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Résumé 

 

 

Afin d’améliorer l’efficacité d’utilisation des engrais et réduire les répercussions négatives 

sur l’environnement, l’enrobage des engrais conventionnels à l’aide de nouveaux polymères 

biodégradables constitue une solution prometteuse. À cet effet, l’objectif de cette étude était 

d’évaluer cette nouvelle génération d’engrais enrobés à l’aide de nouveaux polymères 

biodégradables. L’homogénéité entre les particules des engrais enrobés était légèrement 

inférieure à celle des engrais conventionnels. Les polymères biodégradables étaient 

relativement solubles dans l’eau et ils ne freinaient pas la libération des éléments minéraux. 

La cinétique de libération des éléments minéraux dans un substrat tourbeux fut toutefois 

similaire chez les deux types d’engrais. Deux heures après application, Biodrix N a libéré 

34 % moins d’urée et N-urée que Ureia, mais la différence s’est estompée après un jour.  

 

L’effet des engrais enrobés sur la réduction du lessivage des nitrates et des pertes de N2O 

a été évalué en conditions contrôlées. Aminaex et Biodrix N ont réduit le lessivage des 

nitrates de 41 % et 54 % par rapport à Ureia et ont retardé le flux maximal de N2O de 

10 jours par rapport à Ureia. Par contre, l’enrobage du phosphore n’a pas réduit son 

lessivage. Aminaex et Biodrix N ont eu une plus longue période d’émission de N2O par 

rapport à Ureia, ce qui a augmenté le niveau du flux cumulé en N2O après 20 jours pour les 

deux engrais enrobés par rapport à Ureia. Pour les engrais phosphatés, l’enrobage n’a pas 

assuré une libération lente, ni n’a réduit le lessivage des éléments minéraux. En conclusion, 

dans un milieu à température et à teneur en eau contrôlées, l’enrobage des engrais azotés 

en polymères biodégradables a ralenti la solubilisation instantanée de l’urée et a permis de 

réduire le lessivage et les pics d’émissions de N2O. 
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Abstract 

 

 

In order to improve the efficiency of fertilizer use and reduce the negative impact they have 

on the environment, the coating of conventional fertilizers with new biodegradable polymers 

is a promising solution. The objective of this study was to evaluate a new generation of 

fertilizers coated with novel biodegradable polymers. The homogeneity of coated fertilizer 

particles was slightly lower than that of conventional fertilizers. Biodegradable polymers are 

relatively soluble in water and do not inhibit the release of mineral elements. The kinetics of 

nutrient release in a peat substrate was however similar for both types of fertilizer. Two hours 

after application, Biodrix N released 34% less urea and N-urea than Ureia, but the difference 

disappeared after one day.  

 

The effect of coated fertilizers on the reduction of nitrate leaching and N2O losses was 

evaluated under controlled conditions. Aminaex and Biodrix N reduced nitrate leaching by 

41% and 54% compared to Ureia and delayed the peak of N2O efflux by 10 days. On the 

other hand, the coating of the phosphorus did not reduce its leaching. Aminaex and Biodrix 

N had a longer N2O emission period than Ureia, which increased the cumulative N2O efflux 

emissions after 20 days for both coated fertilizers compared to Ureia. In conclusion, under 

controlled conditions, coating nitrogen fertilizers with biodegradable polymers hindered the 

instantaneous solubilization of urea, decreased nitrate leaching and reduced the peak of 

N2O efflux.
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Introduction générale 

 

L’activité humaine contribue fortement à l’augmentation des émissions des gaz à effet de 

serre (GES) dans l’atmosphère, et est devenue, à partir du milieu du 19e siècle, la principale 

cause des changements climatiques (IPCC 2007). L’agriculture, la foresterie, notamment la 

déforestation, et autres utilisations des terres contribuent à environ 24 % de l’effet de serre 

anthropique; c’est le deuxième secteur en termes des émissions de GES après le secteur 

de l’énergie. Ce dernier contribue à 35 % de l’effet de serre (FAO 2016). Le changement 

d’utilisation des terres joue également un rôle important dans l’émission des GES puisqu’il 

modifie considérablement les propriétés du sol et sa teneur en carbone organique (Moore 

et al. 2018). 

 

Au Canada, les émissions totales de GES en 2016 étaient de 704 Mt d’éq. CO2, dont la 

contribution du N2O émis par sols agricoles et le transport était de 5 % (37 Mt) (ECCC 2018). 

Durant la même année, le secteur agricole a émis 60 Mt d’éq CO2, l’équivalent de 8,5 % aux 

émissions totales nationales (ECCC 2018). De 1990 à 2016, les émissions de GES par le 

secteur agricole canadien ont augmenté de 14 Mt éq CO2, soit environ 25 % (ECCC 2018). 

À l’échelle provinciale, le secteur agricole québécois a produit 9,3 % des émissions totales 

de GES de la province en 2016 soit 7,6 Mt éq CO2 (MDDELCC, 2018).  

 

Le Canada a pris plusieurs mesures à l’échelle nationale et internationale pour atténuer les 

changements climatiques. Dans le cadre de l’accord de Copenhague en 2009, le Canada 

s’est engagé à réduire ses émissions de 17 % (607 Mt éq CO2) en 2020 par rapport à 2005. 

Ainsi, dans le cadre de l’accord de Paris COP21 en 2015, le Canada devrait, d’ici 2030, 

réduire les émissions de GES de 30 % par rapport à 2005. Plusieurs programmes de lutte 

contre les émissions de GES ont été lancés par le gouvernement canadien afin d’atteindre 

ces objectifs, et ce au niveau de tous les secteurs économiques (ECCC 2018). 

 

L’utilisation des engrais azotés dans le secteur agricole contribue à 12 % des émissions 

mondiales en GES, spécifiquement le N2O, qui contribue à lui seul à 7 % de l’effet de serre 

anthropique et à l’épuisement de la couche d’ozone stratosphérique (IPCC 2007). 

L’utilisation des engrais inorganiques contribue aussi à la contamination des eaux 

souterraines et des cours d’eau en nitrates et en phosphore par lessivage ou ruissellement. 
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À titre d’exemple, des concentrations en nitrates supérieures à la norme d’eau potable de 

10 mg (N-NO3) l-1 ont été observées dans les eaux souterraines près de cultures de pommes 

de terre (Giroux et Sarrasin 2011). Ces concentrations augmentent de manière constante, 

proportionnellement à l’augmentation de l’utilisation des engrais inorganiques en agriculture 

(Conseil des académies canadiennes, 2009). Au Québec, cela représente un problème 

majeur puisque l’eau souterraine constitue une source d’approvisionnement en eau potable 

de près d’un million de personnes (MDDELCC, 2016). 

 

Récemment, plusieurs recherches se sont intéressées à trouver des solutions innovantes 

afin d’améliorer l’efficacité d’utilisation des engrais synthétiques, notamment par 

l’amélioration des méthodes d’application des engrais, ainsi que par le développement de 

nouvelles technologies de fertilisation (Shaviv 2005; Trenkel 2010; Lü et al. 2016). Dans 

cette optique, les travaux de ce mémoire consistent à évaluer une nouvelle génération 

d’engrais enrobés à l’aide de nouveaux polymères biodégradables dont l’objectif est 

d’assurer une libération lente des éléments minéraux, une réduction du lessivage et des 

émissions de N2O. 

 

Le premier chapitre de ce mémoire de recherche est une revue de littérature sur la 

technologie des engrais à libération lente et surtout les engrais enrobés, les différents 

matériaux de revêtement et leurs mécanismes de libération des éléments minéraux. Les 

risques associés à l’utilisation des engrais conventionnels sont aussi discutés, à savoir le 

lessivage des éléments minéraux et les émissions de GES (N2O) tout en présentant des 

exemples d’études montrant l’avantage de l’utilisation de la nouvelle génération d’engrais 

enrobé de polymères biodégradables pour la réduction de ces risques dans le contexte 

mondial et canadien. 

 

Le deuxième chapitre présente les résultats de recherche d’une étude sur l’évaluation d’une 

nouvelle génération d’engrais enrobés à l’aide nouveaux polymères biodégradables, pour 

diminuer le lessivage des éléments minéraux et réduire les émissions du protoxyde d’azote 

(N2O). Plusieurs variables ont été évaluées, notamment l’homogénéité des paramètres 

physiques des engrais, la cinétique de libération des éléments minéraux par rapport aux 

engrais conventionnels, les effets de ces nouveaux fertilisants sur la réduction du lessivage 

des éléments minéraux et sur la diminution des émissions de N2O. Finalement, le troisième 
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chapitre est consacré à la conclusion générale qui résume les différents résultats obtenus 

tout en proposant des recommandations pour les recherches futures. 

 

Hypothèses de recherche  

1- L’enrobage des engrais n’engendre aucune modification de la qualité physique et de 

l’homogénéité des particules des engrais minéraux enrobés à l’aide de nouveaux 

polymères biodégradables par comparaison aux engrais conventionnels (témoins 

non enrobés). 

 

2- La technique d’enrobage à l’aide de polymères biodégradables n’engendre pas un 

effet négatif sur la cinétique de libération des éléments minéraux contenus dans les 

engrais enrobés en solution et dans un substrat tourbeux. 

 

3- L’enrobage des engrais permet d’assurer une libération contrôlée des éléments 

minéraux, ainsi qu’une diminution significative des pertes par lessivage et par voie 

gazeuse. 

 

Objectifs 

 

1) Évaluer l’homogénéité de l’enrobage des quatre engrais enrobés et des témoins (engrais 

non enrobés) à l’aide de plusieurs variables spécifiques aux caractéristiques physiques 

reliées à la forme de chaque particule d’engrais. 

 

2) Déterminer la cinétique de libération des éléments minéraux contenus dans les engrais 

enrobés et les engrais témoins en solution et dans un substrat organique tourbeux. 

 

3) Quantifier l’effet de la nouvelle génération des engrais enrobés sur la réduction du 

lessivage et des émissions de gaz à effet de serre, plus spécifiquement le protoxyde d’azote 

(N2O). 
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Chapitre 1- Revue de littérature 

1.1 État actuel et tendances d’utilisation des fertilisants dans le 

Monde  

À l’échelle mondiale, la consommation des engrais, principalement des éléments majeurs, 

l’azote (N), le phosphore (P2O5) et le potassium (K2O), a atteint 186,67 millions de tonnes 

en 2016 et montre une croissance de 1,4 % par rapport au niveau de consommation en 

2015 (FAO 2017). 

 

La demande totale en fertilisants (N, P, K) est en croissance continue comme le montre la 

Figure 1.1. Elle augmente annuellement de 1,9 % en moyenne à partir de 2015 et devrait 

atteindre 201,66 millions de tonnes en 2020 (FAO 2017). La demande en N, P et K devrait 

connaître une croissance annuelle de 1,5 %, 2,2 % et 2,4 % respectivement de 2015 à 2020 

(FAO 2017). Au cours des cinq prochaines années, la capacité mondiale de production 

d'engrais devrait également augmenter (FAO 2017). Selon l’Association internationale des 

fertilisants (IFA 2017), dans des conditions climatiques et économiques stables, la demande 

mondiale en engrais minéraux ne dépassera pas 200 Mt d’ici 2021-22. 

 

 

Figure 1.1 : Demande mondiale des principaux engrais (N, P, K) de 2015 à 2020 (FAO 
2017) 
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En Amérique du Nord, l’utilisation d’engrais synthétiques représente 12,8 % de la 

consommation mondiale en azote, 11,6 % du phosphate et 15,5 % du potassium. Les États-

Unis et le Canada sont les principaux utilisateurs d’engrais dans la région (FAO 2017). Au 

Canada, l’utilisation d’engrais chimiques est en augmentation continue (Statistique Canada 

2014). En 2010-2011, l’utilisation des engrais azotés a atteint 2 Mt, alors que celles du 

phosphate et du potassium ont peu évolué. Ainsi au Québec, environ 100 000 tonnes 

d’engrais minéraux azotés sont utilisées annuellement afin de répondre aux besoins 

agricoles (Ziadi et al. 2007). Cette augmentation est liée à plusieurs facteurs, notamment la 

croissance de 14,2 % du total des terres en culture de 1981 à 2011 et l’augmentation de 

7,6 % des terres fertilisées aux engrais chimiques comme le montre la Figure 1.2 et ce, en 

plus d’une utilisation d’engrais plus intensifiée par les grandes fermes (Statistique Canada 

2014). 

 

 
Figure 1.2 : Utilisation des engrais chimiques par les fermes au Canada, de 1980-1981 à 

2010-2011 (adaptée de Statistique Canada 2014). 
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1.2 Optimisation de la fertilisation des cultures pour atténuer 

les effets des changements climatiques 

L’agriculture intensive contribue largement à la pollution de l’environnement. En effet, elle 

constitue la cause principale de la pollution des nappes phréatiques par les nitrates, les 

phosphates et les pesticides (Garnier et al. 2009). Elle contribue ainsi de façon significative 

au changement climatique, avec environ 25 % des émissions totales de gaz à effet de serre, 

à savoir le méthane (CH4) et le protoxyde d’azote, provenant principalement de la production 

agricole, animale et forestière (HLPE 2012).  

 

Afin d’atténuer les impacts négatifs de l’agriculture sur l’environnement, l’adoption de 

méthodes de production agricoles saines et durables est nécessaire. Ceci peut être obtenu 

en améliorant l’efficacité de l’utilisation des engrais et de l’eau, ainsi que la qualité du sol, 

en minimisant les besoins en pesticides et en utilisant une gestion intégrée des systèmes 

agricoles (Trenkel 2010). Plusieurs pratiques de gestion ont été développées pour diminuer 

les émissions de CO2, CH4, N2O provenant de l’activité agricole (Snyder et al. 2007; Marble 

et al. 2012), notamment dans les domaines de l’agronomie, l’élevage et la foresterie, avec 

moins d’attention à l’horticulture, bien que ce soit un secteur agricole en forte croissance et 

qui contribue aussi aux émissions de gaz à effet de serre (Marble et al. 2012).  

 

La fertilisation est une composante fondamentale de la production agricole, mais l’utilisation 

conventionnelle des engrais, notamment l’urée, en production agricole et horticole est peu 

efficace à cause des pertes excessives de l’azote par différentes voies, notamment la 

volatilisation, la dénitrification ou le lessivage. Par conséquent, il est impératif d’améliorer 

les stratégies de gestion de la fertilisation, particulièrement l’efficience d’utilisation de l’azote 

(Naz et Sulaiman 2016). Diverses stratégies sont utilisées pour accroître l’efficacité de 

l’utilisation des engrais azotés, notamment le fractionnement des applications, la fertilisation 

de précision, la fertilisation par des systèmes d’irrigation, et l’utilisation d’engrais à libération 

lente ou contrôlée respectueux de l’environnement (Shaviv 2005; Lü et al. 2016; Chen et al. 

2018). 

 

Les engrais enrobés à libération lente ou contrôlée, appelés aussi « engrais à efficacité 

améliorée » (Chalk et al. 2015; Timilsena et al. 2015), offrent un moyen efficace pour 

améliorer l’efficacité d’utilisation des éléments minéraux et minimiser les pertes par 
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lessivage, volatilisation, et par dénitrification, principalement pour les engrais azotés. Non 

seulement réduisent-ils la pollution de l’environnement due aux pertes d’éléments minéraux 

en retardant ou même en contrôlant la libération des éléments minéraux dans le sol (Chen 

et al. 2018), mais ils ont également un effet sur l’amélioration des rendements et de la teneur 

en matière organique du sol à long terme (Shang et al. 2014). 

 

Geng et al. (2015) ont mené une expérience sur une culture de riz en rotation avec le colza 

pendant 7 ans avec deux traitements, l’urée enrobée (33 % N) d’un revêtement hybride 

de soufre et d’un polymère mince, et l’urée conventionnelle (46 % N). Trois doses ont été 

appliquées : 180 kg ha-1, 126 kg ha-1 et 90 kg ha-1. Dans le cas de l’urée enrobée, le 

rendement en riz et en colza a augmenté respectivement de 6,1 à 8,2 % et de 6,3 à 15,5 %, 

tandis que l’efficience d’utilisation de l’azote a augmenté de 15,4 à 38,4 % par rapport aux 

traitements avec de l’urée conventionnelle. Par ailleurs, l’application de l’engrais enrobé 

pendant 7 ans a augmenté de 11,4 % les teneurs totales en matière organique dans 

la couche de sol de 0 à 20 cm après la récolte du riz. 

 

1.3 Engrais à libération lente/contrôlée 

La technologie des engrais à libération lente a émergé au cours des dernières décennies 

comme une solution pour réduire les effets de l’application des engrais chimiques 

conventionnels sur l’environnement (Ni et al. 2011; Trenkel 2010). L’objectif principal de 

cette technologie est de permettre la libération lente des éléments minéraux afin d’améliorer 

leur efficacité d’utilisation par les plantes et contribuer à augmenter les rendements (Shaviv 

2001).  

 

Selon l’Association américaine des agents de contrôle de la nutrition des plantes (AAPFCO), 

un engrais à libération lente est un engrais auquel un certain nombre de mécanismes 

(revêtements semi-perméables, matériaux protéiques, produits chimiques, etc.) sont 

appliqués dans le but de retenir les éléments minéraux plus longtemps et retarder leur 

disponibilité aux plantes lors de son application. Ainsi, le groupe de travail du Comité 

européen de normalisation (CEN) sur les engrais à libération lente a proposé les définitions 

suivantes (Trenkel 2010; Naz et Sulaiman 2016) : 
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 La libération normale est une transformation d’une substance ou d’un produit 

chimique vers une forme utilisable par les plantes. Cette transformation peut se 

faire par hydrolyse, dissolution et dégradation. 

 Le taux de libération des éléments minéraux contenus dans les engrais enrobés 

doit être plus lent que celui des engrais conventionnels (un engrais à base d’urée 

à libération lente doit avoir un taux de libération d’azote plus lent que celui de l’urée 

conventionnelle). 

 Un engrais peut être nommé fertilisant à libération lente s’il libère les éléments 

minéraux dans le sol selon les trois critères suivants (Trenkel 2010) :  

 Pas plus de 15 % d’éléments minéraux contenus dans l’engrais libéré en 24 h ; 

 Pas plus de 75 % libéré en 28 jours ;  

 Au moins 75 % libéré pendant le temps de libération prévu.  

 

Les engrais à libération lente sont caractérisés par une libération d’éléments minéraux 

suivant un rythme plus lent que d’habitude, mais le taux et la durée de la libération ne sont 

pas contrôlés (Trenkel 2010). Les composés organo-azotés à faible solubilité comme l’urée-

formaldéhyde, l’isobutydine-diurée (IBDU) et l’urée revêtue de soufre sont des exemples 

d’engrais à libération lente (Rose 2002).  Selon Shaviv (2005) et Trenkel (2010), un engrais 

à libération contrôlée est un engrais dont le taux et la durée de la libération sont bien connus 

et contrôlables pendant la préparation de l’engrais. Les engrais à libération contrôlée sont 

des engrais solubles avec un revêtement constitué d’un matériau organique ou 

inorganique. Idéalement, les revêtements sont formulés pour contrôler la libération des 

éléments minéraux afin de répondre aux différentes exigences en matière d’éléments 

minéraux des cultures (Carson et Ozores-Hampton 2013). 

 

Les engrais à libération contrôlée ont plusieurs avantages, en termes d’économie en 

quantité d’engrais et de travail. Ils réduisent significativement la perte en éléments minéraux, 

les émissions de gaz (particulièrement NH3 et N2O) et ils améliorent par conséquent la 

qualité du sol (Azeem et al. 2014). Par contre, ils sont coûteux et posent des problèmes 

environnementaux puisque certains matériaux d’enrobage sont non biodégradables. Dans 

la plupart des cas, la cinétique de la libération des éléments minéraux par les engrais à 

libération contrôlée/lente est non prévisible sur le terrain, car ceux-ci sont vulnérables aux 

variations de la température et de la teneur en eau du sol. Des changements dans l’une de 

ces conditions rendront le taux de libération des engrais imprévisible et auront une incidence 
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négative sur l’efficacité de libération de l’engrais, surtout si le taux de libération a été calibré 

pour une culture spécifique (Shaviv 2005; Trenkel 2010; Azeem et al. 2014).  

 

On distingue aussi une autre catégorie d’engrais à libération lente connu sous le nom 

d’inhibiteurs microbiens (Shaviv 2001; Rose 2002; Trenkel 2010). Il existe des inhibiteurs 

de l’uréase comme le NBTP (N-Butyl thiophosphoric triamide), lesquels semblent peu 

prometteurs, ainsi que des inhibiteurs de la nitrification. Ces derniers ne sont pas toxiques 

et peuvent persister plusieurs semaines ou plusieurs mois dans le sol (Trenkel 2010). 

L’objectif des inhibiteurs de nitrification est de minimiser la perte des nitrates par lessivage 

et par dénitrification (N2O) en gardant l’azote plus longtemps sous forme d’ammonium et en 

augmentant ainsi l’efficacité de l’utilisation de l’azote. Ces inhibiteurs agissent en entravant 

l’activité des nitrosomonases, qui sont des bactéries responsables de la conversion de l’ion 

ammonium (NH4
+) en nitrite (NO2

-), qui est ensuite transformé en nitrate (NO3
-) par les 

Nitrobacter et Nitrosolobus (Edmeades 2004; Trenkel 2010). Les inhibiteurs d’uréase 

ralentissent l’enzyme uréase qui transforme l’urée en ammoniac (NH3), qui est sujet à la 

volatilisation. À titre d’exemple, le NBTP a permis de réduire de 30 % à 75 % la volatilisation 

de NH3 dans les sols limono-sableux comparativement à un témoin non traité pendant 

21 jours (Rawluk et al. 2001). 

 

1.4 Engrais enrobés et matériaux de revêtement 

Les engrais enrobés sont des engrais qui se présentent sous forme de granules ou noyaux 

revêtus d’un matériau qui sert de barrière physique contrôlant la libération des éléments 

minéraux (Azeem et al. 2014). L’utilisation de ces engrais est devenue une nouvelle 

tendance dont l’objectif est de diminuer la consommation d’engrais et d’utiliser les 

ressources naturelles de manière durable (Jarosiewicz et Tomaszewska 2003). 

 

Un engrais enrobé peut se présenter sous forme de granules enrobés de polymères 

hydrophobes ou de matrices dans lesquelles les matières actives solubles sont dispersées 

dans un continuum pour limiter la vitesse de dissolution (Naz et Sulaiman 2016). Les 

matériaux de revêtement peuvent être divisés en revêtements organiques à base de résines 

ou de matériaux thermoplastiques et en revêtements minéraux inorganiques comme le 

soufre (Wang et al. 2013). Il existe plusieurs types de matériaux d’enrobage pour les engrais 

à libération contrôlée, principalement la résine, le soufre, les cires, le polyéthylène, le 
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polystyrène, l’amidon, la cellulose, la lignine et les polymères (Jarosiewicz et Tomaszewska 

2003; Azeem et al. 2014). Ainsi, différents matériaux polymères et non polymères ont été 

testés comme enrobages (e.g. soufre, ciment et divers polymères synthétiques) (Naz et 

Sulaiman 2016), mais la plupart de ces matériaux sont non dégradables, coûteux et 

néfastes pour l’environnement. 

 

Le revêtement de l’urée avec du soufre a été largement utilisé. Le soufre est un matériau 

qui forme généralement un revêtement très fin, non homogène et facilement cassable (Naz 

et Sulaiman 2016). Il est peu efficace comme matériau de revêtement seul à cause de son 

effet d’éclatement immédiat, ainsi que son effet sur l’augmentation de l’acidité du sol, car le 

soufre et l’urée contribuent à l’acidification du sol (Ni et al. 2011). L’ajout de plastifiants au 

soufre comme revêtement secondaire (hydrocarbures polymères, des cires à base de 

pétrole et du polyéthylène) a été utilisé en enrobage, mais ceci augmente la complexité du 

processus et les coûts de fabrication (Choi et Meisen 1997; Azeem et al. 2014). Les engrais 

enrobés à l’aide des polymères offrent alors un bon substitut en termes de rétention d’eau 

et de libération d’éléments minéraux contrôlée et prolongée. Selon Trenkel (2010) et Shaviv 

(2001), l’urée revêtue de polymères tend à avoir un profil de libération plus prévisible que 

celle revêtue de soufre. Divers polymères synthétiques tels que le polyéthylène, le 

polystyrène et les polyesters ont été utilisés dans l’enrobage des engrais conventionnels, 

vu leurs caractéristiques physicochimiques prévisibles (Naz et Sulaiman 2016), mais 

certains types de polymères présentent une faible biodégradabilité, ce qui peut conduire à 

une accumulation de résidus plastiques dans le sol (Ni et al. 2011). Les polymères naturels 

biodégradables et leurs dérivés utilisés comme matériaux de revêtement constituent alors 

des alternatives intéressantes pour remplacer les polymères non biodégradables. Les 

engrais enrobés de polymères biodégradables sont aussi appelés « engrais à efficacité 

renforcée » (Chalk et al. 2015; Timilsena et al. 2015). Les substances de revêtement sont 

dégradées dans le sol et converties en dioxyde de carbone, eau, méthane ou composés 

inorganiques; c’est la formulation la plus prometteuse (Naz et Sulaiman 2016).  

 

1.5 Principaux mécanismes de libération des éléments 

minéraux par les engrais enrobés 

L’indicateur de l’efficacité d’un engrais à libération contrôlée est essentiellement son 

mécanisme de libération. Ce dernier est difficile à concevoir car plusieurs facteurs peuvent 
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l’influencer, notamment la nature du matériau de revêtement et les conditions du sol 

(texture, humidité, pH, température, porosité, activité biologique) (Azeem et al. 2014). Le 

mécanisme de libération des éléments minéraux par un engrais enrobé consiste à un 

transfert de ces éléments à l’aide de l’eau de l’interface engrais-polymère vers l’interface 

polymère-sol, suivant trois étapes : le gonflement, la dégradation du revêtement de 

polymère et la rupture ou la dissolution (Wu et Liu 2008; Azeem et al. 2014). 

 

Selon Trenkel (2010), la libération des éléments minéraux par les engrais à libération 

contrôlée peut suivre une courbe linéaire ou sigmoïdale. Le modèle de libération sigmoïde 

illustré à la Figure 1.3 commence avec une période de latence durant laquelle l’eau s’infiltre 

dans l’engrais, suivie par une phase de libération des éléments minéraux à un taux constant, 

puis après un certain temps un ralentissement de la libération est observé, cette dernière 

phase étant appelée la phase de désintégration. À l’inverse, la courbe de libération linéaire 

commence directement avec une vitesse de libération constante qui diminue au fur et à 

mesure que la libération des éléments minéraux ralentit, sans passer par une période de 

latence.  

 
Figure 1.3 : Libération des éléments minéraux d’un granule d’engrais enrobé (diffusion vs 

défaillance) [adaptée de Shaviv (2005) et de Trenkel (2010)]. 

 

Le modèle de libération des engrais à libération contrôlée revêtus de polymères est 

généralement sigmoïde (Trenkel 2010). Ce modèle est celui qui correspond le plus à 

l’absorption des éléments minéraux par les plantes (Shaviv 2005; Trenkel 2010) et a donc 

un grand potentiel pour réduire les pertes des éléments minéraux par lessivage et 

dénitrification. Shaviv (2001) a proposé un mécanisme de libération des engrais enrobés 
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appelé modèle de diffusion multi-stade. Selon ce dernier, deux modèles de libération des 

éléments minéraux peuvent avoir lieu après l’application de l’engrais au sol : 

i) Mécanisme de diffusion : il est observé généralement dans le cas des 

revêtements en polymères (Trenkel 2010; Azeem et al. 2014). Quand le granule 

d’engrais est soumis à une dissolution dans l’eau, l’imbibition de l’eau dans la 

membrane conduit à son gonflement, l’eau par la suite migre par dynamique à 

travers les espaces intra-macromoléculaires arrivant au noyau (Azeem et al. 

2014). La dissolution du noyau augmente la pression osmotique dans ce 

dernier, et à une valeur seuil de la pression hydrostatique, la membrane gonflée 

du polymère subit une déformation, et les éléments minéraux commencent à 

se libérer lentement à travers les micropores et les imperfections du 

revêtement, par diffusion avec le gradient de concentration ou de pression 

comme force motrice; ce mécanisme est bien illustré dans la Figure 1.4 (Azeem 

et al. 2014; Azeem et al. 2016).   

ii) Mécanisme de défaillance ou libération catastrophique : ce dernier arrive quand 

la membrane de revêtement n’arrive pas à résister à la pression osmotique 

causée par la condensation de l’eau d’irrigation qui pénètre dans le noyau de 

l’engrais, et donc la membrane éclate et tout le noyau est libéré spontanément. 

Le mécanisme de défaillance est généralement observé quand les revêtements 

sont fragiles (par exemple le soufre) (Shaviv 2001; Azeem et al. 2014). 

 
Figure 1.4 : Mécanisme de diffusion d’un engrais à libération contrôlée : (a) noyau d’engrais 

avec enrobage de polymère, (b) l’eau pénètre dans le revêtement et le noyau, (c) dissolution 

de l’engrais et développement de la pression osmotique, (d) libération des éléments 

minéraux (adaptée d’Azeem et al. 2014). 
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1.6 Paramètres et variables contrôlant le taux de libération des 

éléments minéraux 

La libération des éléments minéraux par les engrais à libération lente ou contrôlée peut être 

influencée par les caractéristiques du revêtement de l’engrais, l’activité microbienne, la 

température, le pH, la texture et l’humidité du sol (Jarosiewicz et Tomaszewska 2003; Fan 

et Li 2010; Trenkel 2010). 

1.6.1. Caractéristiques du revêtement  

La vitesse de libération est contrôlée par l’épaisseur et le type de revêtement ou d’enrobage 

des engrais, la structure poreuse du revêtement et la nature du matériau de revêtement 

(soufre, polymères, etc.). Le soufre comme matériau d’enrobage n’assure pas une libération 

progressive des éléments minéraux vu son effet d’éclatement immédiat, contrairement aux 

polymères (Ni et al. 2011; Trenkel 2010). Les matériaux d’enrobage biodégradables 

(polymères biodégradables) ont généralement un taux de libération élevé (Jarosiewicz et 

Tomaszewska 2003). 

 

La composition et l’épaisseur du revêtement agissent également sur les taux de libération 

de l’azote. Naz et Sulaiman (2016) ont rapporté que le temps de libération de l’azote 

augmente considérablement avec l’augmentation de l’épaisseur du revêtement et de la 

masse des additifs chimiques dans la formulation du revêtement. Des revêtements plus 

épais assurent une libération prolongée de l’urée enrobée par rapport aux revêtements 

minces et modérément épais. Azeem et al. (2016) affirment également que l’épaisseur du 

revêtement joue un rôle important au moment de la libération, en contrôlant le temps de 

libération comme le montre la Figure 1.5. Pour les deux courbes A et B, plus l’épaisseur de 

l’enrobage augmente, plus le temps de libération est lent. La différence entre les courbes A 

et B est due à la différence de la structure de l’enrobage. Le revêtement des engrais 

présentés par la courbe A présente des imperfections, les granules de la courbe A ont donc 

reçu un revêtement très épais mais d’autres parties des mêmes granules ont reçu un 

revêtement très mince. La courbe B représente un enrobage de structure très poreuse. 

Donc une uniformité de l’épaisseur autour du granule est très importante pour avoir une 

libération contrôlée des éléments minéraux. 
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Figure 1.5 : Effet de l’épaisseur de l’enrobage sur le temps de libération des éléments 
minéraux de deux types d’engrais à libération lente (A et B) (adaptée de 
Azeem et al. 2016). 

 

Selon Ito et al. (2003), un revêtement épais assure un temps de relâchement plus long, car 

le temps requis pour que les éléments minéraux diffusent à travers un enrobage épais est 

plus long. Ainsi, une valeur critique de l’épaisseur du revêtement est nécessaire pour des 

propriétés de libération prometteuses. Naz et Sulaiman (2016) ont rapporté que le temps de 

libération de l’azote de l’urée revêtue par un complexe amidon-urée-borate augmente 

considérablement avec l’augmentation de l’épaisseur du revêtement et de la masse des 

additifs chimiques dans la composition de l’enrobage. Ils confirment alors que des 

revêtements plus épais assurent une libération prolongée de l’urée enrobée.  

1.6.2. Caractère hydrophile/hydrophobe du revêtement 

Les propriétés physiques du matériau de revêtement ont un fort impact sur les mécanismes 

de libération des engrais (Mulder et al. 2011). Quand le revêtement est hydrophobe et non 

poreux, la libération des éléments minéraux de l’urée survient après une dégradation 

partielle du revêtement. Après l’absorption de l’eau, le revêtement devient poreux, et 

commence à libérer le produit (Naz et Sulaiman 2016). Les enrobages des engrais à 

libération contrôlée ou lente doivent alors combiner les deux caractères hydrophile et 

hydrophobe : le caractère hydrophile facilite l’absorption de l’eau et rend le transport des 
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éléments minéraux possible, tandis que le caractère hydrophobe empêche la rupture de la 

membrane de revêtement (Choi et Meisen 1997; Azeem et al. 2014; Naz et Sulaiman 2016). 

1.6.3. Température du sol 

La température du sol agit d’une manière significative sur les taux de libération des éléments 

minéraux par les engrais à libération lente (Azeem et al. 2014). Selon une expérimentation 

menée par Fan et Li (2010) qui consistait à incuber 4 types d’engrais à libération lente 

pendant 78 jours à 20, 25 et 30 °C dans un sol sablonneux et à 25 °C dans un sol limoneux 

pour estimer l’effet de la température et le type de sol sur le taux de libération des éléments 

minéraux, il a été constaté que le pourcentage de l’azote libéré par l’engrais était 

significativement affecté par la température. L’augmentation de la température du sol a 

augmenté la libération de N et ceci peut être dû à l’effet de la température sur l’activité 

microbienne (Rose 2002). 

 

Engelsjord et al. (1996) ont trouvé que les taux de libération de l’azote par les engrais à 

libération lente n’étaient pas significativement différents entre 4 °C et 12 °C. Toutefois, la 

libération augmentait significativement à 21 °C. Alors que moins de 10 % de l’azote appliqué 

a été libéré durant 6 semaines à 4 °C et 12 °C, le taux de libération a augmenté de 15 à 

20 % à 21 °C. La minéralisation de l’azote de la matière organique du sol augmente 

également avec l’augmentation de la température. Cookson et al. (2002) ont rapporté 

qu’une augmentation de la température de 10 à 15 °C entraînait une augmentation rapide 

de la minéralisation brute de l’azote dans un sol limoneux.  

1.6.4. Teneur en eau du sol 

L’infiltration de l’eau dans les particules d’engrais est un facteur limitant pour la libération 

d’éléments minéraux par les engrais à libération lente (Carson et Ozores-Hampton 2013). 

Ainsi, selon une étude menée par Kochba et al. (1990) portant sur l’incubation d’un engrais 

azoté enrobé (KNO3) dans des sols avec des teneurs en eau de 0 %, 25 %, 50 % et 100 % 

de la capacité au champ, les taux de libération des éléments minéraux étaient similaires 

dans des sols avec une teneur en eau allant de 50 % à 100 % de la capacité au champ. 

Une libération plus lente a été observée dans un sol à teneur en eau de 25 % de la capacité 

au champ, et aucune libération n’a été observée dans un sol sec. La teneur en eau peut 

avoir un effet plus important sur la libération des éléments minéraux par les engrais enrobés 

en fonction de l’épaisseur du revêtement. Selon Naz et Sulaiman (2016), les revêtements 

très épais peuvent retenir l’eau plus longtemps que les revêtements minces et fins; dans le 
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cas d’une teneur en eau de 70 % de la capacité au champ, un revêtement épais assurera 

une libération plus lente qu’un revêtement fin.  

1.6.5. Texture du sol 

La texture du sol est un facteur très important, vu son influence sur la capacité de rétention 

de l’eau du sol. Plus la texture est fine, plus le sol offre des bonnes conditions pour la 

libération des éléments minéraux par les engrais à libération contrôlée (Carson et Ozores-

Hampton 2013). Ceci a été confirmé par une étude menée par Fan et Li (2010), qui ont 

évalué l’effet de la texture du sol sur la libération des éléments minéraux des engrais à 

libération contrôlée, en incubant 4 types d’engrais à libération contrôlée dans un sol 

sablonneux et dans un sol limoneux. Les taux de libération de ces engrais étaient plus 

élevés dans le sol limoneux que dans le sol sablonneux.  

1.6.6.  pH du sol 

La nature acide ou alcaline de la solution du sol qui s’infiltre dans les engrais influence les 

réactions chimiques dans le granule et donc affecte le taux de diffusion des ions (Basu et 

al. 2010). Néanmoins, la variation du pH du sol n’a pas un effet sur la libération des éléments 

minéraux par les engrais à libération contrôlée (Basu et al. 2010; Carson et Ozores-

Hampton 2013).  

1.7 Le lessivage des éléments minéraux et la pollution des 

nappes phréatiques : un enjeu planétaire 

Le lessivage des éléments minéraux et la contamination des eaux souterraines 

principalement par les nitrates et le phosphore réactif dissous constituent actuellement une 

préoccupation majeure au niveau mondial (Dymond et al. 2013).  

 

Le phosphore est un élément très peu mobile dans le sol. Ainsi, l’apport d'engrais 

phosphatés en grandes quantités à la surface du sol conduit à des accumulations 

importantes du phosphore dans la couche supérieure du sol, qui par le biais du ruissellement 

peut entraîner une eutrophisation des rivières, des lacs et des écosystèmes marins (Huang 

et al. 2017). Contrairement au phosphore, l’azote est un élément très mobile dans le sol 

lorsque sous forme de nitrate. Après l’apport conventionnel des engrais azotés au sol, 

environ 40-70 % de la quantité d’azote appliquée est perdue dans l’environnement soit par 

la volatilisation, la dénitrification ou le lessivage (Nascimento et al. 2013), ce qui influence 

considérablement sa disponibilité pour la plante. Les engrais azotés conventionnels ont été 
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conçus pour se dissoudre rapidement une fois en contact avec le sol. L’engrais azoté est 

donc hydrolysé et transformé en NH4
+ une fois ajouté au sol. L’ammonium est une forme 

absorbable par les racines des plantes, une bonne partie de ce dernier est volatilisé si 

l’engrais est appliqué à la surface et une fraction subit la nitrification (Trenkel 2010). 

 

La nitrification est une réaction biologique faite par deux types de bactéries, les 

nitrosomonases (nitritation), et les nitrobacters (nitratation) (Trenkel 2010). De cette série 

de réactions résulte le nitrate (NO3
-), un ion très soluble et très mobile dans les sols puisqu’il 

est repoussé par le complexe argilo-humique. Le nitrate est ainsi facilement et rapidement 

lessivé à travers le profil du sol si son prélèvement par la culture est mal synchronisé avec 

sa mise en disponibilité; une grande partie est alors perdue par lessivage dans les eaux 

souterraines (Trenkel 2010). Ceci contraste avec l’ammonium dont les quantités lessivées 

sont beaucoup moins importantes, puisqu’il est la forme absorbable favorisée par un grand 

nombre de plantes, en plus de sa charge positive qui le rend facile à être retenu par le 

complexe argilo-humique du sol grâce à la capacité d’échange cationique (Gagnon 2009).  

 

Le lessivage des nitrates (NO3
-) constitue un problème majeur vu son effet sur la pollution 

des nappes phréatiques et la santé humaine (Di et Cameron 2002). En outre, il représente 

une menace sérieuse pour les puits d’eau potable privés et municipaux au Canada (Conseil 

des académies canadiennes 2013). Selon Ward et al. (2005), les concentrations élevées 

des nitrates dans l’eau potable crée un risque de méthémoglobinémie chez les jeunes 

enfants et peut causer un cancer et d’autres maladies cardiaques. De plus, les nitrates 

transportés par lessivage ou ruissellement de surface entrant dans les rivières ou les lacs 

contribuent, avec le phosphore, à l’eutrophisation, entraînant une prolifération d’algues et 

l’asphyxie de la vie aquatique (Smith et al. 1999). 

 

Les résultats d’une étude sur l’échantillonnage de l’eau souterraine dans les zones en 

culture de pommes de terre dans cinq régions du Québec indiquent que 40 % des puits 

avaient des concentrations en nitrates supérieures à la norme d’eau potable de 10 mg l-1 N-

NO3 (Giroux et Sarrasin 2011). Des concentrations de nitrates supérieures à la norme ont 

également été observées dans les puits d’approvisionnement en eau de la ville de 

Woodstock en Ontario (Conseil des académies canadiennes 2013). En Colombie-

Britannique, à Abbotsford, Wassenaar et al. (2006) ont rapporté que les puits peu profonds 
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et profonds étaient contaminés en nitrates et que cette contamination était liée à la gestion 

historique de la fertilisation des terres agricoles.  

 

1.7.1. Paramètres physicochimiques influençant le lessivage des éléments 

minéraux  

 

Plusieurs paramètres influencent l’intensité du lessivage des éléments minéraux. Parmi 

ceux-ci, la texture du sol en lien avec sa capacité de rétention d’eau constitue un paramètre 

très important. Une étude de 5 ans réalisée par Gasser et al. (2002) sur la culture de la 

pomme de terre a montré que des quantités importantes de NO3
- (116 ± 40 kg N ha-1) ont 

été lessivées en sols sableux. Plus récemment, des pertes par lessivage de 207 kg N-NO3 

ha-1 et de 282 kg N-NO3 ha-1 ont été signalées respectivement à partir d’une culture de chou 

sur un sol sableux et d’une culture de brocoli dans un sol limoneux, tandis que dans un sol 

sablonneux planté de chou-fleur récolté en novembre, le lessivage a atteint 293 kg N-NO3 

ha-1 (Cameira et Mota 2017). 

 

Selon Davies (2000), les apports en grandes quantités de N dans le sol augmentent les 

risques de perte de NO3
- par lessivage. Le lessivage est influencé par différents facteurs, 

notamment les propriétés physicochimiques du sol (Sibley et al. 2008), le système de culture 

(Johnson et al. 1997) et le régime d’irrigation (Lamhamedi et al. 2003, Stowe et al. 2010). Le 

lessivage se produit principalement dans les sols à texture grossière en raison de leur 

conductivité hydraulique élevée et de leur faible capacité à retenir les anions NO3
-, 

contrairement aux sols à texture fine (argileux) (Zotarelli et al. 2007).  

 

Le moment d’application de l’engrais azoté joue aussi un rôle important puisque pour la 

majorité des cultures irriguées, les besoins en azote au début de la saison de croissance 

sont faibles, mais ils augmentent vers le milieu de la croissance végétative jusqu’au premier 

stade reproductif au moins (Gallais et Hirel 2004). Par conséquent, pour atteindre une 

meilleure efficacité d’utilisation de l’azote et éviter les pertes par lessivage, il est conseillé 

que l’application de l’azote suive les périodes de forte demande des cultures selon leurs 

stades de croissance (Trenkel 2010).  

 

Le lessivage des nitrates a été largement étudié aussi bien dans les sols agricoles que dans 

les productions horticoles et les pépinières (Goulding 2000, Stowe et al. 2010). La 
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production de légumes, par exemple, nécessite l’utilisation intensive des ressources, à 

savoir l’eau et les engrais. Les taux d’application de N peuvent atteindre des quantités de 

600-900 kg ha-1 (Zhu et al. 2005; Peña‐Fleitas et al. 2015). Les cultures maraîchères en 

général présentent des systèmes racinaires moins profonds que les plantes arables. En 

outre, l’efficacité d’utilisation de l’azote (NUE) de nombreux légumes est souvent inférieure 

à 50 % et peut être aussi faible que 20 % (Zhu et al. 2005; Agneessens et al. 2014). 

 

De nombreuses études se sont intéressées au lessivage d’autres éléments minéraux, 

notamment le phosphore, qui entraîne un problème d’eutrophisation des eaux de surface, 

ce qui engendre des répercussions sur la qualité et le traitement de l’eau potable, et sur la 

santé animale et humaine (Conseil des académies canadiennes 2013). Bley et al. (2017) 

ont récemment évalué l’effet de l’enrobage de KCl avec du soufre et un polymère organique 

sur le lessivage du potassium selon différents types de sol, et ils rapportent que, 

comparativement au KCl conventionnel, l’enrobage entraîne une libération progressive du 

K dans la solution du sol, réduisant ainsi les pertes par lessivage dans un sol sablo-

limoneux. 

 

1.8. Contribution des engrais azotés à l’émission des gaz à effet 

de serre dans un contexte de changements climatiques  

 
La dénitrification est la réduction des nitrates (NO3

-) en composés gazeux (NO, N2, N2O), 

sous l’action des bactéries anaérobiques (Robertson et Groffman 2007). Ce phénomène est 

une étape importante dans le cycle de l’azote, vu sa contribution à équilibrer la fixation de 

l’azote en renvoyant l’azote fixé vers l’atmosphère (Trenkel 2010). Pourtant, cela préoccupe 

les agronomes et les environnementalistes parce que la dénitrification entraîne une perte 

considérable d’engrais azotés, et c’est aussi l’une des sources les plus importantes d’oxyde 

nitreux (N2O, appelé également protoxyde d’azote). 

 

Selon Ciais et al. (2013), environ 60 % des émissions de N2O proviennent des sols 

agricoles, et ces émissions augmentent bien évidemment avec l’augmentation de l’utilisation 

des engrais azotés (Stehfest et Bouwman 2006). Le protoxyde d’azote (N2O) est considéré 

comme l’un des principaux gaz à effet de serre et la principale substance appauvrissant la 

couche d’ozone émise au 21e siècle (IPCC 2007). En effet, les émissions de N2O contribuent 

largement au réchauffement de la planète et à la destruction de la couche d’ozone. Le N2O 
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est un gaz à effet de serre qui, malgré sa concentration relativement faible dans 

l’atmosphère (environ 310 vppb), possède un potentiel de réchauffement estimé à environ 

300 fois celui du CO2 (IPCC 2007; Myhre et al. 2013) et une longue durée de vie dans 

l’atmosphère, de plus de 100 ans (IPCC 2007).  

 

Au Canada, environ 3 % des émissions totales de gaz à effet de serre proviennent des 

émissions directes de protoxyde d’azote du secteur agricole (Environnement Canada 2013). 

Ces émissions sont principalement causées par l’application d’engrais azotés (N), pour 

lesquels environ 1 à 4 % du N appliqué au sol est perdu sous forme de N2O (Myhre et al. 

2013).  

 

1.8.1. Facteurs physicochimiques et environnementaux affectant la 

libération de N2O 

Les émissions agricoles de N2O sont influencées par plusieurs facteurs, notamment la 

température, la teneur en carbone organique du sol, le pH, la texture du sol, la culture et le 

type d’engrais (Stehfest et Bouwman 2006; Tan et al. 2009; Xue et al. 2013). Schaufler et 

al. (2010) ont rapporté que les émissions de N2O ont été significativement affectées par 

l’humidité du sol, et que cette dernière avait un effet plus important sur les flux de N2O que 

la température du sol. À ce jour, les plus fortes émissions de N2O ont été observées dans 

des sols inondés (Moore et al. 2018). Pathak et Nedwell (2001) rapportent aussi que des 

émissions plus élevées de N2O ont été signalées dans les sols submergés que dans les 

champs. Les sols inondés créent des conditions d’anaérobie, ce qui favorise une 

dénitrification plus élevée des nitrates du sol (Moore et al. 2018).  

 

L’activité microbienne du sol est fortement influencée par les différences de température, 

cette dernière pouvant augmenter ou diminuer les émissions de N2O du sol si les autres 

facteurs (par ex., teneur en eau du sol et substrat) ne sont pas limitants (Smith et al. 1999). 

Xue et al. (2013) rapportent qu’à la température de 10 °C, les émissions de N2O par le sol 

étaient minimes (<0,2 μg N par kg de sol sec par heure), alors que les émissions moyennes 

de N2O à 20 °C étaient plus de vingt fois supérieures à celles de 10 °C et d’environ quatre 

fois plus élevées à 30 °C que celles observées à 20 °C.  
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La texture du sol est un facteur déterminant du taux d’humidité du sol et a donc un effet 

significatif sur le taux d’émissions de N2O (Tan et al. 2009). Pour deux textures de sol (loam 

argileux vs sable loameux), les émissions de N2O sont généralement plus importantes dans 

le sol à texture fine (Rochette et Bertrand 2008 ; Xue et al. 2013). Tan et al. (2009) ont 

observé des émissions de N2O quatre fois plus élevées dans un loam argileux que dans un 

sable loameux (pertes cumulatives de N2O d’environ 1,7 et 0,4 kg N ha-1, respectivement). 

Le contenu élevé en carbone organique du sol argileux pourrait expliquer cette différence, 

puisque le C organique sous forme réactive fournit de l’énergie pour l’activité microbienne 

qui est à la base de la dénitrification. Toutefois, il est à noter qu’en interaction avec la 

température, les taux d’émission de N2O pour deux textures de sol (fine et grossière) étaient 

faibles à 10 °C, mais augmentaient de façon exponentielle avec la température (Xue et al. 

2013). Par ailleurs, la dénitrification est plus favorable à des pH alcalins entre 6-8 (Law et 

al. 2011). Moore et al. (2018) ont en effet observé une corrélation positive entre les 

émissions cumulatives de N2O du sol et le pH du sol.  

 

Le placement de l’engrais azoté (à la surface ou enfoui) joue aussi un rôle important. Liu et 

al. (2006) ont rapporté, dans le cadre d’une culture de maïs irriguée au Colorado, É.-U., que 

les émissions de N2O étaient moins importantes avec un enfouissement relativement 

profond (10 à 15 cm) des engrais azotés par rapport à un enfouissement peu profond (0-5 

cm). Khalil et al. (2009) ont aussi observé que les émissions cumulées de N2O diminuaient 

avec l’augmentation de la profondeur de placement de l’urée dans un sol limoneux. À 

l’inverse, Drury et al. (2006) ont constaté pour une culture de maïs à l’est du Canada que la 

mise en place de N peu profond sur un sol limono-argileux réduisait les émissions de N2O 

d’environ 26 % par rapport au placement profond de l’engrais. Ces résultats contradictoires 

reviennent à l’effet des interactions entre les différents paramètres du sol, et aux différences 

de climat et de conditions de sol. Certaines études suggèrent qu’une grande quantité de 

N2O peut être produite et émise par les sols agricoles et forestiers, même à des 

températures inférieures à 0 °C (Groffman et al. 2006; Koponen et al. 2006). Les émissions 

de N2O en hiver sont importantes, car elles peuvent représenter plus que la moitié des 

émissions annuelles dans les régions boréales et tempérées (Maljanen et al. 2003; Regina 

et al. 2004). Selon Regina et al. (1998), les forêts dans les tourbières drainées peuvent 

constituer une source importante d’émission de N2O, ces émissions augmentant avec la 

fertilisation azotée.  
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Il existe peu de littérature scientifique traitant spécifiquement des pertes de N dans les 

systèmes de production horticole, la recherche s’étant concentrée sur la production agricole. 

Cependant, pour la production maraîchère sur le terrain et en culture hors-sol, les pertes 

gazeuses d’azote dues à la dénitrification peuvent atteindre 12,4 % de la quantité d’azote 

apportée (Daum et Schenk 1996). Les raisons du potentiel élevé de dénitrification dans les 

systèmes de culture horticole sont les conditions plus favorables qui sont principalement 

dues à la haute disponibilité de carbone dans le sol et à la carence en oxygène fréquemment 

induite par l’irrigation. Comme les engrais et l’irrigation sont également utilisés de manière 

intensive dans la production horticole de plantes ornementales en pot, ce système de 

production a été considéré comme un producteur potentiel important de gaz N de 

dénitrification (Agner 2003). Moore et al. (2018) ont identifié un autre paramètre jouant un 

rôle important dans les émissions de GES : le changement dans l’utilisation des terres. Ce 

dernier modifie les propriétés du sol et sa teneur en carbone organique. 

 

Une étude de trois ans sur la culture de la pomme de terre dans un sable limoneux a été 

menée pour examiner les émissions de N2O au Minnesota (Hyatt et al. 2010). L’étude 

comparait deux traitements : l’urée enrobée de polymère et l’urée conventionnelle. Pour 

l’urée enrobée, une seule application a été faite en pré-plantation tandis que pour l’urée 

conventionnelle, une application fractionnée classique fut effectuée en utilisant plusieurs 

additions d’engrais solubles. Chaque traitement a reçu 270 kg d’engrais N ha-1 par saison. 

Les résultats ont indiqué que durant 3 années consécutives, la moyenne cumulative des 

émissions de N2O durant la saison de croissance était respectivement 1,36, 0,83, et 

1,13 kg N ha-1 selon le type d’engrais. De plus, les rendements en tubercules ne variaient 

pas entre les traitements selon le type d’engrais. De cette étude, on peut conclure que les 

stratégies d’une seule application utilisant les engrais à libération lente peuvent maintenir 

les rendements en pommes de terre et peuvent également réduire les émissions de 

N2O. Par rapport à l’application fractionnée des engrais solubles, une seule application 

d’engrais à libération contrôlée contribue aussi à réduire les coûts et le temps passé sur le 

terrain (Hyatt et al. 2010; Chen et al. 2018). 
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1.8.2. Méthodes de mesure des flux de N2O 

Afin d’évaluer l’effet de la gestion des sols sur l’environnement atmosphérique, il est 

nécessaire de mesurer l’ampleur des émissions de gaz à effet de serre à la surface du sol 

et développer des modèles d’émission (Rochette et Bertrand 2008). Plusieurs méthodes et 

techniques ont été développées à cette fin, sur le terrain et en laboratoire, comme les 

méthodes micro-météorologiques, les mesures spatiales et aéroportées, ainsi que les 

systèmes de chambre qui sont les plus utilisés (Oertel et al. 2016 ; Olfs et al. 2018).  

 

Dans le contexte agricole, outre les méthodes de mesure, différents facteurs d’émission ont 

été proposés pour les cultures agricoles. IPCC (2006) suggère trois niveaux d’estimation 

des émissions de N2O, dont le premier niveau est le plus simple, et qui propose que 1 % de 

la quantité de l’azote appliquée est perdu directement et constamment sous forme de N2O. 

Cette méthode a été utilisée et évaluée dans plusieurs études. Ruser et al. (2017) ont testé 

ce facteur sur le colza d’hiver en Allemagne et ils ont constaté que les émissions de N2O 

liées à une quantité d’engrais azotés appliquée de 180 kg N ha-1 an-1 est de 0,6 %, ce qui 

est inférieur à la valeur de 1 % proposée par IPCC.  

 

En agriculture, la technique de chambre de mesure de flux est largement utilisée pour 

estimer les émissions de CO2, CH4, et N2O par le sol (Rochette et Bertrand 2008, Oertel et 

al. 2016, Olfs et al. 2018). C’est une technique peu coûteuse, facile à utiliser, permettant de 

mesurer de très faibles flux, et est adaptable aux conditions de terrain. La méthode des 

chambres peut être classée en deux types : (i) chambres à l’état stable où le flux est calculé 

à une concentration de gaz constante (en régime permanent) et (ii) chambres à l’état 

instable (variation de la concentration du gaz) (Oertel et al. 2016). La plupart des mesures 

de flux de gaz dans les systèmes agricoles sont effectuées à l’aide des chambres à l’état 

instable ou chambres statiques fermées (Rochette et Bertrand 2008). 

 

La chambre de mesure de flux de gaz est généralement attachée à un collet fabriqué en 

acier ou en PVC (polychlorure de vinyle) (Rochette et Bertrand 2008). Ce collet doit être 

inséré en permanence dans le sol à une profondeur de quelques centimètres au moins 24 h 

avant la première mesure de flux de gaz afin de minimiser son influence sur la structure du 

sol et les racines des plantes (Oertel et al. 2016). La chambre de mesure de flux de gaz est 
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une boîte construite avec un matériau inerte au N2O comme l’aluminium, le PVC, ou 

l’acrylique, que l’on installe par la suite sur le collet. Les gaz émis s’accumulent dans 

l'espace libre de la chambre et des échantillons d’air sont collectés à divers intervalles de 

temps à l’aide d’une seringue à travers un septum et directement insérés dans des fioles 

(Castaldi et al. 2010 ; Parkin et Venterea, 2010). Ces fioles sont pré-évacuées avant 

utilisation à l’aide d’une pompe à vide connectée à un réservoir de gaz inerte comme l’hélium 

(Lange et al. 2008; Rochette et Bertrand 2008). 

 

L’analyse des échantillons de gaz est ensuite faite par un système de chromatographie en 

phase gazeuse avec un détecteur de capture à électrons (ECD) (Rochette et Bertrand 

2008 ; DeKlein et Harvey 2015). Le ECD est non seulement très sensible au N2O, mais 

également aux autres gaz atmosphériques, notamment l’oxygène (O2), la vapeur d’eau, les 

hydrocarbures halogénés et le dioxyde de carbone (CO2). L’analyse de N2O dure environ 

5 minutes. Le calcul de la concentration de gaz est effectué à l’aide d’une courbe 

d’étalonnage établie à l’aide d’échantillons de concentrations connues du gaz de référence. 

L’injection d’échantillons dans un chromatographe en phase gazeuse peut être automatisée 

à l’aide d’un échantillonneur automatique d’espace de tête lorsque les échantillons sont 

stockés dans des fioles (Rochette et Bertrand 2008). 

 

Pour mesurer les émissions de N2O, le flux est calculé à partir de l’augmentation (ou de la 

diminution) de la concentration au fil du temps dans la chambre de mesure de flux à 

concentration variante du gaz. Selon le modèle développé par Rochette et Bertrand (2008), 

le flux du gaz N2O (Fg; g m-2 s-1) est calculé en utilisant le taux de changement de sa 

concentration (dG/dt; mol mol-1 s-1) à l’intérieur de la chambre pendant des intervalles de 

temps (Rochette et Bertrand 2008) :  

Fg = dG/dt x V/A x Mm,g /Vm x [1 – (ep / P)] 

où G (mol mol-1) est déterminé dans des échantillons d’air sec, V (m3) est le volume de la 

chambre, A (m2) est la surface couverte par la chambre, ep (kPa) est la pression partielle de 

vapeur d’eau dans l’air de la chambre, P (kPa) est la pression atmosphérique, Mm,g (g mol-1) 

est la masse moléculaire de gaz '' g '', et Vm (m3 mol-1) est le volume moléculaire à la 

température de la chambre et la pression atmosphérique. Les variables ep et Vm sont 

déterminées au moment du déploiement t = 0 (Rochette et Bertrand 2008). 
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1.9. Principales pratiques agricoles visant la réduction du 

lessivage des éléments minéraux et des émissions de gaz à 

effet de serre (N2O) 

 

Les émissions de N2O par les terres agricoles résultent principalement de l’application 

d’engrais synthétiques azotés et du fumier (Zhao et al. 2016). Ces émissions sont contrôlées 

par plusieurs paramètres de gestion de la fertilisation azotée, à savoir le type d’engrais, la 

méthode d’application et les moments d’épandage (Drury et al.2014). Afin de réduire les 

émissions de N2O, plusieurs pratiques agricoles ont été développées, à savoir le 

fractionnement des applications d’engrais, l’utilisation des engrais à libération contrôlée et 

des inhibiteurs de la nitrification (Akiyama et al. 2010). Pour la fertilisation azotée, ces 

pratiques devraient permettre de réduire efficacement les pertes de NO3
- par lessivage et 

les émissions de N2O, puisqu’elles réduisent les concentrations en nitrates dans le sol et 

donc sa disponibilité pour la dénitrification et son lessivage (Burton et al. 2008). 

 

Selon Zebarth et al. (2012), l’application fractionnée des engrais azotés dans les systèmes 

de production de pomme de terre a montré une amélioration de l’efficacité de l’utilisation de 

l’azote, en particulier dans la réduction du potentiel du lessivage des nitrates. Ainsi, Burton 

et al. (2008) ont comparé l’application fractionnée de l’engrais azoté à l’application de tout 

l’engrais azoté au semis sous une culture de pomme de terre pendant deux ans dans le 

Canada atlantique, et ont constaté une réduction significative des émissions de N2O 

pendant la première année dans le cas de l’application fractionnée. Toutefois, aucun effet 

ne fut observé durant la deuxième année.  

 

L’application des engrais à libération lente/contrôlée pour améliorer l’efficacité de l’utilisation 

de l’azote a fait l’objet de plusieurs recherches récentes. L’utilisation de ces engrais dans 

une production de pommes de terre irriguée dans des sols sableux a réduit 

considérablement le lessivage au cours de la saison de croissance et a augmenté 

l’efficience d’utilisation des engrais azotés par les plants de pomme de terre (Zvomuya et 

al. 2003 ; Wilson et al. 2010). Pour la même culture et sous les mêmes conditions, 

l’utilisation de l’urée enrobée de polymères a également réduit les émissions de N2O par 

rapport aux applications avec fractionnement de l’azote (Hyatt et al. 2010).  
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D’autres méthodes sont utilisées pour réduire le lessivage des éléments minéraux, parmi 

celles-ci, l’incorporation des résidus a été largement utilisée, comme le compost et le biochar 

dans le sol pour augmenter sa capacité de rétention (Raave et al. 2014). L’utilisation du 

biochar a montré une réduction du lessivage des nitrates, du N total, de l’ammonium, du 

phosphore, du manganèse, du zinc et du soufre (Novak et al. 2009; Ding et al. 2010; Laird 

et al. 2010). Cependant, l’incorporation de résidus comme le biochar ayant un rapport C/N 

élevé augmentera la quantité du carbone disponible dans le sol et pourrait accroître les 

émissions de N2O. 

 

Les inhibiteurs de la nitrification sont aussi largement utilisés pour réduire les pertes de 

l’azote par différentes voies, surtout par dénitrification (N2O) et par lessivage (NO3
-). Ils 

réduisent les émissions de N2O en abaissant le taux de nitrification, et par conséquent 

diminuent le lessivage en réduisant la quantité de NO3
- dans le sol (Linzmeier et al. 2001). 

Cependant, l’application des inhibiteurs de nitrification dans le cas de la fertilisation en urée 

pourrait augmenter le taux de volatilisation de l’ammoniac, vu la présence prolongée de 

NH4
+ dans la couche supérieure du sol. Alors pour une meilleure efficacité, il faut utiliser les 

inhibiteurs de l’uréase en combinaison avec les inhibiteurs de nitrification. Une expérience 

de deux ans menée par Sanz-Cobena et al. (2012) sur une culture de maïs irriguée a été 

réalisée afin d’évaluer l’efficacité de l’urée enrobée de NBPT (inhibiteur de l’uréase) seul, et 

l’urée enrobée de NBPT + (DCD) (dicyandiamide : inhibiteur de la nitrification) pour atténuer 

les pertes de N2O et de NO3
-. Il a été constaté que l’urée enrobée de NBPT et de NBPT + 

DCD a permis de réduire efficacement les émissions de N2O respectivement de 54 % et 

24 %.  

 

D’autres études ont démontré l’efficacité des champignons mycorhiziens arbusculaires 

(AMC) en termes de réduction du lessivage de NO3
- et de la production de N2O. Ces 

champignons établissent des relations symbiotiques avec plusieurs plantes et entrent en 

concurrence avec les autres microorganismes du sol pour l’azote inorganique, notamment 

les bactéries dénitrifiantes, ce qui réduit la disponibilité de l’azote pour la dénitrification 

(Storer et al. 2018). Selon Asghari et Cavagnaro (2012), les AMC contribuent à améliorer la 

capacité des plantes à absorber l’azote à partir de sources inorganiques. Dans leur étude, 

ils ont observé une diminution de la perte en nitrates dans les colonnes contenant des 

plantes avec des systèmes racinaires mycorhizés. Parallèlement à ceci, des concentrations 

plus faibles en nitrates dans le sol et une teneur plus élevée en azote des plantes ont été 
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observées. Storer et al. (2018) ont démontré l’efficacité des AMC dans la réduction de la 

production de N2O, cette réduction ayant été démontrée à la fois en présence et en 

l’absence d’application de l’azote inorganique. Avant l’addition de l’azote inorganique, les 

émissions de N2O étaient plus importantes dans les traitements sans AMC que dans les 

traitements avec AMC, alors que pour ces derniers, les émissions de N2O étaient faibles 

même après l’application de l’ammonium en comparaison avec le témoin (lequel ne 

contenait ni azote inorganique ni AMC). 

 

Les engrais azotés à base d’acides aminés comme la glycine, l’arginine et la lysine sont 

également un moyen de réduire les pertes de l’azote par lessivage dans la production de 

plants en pépinières. Leur efficacité en tant que source d’azote pour les plantes a été 

démontrée par plusieurs études. Öhlund et Näsholm (2001) ont remarqué que les plants de 

pin sylvestre (Pinus sylvestris L.) et d’épinette de Norvège (Picea abies (L.) Karst.) 

absorbent des quantités substantielles d’azote sous forme d’arginine, cette dernière étant 

la forme préférée des plants d’épinette par rapport à l’azote inorganique. Ainsi, Wilson et al. 

(2013) ont observé une croissance significative des plants et une augmentation du niveau 

d’azote foliaire en appliquant des engrais à base d’arginine, par rapport au sulfate 

d’ammonium dans une expérience sur deux espèces de conifères (Abies fraseri et Pinus 

resinosa). Gruffman et al. (2012) ont également observé des effets significatifs sur la 

croissance et le développement du système racinaire de l’épinette en fertilisant avec un 

engrais organique à base d’arginine par rapport aux engrais conventionnels. L’arginine et la 

lysine sont deux acides aminés azotés chargés positivement et s’adsorbent donc aux 

particules de sol chargées négativement, ce qui réduit le risque de pertes d’azote par 

lessivage (Aamlid et al. 2017). Öhlund et Näsholm (2002) ont montré dans une expérience 

en pépinière comparant l’effet des engrais azotés à base d’arginine et des engrais à base 

d’ammonium et de nitrates sur la réduction du lessivage de l’azote, que les pertes d’azote 

par lessivage dans le cas des engrais azotés à base d’arginine correspondaient à 23 % de 

la quantité appliquée, alors que celles de N-NO3
- et de N-NH4

+ étaient de 67 % et 37 % 

respectivement de la quantité appliquée. Aamlid et al (2017) ont également observé une 

réduction de 40 à 45 % de la concentration en nitrates et en azote total dans les eaux de 

drainage dans le cas de l’application d’engrais azotés à base d’arginine ou de lysine au lieu 

des engrais azotés à base d’ammonium et de nitrates pour la croissance de gazon.  
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1.10. Conclusion 

 
Dans le cadre des engagements de « l’Accord de Paris » sur les changements climatiques, 

conclu en décembre 2015, la communauté internationale a reconnu la nécessité d’une 

action urgente pour diminuer les émissions de GES, notamment celles générées par le 

secteur agricole. Le Canada, en tant que pays signataire à cet engagement, a pris de 

nombreuses mesures avec l’objectif de réduire de 30 % ses émissions de GES d’ici 2030 

par rapport au niveau en 2005 (Environnement et Changement climatique Canada 2018).  

 

Le gouvernement du Québec, à l’instar des autres provinces du pays, a mis en place 

différents projets de collaboration avec les producteurs agricoles dans le but de réduire les 

émissions de GES émis par l’activité agricole, notamment le programme d’appui en 

agroenvironnement (prime-vert), qui offre une aide financière aux exploitations agricoles 

pour capter et traiter les émissions de GES provenant des structures d’entreposage des 

déjections animales (MDDELCC 2017). D’autres programmes ont été lancés par la province 

de Québec, ayant pour objectif la sensibilisation et l’encadrement des producteurs agricoles 

pour la mise en place des meilleures pratiques agricoles afin de réduire les émissions de 

GES et aussi d’améliorer l’efficience d’utilisation des éléments minéraux apportés par les 

engrais chimiques pour diminuer les pertes de ces éléments par lessivage (MDDELCC 

2017). Au Québec, les rivières contaminées par l’azote et le phosphore qui drainent des 

régions agricoles, en plus des rejets des eaux usées municipales, ont altéré la qualité de 

l’eau du fleuve Saint Laurent en 2012-2014 où les concentrations de phosphore et de l’azote 

dans le fleuve ont dépassé la valeur critique pour la qualité de l’eau dans plus de 50 % des 

stations de suivi de qualité de l’eau (ECCC 2016). 

 

En revanche, le développement d’une nouvelle génération d’engrais enrobés figure parmi 

les solutions concrètes et tangibles en matière d’optimisation de la fertilisation, de réduction 

du lessivage des éléments minéraux et de réduction des émissions de GES. Ceci s’intègre 

parfaitement dans le cadre de l’élaboration d’une stratégie opérationnelle spécifique à 

l’agriculture de précision au Québec. Dans cet objectif, le prochain chapitre présente les 

résultats d’une étude portant sur l’évaluation d’une nouvelle génération d’engrais enrobés à 

l’aide de nouveaux polymères biodégradables et ce, en termes d’homogénéité d’enrobage 

entre les particules, de cinétique de libération et de leurs effets sur la réduction du lessivage 

et des émissions de N2O. 
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Chapitre 2 - Évaluation d’une nouvelle génération 

d’engrais enrobés pour diminuer le lessivage des 

éléments minéraux et réduire les émissions de gaz 

à effet de serre (N2O) 
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2.1. Résumé 

 

L’utilisation accrue des engrais azotés en production agricole engendre des répercussions 

négatives sur l’environnement. Afin d’améliorer l’efficacité d’utilisation des engrais, leur 

enrobage à l’aide de nouveaux polymères biodégradables constitue une solution 

prometteuse. L’objectif général de cette étude consiste à évaluer une nouvelle génération 

d’engrais enrobés à l’aide de nouveaux polymères biodégradables (non synthétiques) en 

termes de qualité physique, cinétique de libération en solution et dans un substrat tourbeux, 

et leur effet sur la réduction du lessivage et des émissions de N2O.  

 

L’homogénéité entre les particules des engrais enrobés était légèrement inférieure à celle 

des engrais conventionnels (du type Ureia). Les polymères biodégradables étaient 

relativement solubles dans l’eau et ne freinaient pas la libération des éléments minéraux. 

La cinétique de libération des éléments minéraux dans un substrat tourbeux fut toutefois 

similaire chez les deux types d’engrais. Deux heures après application, Biodrix N a libéré 

34 % moins d’urée et N-urée que Ureia, l’enrobage a alors ralenti la solubilisation 

instantanée de l’urée. Néanmoins, la différence entre Biodrix N et Ureia s’est estompée 

après un jour. L’enrobage a également réduit le lessivage en libérant lentement les éléments 

minéraux. Dans un substrat tourbeux, le lessivage de l’azote minéral cumulé après 20 jours 

a été réduit de 40 % et 26 % respectivement par Aminaex et Biodrix N par rapport à Ureia. 

Dans un deuxième substrat contenant 30 % (v/v) de compost pour stimuler la vie 

microbienne, le lessivage cumulé des nitrates était réduit d’environ 54 % par Biodrix N et de 

41 % par Aminaex par rapport à Ureia. 

 

Le flux moyen de N2O le plus élevé a été observé au 1er jour dans les pots contenant Ureia 

(1140 µg m-2 h-1). Pour Aminaex et Biodrix N, les émissions de N2O ont augmenté le 3e jour 

atteignant un pic de flux le jour 10. Un retard du dégagement des flux de N2O de 10 jours et 

une période plus étalée d’émissions ont été observés dans les traitements contenant 

Aminaex et Biodrix N par rapport à Ureia. Ceci a, par conséquent, augmenté le flux cumulé 

en N2O après 20 jours pour les deux engrais enrobés comparativement à Ureia. 

 

Finalement, l’enrobage d’engrais à l’aide des nouveaux polymères biodégradables a 

montré, sous conditions contrôlées, une bonne efficacité en termes de réduction du 

lessivage des nitrates et de diminution des pics de flux de N2O. 
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2.2. Abstract 

 

The increased use of nitrogen fertilizers in agricultural production has a negative impact on 

the environment. In order to improve the efficiency of use of fertilizers, their coating with new 

biodegradable polymers is a promising solution. The main objective of this study is to 

evaluate a new generation of fertilizers coated with new biodegradable polymers (non-

synthetic, Aminaex and Biodrix N), in terms of physical quality, release kinetics in solution 

and in peat substrate and their effect on reducing nitrate leaching and N2O emissions to the 

atmosphere. 

 

The homogeneity between coated fertilizer particles was slightly lower than that of 

conventional fertilizers (such as Ureia). Biodegradable polymers are relatively soluble in 

water and do not inhibit the release of mineral elements. In a peat substrate, the release of 

mineral elements was however similar in both types of fertilizer. Two hours after application, 

Biodrix N released 34% less urea and N-urea than Ureia, the coating then slowed down the 

instant solubilization of Ureia. Nevertheless, the difference disappeared after a day. The 

coating also reduced leaching by releasing the mineral elements slowly. In a peat substrate, 

leaching of cumulative mineral nitrogen after 20 days was reduced by 40% and 26% 

respectively by Aminaex and Biodrix N compared to Ureia. In the second substrate 

containing 30% (v/v) of compost to stimulate microbial activity, the cumulative nitrate 

leaching was reduced by approximately 54% by Biodrix N and by 41% by Aminaex 

compared to Ureia. 

 

The highest average N2O efflux was observed on the first day in the Ureia treatment 

(1140 µg m-2 h-1). For Aminaex and Biodrix N, N2O emissions increased on the third day, 

reaching a peak of efflux on day 10. A 10 days delay of the N2O efflux emissions and a 

longer period of emissions were observed in treatments containing Aminaex and Biodrix N 

compared to Ureia. This, therefore, increased the cumulative N2O efflux level after 20 days 

for both coated fertilizers compared to Ureia. 

 

Finally, under controlled conditions, the coating of fertilizers with the new biodegradable 

polymers showed good efficiency in terms of reducing nitrate leaching and decreasing N2O 

efflux peaks.  
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2.3. Introduction 

 

Actuellement, l’agriculture mondiale fait face à un grand défi, d’une part, assurer la sécurité 

alimentaire afin de répondre à la demande croissante en produits agricoles, et d’autre part 

limiter les effets négatifs de l’agriculture sur l’environnement (IPCC 2014). Durant les 

dernières décennies, le secteur agricole a dû consommer d’énormes quantités d’engrais 

pour augmenter les rendements des cultures. La demande mondiale des principaux 

fertilisants (N, P, K) a augmenté annuellement de 1,9 % en moyenne depuis 2015 et devrait 

atteindre 201,7 millions de tonnes en 2020 (FAO 2017).  

 

Les engrais synthétiques sont actuellement utilisés dans tous les systèmes de production 

agricoles intensifs, à savoir les grandes cultures, les cultures maraîchères, l’horticulture, 

l’arboriculture, les pépinières horticoles, ornementales et forestières, etc. (Zhu et al. 2005; 

Peña‐Fleitas et al. 2015; Cameira et Mota 2017). Les engrais azotés sont les plus utilisés 

au monde, vu que l’azote est un élément minéral majeur et constitue un facteur limitant pour 

la croissance, le développement des plantes et l’atteinte des rendements escomptés des 

différentes cultures (Trenkel 2010). L’application des engrais azotés (N) a augmenté 

rapidement au cours des dernières décennies. Selon Statistique Canada (2016), la 

production de l’urée au Canada a augmenté de 18,2 % en 2016-2017 par rapport à l’année 

antérieure. Ainsi, en 2010-2011, l’utilisation des engrais azotés inorganiques par les 

agriculteurs canadiens a augmenté de 50 % par rapport à 30 ans plus tôt (Statistique 

Canada 2011).  

 

Cependant, l’application des engrais engendre des répercussions négatives sur 

l’environnement et pourrait accentuer les effets des changements climatiques. En effet, les 

engrais azotés sont susceptibles de dégager, à travers le phénomène de dénitrification, le 

protoxyde d’azote (N2O). Il s’agit d’un gaz à effet de serre très puissant, soit près de 300 

fois plus que le CO2 présent dans l’atmosphère (IPCC 2007; Myhre et al. 2013). Les sols 

agricoles sont reconnus comme la principale source d’émissions anthropiques de N2O, 

contribuant à environ 60 % des émissions mondiales de N2O d’origine anthropique (Syakila 

et Kroeze 2011). Par ailleurs, près de 3 % des émissions de gaz à effet de serre (GES) du 

Canada proviennent des émissions directes de protoxyde d’azote (N2O) du secteur agricole 

(Environnement Canada 2013). Ces émissions sont principalement causées par 

l’application d’engrais azotés (N), pour lesquels environ 1 à 4 % de l’azote appliqué au sol 
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est perdu sous forme de N2O (Myhre et al. 2013). D’autres travaux ont montré que près de 

40-70 % de la quantité appliquée des engrais azotés sont perdus dans l’environnement soit 

par volatilisation, dénitrification ou par lessivage des nitrates (NO3
-), ce qui aggrave le 

problème de pollution des nappes phréatiques et des eaux de surface (Nascimento et al. 

2013). Le lessivage des éléments minéraux et plus particulièrement celui des nitrates 

constitue un enjeu planétaire à cause de ses effets sur la pollution des nappes phréatiques 

et de la contamination de l’eau potable des puits. Les résultats d’une étude sur 

l’échantillonnage de l’eau souterraine dans les zones en culture de pommes de terre dans 

cinq régions du Québec indiquent que 40 % des puits avaient des concentrations de nitrates 

supérieures à la norme d’eau potable de 10 mg (N-NO3) l-1 (Giroux et Sarrasin 2011).  

 

Ainsi, suite à l’application excessive des engrais azotés et phosphoriques sur les terres 

agricoles, une grande fraction de ces éléments est perdue avec l’eau de ruissellement ou 

par lessivage et percolation vers les nappes phréatiques. Ceci entraîne une prolifération des 

algues et plantes aquatiques dans les rivières et lacs, causant le phénomène de 

l’eutrophisation. Ceci occasionne des dégâts sérieux sur la qualité et le traitement de l’eau 

potable, la santé animale et humaine, ainsi que sur l’écosystème aquatique (Conseil des 

académies canadiennes 2013 ; Huang et al. 2017).  

 

Plusieurs études se sont intéressées aux engrais à libération lente/contrôlée comme 

solution pour réduire la contamination des nappes phréatiques, diminuer les émissions de 

GES et ainsi atténuer les effets des changements climatiques (Fan et Li 2010; Hyatt et al. 

2010; Adams et al. 2013; Carson et Ozores-Hampton 2013; Bley et al. 2017; Eerd et al. 

2018). La plupart de ces études ont évalué des engrais enrobés avec différents matériaux 

d’enrobage comme le soufre, les cires, le polyéthylène, les polymères synthétiques, etc., et 

la plupart de ces matériaux sont non dégradables, coûteux et toxiques pour le sol. En 

revanche, les polymères de nature végétale biodégradable ont fait preuve d’une meilleure 

libération contrôlée (Azeem et al 2014 ; Naz et Suleiman 2016). Ces polymères semblent 

donc être une bonne alternative d’enrobage des engrais pour une assurer une agriculture 

durable respectueuse de l’environnement. 

 

Dans ce contexte, l’objectif général de ce projet consiste à évaluer une nouvelle génération 

d’engrais à libération contrôlée, enrobés à l’aide de nouveaux polymères biodégradables en 

tant que solution innovante pour améliorer l’efficacité d’utilisation des éléments minéraux et 
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réduire le lessivage et les émissions du protoxyde d’azote (N2O). Ainsi, les objectifs 

spécifiques de l’étude sont : i) Évaluer l’homogénéité de l’enrobage de quatre engrais 

enrobés et des témoins (engrais non enrobés) à l’aide de plusieurs variables spécifiques de 

leurs caractéristiques physiques; ii) Déterminer la cinétique de libération des éléments 

minéraux contenus dans les engrais enrobés et les engrais témoins en solution et dans un 

substrat organique tourbeux; et iii) Quantifier l’effet de la nouvelle génération des engrais 

enrobés sur la réduction du lessivage de N et des émissions de gaz à effet de serre, plus 

spécifiquement le N2O. 
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2.4. Matériels et Méthodes 

 

Quatre engrais enrobés à l’aide de nouveaux polymères biodégradables ont été utilisés 

dans cette étude dont deux engrais azotés à base d’urée (Aminaex et Biodrix N (46-0-0)), 

un engrais phosphaté (Biodrix P (11-48-0)) et un engrais potassique (Biodrix K (0-0-60)). Le 

revêtement est composé de polymères biodégradables dont les compositions ne sont pas 

spécifiées pour protéger les secrets industriels. Les témoins sont des engrais 

conventionnels non enrobés ayant la même concentration en éléments minéraux que les 

engrais enrobés : urée (Ureia), phosphore (MAP) et potassium (KCl). 

 

2.4.1. Caractéristiques du substrat 

 

Le substrat utilisé dans cette étude est un substrat tourbeux (80 % tourbe + 20 % vermiculite 

v/v). Il contient 43,3 % de grosses et moyennes fibres (entre 0,850 et 2,00 mm), 55,4 % de 

fibres courtes (entre 0,075 et 0,850 mm) et 1,3 % de fines particules (<0,075 mm), déterminé 

après séchage des échantillons du substrat à l’étuve à une température de 65°C pendant 

10 jours et tamisage à l’aide d’un tamiseur mécanique Tylers ® (en utilisant la fraction < 2 

mm). Le pH(H2O) du substrat est de 3,80 et sa capacité d’échange cationique est de 106,3 

méq/100 g. La teneur en eau volumique du substrat avant ajout d’eau (sections 2.4.3–2.4.5) 

était de 8 %, déterminée après séchage de trois échantillons à 105°C pendant 24 heures. 

2.4.2.  Évaluation de la qualité et des caractéristiques physiques des engrais 

enrobés 

Trois échantillons de chaque engrais (7 traitements : Aminaex, Biodrix N, Biodrix P, Biodrix 

K, Ureia, MAP, KCl) ont été choisis aléatoirement, à raison de 3 g par échantillon. Les 

particules de chaque échantillon ont été étalées sur une plaque en plexiglas et analysées à 

l’aide du logiciel WinSEEDLETM (Instruments Régent Inc., Québec, QC, Canada). Ainsi 

plusieurs paramètres physiques ont été mesurés, à savoir : la surface projetée, la longueur 

rectiligne, la longueur curviligne, le diamètre, le volume, le périmètre et le coefficient de 

forme (CF) [CF = 4π*surface / (périmètre)2]. Ce dernier est un indicateur d’homogénéité 

variant entre 0 et 1. Plus ce coefficient s’approche de 1, plus l’homogénéité des particules 

de l’engrais est bonne. 
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2.4.3. Cinétique de libération des éléments minéraux contenus dans les 

engrais enrobés et engrais non enrobés 

 

En absence de substrat, quatre échantillons par engrais enrobé (Aminaex, Biodrix N, Biodrix 

P et Biodrix K) ont été solubilisés dans une solution d’eau déminéralisée à raison de 0,1 g 

par 75 ml d’eau désionisée dans des Erlenmeyers de 120 ml. De l’acide sulfurique (H2SO4) 

a par la suite été ajouté à chaque échantillon à une concentration de 0,1 g par 75 ml. Après 

une agitation mécanique pendant 24 heures à une température constante de 25 °C, les 

paramètres physicochimiques suivants ont été mesurés : le pH à l’aide d’un pH-mètre (Solea 

PHN 81), la conductivité électrique à l’aide d’un conductimètre (modèle CDM83, 

Radiometer, Copenhagen, Danemark), ainsi que la concentration en éléments minéraux 

dans chaque engrais solubilisé (Kalra et Maynard 1992; Carter et Gregorich 2008). La 

concentration en N-NO3 et N-NH4 a été déterminée par colorimétrie en utilisant un 

spectromètre à flux continu (modèle QuickChem 8000, Lachat Instruments, Milwaukee, 

Wis.). Les autres éléments, à savoir P, K, Ca et Mg, ont été dosés à l’aide d’un spectromètre 

d’émission atomique au plasma (modèle ICAP 9000, Thermo Instruments, Franklin, 

Massachusetts, É.-U.).  

 

La cinétique de libération des éléments minéraux des différents engrais enrobés a ensuite 

été évaluée dans le substrat tourbeux (80 % tourbe + 20 % vermiculite v/v). Cinq traitements 

ont été étudiés (Ureia, Biodrix N, MAP, Biodrix P, témoin sans engrais) dans un dispositif 

entièrement aléatoire à raison de trois répétitions par traitement et par date 

d’échantillonnage (8 dates). Chaque échantillon a été mis dans un Erlenmeyer de 250 ml 

avec du substrat tourbeux et de l’eau déminéralisée (tourbe et vermiculite:eau 3:1, v/v). 

Dans chaque Erlenmeyer, il y avait un mélange homogénéisé de 46 g de substrat tourbeux, 

0,1 g d’engrais (sauf le témoin) et 175 ml d’eau déminéralisée pour maintenir une teneur en 

eau volumique relativement élevée, environ 60 %, durant toute l’expérience qui a duré 

10 jours. Les Erlenmeyers ont été fermés à l’aide de parafilm pour éviter les pertes d’eau 

par évaporation. Trois Erlenmeyers par traitement et par date d’échantillonnage ont été 

prélevés après 1, 2, 3, 4, 7, 8, 9 et 10 jours. Pour chacun des échantillons, et afin de 

déterminer la concentration en éléments minéraux, la solution du sol a été extraite à l’aide 

de la méthode d’extraction par saturation du sol à l’eau. Le substrat était d’abord saturé 

avec de l’eau déminéralisée, puis l’eau chargée était extraite en filtrant sous vide (Timmer 

et Parton 1982). L’azote minéral a été dosé par colorimétrie avec un spectrophotomètre à 
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flux continu (Quickchem 8000 ®, Lachat) alors que les autres éléments (P, K, Ca, Mg) ont 

été déterminés par spectrométrie d’émission atomique au plasma (modèle ICAP 9000, 

Thermo Instruments, Franklin, Massachusetts) (Carter et Gregorich 2008). Le pH et la 

conductivité électrique (CE) ont été mesurés directement dans l’extrait (Kalra et Maynard 

1992; Lamhamedi et al. 2001; Lamhamedi et al. 2006).  

 

2.4.4. Lessivage des éléments minéraux engendré par les engrais enrobés et 

les engrais non enrobés en présence d’un substrat tourbeux 

 

L’expérience a été réalisée en utilisant des pots perforés d’une hauteur de 9 cm, d’un 

diamètre de 12,5 cm et d’un volume de 600 cm3. Deux substrats ont été utilisés pour 

caractériser le lessivage : (i) S1, un mélange de tourbe et de vermiculite (3:1, v/v); et (ii) S2, 

un mélange composé de 70 % (v/v) de S1 + 30 % (v/v) de compost BioSol de Fafard (1,2-

0,7-0,6). Les deux substrats ont été préalablement humectés pour atteindre une teneur en 

eau volumique d’environ 60 % (v/v). Un total de huit traitements ont été testés, soit deux 

substrats (S1 et S2) x quatre traitements d’engrais (témoin, Ureia, Biodrix N et Aminaex). 

Pour le phosphore, trois traitements (Biodrix P, MAP et témoin) ont été évalués dans le 

substrat S1 uniquement. Tous les pots ont été disposés dans un dispositif entièrement 

aléatoire, à raison de quatre répétitions par traitement.  

 

Dans chaque pot d’un même traitement, à l’exception des pots témoins, 10 g d’engrais ont 

été étalés en une seule couche à environ 2/3 de la hauteur des pots. À la base de chaque 

pot, un récipient de 250 cm3 a été installé pour récupérer la solution du sol lessivée. Pour 

tous les pots, la même quantité d’eau déminéralisée (entre 50 et 70 ml) a été ajoutée à 

chaque date d’échantillonnage pour engendrer un lessivage d’environ 40 ml. Pour le 

phosphore, les dates d’échantillonnage étaient après 1, 4 et 10 jours. Pour l’azote, les dates 

étaient 1, 4, 5, 7, 15 et 20 jours. La solution du sol lessivée a été collectée dans des tubes 

de 50 ml deux heures après l’irrigation. La conductivité électrique a été mesurée avant de 

mettre les échantillons au congélateur à une température de -20 °C (Landis et al. 1989) 

jusqu’au dosage des éléments minéraux en laboratoire. La teneur en eau volumique des 

pots était suivie par gravimétrie et ajustée autour de 60 % durant l’expérience. 
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2.4.5. Évaluation des émissions du protoxyde d’azote (N2O) par les engrais 

enrobés et non enrobés 

 

L’expérience a été réalisée en utilisant la méthode de chambre statique fermée (à l’état non 

stable) (Rochette et Bertrand 2008). Quatre traitements ont été étudiés : Aminaex, Biodrix 

N, Ureia, et témoin sans engrais. Le substrat S2, constitué de 70 % (v/v) d’un mélange de 

tourbe et de vermiculite (3:1, v/v) et de 30 % (v/v) de compost BioSol de Fafard (1,2-0,7-

0,6), fut utilisé. Le compost a été ajouté à ce mélange pour améliorer l’activité microbienne 

du substrat. Le dispositif était entièrement aléatoire avec trois répétitions par traitement 

(Marble et al. 2012) pour un total de 12 pots. Des pots horticoles en plastique d’un diamètre 

de 15 cm et d’un volume de 1,33 L ont été utilisés. Les perforations à la base de chaque pot 

ont été scellées avec du ruban isolant pour éviter que les gaz s’y échappent. Dans chaque 

pot, à l’exception du traitement témoin, 10 g d’engrais ont d’abord été mélangés avec le 

substrat avant empotage afin d’optimiser les conditions de dénitrification (Marble et al. 

2012), puis mis en pot et recouverts par 50 g de substrat S2 sans engrais. Les pots ont été 

maintenus à une teneur en eau volumique de 60 % en utilisant la méthode gravimétrique.  

 

Des collets en chlorure de polyvinyle (PVC; diamètre = 10,5 cm et hauteur = 4,5 cm) ont été 

enfoncés à une profondeur de 3 cm dans le sol, 24 heures avant le début de l’expérience, 

et laissés en place pour la durée de l’étude. Des chambres fermées en PVC (diamètre = 9,3 

cm et hauteur = 13,5 cm), équipées d’un septum en caoutchouc et d’un trou pour maintenir 

la pression atmosphérique sans perte significative de gaz, ont été installées sur ces collets 

à chaque date d’échantillonnage pour prélever le N2O. Des mesures du flux de CO2 ont 

également été effectuées à chaque date d’échantillonnage une heure avant le premier 

prélèvement des échantillons de gaz, à l’aide d’un système de mesure des échanges 

gazeux (LI-6400, équipé d’une chambre pour la respiration du sol, 6400-09 ; LI-COR 

Biosciences, Lincoln, NE, É.-U.). 

 

Les mesures d’émissions de N2O ont été effectuées aux jours 1, 3, 5, 7, 10, 13, 15, et 20 

en prélevant des échantillons d’air de 10 ml manuellement à 0, 2,5, 5 et 7,5 heures à l’aide 

d’une seringue hypodermique très étanche au gaz (10 ml, Becton-Dickinson 309643, 

Franklin Lakes, NJ, É.-U.) à travers le septum et directement transférés dans des fioles en 

verre de 11,1 ml (Agilent, 20 mm, 5 182-20388). Avant leur utilisation, ces fioles ont été pré-

évacuées afin de minimiser leur concentration en gaz atmosphérique (Lange et al. 2008). 
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L’évacuation a été effectuée à l’aide d’une pompe à vide (CRB, cat. Betsy, Québec, Canada) 

connectée à un réservoir sous pression d’hélium (5,0 Ultra High Purity, Praxair, Québec, 

Canada). Les fioles ont été aspirées à trois reprises à -100 kPa, et l’He a été injecté entre 

chaque deux évacuations. Une fois aspirés, tous les flacons ont été fermés hermétiquement 

avec des septa 2-W-C (Helvoet-Pharma Wheaton cat. 224 100-194, Milleville, NJ, É.-U.), 

spécifiquement choisis pour le N2O (Lange et al. 2008), et des joints en aluminium (20 mm, 

224178-01, Wheaton, Milleville, NJ, É.-U.). Les standards ont été préparés avec la même 

procédure (Rochette et Bertrand 2008 ; DeKlein et Harvey 2015). 

 

Les échantillons de gaz ont été analysés dans les sept jours qui ont suivi leur prélèvement, 

à l’aide d’un chromatographe en phase gazeuse (modèle 6890 N Agilent, Wilmington, DE, 

É.-U.) équipé d’un détecteur à capture d’électrons avec une colonne HP-PLOT-Q de 30 m 

(19095P-QO4PT) et un système d’échantillonneur automatique Combi-Pal. L’hélium (UH-T 

5.0, Praxair, Darbury, CT, É.-U.) était le gaz vecteur. Le flux de N2O (FN2O, µg N2O m-2 h-1) 

a été calculé en utilisant un modèle de flux pour concentration variable (changeante) de gaz 

dans la chambre (Rochette et Bertrand 2008), avec la formule suivante : 

FN2O= b x (VCH / ACH) x [(1– (ep/P)] 

où b est l’augmentation en concentration (µg N2O ml-1 h-1) ; VCH est le volume de la chambre 

de mesure de flux (cm3) ; ACH est la surface de la base de la chambre de mesure (m2), ep 

(kPa) est la pression partielle de la vapeur d’eau dans la chambre, et P (kPa) est la pression 

atmosphérique. La pression partielle de la vapeur d’eau déterminée avec le LI-6400 lors des 

mesures de respiration du sol a été utilisée comme valeur de ep au temps 0 (t0). 

2.4.6. Analyses statistiques 

 

Les postulats de normalité et d’homogénéité de la variance des résidus pour les différentes 

variables mesurées ont été vérifiés à l’aide de la procédure UNIVARIATE de SAS (SAS 

Institute Inc, 2011, SAS/STAT® 9.3 User’s Guide, Cary, NC, É.-U.). Le seuil de signification 

statistique a été fixé à P ≤ 0,05 pour toutes les analyses. La comparaison de la qualité 

physique des engrais enrobés et non enrobés a été effectuée par des tests de comparaison 

de moyennes de t de Student (Steel et Torrie 1980). Pour l’azote, une analyse de variance 

à l’aide de procédure GLM a été effectuée suivie par une comparaison multiple des 

moyennes de Tukey.  
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Une régression à l’aide de la procédure REG de SAS a été utilisée pour évaluer la cinétique 

de libération des éléments minéraux en fonction du temps et du traitement et leur interaction, 

ainsi que pour évaluer les quantités de phosphore lessivées en fonction du temps par 

traitement. Les paramètres des fonctions de régression ont ensuite été comparés à l’aide 

d’une procédure PROC GLM. Ainsi, pour comparer les différences de libération des 

éléments minéraux à chaque date d’échantillonnage, une ANOVA avec mesures répétées 

a été réalisée à l’aide de la procédure PROC MIXED avec un ajustement de Tukey. La 

même approche a été utilisée pour évaluer l’effet des traitements sur le pH et la conductivité 

électrique du substrat.  

 

Afin de comparer les émissions de N2O et les quantités d’azote lessivées entre les engrais 

enrobés et non enrobés après chaque jour d’échantillonnage, une ANOVA à mesures 

répétées a été effectuée avec ajustement de Tukey. Les estimations des flux de N2O 

cumulés ont été calculées par intégration dans le temps en utilisant la méthode trapézoïdale 

(Marble et al. 2012). Pour les jours non échantillonnés, une interpolation linéaire a été 

effectuée (Lévesque et al. 2018) après avoir confirmé une augmentation linéaire des flux 

jusqu’à 24 h durant les tests préliminaires. La comparaison des flux cumulés et des 

quantités d’azote cumulées après 20 jours de l’expérience a été effectuée par la procédure 

PROC MIXED avec un test de comparaison de moyennes de Tukey.  
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2.5. Résultats 

2.5.1. Caractéristiques physiques des particules d’engrais 

 

Pour les engrais azotés, la différence n’était pas significative entre Ureia, Aminaex et 

Biodrix N pour tous les paramètres physiques mesurés, sauf le coefficient de forme. Pour 

ce dernier, une différence significative (P < 0,0001) a été observée entre les trois engrais 

azotés Biodrix N, Aminaex, et Ureia (Tableau 2.1). Les particules d’Ureia non enrobées 

avaient un coefficient de forme de 0,96, une valeur légèrement plus élevée que celle des 

deux autres engrais et plus près de 1, indiquant une homogénéité légèrement supérieure 

chez Ureia. Pour les engrais phosphatés et potassiques, des différences significatives ont 

été observées entre les deux types d’engrais (enrobé vs non enrobé) pour les deux éléments 

minéraux (P et K) en termes de tous les paramètres physiques analysés (Tableau 2.2). Les 

coefficients de forme du KCl et de Biodrix K étaient respectivement 0,87 et 0,86, similaires 

à ceux de Biodrix P et de MAP (0,89 et 0,93 respectivement).  

 

. 

Tableau 2.1 : Caractéristiques physiques des engrais azotés enrobés (Aminaex et Biodrix 
N) et non enrobé (Ureia) 

 

Caractéristiques 

physiques 

Engrais 

      Ureia             Aminaex           Biodrix N  

Coefficient de forme  0,96 ± 0,05 a* 0,94 ± 0,04 b 0,94 ± 0,04 b 

Aire projetée (mm2) 6,83 ± 2,51 a 7,00 ± 1,51 a  6,83 ± 2,15 a 

Longueur droite (mm) 3,15 ± 0,61 a 3,26 ± 0,45 a  3,19 ± 0,55 a 

Longueur courbée (mm) 3,36 ± 0,61 a 3,37 ± 0,47 a  3,32 ± 0,57 a 

Volume circulaire (mm3) 14,37± 7,71 a 13,49 ± 4,19 a  13,45 ± 6,46 a 

Aire du cercle (mm²) 23,40 ± 8,21 a 22,81 ± 4,93 a  22,47 ± 6,93 a 

Aire ellipsoïdale (mm²) 17,05 ± 5,98 a 16,62 ± 3,60 a  16,38 ± 5,05 a 

Périmètre projeté (mm) 9,30 ± 1,77 a 9,62 ± 1,12 a 9,45 ± 1,53 a 

*Moyenne (n = 9) ± écart-type. Le nombre moyen de particules par échantillon (3 échantillons) est : 

Aminaex (n = 211–222), Biodrix N (n = 201–241), Ureia (n = 198–216). Pour chacune des 

caractéristiques physiques, une même lettre indique une différence non significative entre les trois 

engrais selon le test de Tukey à α = 0,05. 
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Tableau 2.2 : Caractéristiques physiques des engrais potassiques (KCl et Biodrix K) et 

phosphatés (MAP et Biodrix P). 

 

Caractéristiques 

physiques 

Engrais  

       KCl       Biodrix K Biodrix P MAP 

Coefficient de forme      0,87 ± 0,06 a* 0,86 ± 0,06 b 0,89 ± 0,06 a 0,93 ± 0,07 b 

Aire projetée (mm2) 8,98 ± 3,09 a 10,58 ± 3,49 b 10,45 ± 3.28 a 4,93 ± 2,26 b 

Longueur droite (mm) 3,97 ± 0,73 a 4,33 ± 0,80 b 4,10 ± 0,73 a 2,75 ± 0,65 b 

Longueur courbée (mm) 4,28 ± 0,75 a 4,57 ± 0,81 b 4,33 ± 0,78 a 3,04 ± 0,66 b 

Volume circulaire (mm3) 20,30 ± 11,04 a 24,31 ± 12,24 b 25,33 ± 12,46 a 9,26 ± 6,41 b 

Aire du cercle (mm²) 30,97 ± 10,50 a 34,93 ± 11,21 b 34,92 ± 11,17 a 17,63 ± 7,66 b  

Aire ellipsoïdale (mm²) 22,57 ± 7,65 a 25,46 ± 8,17 b 25,45 ± 8,14 a 12,85 ± 5,58 b 

Périmètre projeté (mm) 11,26 ± 1,92 a 12,33 ± 2,06 b 12,07± 2,02 a 7,99 ± 1,90 b 

*Moyenne (n = 6) ± écart-type. Le nombre moyen de particules par échantillon 

(3 échantillons) est : Biodrix K (n = 97–98), Biodrix P (n = 83–104), MAP (n = 228–289) et 

KCl (n = 124–128). Pour chacune des caractéristiques physiques, une même lettre indique 

une différence non significative entre les deux types engrais (conventionnel vs enrobé : KCl 

vs Biodrix K ; Biodrix P vs MAP) selon le test t de Student à α = 0,05. 

2.5.2. Cinétique de libération des engrais enrobés vs engrais conventionnels 

 

Après 24 h dans l’eau désionisée, à une température stable de 25°C, 98 % et 97 % de l’urée 

ont été libérés respectivement par Biodrix N et Aminaex, alors que 45,5 % de P2O5 ont été 

libérés par Biodrix P. En s’appuyant sur les concentrations initiales en éléments minéraux 

contenus dans les engrais, on constate que la solubilisation des engrais enrobés était 

complète après 24 h (Tableau 2.3). Ces résultats indiquent que les polymères 

biodégradables utilisés pour l’enrobage des différents engrais n’ont pas affecté 

négativement la libération des éléments minéraux sous des conditions optimales de 

solubilisation. Lorsque les engrais azotés ont été incorporés dans un substrat tourbeux, la 

libération de l’urée et de N-urée par Biodrix N et Ureia ont suivi la même tendance par 

rapport au traitement témoin où aucun engrais azoté n’a été ajouté (Figure 2.1). Deux 

heures après le début de l’expérience, la différence était significative entre Ureia et Biodrix 

N (Anova à mesures répétées, P < 0,0001). Lors de cet échantillonnage, Biodrix N avait 

libéré 34 % moins d’urée et N-urée que Ureia (Figure 2.2). En utilisant un substrat saturé en 

eau, la différence s’est estompée après le premier jour et aucune différence significative n’a 

été observée entre la cinétique de libération des deux engrais (P = 0,5829) par la suite. Pour 

l’azote minéral, aucune différence significative n’a été observée entre les deux engrais 

(P = 0,3505). Selon l’analyse de régression, la concentration du substrat en azote minéral 
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a varié de façon linéaire en fonction du temps pour les traitements Biodrix N et Ureia (Figure 

2.3). Pour le phosphore, la cinétique de libération du Biodrix P et du MAP était similaire 

(Figure 2.4) et aucune différence significative (P = 0,3824) ne fut observée entre les deux 

engrais durant la période de 10 jours de l’étude. 

 

Tableau 2.3 : Pourcentage des éléments minéraux contenus dans les engrais enrobés qui 
ont été libérés après 24 h dans l’eau déminéralisée. 

Éléments minéraux 
Engrais  

Biodrix K Biodrix P Biodrix N Aminaex 

N-NH4 (%) 0,17 10,40 0,04 0,04 

N-NO3 (%) 0,10 0,01 0,01 0,01 

P (%) 0,02 ± 0,29 20,30 ± 0,07 0,01 0,01 

K (%) 40,70 ± 0,09 0,10 ± 0,16 0,05 ± 0,08 0,04 ± 0,29 

Ca (%) 1,25 ± 0,32 1,84 ± 0,17 1,25 ± 0,10 0,71 ± 0,12 

Mg (%) 0,30 ± 0,27 0,20 ± 0,35 0,10 ± 0,10 0,30 ± 0,13 

Cl (%) 44,70 ± 0,05 0,06 ± 0,37 0,04 0,03 ± 0,17 

NO3 (%) 0,25 ± 0,09 0,03 ± 0,57 0,02 0,02 

SO4 (%) 0,08 ± 0,25 8,01 ± 0,07 0,03 ± 0,22 0,02 ± 0,25 

HPO4 (%) 0,11 ± 1,20 57,40 ± 0,02 --- --- 

Urée (%) --- --- 98,00 ± 0,04 97,00 ± 0,02 

*Moyenne (n = 4) ± écart-type. Ce test de solubilisation visait à vérifier les concentrations 

initiales en éléments minéraux dans chaque engrais enrobé. La cinétique de libération 

de ces engrais a, quant à elle, été évaluée lors des essais de lessivage (Figures 2.7 et 

2.8). 

Suivant la libération de l’azote par Biodrix N et Ureia, le pH et la conductivité électrique (CE) 

du substrat tourbeux ont augmenté significativement (P < 0,0001) par rapport au témoin 

(pH(H2O) de 5,0 vs 4,3 et CE de 100 vs 80 µS cm-1, respectivement ; Figure 2.5). 

L’augmentation du pH était attendue puisque l’utilisation de l’urée alcalinise le milieu 

(Trenkel 2010). Par ailleurs, les deux engrais (Ureia et Biodrix N) ont agi de façon similaire 

sur l’évolution du pH (Anova à mesures répétées, P = 0,0549) et de la conductivité 

électrique (P = 0,0964) du substrat tout au long de l’étude (pH(H2O) : de 5,0 à 5,7 et CE : de 

100 à 240 µS cm-1; Figure 2.5). Contrairement à l’azote, le phosphore a diminué 

significativement (P < 0,0001) le pH par rapport au témoin (pH(H2O) de 4,10 vs 4,35; Figure 

2.6). La conductivité électrique du substrat a toutefois été quatre fois plus élevée chez les 

traitements Biodrix P et MAP en comparaison au traitement témoin (CE moyenne de 325 vs 

80 µS cm-1). Les mesures répétées ont démontré que le Biodrix P et le MAP ont eu un effet 
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similaire sur le pH (P = 0,3334) et la conductivité électrique (P = 0.4247) du substrat 

tourbeux durant toute la durée de l’expérience (Figure 2.6). 

 

 

 

Figure 2.1 : Concentrations du substrat en urée et en azote sous forme d’urée (N-urée) en 

fonction des jours pour Ureia, Biodrix N et le Témoin avec leurs équations. Les 

barres d’erreur représentent les erreurs types.   

Ŷ = -130,87x + 1490,17 

r2 = 0,94 

P <0,0001 

Ŷ = -133,18x + 1558,30  

r2 = 0,92 

P <0,0001 

 

Ŷ = -280,14x + 3189,19 

r2 = 0,96 

P <0,0001 

 

Ŷ = -284,94x + 3337,2 

r2 = 0,92 

P <0,0001 

 

+ 
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Figure 2.2 : Concentration du substrat (idem) en urée et N-urée pour les deux traitements 

Biodrix N et Ureia après 2 heures et après 9 jours. Les barres d’erreur représentent les 

erreurs types. Une même lettre indique des différences non significatives selon le test de 

Tukey à α = 0,05. 

 

 

 

 

Figure 2.3 : Concentration du substrat en azote minéral en fonction des jours pour Ureia, 

Biodrix N et le Témoin avec leurs équations. Les barres d’erreur représentent 

les erreurs types. 
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Figure 2.4 : Concentration du substrat en phosphore pour Biodrix P, MAP et le Témoin en 

fonction du temps (jours). Les barres d’erreur représentent les erreurs types. 

 

Figure 2.5 : Effet des engrais azotés (Ureia, Biodrix N et Témoin) sur le pH et la conductivité 

électrique du substrat. Les barres d’erreur représentent les erreurs types. 

 

Figure 2.6 : Effet des engrais phosphatés (MAP, Biodrix P et Témoin) sur le pH et la conductivité 

électrique du substrat. Les barres d’erreur représentent les erreurs types. 

Ŷ = -2,6x2 + 44,5x + 409,2 

  r2 = 0,65 

P = 0,0696 

Ŷ = -5,1x2 + 75,8x + 330,9 

r2 = 0,93 

P = 0,0012 
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2.5.3. Lessivage des éléments minéraux par les engrais enrobés et les 

engrais conventionnels 

 

Le lessivage de l’azote dans le substrat S1, lequel ne contenait aucun compost, a révélé 

que les concentrations en N-NO3+NO2 dans les solutions lessivées durant les 20 jours 

étaient très faibles et négligeables (0 à 7 ppm; Figure 2.7). À l’inverse, la concentration des 

solutions lessivées en N-NH4 était très élevée, atteignant une valeur maximale d’environ 

1000 mg l-1 le 4e jour chez le traitement Ureia. Un retard du lessivage de l’azote a toutefois 

été observé chez les traitements Aminaex et Biodrix N, les concentrations en azote minéral 

étant significativement plus faibles que celles du traitement Ureia le 4e et 5e jour après 

l’application des engrais (P < 0,0001; Figure 2.7). Le lessivage maximal pour Aminaex et 

Biodrix N fut observé le 7e jour avec des concentrations en azote minéral respectivement 

48 % et 20 % inférieures à Ureia. Après 20 jours, Aminaex a réduit significativement 

(P = 0,0277) le lessivage cumulé en azote minéral de 40 % par rapport à Ureia, alors qu’une 

réduction non significative de 26 % fut observée chez Biodrix N par rapport à Ureia 

(P = 0,1469).  

  

Dans le substrat S2, où du compost a été ajouté pour stimuler l’activité microbienne, la 

concentration des solutions lessivées en N-NH4 a augmenté de façon continue chez le 

traitement Ureia (Figure 2.8). Dès le premier jour d’échantillonnage, la concentration en N-

NH4 était significativement plus faible (P < 0,0001) pour Ureia que pour les traitements 

Biodrix N et Aminaex. Ces derniers ont d’ailleurs atteint des valeurs maximales de lessivage 

de N-NH4 les jours 4 et 5, respectivement, suivi d’une diminution graduelle. Parallèlement à 

cette diminution, des concentrations significativement supérieures en N-NH4 ont été 

observées les jours 15 et 20 pour Ureia. En revanche, après 20 jours, les trois traitements 

ne différaient pas significativement en termes de pertes en N-NH4 cumulées (P = 0,2038) 

(Tableau 2.4). La concentration en N-NO2+NO3 des solutions lessivées du traitement Ureia 

était élevée durant les premiers jours, atteignant un maximum le 4e jour. De plus, la 

différence en nitrates lessivés entre Ureia et les traitements Aminaex et Biodrix N était 

significative lors de chacun des jours d’échantillonnage (P < 0,0001). Pour ces deux 

derniers traitements, le lessivage de N-NO2+NO3 a commencé à être plus important à partir 

du 5e jour. Toutefois, les quantités cumulées de nitrates lessivés après 20 jours dans le 

traitement Ureia étaient significativement supérieures à celles lessivées par Aminaex 

(P = 0,0026) et à Biodrix N (P = 0,0004), soit 41 % et 54 %, respectivement (Tableau 2.4). 
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Par ailleurs, aucune différence significative de concentration en P lessivé n’a été observée 

entre les deux engrais MAP et Biodrix P malgré l’enrobage de ce dernier (P = 0,3505). Selon 

l’analyse de régression, la concentration de la solution lessivée en phosphore a diminué 

linéairement en fonction du temps (de 902 à 149 mg l-1 en 10 jours) et de manière similaire 

pour les deux engrais (Figure 2.9). 

 

 
 

Figure 2.7 : Concentration en azote minéral, N-NH4, et N-NO2+NO3 des solutions lessivées 

du substrat S1 en fonction du temps et des traitements, A : Biodrix N, B : Aminaex, C : Ureia 

D : Témoin. Les barres d’erreur représentent les erreurs types. 
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Figure 2.8 : Concentration en azote minéral, N-NH4, et N-NO2+NO3 des solutions lessivées 

du substrat S2 (avec compost) en fonction du temps et des traitements, A : Biodrix N, 

B : Aminaex, C : Ureia D : Témoin. Les barres d’erreur représentent les erreurs types. 

 

 

Figure 2.9 : Concentration des solutions lessivées en phosphore par traitement en fonction 

du temps, avec les équations de régression. Le volume d’eau lessivée lors de chaque 

échantillonnage était d’environ 40 ml. 
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Tableau 2.4 : Concentrations cumulées de l’azote minéral, N-NH4, N-NO2+NO3 lessivés 

durant 10 jours pour les 4 traitements dans les substrats S1 et S2. 

 Substrat S1 Substrat S2 

Traitement 
Azote minéral 

cumulé (mg l-1) 

N-NH4 cumulé 

(mg l-1) 

N-NO2+NO3 

cumulé (mg l-1) 

Azote minéral 

cumulé (mg l-1) 

Ureia 2102,0 a 5790,0 a 1677,0 a 7433,0  a 

Biodrix N 1545,5 ab 4326,3 a 777,0  b 5065,0  b 

Aminaex 1257,3  b 4968,5 a 984,0  b 5970,0 ab 

Témoin 84,3  c 250,8   b 629,0  b 880,5  c 

Les moyennes ont été séparées en utilisant le test de différences les moins significatives de Tukey 

( = 0,05). Les volumes totaux d’eau lessivée lors des six échantillonnages (jours 1, 4, 5, 7, 15 et 20) 

étaient environ 250 ml dans chacun des traitements. Les concentrations observées dans le témoin 

du substrat S2 indiquent l’azote apporté par le compost. 

 

2.5.4. Émissions de N2O par les engrais enrobés vs engrais conventionnels 

 

Le flux moyen de N2O le plus élevé a été observé le premier jour dans le traitement Ureia 

(1140 µg m-2 h-1) alors que les engrais enrobés Aminaex (60,48 µg m-2 h-1) et Biodrix N 

(57,89 µg m-2 h-1) présentaient à ce même moment des flux de N2O nettement inférieurs et 

qui ne différaient pas entre eux (P = 1,0000; Figure 2.10). Les différences entre les flux 

moyens de N2O émis par les trois engrais étaient significatives lors de chaque date 

d’échantillonnage (P < 0,0001), à l’exception des jours 0 et 20. Le dégagement des flux de 

N2O par Aminaex et Biodrix N fut similaire au cours des 20 jours de mesures (P = 0,9778), 

la valeur maximale du flux de N2O ayant été atteinte au jour 10, soit 10 jours plus tard que 

le pic observé chez le traitement Ureia. En outre, ce flux maximal a été réduit de 55 % et 

38 % par Aminaex et Biodrix N, respectivement, par rapport à Ureia. Par contre, bien que la 

différence de flux cumulé de N2O après 20 jours ait été statistiquement non significative 

entre les trois engrais (P = 0,1504), Aminaex a émis 8 % plus de N2O qu’Ureia, tandis que 

Biodrix en a émis 17 % de plus qu’Ureia (Tableau 2.5).  

 

Les émissions moyennes de CO2 provenant des pots fertilisés étaient significativement plus 

élevées que le témoin non fertilisé (P < 0,0001) (Figure 2.11). En outre, la différence entre 

les pots fertilisés (Aminaex, Biodrix N et Ureia) n’était pas significative pour toute la durée 

de l’expérience (20 jours) (P = 0,6622). Dans les pots fertilisés, le flux de CO2 le plus élevé 
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a été en moyenne de 15,4 µmol CO2 m-2 s-1 et fut observé au jour 7 de l’expérience. Ce 

même jour, le flux de CO2 dans le traitement témoin était de 2,74 µmol CO2 m-2 s-1.  

 

 

Figure 2.10 : Flux de N2O (µg m-2 h-1) émis à la surface du sol en fonction du temps (jours) 

et des traitements : Aminaex, Biodrix N, Ureia et Témoin. Les barres d’erreur représentent 

les erreurs types. 

 

 

Figure 2.11 : Flux de CO2 (µmol m-2 s-1) émis à la surface du sol en fonction du temps (jours) 

et des traitements : Aminaex, Biodrix N, Ureia et Témoin. Les barres d’erreur représentent 

les erreurs types.  
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Tableau 2.5 : Flux de N2O cumulé après 20 jours par traitement.  

Traitement 
Flux cumulé 

N2O (mg m-2) 

Ureia 142,2 ± 9,5  a 

Aminaex 154,0 ± 6,6  a 

Biodrix N 171,0 ± 3,8  a 

Témoin 39,8 ± 3,4  b 

Les moyennes (± écart-type) ont été séparées en utilisant le test de différences les moins 

significatives de Tukey ( = 0,05). Une même lettre indique des différences non 

significatives entre les traitements.  
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2.6. Discussion 

 

Malgré la présence de certaines différences entre les engrais enrobés par des polymères 

biodégradables et non enrobés, l’ajout de polymères n’a pas affecté négativement la 

libération des éléments minéraux en solution d’eau et en présence de substrats tourbeux. 

Toutefois, les coefficients de forme des particules enrobées de polymères étaient 

légèrement inférieurs à ceux des engrais conventionnels. Ceci peut être dû à la structure de 

l’enrobage en termes d’épaisseur ou d’uniformité entre les particules, certains granules 

pouvant avoir reçu un revêtement plus épais que d’autres, ou l’épaisseur du revêtement 

pouvant varier sur différentes parties d’un même granule (Azeem et al. 2016). Cette non-

uniformité du revêtement a légèrement diminué le ratio du coefficient de forme qui a été 

significativement inférieur à celui des engrais conventionnels pour les trois éléments nutritifs 

(N-P-K). 

 

En solution, la solubilisation des engrais enrobés a été réalisée en 24 h. L’enrobage 

constitué de polymères biodégradables est donc relativement soluble et n’a pas affecté 

négativement la libération des éléments minéraux. Concernant la cinétique de libération de 

l’azote, dans un substrat tourbeux à une teneur en eau volumique de 60 % (v/v), l’engrais 

Biodrix N a libéré 34 % moins d’urée et de N-urée qu’Ureia après 2 heures, cette différence 

s’étant estompée après un jour. Ceci peut être avantageux vu que l’urée conventionnelle 

est rapidement solubilisée quand l’eau n’est pas un facteur limitant (Trenkel 2010). Donc, 

l’enrobage vient empêcher la solubilisation instantanée de l’urée. En pratique, cet enrobage 

peut être recommandé pour offrir immédiatement une partie des éléments minéraux et pour 

protéger partiellement contre les pertes par lessivage, en particulier en cas de pluies 

intensives. 

 

L’effet des engrais enrobés sur le pH et la conductivité électrique des substrats était le même 

que celui des engrais conventionnels. L’urée enrobée et conventionnelle ont augmenté le 

pH du substrat car l’hydrolyse de l’urée consomme les protons ce qui alcalinise le milieu, 

mais à long terme acidifie le milieu (Trenkel 2010). Ainsi, l’enrichissement en sels solubles 

de la solution du sol durant les 10 jours de l’expérience suivait éventuellement la cinétique 

de libération des éléments minéraux en question par les engrais enrobés et non enrobés. 

La composition de l’enrobage en polymères biodégradables n’a donc pas affecté la 

physicochimie de la solution du sol, contrairement à d’autres matériaux d’enrobage qui 
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modifient le pH ou la salinité de la solution du sol, ce qui complique l’assimilation des 

éléments minéraux par les racines des plantes (Rose 2002 ; Shaviv 2005).  

 

Dans le substrat tourbeux S1 (sans compost), les quantités de N-NH4 lessivées étaient 

élevées. Par contre, les concentrations en N-NO2+NO3 dans les solutions lessivées étaient 

faibles. Ces résultats suggèrent donc que la nitrification n’a pas eu lieu, possiblement en 

raison de la faible activité microbienne dans le substrat, ce qui a été confirmé ultérieurement 

par les faibles taux de respiration de la population microbienne dans le substrat (0,6 µmol 

CO2 m-2 s-1). L’enrobage a par conséquent retardé le lessivage en libérant lentement les 

éléments minéraux, ce qui a par la suite réduit la valeur maximale d’azote minéral lessivé. 

Bien que la période du lessivage ait été plus étalée pour les engrais enrobés (avec un pic 

de concentration décalé dans le temps et de moindre amplitude que pour Ureia), le lessivage 

cumulé en azote minéral après 20 jours a été réduit de 40 % et 26 % respectivement par 

Aminaex et Biodrix N par rapport au lessivage d’azote minéral observé dans le traitement 

Ureia.  

 

Dans le deuxième substrat S2, l’ajout de compost a conduit à une meilleure activité 

microbienne que dans le substrat S1, avec des taux respiratoires moyens dans le témoin 

non fertilisé de 2,7 µmol CO2 m-2 s-1 (comparativement à 0,6 µmol CO2 m-2 s-1 pour S1). La 

nitrification de N-NH4 a donc eu lieu, ce qui a augmenté la quantité de nitrates lessivés par 

rapport au substrat S1. Les concentrations en N-NO2+NO3 étaient élevées pour le traitement 

Ureia durant les premiers jours de l’expérimentation, étant donné l’hydrolyse rapide de 

l’Ureia et la disponibilité immédiate de N-NH4. En outre, une accumulation de l’ammonium 

a été observée dans le substrat S2, possiblement en raison de (i) la teneur en eau élevée 

(60 % v/v), ce qui aurait limité la disponibilité de l’oxygène nécessaire pour la réaction de 

nitrification de l’ammonium; ou (ii) la présence d’une grande quantité d’ions ammonium dans 

le substrat, ce qui a pu inhiber l’activité des nitrobacters (Trenkel 2010). Les solutions 

lessivées des traitements Aminaex et Biodrix N contenaient plus de N-NH4 et moins de N-

NO2+NO3 que le traitement Ureia durant les 5–6 premiers jours. Sous les mêmes conditions 

édaphiques, contrairement à Ureia, Aminaex et Biodrix N ont libéré les éléments minéraux 

lentement. Avec moins de N-NH4 dans le substrat (conséquent au lessivage accru 

mentionné plus haut), un retard de la nitrification de l’ammonium a eu lieu, induisant ainsi 

moins de lessivage des nitrates. Le lessivage cumulé des nitrates fut réduit d’environ 54 % 

par Biodrix N et de 41 % par Aminaex par rapport à Ureia. Ces résultats corroborent ceux 
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obtenus par d’autres études ayant examiné l’effet des engrais enrobés sur le lessivage des 

nitrates. Parmi celles-ci, Wilson et al. (2010) ont trouvé que l’urée enrobée de polymères a 

réduit de manière significative le lessivage des nitrates et a également amélioré son 

efficience d’utilisation. Des résultats similaires ont été obtenus par Zvomuya et al. (2003) 

dans le cadre d’une étude portant sur l’utilisation d’urée enrobée de polymères d’oléfine 

pour cultiver la pomme de terre. 

 

Le flux de N2O émis par le traitement d’Ureia a atteint une valeur maximale dès le premier 

jour, dû à l’abondance des nitrates dans le sol. Ceci est appuyé par les concentrations de 

N-NO2+NO3 observées dans le substrat lors de l’expérience sur le lessivage (menée sous 

les mêmes conditions). Les flux de N2O ont par la suite diminué, cette diminution étant 

parallèle à un épuisement du sol en nitrates et à une accumulation de N-NH4 provenant de 

l’hydrolyse de l’urée. Un retard dans le dégagement maximal de N2O de 10 jours par les 

engrais enrobés Aminaex et Biodrix N par rapport à Ureia a également été observé. Ce 

retard était dû aux faibles quantités des nitrates dans le sol durant les premiers jours de 

l’étude. Par contre, Aminaex et Biodrix N ont eu une période d’émission de N2O plus étalée 

que sous le traitement Ureia, ce qui a contribué à un flux cumulé en N2O plus élevé après 

20 jours pour les deux engrais enrobés comparativement au traitement Ureia. Plusieurs 

études ont démontré l’efficacité de la polymérisation de l’urée pour réduire les émissions de 

N2O (Hyatt et al. 2010; Burton et al. 2008). Dans notre cas, l’urée enrobée par des polymères 

biodégradables n’a pas diminué les émissions cumulées de N2O. Ceci peut être dû à des 

conditions physicochimiques du substrat, qui affectent la dénitrification, comme 

l’accumulation de l’ammonium ou le pH initial faible du sol.  

 

Les faibles flux de CO2 observés dans les traitements non fertilisés (témoin) sont 

attribuables à une respiration hétérotrophe inférieure de la population microbienne du sol, 

probablement limitée par la faible concentration en azote du substrat témoin par rapport aux 

pots fertilisés. Le flux moyen journalier de CO2 était toutefois presque le même pour les 

traitements contenant Aminaex, Biodrix N et Ureia, une même quantité d’engrais azotés 

ayant été utilisée pour tous les traitements. L’augmentation du carbone disponible dans le 

sol améliore l’activité microbienne, ce qui augmente le taux de dénitrification (Miller et al. 

2008). Dans les pots non fertilisés (témoin), les flux de N2O étaient faibles. Ceci concorde 

avec les flux inférieurs de CO2 observés dans les mêmes pots indiquant une faible activité 

microbienne par rapport aux autres traitements. L’ajout de l’engrais azoté a augmenté la 
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respiration hétérotrophe ainsi que les dégagements de CO2. Cette augmentation a accru les 

taux de dénitrification, suggérant une activité biologique plus élevée des bactéries 

dénitrifiantes (van Zwieten et al. 2010).  

 

Biodrix N et Aminaex ont eu des effets contrastés en termes de réduction du lessivage et 

des émissions de N2O. D’une part, Biodrix N a été plus efficace qu’Aminaex pour réduire les 

pertes de nitrates par lessivage, diminuant celles-ci de 54 % par rapport à Ureia et de 13 % 

par rapport à Aminaex. Toutefois, en matière de réduction des émissions de N2O, Aminaex 

et Biodrix N ont retardé de façon similaire le pic du flux de N2O de 10 jours, mais Aminaex 

a produit un pic d’émission de N2O qui était 17 % moins élevé que celui observé dans le 

traitement Biodrix N. Bien que les engrais Biodrix N et Aminaex soient tous deux enrobés 

avec des polymères biodégradables, cette différence est attribuée à une dissemblance dans 

la composition de leur enrobage, conférant à Aminaex un meilleur effet pour la réduction 

des émissions de N2O. 

 

Les résultats de l’expérience du lessivage ont montré que les quantités lessivées de 

l’ammonium et des nitrates varient selon la composition du substrat (avec ou sans compost). 

Le lessivage des nitrates était plus important dans le substrat S2 (contenant 30 % du 

compost) par rapport au substrat S1, lequel ne contenait aucun compost. Ces résultats 

laissent présager alors que les cultures organiques qui utilisent le compost pourraient 

engendrer un lessivage important des nitrates. Sachant aussi que le compost augmente la 

capacité de rétention de l’eau du substrat (Sorrenti et Toselli 2016), l’utilisation des engrais 

enrobés à l’aide de polymères biodégradables doit être accompagnée d’une bonne gestion 

de l’irrigation, en utilisant par exemple des volumes réduits ou des intervalles prolongés 

entre les irrigations consécutives, afin réduire le lessivage des nitrates et économiser l’eau, 

dans une culture organique utilisant du compost. En outre, il faut bien tenir compte de l’effet 

du compost sur la forme de l’azote présente dans le sol, cette dernière agit directement sur 

le développement et la croissance des cultures. En cas d’abondance des nitrates dans le 

sol, un meilleur développement racinaire sera observé, contrairement à l’ammonium, ce 

dernier favorisant le développement des parties aériennes des plantes (Gagnon 2009).  

 

Dans un substrat tourbeux à teneur en eau volumique relativement élevée (60 %), la 

cinétique de libération du phosphore par Biodrix P était la même que MAP. Ce résultat est 

contraire à d’autres études qui ont confirmé l’efficacité de la polymérisation du phosphore 
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(de Figueiredo et al. 2012), notamment en termes de libération lente des éléments minéraux 

et de réduction de l’adsorption de P par les colloïdes du sol. Dans notre cas, cet enrobage 

n’a pas retardé la libération du phosphore et n’a pas réduit ultérieurement les pertes en 

phosphore par lessivage. Ceci peut être attribuable à la CEC élevée et au faible pH du 

substrat (autour de 4,3) qui a diminué davantage après l’ajout des engrais phosphatés 

puisque c’est un engrais ammoniacal qui acidifie le sol lors de la nitrification. Le faible pH 

pourrait avoir diminué l’efficacité du polymère en saturant les sites d’échange de ces 

polymères avec des ions H+, ce qui a probablement facilité la solubilisation du phosphore 

(de Figueiredo et al. 2012). Ces résultats, obtenus dans des substrats tourbeux à faible pH, 

suggèrent que l’efficacité de cet engrais phosphaté enrobé serait moindre dans des sols 

agricoles à pH acide. Des études ultérieures devraient cependant être conduites pour 

évaluer l’effet du Biodrix P en sols minéraux. 

 

En conclusion, les engrais azotés enrobés de polymères biodégradables (Aminaex et 

Biodrix N) ont permis d’empêcher la solubilisation instantanée d’Ureia et de réduire le 

lessivage des nitrates de 41 % et de 54 % par rapport à Ureia. Ces deux engrais enrobés à 

base d’azote (Aminaex et Biodrix N) ont retardé le flux maximal de N2O de 10 jours. En 

pratique, puisque les engrais azotés sont appliqués de manière fractionnée, ces engrais 

enrobés peuvent fournir des éléments minéraux pour une longue période contrairement à 

l’urée conventionnelle (Ureia), comme démontré par quelques recherches antérieures 

(Hyatt et al. 2010; Chen et al. 2018), tout en réduisant le lessivage des éléments minéraux 

en cas de fortes pluies, et diminuant les pics maximaux d’émission de N2O par rapport à 

l’urée conventionnelle.  
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Conclusion  

 

Sommaire des résultats 
 

Les engrais inorganiques et le fumier figurent parmi les principales sources d’émissions de 

N2O en agriculture (Bouwman et al. 2002). Les engrais azotés sont susceptibles de dégager, 

à travers le processus de dénitrification, le protoxyde d’azote (N2O). Il s’agit d’un gaz à effet 

de serre très puissant, soit près de 300 fois plus que le CO2 présent dans l’atmosphère 

(IPCC 2007; Myhre et al. 2013). Les sols agricoles sont reconnus comme la principale 

source d’émissions anthropiques de N2O, contribuant à ~60 % des émissions mondiales de 

N2O anthropique (Pachauri et Reisinger 2007; Syakila et Kroeze 2011). Au Canada, la 

production agricole est à l’origine de 77 % des émissions de N2O (Environnement et 

Changement climatique Canada, 2018). Ces émissions sont principalement causées par 

l’application d’engrais azotés (N), pour lesquels environ 1 à 4 % du N appliqué au sol sont 

perdus sous forme de N2O (Myhre et al. 2013). Or, le Canada figure parmi les 195 pays 

signataires de l’Accord de Paris lors de la COP 21, ce qui l’engage à réduire ses émissions 

de GES, notamment celles engendrées par N2O.  

 

Au cours des dernières décennies, plusieurs recherches ont été menées dans le but 

d’identifier des options de gestion de la fertilisation et des pratiques agricoles pour accroître 

l’efficacité d’utilisation des éléments minéraux par les grandes cultures et pour réduire les 

effets négatifs des engrais inorganiques sur l’environnement, notamment les émissions de 

N2O (Millar et al. 2010). Diverses stratégies sont utilisées pour accroître l’efficacité de 

l’utilisation des engrais azotés, notamment le fractionnement des applications, la fertilisation 

de précision, la fertilisation par des systèmes d’irrigation, l’utilisation des inhibiteurs de 

l’uréase et de la nitrification (Linzmeier et al. 2001 ; Akiyama et al. 2010) et l’utilisation 

d’engrais à libération lente ou contrôlée respectueux de l’environnement (Shaviv 2005; Lü 

et al. 2016; Chen et al. 2018). Cependant, l’atteinte de cet objectif de réduction significative 

des gaz à effet de serre (GES) est incertaine en raison de différentes interactions multiples 

entre plusieurs facteurs biotiques et abiotiques qui régulent le cycle de l’azote, notamment 

les émissions de N2O et le lessivage des nitrates (Venterea et al. 2012). 

 

L’efficacité de l’urée enrobée de polymères en termes de réduction des émissions de N2O 

et du lessivage des nitrates a fait objet de plusieurs études récentes. Halvorson et al. (2011) 
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ont rapporté que l’urée enrobée de polymères synthétiques a réduit les émissions de N2O 

de 42 % par rapport à l’urée conventionnelle dans une culture maïs grain irriguée. En 

Alberta, Li et al. (2012) ont montré une réduction (statistiquement non significative) de 20 % 

des émissions de N2O par l’urée enrobée de polymères synthétiques par rapport à l’urée 

conventionnelle. Contrairement à ces résultats, Zebarth et al. (2012) ont eu une plus grande 

quantité de N2O émis en utilisant de l’urée enrobée avec des polymères synthétiques dans 

une culture de pomme de terre cultivée sur un sol à texture moyenne au Nouveau-

Brunswick. Par ailleurs, l’utilisation de l’urée enrobée de polyoléfine dans une culture de 

pommes de terre irriguée dans des sols sableux a réduit considérablement le lessivage des 

nitrates au cours de la saison de croissance de 34 % à 49 % par rapport à trois applications 

de l’urée conventionnelle (Zvomuya et al. 2003).  

 

En plus des polymères synthétiques, d’autres types de revêtements d’engrais ont été utilisés 

et testés comme le soufre, le neem, le ciment, etc. (Naz et Sulaiman 2016), mais la plupart 

de ces revêtements se distinguent par leur toxicité pour le sol. L’enrobage des engrais à 

l’aide de nouveaux polymères biodégradables constitue une solution prometteuse (Trenkel 

2010). Dans cette optique, et dans le cadre du développement de nouvelles technologies 

de fertilisation, la présente étude consistait à évaluer une nouvelle génération d’engrais 

enrobés à l’aide de nouveaux polymères biodégradables respectueux de l’environnement 

(non synthétiques) en termes de qualité physique, cinétique de libération en solution et dans 

un substrat tourbeux, et leur effet sur la réduction du lessivage et les émissions de N2O. 

 

À cette fin, quatre engrais enrobés à l’aide de nouveaux polymères biodégradables ont été 

étudiés, deux engrais azotés à base d’urée (Aminaex, Biodrix N), un engrais phosphaté 

(Biodrix P) et un engrais potassique (Biodrix K). Les témoins furent des engrais 

conventionnels non enrobés ayant la même concentration en éléments minéraux que les 

engrais enrobés : Ureia (46-0-0), MAP (11-48-0) et KCl (0-0-60). Dans cette étude-ci, les 

engrais ont été évalués dans un substrat tourbeux en absence de plantes, afin de mieux 

comprendre le comportement de ces engrais sans toutes les interactions avec les racines 

des plantes. Ainsi, deux substrats ont été utilisés: (i) S1 : un mélange de tourbe et de 

vermiculite (3:1, v/v); et (ii) S2, un mélange composé de 70 % (v/v) de S1 + 30 % (v/v) de 

compost BioSol de Fafard (1,2-0,7-0,6). Les deux substrats ont été préalablement humectés 

pour atteindre une teneur en eau volumique d’environ 60 % (v/v). 
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Les résultats des expériences menées durant cette étude ont révélé, dans un premier lieu, 

que les particules des engrais non enrobés ayant des coefficients de forme légèrement plus 

élevés par rapport aux engrais enrobés, ont une meilleure homogénéité entre leurs 

particules. Ceci peut être dû à une non-uniformité de la structure de l’enrobage ou du 

procédé d’enrobage lui-même. Avant d’évaluer la cinétique de libération de ces engrais 

enrobés dans un substrat tourbeux, une solubilisation dans l’eau désionisée a été effectuée, 

confirmant ainsi que l’enrobage avec les polymères biodégradables n’affecte pas de 

manière négative la libération des éléments minéraux sous de telles conditions. Des 

mesures réalisées dans un substrat tourbeux (S1) deux heures après le début de 

l’expérience ont montré, pour les engrais azotés, que Biodrix N avait libéré 34 % moins 

d’Urée et N-Urée que Ureia, mais la différence s’est estompée après un jour. Ainsi, dans 

des conditions contrôlées avec des teneurs en eau du sol élevées, les polymères 

biodégradables enrobant les engrais azotés ont ralenti la solubilisation instantanée de 

l’urée. Pour les engrais phosphatés, l’enrobage n’a pas assuré une libération lente, ni n’a 

réduit le lessivage des éléments minéraux.  

 

Le lessivage de l’azote minéral par Aminaex et Biodrix N, dans un substrat tourbeux (S1), a 

été réduit par rapport à Ureia. La libération des éléments minéraux était plus prolongée par 

rapport à l’urée non enrobée (Ureia). Ainsi, pour Aminaex et Biodrix N, la quantité maximale 

de l’azote minéral lessivée était inférieure de 33 % et 20 % respectivement par rapport à 

Ureia. Malgré que la période du lessivage ait été plus étalée pour les engrais enrobés, le 

lessivage de l’azote minéral cumulé après 20 jours a été réduit de 40 % et 26 % 

respectivement par Aminaex et Biodrix N. Dans le deuxième substrat (S2), contenant du 

compost, les niveaux de nitrates lessivés étaient trois à cinq fois plus élevés par rapport au 

premier substrat. Or, le lessivage cumulé après 20 jours des nitrates fut réduit d’environ 

54 % par Biodrix N et de 41 % par Aminaex par rapport à Ureia. 

 

En augmentant l’activité microbienne du substrat tourbeux avec l’ajout du compost, l’urée 

enrobée de polymères biodégradables (Aminaex et Biodrix N) a retardé le flux maximal de 

N2O de 10 jours par rapport à l’urée conventionnelle avec des pics environ 50 % inférieurs 

aux pics émis par l’urée conventionnelle (Ureia). Cependant, le flux cumulé en N2O après 

20 jours pour Aminaex et Biodrix N était plus élevé par rapport à Ureia, Aminaex et Biodrix 

N ayant eu une libération plus lente de l’azote, laquelle a provoqué une période d’émission 

de N2O plus étalée qu’Ureia. 
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En conclusion, les engrais azotés enrobés de polymères biodégradables ont empêché la 

solubilisation instantanée de l’urée, dans un milieu à température et teneur en eau 

contrôlées, ils ont assuré une libération lente des éléments minéraux et ils ont réduit le 

lessivage des nitrates. Ainsi, un retard des émissions de N2O a été observé, ce qui confirme 

partiellement notre hypothèse de recherche. 

 

Limites de l’étude 
 

L’objectif de cette étude était d’évaluer une nouvelle génération d’engrais enrobés à l’aide 

de nouveaux polymères biodégradables en termes de qualité physique, cinétique de 

libération en solution et dans un substrat tourbeux, et leur effet sur la réduction du lessivage 

et les émissions de N2O. L’hypothèse était que cette nouvelle génération d’engrais enrobés 

permet une libération lente des éléments minéraux et une réduction significative du 

lessivage des nitrates et des émissions de N2O dans l’atmosphère.  

 

Cette étude a montré que dans des conditions optimales, les engrais enrobés en polymères 

biodégradables ont retardé la solubilisation instantanée de l’urée, ont réduit le lessivage des 

nitrates de 30 à 40 %, et ont également retardé les émissions de N2O avec des pics moins 

élevés. Cependant, cet enrobage n’était pas efficace dans le cas des engrais phosphatés, 

ceci peut être dû aux conditions du milieu (CEC élevée et faible pH du substrat). Aussi pour 

les engrais azotés, les flux de N2O cumulés sur une période de 20 jours n’étaient pas réduits 

par l’urée enrobée de polymères biodégradables, probablement à cause des conditions 

physicochimiques du substrat qui affectent le processus de dénitrification, comme le faible 

pH du milieu ou l’accumulation de l’ammonium, qui en dépassant les 330 ppm entrave 

l’activité des nitrobacters (bactéries responsables de la nitratation) (Trenkel 2010). 

 

Bien que ces résultats soient pertinents vu qu’ils présentent la capacité des engrais enrobés 

à l’aide de nouveaux polymères biodégradables à réduire le lessivage des nitrates et les 

émissions de N2O dans un substrat, il faut prendre en considération que ces résultats 

proviennent de pots contenant du substrat tourbeux sans plantes, ce qui rend l’azote 

largement disponible aux micro-organismes du sol pour la nitrification et la dénitrification 

ainsi que pour les pertes par lessivage.  
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Perspectives de recherche 
 

Les résultats de cette étude ont montré la nécessité de travaux supplémentaires pour 

évaluer davantage et mieux cerner le potentiel de cette source d’azote. D’abord en présence 

de plantes, afin de suivre la synchronisation de la cinétique de libération des éléments 

minéraux par engrais avec le « timing » de l’absorption des éléments minéraux par les 

racines des plantes. Notre étude a pu confirmer qu’un enrobage constitué de polymères 

biodégradables n’affecte pas la physicochimie de la solution du sol, et par conséquent 

l’absorption des éléments minéraux ne devrait pas être affectée négativement. Par ailleurs, 

l’eau n’était certainement pas un facteur limitant dans la présente étude puisque le substrat 

utilisé avait une teneur en eau relativement élevée (60 % v/v). Ainsi, afin d’optimiser 

l’utilisation des engrais enrobés, de futures expériences devraient être menées pour évaluer 

l’effet de différentes teneurs en eau du substrat (faibles à élevées) combinées une même 

quantité d’engrais enrobés et conventionnels, sur la cinétique de l’hydrolyse de l’urée et de 

libération des éléments minéraux ainsi que sur le lessivage et les émissions de N2O. 

 

Afin de réduire davantage les émissions de N2O, il serait intéressant d’explorer la possibilité 

d’intégrer les inhibiteurs de nitrification dans l’enrobage de ces fertilisants. Ces inhibiteurs 

fonctionnent en entravant l’activité des nitrosomonases, responsables de convertir l’ion 

ammonium (NH4
+) en nitrite (NO2

-) qui est ensuite transformé en nitrate (NO3
-). L’efficacité 

des inhibiteurs de nitrification a été démontrée par plusieurs études. Par exemple, Chen et 

al. (2008) ont montré l’efficacité de l’ajout du dicyandiamide (DCD) pour empêcher la 

formation des nitrates dans le sol, afin de garder l’azote sous forme d’ammonium plus 

longtemps, réduisant la quantité des nitrates dans le sol ce qui réduira davantage les pertes 

par lessivage et par dénitrification.  

 

En plus de la réduction des effets néfastes sur l’environnement, l’effet de ces engrais 

enrobés sur la productivité et les rendements des cultures déterminera le niveau de réussite 

de la mise en œuvre de cette nouvelle technologie. Néanmoins, les conséquences de 

pratiques agricoles visant l’atténuation des émissions de N2O sur le rendement des cultures 

demeurent largement inexplorées (Millar et al. 2010). Hyatt et al. (2010) rapportent que des 

rendements élevés de pomme de terre dans un sol sableux avec des faibles émissions de 

N2O ont été observés en utilisant de l’urée enrobée de polymères par rapport à l’urée 

conventionnelle. Au Québec, selon Gagnon et al. (2012), les rendements de maïs grain 
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étaient plus élevés avec l’urée enrobée de polymères synthétiques qu’avec l’urée 

conventionnelle. Par contre, Nelson et al. (2009) n’ont observé aucune différence de 

rendement entre l’urée conventionnelle et l’urée enrobée de polymères. Il est alors essentiel 

de bien comprendre la relation quantitative entre le rendement des cultures, les émissions 

de N2O et le lessivage des nitrates afin d’orienter efficacement les stratégies reliées à la 

sécurité alimentaire et à l’atténuation des changements climatiques. 
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