulier se rajoute le problème de l’érosion 
des berges et de l’augmentation de la charge en matières en 
suspension des cours d’eau (Walling, 2005, Vongvixay et al., 2010).

Par contre, le fait de favoriser l’infiltration pourrait prédisposer 
la prairie aux pertes par voie soluble, notamment l’azote nitrique, 
le carbone organique dissous et le phosphore dissous. Nous allons 
passer en revue ces différents polluants potentiels dans les sections 
suivantes.

Il est utile de rappeler que les différents éléments minéraux mis 
en circulation par l’activité agricole en prairie sont couplées dans la 
plante mais en partie découplées par leur passage dans les animaux 
(figure 2, Vertès et al., 2019), azote et potassium se retrouvant 
majoritairement dans l’urine tandis que le carbone et le phosphore 
le sont dans les bouses. Ce découplage et l’apport concentré par 
les impacts urinaires très locaux des animaux au pâturage génère 
la grande hétérogénéité de concentration observée dans les sols 
sous prairies. 

Leurs devenirs sont ainsi différents de ce qui se passe sous 
culture à l’échelle de la parcelle. Lorsqu’on passe à une échelle plus 
large (exploitation et paysage), la plus ou moins grande mobilité 
des différentes formes chimiques que prennent ses éléments se 
traduit par des circulations/transferts plus ou moins rapides et par 
des possibilités d’interception qui varient selon l’agencement des 
structures paysagères et le fonctionnement hydrologique.

Prairie et azote

La particularité du cycle de l’azote en prairie, par rapport à une 
culture, est que les flux bruts de minéralisation et d’organisation de 
l’azote sont bien supérieurs, tandis que la résultante (minéralisation 
ou d’immobilisation nette), dans le cas d’une prairie convenablement 
gérée et établie depuis assez longtemps, est analogue en prairies et 
cultures (Mary et Recous, 1994 ; Recous et al., 1996 ; Booth et al.,
2005). Ceci explique qu’en cas de déséquilibres, par exemple lors 
de la destruction d’une prairie mise en culture, les flux résultants 
peuvent devenir très importants (Vertès et al., 2007a). Par ailleurs, 
comme abordé ci-dessus, le passage par l’animal engendre le 
découplage des cycles des principaux éléments minéraux, les 
éléments solubles : N minéral et K se retrouvent pour l’essentiel 
dans les urines tandis que carbone et phosphore sont dans les 

FIGURE 2 : Cycles simplifi és du carbone, de l’azote, du phosphore et du potassium dans un système prairial, montrant les couplages et découplage entre 
nutriments, les fl ux et les principaux processus sous-jacents (Vertès et al., 2019, d’après Rumpel et al. 2015 and Smith & Merbold, 2016)
FIGURE 2: Simplifi ed carbon, nitrogen, phosphorus and potassium cycles in grasslands, showing coupling and decoupling processes
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bouses. Les bactéries se retrouvent également dans les bouses, 
tandis que les médicaments peuvent se retrouver soit dans les unes 
soit dans les autres selon leur mode d’administration et leur mode 
d’action. Une autre particularité du cycle de l’azote en prairie est 
l’importance de la forme ammoniacale, notamment en conditions 
hydromorphes et acides.

Fertilisation et chargement

Les effets des pratiques de fertilisation et d’utilisation des 
prairies ont été largement abordés à l’Association Francophone des 
Prairies et Fourrages (par ex. Vertès et al 2007b, Salette et al., 2008 ; 
Vertès et al., 2010, Cellier et al., 2015), articles dont nous résumons 
ici quelques messages principaux. Les pratiques de fertilisation des 
prairies, ou l’abondance de légumineuse fixatrices d’azote, étant 
étroitement liées aux objectifs de production, donc au chargement 
animal qu’elles doivent supporter, il est logique de traiter les deux 
conjointement. On constate dans la majorité des études un effet 
seuil plus ou moins marqué : dans le contexte tempéré humide 
français, en deçà d’un seuil de fertilisation et/ou de chargement 
qu’on peut situer autour de 150-250 kg N/ha/an (de février à juin) 
et 450-550 UGB.jours de pâturage équivalent/ha/an, (Graux et al., 
2020), les pertes par lixiviation sont modérées. Au-delà de ce seuil, 
elles augmentent rapidement. Dans le cas de prairies pâturées, on 
peut invoquer un effet boule de neige : plus la prairie est riche en 

azote, plus les retours par les urines sont aussi riches en azote, 
ce qui augmente l’excès de leurs apports localisés par rapport au 
besoin des plantes. La présence de légumineuses, dont l’azote 
minéral présent régule la fixation symbiotique puis le taux, permet 
à chargement équivalent de diminuer les pertes par lixiviation 
d’environ 10 % (Ledgard et al., 2009 ; Cellier et al., 2015) ; le taux 
de légumineuses reste un facteur important de l’autonomie azotée, 
de la production et des risques de pertes de nitrate. Des taux très 
importants de légumineuses présentent des risques sanitaires pour 
les animaux (météorisation) et des risques de lixiviation élevés via 
les déjections, en cas de chargement important au pâturage : les 
choix variétaux sont une composante de gestion pour limiter ces 
risques, en évitant les trèfles très agressifs.   

Murphy et al. (2024) affinent l’effet des types de sols sur 
les pertes par lixiviation en Irlande sous prairies de graminées, 
confirmant les faibles pertes observées sous prairies de fauche 
recevant moins de 250-300 kgN/ha/an en l’absence d’accident 
climatique, en particulier de sécheresses intenses. L’effet cumulé 
du double apport N (fertilisation et recyclage via les déjections) 
et de l’hétérogénéité spatiale des apports par les déjections sous 
prairies pâturées se traduit par des pertes élevées en sols drainant 
(Figure 3). Lorsque les sols sont moins drainants ou hydromorphes, 
les pertes de nitrates diminuent voire s’annulent, le processus de 
dénitrification prenant alors le pas sur la nitrification. 

FIGURE 2 : Eff et de la ferti lisati on* (ou du chargement) sur les pertes de nitrate par lixiviati on. Les ronds blancs correspondent à des prairies temporaires 
pâturées (sols sains), les ronds noirs à des prairies permanentes sur sols hydromorphes) et les carrés gris à des prairies de fauche (d’après Vertès et al., 
2019.)
* On considère ici que les chargements sont adaptés à l’herbe produite, que l’azote uti lisé pour cett e croissance provienne de la minéralisati on du sol et de la ferti lisati on 
apportée ou de la fi xati on symbioti que des légumineuses. L’ensemble des points expérimentaux correspond à des situati ons à drainage élevé, les pertes dépendant à la fois de 
l’azote présent sous forme nitrique pendant la période de drainage, de l’immobilisati on éventuelle par les couverts végétaux et sols et de la lame drainante.

FIGURE 3: Eff ect of ferti lizati on (or grazing intensity) on the nitrate drainage loss. Black dots stand for grazed temporary grasslands (well drained soils), 
empty dots stand for grazed permanent grasslands (hydromorphic soils) and grey squares, for mown grasslands
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Destruction des prairies 

Comme évoqué précédemment l’importance des flux bruts 
de minéralisation et immobilisation génère de fortes émissions 
d’azote minéral dès lors que l’immobilisation par les plantes et 
les micro-organismes dans la rhizosphère est interrompue par la 
destruction de la prairie, qu’elle soit chimique ou par travail du sol. 
Cette minéralisation d’azote est à la base du ‘ley-farming’ proposé 
par les anglais dès le XIXe siècle, la culture suivante valorisant une 
fourniture « gratuite » d’azote par le sol. Les quantités libérées, qui 
varient de quelques dizaines à centaines de kg d’N/ha, augmentent 
avec l’âge de la prairie sont supérieure après prairies pâturées vs 
fauchées (COMIFER, 2013). Ces effets sont peu liés au bilan N 
sur la durée de vie de la prairie, mais plus affectés par les pratiques 
durant les mois précédant la destruction (Laurent et al. 2004 ; 
Vertès et al., 2007a). L’effet réducteur de la fauche sur les quantités 
d’azote minéralisé est important (jusqu’à -70 % de la minéralisation 
après prairie toujours pâturée) après les prairies de graminées 
pures alors qu’il n’est pas significatif après les prairies riches en 
légumineuses (COMIFER, 2013). 

La cinétique de minéralisation d’azote a été caractérisée en 
fonction des « jours normalisés », unité très utilisée en modélisation 
qui permet de s’affranchir des différences de températures et 
humidités des sols entre saisons (COMIFER 2013, Duru et al., 
2017), et la fourniture moyenne d’azote aux cultures suivantes est 
ainsi quantifiée pour le raisonnement de la fertilisation dans les 
cultures en rotation, afin de valoriser au mieux cet azote « gratuit » 
et de réduire les risques de pertes. De façon générale la valorisation 
est optimale pour les cultures de printemps (maïs, betterave 
fourragère, céréales de printemps) par contraste avec des céréales 
d’hiver sous lesquelles on mesure des pertes par lixiviation élevées, 
ou même colza, qui vient assez mal après une prairie (Laurent et 
al., 2005). La durée et l’intensité de cet arrière-effet prairie est de 
1 an (prairies 2-3 ans) à 2 voire 3 ans (prairies pâturées de plus de 
7-8 ans). Les arrière-effets des prairies sur les sols, en particulier 
sur leur matière organique, sont bien plus durables et peuvent être 
significatifs pendant des décennies, modifiant les parts de MO 
stable et labile (Clivot et al., 2019).

L’enjeu de bénéficier de l’azote fourni et de minimiser les pertes 
a conduit des chercheurs (Unité expérimentale de Mirecourt, 
Puech et al., 2023) et des agriculteurs (Leray, 2014) à imaginer 
des stratégies optimisant l’utilisation de l’azote minéralisé. Chez 
des éleveurs très herbagers, par exemple dans les réseaux Civam, 
l’objectif est parfois d’éviter d’avoir à refaire les prairies (Petit et al., 
2019) : les conditions de vieillissement dans différents contextes 
pédoclimatiques de l’Ouest ont ainsi fait l’objet de recherches 
participatives récentes (Gastal et al., 2022 ; Vertès et al., 2022, 
Carrère et al., 2022) montrant des alternatives au renouvellement 
systématique au bout de 4 ou 5 ans : ces travaux ont quantifié 
l’évolution des productions et de la flore des prairies au cours de 
leur vieillissement et montré que dans la plupart des situations 
de plaines du Grand-Ouest un nouvel équilibre entre espèces 
semées et espèces spontanées s’établit, permettant de satisfaire 
les objectifs des éleveurs.

Le cas de l’ammonium

Il est bien connu que l’oxydation de l’ammonium, première 
étape de la nitrification, est limitée en condition acide et/ou 
anaérobie. De fait, de fortes accumulations d’ammonium ont 
parfois été mesurées dans des prairies naturelles non fertilisées 
sujettes à de forts dépôts atmosphériques (« pluies acides ») (Bhatti 
et al., 2014) et dans des prairies hydromorphes fertilisées à l’azote 
ammoniacal (Scholefield and Stone, 1995). Le devenir de cet azote 
est incertain et mal documenté, les publications sur le sujet sont 
rares. En sols acides ou à capacité d’échange limitée, l’ammonium 
n’est pas entièrement adsorbé et peut migrer en profondeur, et 
il fort possible qu’il rejoigne les cours d’eau (Riaz et al., 2008). 
Certains pics rapides de concentration en crue pourraient lui être 
attribués. Si sa transmission est plus lente et graduelle, il est fort 
probable qu’il se transforme rapidement en nitrate dans le cours 
d’eau et ne soit pas détectable en tant que tel. Il peut bien sûr 
aussi être assimilé par la végétation ou la microflore du sol, voir 
transformé en N2 par annammox, une voie de transformation bien 
documentée dans les sédiments marins mais très mal connue, et 
réputée faible dans les sols (Yao et al., 2023).

Prairie et phosphore

Peu d’études françaises se sont intéressées aux pertes de 
phosphore sous prairies, alors que c’est un sujet très sensible dans 
d’autres pays, tels que l’Irlande, le Royaume uni ou la Nouvelle-
Zélande. Dans ces pays, des travaux considèrent les prairies 
exploitées comme des sources de phosphore équivalentes, voire 
supérieures aux terres arables, notamment lorsqu’on considère 
le phosphore bio-disponible. En effet, les prairies exportent 
préférentiellement du phosphore soluble ou sous forme de 
colloïdes via la lixiviation ou les macropores biogéniques. Le 
lien avec les pratiques de fertilisation est rarement fait dans 
la littérature, ou incomplètement (sans prendre en compte les 
apports par les déjections, par exemple). On peut toutefois faire 
l’hypothèse, avec Haygarth et al. (1998), qu’en systèmes intensifs 
le bilan de phosphore est plutôt excédentaire et que les sols sont 
plutôt riches. En tout état de cause, s’il existe un lien assez direct 
entre risque de perte et richesse du sol en phosphore particulaire, 
c’est loin d’être le cas pour le phosphore soluble (Haygarth and 
Jarvis, 1997), dont les mécanismes de production sont complexes 
et multifactoriels. 

La caractéristique des pollutions diffuses en phosphore issu de 
prairies est donc plutôt d’avoir un bruit de fond assez soutenu et 
des pics en crues faibles, voire de la dilution, contrairement à ce qui 
se passe en parcelles labourées (Mellander et al. 2016, Weihrauch 
et Weber, 2020). Ce n’est bien sûr pas forcément le cas dans les 
contextes de prairies propices au ruissellement, évoqués plus haut 
(Haygarth et Jarvis, 1995, Haygarth et al., 2005). Le cas des prairies 
en sols hydromorphes de bas de versant est particulièrement 
critique, car il cumule plusieurs facteurs de risques, à savoir (1) 
l’accumulation de colluvions enrichis en phosphore particulaire 
(2) des conditions ruisselantes par saturation du sol en surface (3) 
la mobilisation de phosphore soluble par dissolution des phases 
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porteuses en période anoxique et (4) la proximité au cours d’eau. 
C’est pourquoi ces zones ont été identifiées comme principales 
sources de phosphore quelques études (e.g. Dupas et al., 2015).

Prairie et autres pollutions chimiques

Peu d’études mentionnent les risques de transfert de pesticides 
par les prairies. C’est compréhensible, car ces risques sont 
considérablement plus faibles que des sols labourés ou dédiés à 
la production horticole étant donné que (1) les traitements y sont 
bien moins fréquents (Chayre et Pointereau, 2022) (2) l’essentiel 
des transferts de pesticides ayant lieu en conditions ruisselantes, la 
plupart des prairies ne les favorisent pas. De fait, les travaux pouvant 
se rapporter à ce thème mentionnent plutôt le rôle favorable des 
prairies, à la fois en tant que surfaces recevant peu de traitement et 
en tant que potentiels puits retenant les contaminants des parcelles 
en amont.  Une exception à la règle existe mais ne concerne pas 
les prairies à vocation fourragère : il s’agit des parcours de golf, 
pelouses souvent très fortement traitées. 

À l’inverse, les prairies sont potentiellement sources de 
contaminants chimiques provenant des animaux au pâturage, 
en l’occurrence des produits vétérinaires qu’ils reçoivent et qui 
peuvent être présents dans leurs fèces. Un cas particulièrement 
préoccupant est celui des vermifuges de type avermectine, qui sont 
fortement écotoxiques sur la faune tant terrestre qu’aquatique, et 
dont la contamination affecte jusqu’aux zones de parcours extensifs 
en montagne (Vecchio, 2023).

Prairie et contaminations biologiques

Les prairies, tout comme les cultures recevant des effluents 
d’élevage, sont potentiellement sources de microorganismes 
pathogènes contenus dans les fèces (coliformes, salmonelle…) 
(Granger et al., 2010). Le facteur déterminant est la présence 
de voies d’écoulement rapides (ruissellement ou macropores) 
(Trévisan et al., 2010 ; Vertès et al., 2009), les microorganismes 
étant généralement retenus dans le sol en cas d’infiltration. 
De nombreuses études sur des bassins versants ruraux relient 
statistiquement l’abondance de tels organismes dans l’eau au 
pourcentage de surfaces en pâture, notamment si celles-ci bordent 
le cours d’eau (de Mello et al., 2018 ; Meneses et al., 2015). Là 
encore, la possibilité d’accès des animaux au cours d’eau est un 
facteur aggravant. Trévisan et al. (2010) modélisent les trajectoires 
de ruissellement des bactéries fécales en alpages, donnant des 
éléments pour gérer les zones de séjour des troupeaux afin de 
limiter les risques d’atteintes aux cours d’eau. Lorsque les bassins 
versants incluent de l’habitat, la problématique est la discrimination 
la source animale de la source humaine, possible grâce notamment 
à des marqueurs biochimiques (Ahmed and Katouli, 2008, Kay et 
al., 2010, Granger, 2010).

Le cas des matières organiques dissoutes 
(MOD)

Les prairies, notamment en sols acides et hydromorphes, sont 
sources de carbone et d’azote organique dissous. Si, dans le sol, 

une proportion importante de cette MOD est de poids moléculaire 
faible et participe activement à la dynamique microbienne et à 
la nutrition des plantes, ce sont les fractions à poids moléculaire 
plus élevé, moins réactives, qui sont en général transférées hors 
du sol (Jones et al., 2004). La matière organique directement 
issue des déjections animales est en général transformée plutôt 
que transférée telle quelle, sauf en cas de ruissellement direct 
(Wachendorf et al., 2005). Lorsque les circulations d’eau sont 
verticales et profondes, cette MO est généralement adsorbée dans 
les régolithes (entre la base de l’horizon racinaire et la roche saine) 
et n’atteint que peu les nappes souterraines. Par contre, en cas 
de circulations superficielles, elle va directement au cours d’eau. 
Les conséquences environnementales sont en générales limitées, 
car cette MO est soit très stable, soit facilement métabolisée dans 
les rivières car en concentration limitée. Par contre, la présence de 
MO stable peut occasionner des problèmes et des surcoûts pour la 
potabilisation. C’est un phénomène difficilement évitable.

Enseignements pour la gestion

Les résultats précédents montrent que des pratiques adaptées, 
qui sont bien souvent avantageuses pour l’éleveur à d’autres points 
de vue, peuvent assez facilement limiter les risques de transfert de 
la plupart des polluants. 

Gestion du pâturage

On a vu qu’une bonne gestion du pâturage, avec un 
chargement adapté, dans le temps et l’espace, à la productivité 
et à la portance des sols permettait de limiter considérablement 
les fuites de polluants solubles et non solubles. Il en va de même 
pour la fertilisation, avec des recommandations de doses et 
dates d’apport disponibles (COMIFER, 2013, Duru et al., 2017, 
documents régionalisés des GREN et structures de conseil). La 
grande majorité des prairies semées l’étant en mélanges bi ou 
multi-espèces, avec des légumineuses qui peuvent assurer une 
autonomie azotée et une bonne disponibilité en protéines pour 
les animaux, le pâturage doit également concourir à l’équilibre 
entre graminées et légumineuses. Cet équilibre est instable et son 
évolution cyclique (sous influence de la disponibilité en azote du 
sol, elle-même pilotée par l’abondance des légumineuses) a été 
montrée par Schwinning et Parsons (1996). Bien que ce « cycle » 
et les facteurs climatiques importants, tels chaleur et disponibilité 
en eau, soient peu contrôlables (les « années à trèfle »), les éleveurs 
peuvent limiter les risques de gestion inadaptée. Un piétinement 
trop intense en sol peu portant peut abimer le couvert, en 
particulier le trèfle, compacter le sol et augmenter les risques 
de pertes d’azote (Cluzeau et al., 1992 ; Centeri, 2022).  Éviter 
de pâturer les prairies en automne et hiver avec un chargement 
élevé (offrir de grandes surfaces aux animaux) contribue à limiter 
fortement les risques à la fois de pertes directes et de dégradation 
des sols et couverts végétaux. Enfin remplacer le pâturage par de 
la fauche dans les mois précédents une destruction de prairie s’est 
avéré efficace pour limiter les risques de lixiviation (Laurent et al., 
2002 ; COMIFER, 2013). Il faut enfin rappeler l’intérêt de valoriser 
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la complémentarité entre parcelles d’une même exploitation, une 
prairie trop humide ou séchante devenant un atout d’adaptation 
pour nourrir les troupeaux lors d’années trop sèches ou pluvieuses, 
respectivement.

Durée de vie des prairies et gestion du 
retournement

Bien évidemment, ces bonnes pratiques permettent aussi de 
ralentir le « salissement » des prairies et d’allonger leur durée de 
vie. Les principales causes de destruction des prairies sont : les 
bénéfices attendus pour la culture suivante (souvent du maïs dans 
la pratique avec de fortes productions sans apport fertilisant), 
le déclin de la production et/ou des taux de légumineuses, la 
régression des espèces semées et leur remplacement par d’autres 
espèces, moins productives, l’envahissement par des espèces 
indésirables (Rumex sp., Renoncules sp, …). Il faut également 
pointer que les règlementations européennes et françaises, mises 
en œuvre pour préserver les surfaces en prairies permanentes, ont 
engendré des pratiques de retournement systématique des prairies 
semées avant la 6ème année pour éviter le passage des parcelles 
concernées dans la catégorie agreste « prairie permanente » et une 
éventuelle dévalorisation de ces ha de SAU. Le retournement des 
prairies évoqué ci-dessus reste un moment critique d’un point de 
vue des risques de pertes en azote (et carbone). Limiter ces risques 
peut se raisonner à l’échelle du système (allongement de la durée 
de vie, échelonnement des retournements sur la sole prairiale) 
et à l’échelle de la pratique en elle-même : des essais en fermes 
commerciales ou expérimentales (Leray, 2014 ; Deleau et al., 2022; 
Puech et Stark, 2023) ont misé sur des couverts intermédiaires 
(parfois dits « étouffants ») permettant de valoriser l’azote libéré 
au printemps avant d’implanter une céréale d’hiver à moindre 
risque. La succession prairie – betterave fourragère s’est avérée 
très intéressante pour valoriser l’azote libéré (Morvan et al., 2002) 

tandis que des essais de semis de maïs sur prairies (désherbage 
local en ligne) se sont avérés difficiles à gérer en contexte 
pédoclimatique favorable à la reprise du couvert prairial. Dans 
tous les cas, une destruction en fin d’hiver suivie d’une culture de 
printemps (céréales dans les pays nordiques, maïs ou betterave 
dans le Grand Ouest (France) permet une meilleure valorisation de 
l’azote minéralisé et la réduction des pertes vers les nappes.

Les prairies, levier de remédiation de la 
pollution aquatique ?

L’augmentation de la surface en prairie aux dépends des cultures 
annuelles est un moyen souvent mis en avant pour la reconquête 
de la qualité de l’eau, notamment dans les aires d’alimentation de 
captages et les bassins versants à algues vertes. Faire un bilan 
précis de l’efficacité de cette mesure serait une tâche complexe qui 
dépasse l’ambition de ce travail. En effet, elle s’inscrit souvent dans 
un plan d’action comportant d’autres mesures, sa mise en place est 
progressive et pas toujours documentée précisément, engagement 
et réalisation ne se superposant pas forcément, etc. À défaut, nous 
présenterons ici quelques résultats de travaux de modélisation 
permettant de tester les effets de différents scénarios « place et 
gestion des prairies » dans des bassins-versants, qui permettent de 
tirer quelques renseignements utiles pour l’action.

Il convient d’abord de préciser, compte tenu de ce qui a été 
écrit plus haut, que ce type de mesure n’a de sens que si les 
surfaces converties le sont au profit de prairies permanentes 
gérées de façon relativement extensive, soit en fauche exclusive 
avec une fertilisation limitée, soit en pâturage peu intensif. Dans 
les scénarios modélisés il s’agit de prairies non fertilisées fauchées, 
comme pratiqué pour la protection des zones de captages, afin de 
maximiser le contraste entre scénarios.  A cette condition, selon 
leur position dans le paysage, les parcelles converties peuvent 
théoriquement avoir deux effets (Figure 4) :

FIGURE 4 :  Relati on entre pertes nitriques et pourcentage de surfaces converti es en prairies permanentes fauchées et non ferti lisées dans le bassin 
versant de Kervidy-Naizin, simulée avec le modèle TNT2. BAU : scénario prati ques actuelles ; BMP : prati ques de ferti lisati on et de couverture hivernale 
opti misées ; HDxx : conversion de xx% de surface, localisée en haut de versant ; RIxx : conversion de xx% de surface, localisée en bas de versant ; 0N : 
conversion de la totalité de la SAU du bassin versant (d’après Casal et al., 2019)
FIGURE 4: Relati onship between nitrate loss and percentage of the catchment’s area converted  into unferti lized and mown grasslands in the Kervidy-
Naizin catchment, simulated by TNT2 model. BAU: reference scenario (business as usual). BMP: best management practi ces. HDxx: conversion of xx% 
area, located upslope. RIxx: conversion of xx% area, located downslope. ON: conversion of 100% of the catchment’s area
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- Un effet de « dilution », lié au fait que l’on créé une surface qui 
va produire de l’eau moins chargée que les autres, et va donc venir 
diluer les concentrations dans le cours d’eau drainant le paysage 
considéré. Cet effet va exister quel que soit la localisation de la 
parcelle.

- Un effet d’ « interception », car ces parcelles recevant des eaux 
plus chargées en provenance de l’amont et piéger les polluants 
qu’elles contiennent. Si cet effet est bien connu pour les polluants 
transportés par ruissellement, il est aussi possible, sous certaines 
conditions, pour les polluants solubles. Pour cela, il faut que les 
transferts de sub-surface aient en partie lieu dans le sol pendant 
la phase active de la végétation. Dans le meilleur des cas, cet effet 
supplémentaire pourrait doubler l’efficacité de la conversion de 
surface.

En pratique, les 2 effets sont significatifs (Casal et al., 2019) 
avec une efficacité supérieure de la localisation en bordure des 
cours d’eau. L’efficacité d’interception varie avec la possibilité 
d’échange entre l’eau de la zone racinaire et l’eau de la nappe, liée 
à la configuration du terrain. Remarquons que la conversion de 
la SAU en prairies permanentes fauchées ou pâturées de façon 
extensive est aussi recommandée sur les surfaces de bas-fonds à 
sols hydromorphes pour la préservation de la biodiversité animale 
et végétale.

Pour le phosphore, les pesticides et les bactéries, compte tenu 
des risques liés aux transferts rapide, il est en revanche plutôt 
recommandé de localiser les prairies en position topographique 
intermédiaire pour segmenter un versant et favoriser l’infiltration.  

En conséquence, si l’augmentation de la surface prairiale 
présente peu de risque de dégrader la qualité de l’eau, il importe 
de l’assortir de recommandations de gestion, voire de localisation 
selon les polluants considérés.

Ainsi, la plupart des travaux convergent pour démontrer que 
les prairies impactent moins la qualité de l’eau que les rotations 
de cultures annuelles et peuvent être un atout pour préserver 
ou reconquérir la bonne santé des écosystèmes aquatiques. Les 
cas contraires sont souvent associés à des pratiques inadaptées 
ou trop intensives. Malheureusement, les évolutions à l’œuvre 
dans les régions d’élevage ne vont pas dans le sens d’un maintien 
et a fortiori d’une augmentation de la sole en prairies bien 
gérée. La baisse du nombre d’exploitations et du cheptel bovin, 
l’augmentation de la taille exploitations et des troupeaux dans 
celles qui demeurent, fragilisent ou compliquent la conduite des 
systèmes herbagers et conduisent souvent à des chargements 
élevés. La mécanisation de la traite avec des robots participe de 
cette tendance, qui incite les éleveurs à garder les animaux autour 
des bâtiments. L’augmentation de la fréquence et de l’extension 
des conditions estivales séchantes liées au changement climatique, 
sont autant de signaux négatifs fragilisant la place des prairies dans 
les systèmes fourragers.  

Néanmoins des travaux récents ont montré la compatibilité 
entre robot et système herbager (ferme expérimentale de Trévarez, 
projet Bas Carbone, https://bretagne.chambres-agriculture.fr/
chercheur-etudiant/nos-projets-de-recherche/elevage/bovins/

strace2/ ), l’intérêt de races laitières croisées plus légères pour 
limiter les dégâts au pâturage, la possibilité de faire vieillir des 
prairies, évitant ainsi sols nus et risques de lixiviation d’azote post-
destruction. Durand et Bloor (2022) ont également montré la 
forte résilience de prairies aux sécheresses estivales, tandis que 
Martin et al., (2019) ont synthétisé la diversité des places et rôles 
de différents types de prairies sur la qualité de l’eau et des sols. Les 
approches « systèmes » montent en puissance, alimentées par les 
connaissances sur les processus aux échelles plus fines. 

Seule une politique volontariste mettant en synergie tous 
les leviers favorables à l’élevage herbager pourrait permettre 
de contrer ces signaux négatifs et redonner de l’élan à ces 
systèmes agroécologiques, dont les pratiques peuvent être source 
d’inspiration pour des systèmes conventionnels à la fois fragiles 
économiquement et peu performants sur le plan environnemental 
(par ex. Devienne et al., 2022  https://www.creseb.fr/projet-
iseca2/). Là encore les soutiens politiques et financiers, la 
formation et l’accompagnement des agriculteurs, la réduction des 
signaux contradictoires (ministères promouvant l’agroécologie, PAC 
et environnement agro-industriel accompagnant l’intensification) 
(Levain et al., 2014) sont essentiels pour stimuler les transitions vers 
des systèmes durables et résilients, dont les systèmes herbagers 
(Geffroy et al., 2022 ; Huguenin-Elie et al., 2023).

Conclusions et perspectives
La littérature internationale s’accorde à conclure l’effet 

bénéfique des prairies sur la qualité de l’eau du fait de la rareté 
des traitements phytosanitaires et de ses capacités d’infiltration et 
de filtration des écoulements de surface. Pour la pollution azotée, 
cet effet bénéfique est toutefois conditionné par l’adoption de 
bonnes pratiques de gestion de la fertilisation, du pâturage et de la 
destruction dans le cas des prairies temporaires. Pour la pollution 
phosphorée et bactérienne, il importe notamment d’éviter les 
voies d’écoulement rapide vers le réseau hydrographique, par 
ruissellement ou drainage artificiel. Enfin, les prairies humides 
sont souvent source de carbone organique dissous du fait de 
phénomènes naturels peu contrôlables. 

De nombreuses inconnues ou quantifications incertaines 
subsistent toutefois, notamment sur le cycle de l’azote dans les 
prairies hydromorphes, sur les transferts de phosphore soluble et 
de micropolluants organiques liés aux produits médicamenteux.  
Des recherches complémentaires sur ces points seraient utiles pour 
renforcer l’argumentaire en faveur leur maintien dans les régions à 
forts enjeux de qualité de l’eau, au vu de la tendance actuelle de 
régression des prairies.
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