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Glossaire 
Aérobie : Désigne les conditions d’un milieu marquées par la présence d’oxygène ou un 

organisme nécessitant de l’oxygène pour vivre et se développer 

Anaérobie : Désigne les conditions d’un milieu marquées par l’absence d’oxygène ou un 

organisme ne nécessitant pas de l’oxygène pour vivre et se développer 

Autotrophe : Capacité d’organismes vivants à produire de la matière organique à partir de 

matière minérale 

Captation de carbone : Retrait de CO2 de l’atmosphère à court terme par les écosystèmes. Cette 

définition large peut correspondre à différentes notions (voir GPP, NPP, NEE, NEP) 

Carbone bleu ou Blue Carbon : Capacité de zones humides marines et côtières à capter et à 

séquestrer le carbone dans la biomasse et les sédiments  

Carbone vert canard ou turquoise ou Teal Carbon : Capacité de zones humides continentales à 

capter et à séquestrer le carbone dans la biomasse, le sol et les sédiments 

Carbone Organique ou Organic Carbon : Carbone fixé par des êtres vivants dans leurs tissus et 

dont les différentes molécules sont liées à au moins un atome d’hydrogène 

Carbone Organique du sol ou Soil Organic Carbon : Carbone organique vivant ou mort présent 

dans le sol 

Dénitrification : Ensemble des processus aboutissant à l’élimination biologique de l’azote 

présent dans un milieu donné par l’émission de N2 et de N2O gazeux. 

Densité apparente du sol ou Soil Bulk Density : Masse de sol sec dans un volume fixe (masse 

volumique en g.cm-3) 

Densité de carbone ou Carbon density :  Stock de carbone par volume (gC.cm-3 ou kgC.m-3), 

ramené par convention à une valeur de stock de carbone par surface (gC.cm-2 ou kgC.m-2 ou 

tC.ha-1) en général à 30 cm dans le cas de stock de carbone dans le sol 

Equivalent CO2 (CO2eq) : Unité de mesure comparant le forçage radiatif d’un GES par rapport au 

dioxyde de carbone pris comme valeur de référence. Cette unité est calculée à partir des 

pouvoirs de réchauffement globaux (PRG) à cent ans définis par le 5ème rapport du GIEC et 

actualisés dans le 6ème rapport du GIEC. Une tonne de carbone n’équivaut pas à une tonne de 

CO2 équivalent, mais à 44/12 t CO2-eq soit environ 3.67. 

Gaz à Effet de Serre (GES) : Gaz présent dans l’atmosphère qui absorbe le rayonnement 

infrarouge. Il participe à la rétention d’une partie de la chaleur solaire reçue dans l’atmosphère, 

phénomène aussi appelé « effet de serre » 

Gross Primary Production (GPP) ou Production Primaire Brute : Quantité de flux de CO2 fixés par 

photosynthèse. Cela ne prend pas en compte la respiration de l’écosystème. Elle s’exprime en 

gC.m-2.an-1 ou en unité molaire.  

Hétérotrophe : Capacité d’organismes vivants à produire de la matière organique à partir de 

matière organique préexistante 
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Indice de Végétation par Différence Normalisée ou Normalized Difference Vegetation Index : 

Indice se basant sur les différences entre les rayonnements rouge et proche infrarouge reçus et 

reflétés par les tissus photosynthétiques. Cela donne des indications en termes d’activité 

photosynthétique, de surfaces et de densité (quantité de végétation). On peut en déduire la 

production primaire annuelle brute sur un secteur donné (GPP en anglais). L’activité 

photosynthétique maximale (MMAX) correspond à la valeur maximale atteinte par le 

Normalized Difference Vegetation Index (NDVI) sur un an (Rapinel, 2016).  

Matière organique ou Organic Matter : Matière vivante ou morte fabriquée par les êtres vivants, 

pouvant être du carbone, de l’hydrogène, de l’azote, de l’oxygène associés et agencés sous 

différentes dans des molécules 

Matière Organique du Sol ou Soil Organic Matter : Matière organique vivante ou morte présente 

dans le sol 

Méthanogénèse : Ensemble de voies métaboliques conduisant à la production de méthane 

Méthanotrophie : Ensemble de voies métaboliques conduisant à la consommation et à 

l’oxydation du méthane 

Net Biome Production (NBP) ou Production Nette du Biome : Quantité de carbone s’accumulant 

ou diminuant sur une surface donnée. Elle correspond à la productivité nette de l’écosystème en 

prenant en compte les perturbations d’origine humaine comme la production agricole ou 

forestière ou le défrichement (entrée ou sortie de carbone hors de l’écosystème), mais 

également des évènements d’origine naturelle comme les feux de forêts ou les crues. C’est une 

mesure de la captation de carbone par un ensemble d’écosystèmes (Turner et al., 2007). Elle 

s’exprime en gC.m-2.an-1 ou en tC.ha.an-1.  

Net Ecosystem Carbon Budget (NECB) ou Balance nette carbone de l’écosystème : Différence 

entre l’ensemble des flux nets carbonés (CO2, CH4, autres gaz carbonés, flux latéraux, 

sédimentation) et l’échange net de l’écosystème (NEE). Elle s’exprime en molC.m-2.-an-1 ou gC.m-

2.-an-1 ou en gCO2eq.m-2.-an-1. Lorsqu’elle est négative, cela correspond à un puits de carbone et 

lorsqu’il est positif, cela correspond à une source de carbone. A noter que la prise en compte de 

certaines composantes peut varier selon les études et une attention supplémentaire doit être 

portée sur la définition utilisée (Bansal et al., 2023). 

Net primary production (NPP) ou production primaire nette : Différence entre la quantité de 

carbone atmosphérique entrant dans l’écosystème (production primaire brute) et la quantité de 

carbone émise vers l’atmosphère par la respiration des organismes autotrophes. La mesure de la 

production de biomasse sur une année correspond à la production primaire nette. Elle peut être 

aérienne ou souterraine. C’est une mesure de la captation de carbone par un écosystème (Mitsch 

et Mander, 2018). 

Elle s’exprime en gC.m-2.-an-1 ou en tC.ha-1.an-1.  

Net Ecosystem Exchange (NEE) ou Echange Net de l’Ecosystème : Quantité de CO2 déduite de ce 

qui est fixé par les producteurs primaires (GPP) et relargué par la respiration de l’écosystème 

(RECO). C’est une mesure de la captation de carbone par un écosystème (Mitsch et Mander, 

2018). 
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Lorsqu’elle est négative, cela correspond à un puits de CO2 et lorsqu’elle est positive, cela 

correspond à une source de CO2. Il s’exprime en molC.m-2.-an-1, unité pouvant être convertie en 

gC.m-2.-an-1 en ayant recours à la masse molaire du carbone (12). 

Net Ecosystem Productivity (NEP) ou Productivité Nette de l’Ecosystème :  Biomasse produite 

déduite de ce qui est relargué dans l’atmosphère sous forme de CO2 par les producteurs 

primaires. Lorsqu’elle est positive, cela signifie que l’écosystème se comporte comme un puits 

de CO2 et lorsqu’elle est négative, l’écosystème se comporte comme une source de CO2.  Elle 

s’exprime en gC.m-2.-an-1 (gramme de carbone par mètre carré par an) ou en tC.ha.an-1 (tonne de 

carbone par hectare par an). C’est une mesure de la captation de carbone par un écosystème 

(Luyssaert et al., 2007 et 2009). 

 

Figure 1 : Composantes de la « Net Biome Production » d’une prairie de fauche (D’après P.Smith et al. 2008) 

Puits de carbone : Ecosystèmes (puits naturels) ou systèmes (puits technologiques) présentant 

un bilan positif pour l’atténuation du changement climatique en constituant des réservoirs de 

carbone à plus ou moins long terme.  

A noter qu’un même type d’écosystème peut se comporter comme un puit de carbone ou une 

source de carbone selon les situations.  

Respiration de l’écosystème ou Ecosystem Respiration (ER ou RECO) : Activité respiratoire des 

écosystèmes conduisant au rejet du CO2 dans l’atmosphère. Il s’agit du principal mécanisme 

d’export du CO2 des écosystèmes terrestres vers l’atmosphère. Il correspond à la respiration 
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autotrophe réalisée par les plantes et à la respiration hétérotrophe effectuée par les animaux et 

micro-organismes présents dans le sol (Yu et al., 2022). 

Sol : Composés organiques et minéraux de la partie superficielle de la croûte terrestre issus de 

l’altération verticale des roches et de l’activité biologique et formés au travers de 

transformations biogéochimiques au cours du temps (Bansal et al., 2023) 

Sédiment : Couches de particules en milieux aquatiques ou marins en provenance de roches, sol 

ou des êtres vivants, transportées et déposées ou agrégées (Bansal et al., 2023) 

Stock de carbone : quantité totale de carbone présente dans un réservoir donné à un instant T 

Stockage de carbone : Dynamique d’augmentation du stock de carbone pour un même réservoir 

au cours du temps, le déstockage correspond à la dynamique de perte de carbone.  

Séquestration de carbone : Retrait net de CO2 de l’atmosphère vers un réservoir sur le long 

terme 

Source de carbone : Ecosystèmes ou activités humaines présentant un bilan négatif pour 

l’atténuation du changement climatique en considérant la captation ou la séquestration de 

carbone et les émissions de GES. 

 

Introduction  
Les gaz à effet de serre (GES) sont des gaz présents dans l’atmosphère ayant la capacité d’absorber 

le rayonnement infrarouge solaire réémis depuis la surface terrestre, produisant l’effet de serre. 

Les émissions de GES liées aux activités humaines induisent un forçage radiatif positif qui modifie 

l’équilibre radiatif terrestre et induit un renvoi de supplément d’énergie vers le sol (ADEME, 2022).  

L’augmentation de la concentration des GES dans l’atmosphère notamment le dioxyde de carbone 

(CO2), le méthane (CH4) et le protoxyde d’azote (N2O) dû aux activités humaines conduit au 

réchauffement climatique actuel et à venir avec des répercussions importantes sur les 

écosystèmes et les sociétés humaines (IPCC, 2021). 3,3 milliards de personnes vivent dans des 

zones déjà vulnérables au changement climatique (IPCC, 2023).  

Les potentiels de réchauffement global (PRG) ou planétaire (Global Warming Potential – GWP en 

anglais) traduisent le pouvoir réchauffant de certains types de GES en prenant comme valeur de 

référence le PRG du CO2. Le PRG permet de comparer les potentiels réchauffant des autres GES 

relativement à celui du CO2, en ayant recours à la « tonne-équivalent CO2 ». Il est le plus souvent 

calculé pour un horizon de temps de 100 ans et noté PRG100, comme c’est le cas pour la 

Convention-cadre des Nations-Unies sur les changements climatiques.  

Cette métrique fait l’objet de débats au sein des politiques publiques et au sein de la communauté 

scientifique, en particulier en ce qui concerne le CH4 du fait de sa faible durée de vie. En effet, le 

temps de séjour dans l’atmosphère correspond au temps nécessaire pour que l’impact réchauffant 

d’un GES soit significativement réduit lorsque sa concentration diminue significativement. Par 

exemple, il est estimé à environ 12 ans pour le CH4, ce qui correspond à une réduction de 63% de 

la valeur initiale de quantité de CH4 émise (Poux et al., 2025). Le CO2 est un GES à longue durée 
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de vie, qui persiste au-delà de 100 ans dans l’atmosphère. Son pouvoir réchauffant au-delà de 

100 ans n’est pas pris en compte, ainsi que le fait qu’il s’accumule dans l’atmosphère et que les 

émissions se cumulent donc sur plusieurs siècles. Par ailleurs, depuis que le CH4 a été pris en 

compte dans les évaluations du GIEC, son PRG à 100 ans n’a cessé d’augmenter au fur et à mesure 

de l’augmentation de sa concentration atmosphérique (de 21 en 1995 à 28 à l’heure actuelle). De 

plus, le PRG100 se base sur une émission unique d’une quantité de GES donnée dont l’effet sur le 

climat est considéré à un horizon de temps fixé.  

Malgré les limites évoquées du PRG100, il s’agit de la métrique de référence à l’échelle 

internationale fixée par la Convention-cadre des Nations-Unies sur les Changements Climatiques, 

utilisée pour les inventaires nationaux de GES et sur laquelle se base les trajectoires de neutralité 

carbone des pays européens, comme la France via sa Stratégie Nationale Bas Carbone. Selon les 

enjeux et les objectifs fixés, d’autres métriques peuvent être utilisées (Tol et al., 2012; CITEPA, 

2025). 

Le Sustainable-flux Global Warming Potential (SGWP) ou encore le PRG à horizon de temps de 20 

ans, plus en accord avec la faible durée de vie du CH4 sont également proposés. Contrairement 

au PRG, le SGWP considère des émissions continues de GES entre les zones humides et 

l’atmosphère. Le SGWP du CH4 est de 45 à 100 ans tandis que les valeurs des autres GES restent 

similaires au CO2 et au N2O du PRG100. L’horizon de temps fixé à 100 ans suppose que les émissions 

demeurent stables durant ce laps de temps, ce qui n’est souvent pas le cas avec le CH4 et le N2O 

(Villa et al., 2018). Les effets des changements climatiques complexifient les prédictions (Villa et 

al., 2018). A horizon de 20 ans, le PRG du CH4 biogénique possède un pouvoir réchauffant global 

de 80 par rapport au CO2 (IPCC, 2021). Des métriques comme le GTP (Global Temperature 

Potential) ou le PRG* propose d’autres alternatives. Le GTP s'intéresse directement au 

changement de température moyenne à la surface de la Terre tandis que le PRG* considère les 

variations d’émission de GES notamment de méthane selon leur durée de vie (Poux et al., 2025).  

Tableau 1 : PRG et durée de séjour des principaux GES, tiré de IPCC, 2021, OMM, 2024 et Neubauer et 

Megonigal, 2015 

Type de GES 

Potentiel de 

réchauffemen

t globale à 

100 ans 

Potentiel de 

réchauffement 

global à flux 

continu à 100 

ans  

 

Potentiel de 

réchauffement 

globale à 20 ans 

Durée de séjour 

dans 

l’atmosphère (en 

années) 

Dioxyde de carbone 

(CO2)  

1 

 

1 

 

1 

 

Multiple (plusieurs 

siècles) 

Méthane (CH4) non-

fossile - biogénique 

  

27 

 

45  

 

80 

 

12 

Protoxyde d’azote - 

(N2O) 

273 

 

270 

 

273 

 

110 

 

Pour faire face au réchauffement climatique présenté comme le « défi du siècle », des trajectoires 

de neutralité carbone ont été définies pour répondre à l’Accord de Paris (2015) notamment par 

l’European Climate Law (2019) dans le cadre du pacte vert pour l’Europe avec un objectif 
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contraignant de neutralité carbone fixé à 2050 et un objectif intermédiaire de réduction 

d’émissions de 55 % d’ici à 2030 par rapport à 1990 (Union européenne, 2023).  

Cette ambition est traduite au niveau français par la Stratégie Nationale Bas-Carbone, qui a été 

révisée la dernière fois en 2020. Elle a été révisée en 2025 et la SNBC 3 est en cours de 

consultation (Figure 2). La SNBC 3 fixe la feuille de route nationale pour atteindre la neutralité 

carbone à l’horizon 2050. Elle prévoit une réduction drastique de 50 % des émissions territoriales 

de GES en 2030 par rapport à 1990, et une valorisation renforcée des puits de carbone naturels 

du secteur UTCATF (Utilisation des Terres, Changements d’Affectation des Terres et Foresterie) et 

plus généralement des Solutions fondées sur la nature (SFN). 

 

 

Figure 2 : Évolution des émissions et des puits de GES sur le territoire français entre 1990 et 2050 (en Mt 

CO2eq) d’après les données de l’inventaire CITEPA 2018 et les projections révisées en 2020 dans le cadre de la 

SNBC 2 pour atteindre la neutralité carbone 

La SNBC 3 s’appuie notamment sur l’inventaire national des GES réalisés par le Centre 

Interprofessionnel Technique d’Etude sur la Pollution Atmosphérique (CITEPA). Cela correspond 

à un panorama des émissions françaises par secteurs d’activités selon les recommandations du 

Groupe International d’Experts sur l’évolution du Climat (GIEC). Le règlement européen 2018/841 

porte spécifiquement sur le secteur de l’UTCATF aussi appelé LULUCF en anglais (Land-Use, Land-

Use Change and Forestry) dont l’ambition a été rehaussée en 2023 dans le cadre du paquet 

législatif européen Fit for 55. Les émissions et la séquestration de carbone de différents 

écosystèmes sont visés en particulier les forêts, les prairies, les terres cultivées, les zones 

humides, les établissements et les autres terres. La prise en compte des zones humides dans les 

flux de GES liés à l’usage des terres doit être effective au niveau des Etats-Membres dans les 

prochaines à partir de 2026. Les espaces naturels (zones humides, forêts, océans) non gérés, ainsi 

que les stocks de carbone ne sont pas comptabilisés dans l’inventaire des GES (CITEPA, 2025).  

https://www.ecologie.gouv.fr/politiques-publiques/3e-strategie-nationale-bas-carbone-snbc-3
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Deux grandes stratégies complémentaires sont mises en avant : réduire les émissions de GES et 

favoriser la séquestration de carbone à long terme dans les écosystèmes. Les voies de limitation 

de l’effet de serre concernent la préservation des puits naturels de carbone existants, 

l’augmentation des stocks de carbone dans les écosystèmes et la diminution des GES émis par les 

écosystèmes altérés comme les zones humides. 

Les zones humides jouent un rôle important dans la régulation du climat au niveau mondial. 

Certains estiment que les zones humides stockent environ 25-33 % du carbone organique des 

sols mondiaux (Gorham et al., 1991 ; Bridgham et al., 2006). Dans la même lignée, il est estimé 

que les zones humides renfermerait près de 20 % du carbone organique total des écosystèmes 

continentaux et côtiers au niveau mondial (Friedlingstein et al., 2020) ; alors qu’elles ne 

représenteraient qu’entre 2 et 8 % des surfaces continentales dont une grande majorité au sein 

de milieux terrestres continentaux (Aselmann, 1989 ; Mitsch et al., 2013 et Davidson et al., 2017). 

A surface égale, il s’agirait des types d’écosystèmes aux plus importants stocks de carbone et 

ayant parmi les plus forts taux de séquestration de carbone (Villa et Bernal, 2018). 91 % des zones 

humides mondiales seraient continentales et 9 % côtières (Davidson et Finlayson, 2019). Les 

notions de carbone bleu “blue carbon” et de carbone vert canard “teal carbon” sont parfois 

utilisées pour désigner le carbone capté et séquestré dans les zones humides littorales d’une part 

et continentales d’autre part (Bansal et al., 2023).  

A l’échelle mondiale, la majorité des gains de stocks de carbone terrestre entre 1992 et 2019 

aurait eu lieu principalement dans les sols et les sédiments en conditions anaérobies, en 

particulier les zones humides et les milieux aquatiques. Les forêts ne représenteraient plus un 

puits de carbone aussi déterminant qu’envisagé précédemment en raison des changements 

climatiques, des incendies, de la déforestation qui les affectent. De plus, la séquestration du 

carbone dans les sols et les sédiments, notamment dans des milieux en conditions anaérobies, 

serait plus persistante que dans la végétation arborée (Bar-On Y.M. et al. ; 2025).  

L’état de dégradation des zones humides impacte fortement le rôle qu’elles peuvent jouer sur le 

climat mondial. Or elles ont été globalement détériorées à l’échelle mondiale, avec 87 % des 

zones humides dégradées entre 1700 et 2000 (drainage, urbanisation, construction de barrages, 

de plans d’eau, prélèvement d’eau) dont la majorité au cours du XXème siècle, en compilant et 

en extrapolant plus d’une centaine d’études relatant des pertes locales de zones humides 

(Davidson, 2014). D’autres études modèrent ce premier constat avec des estimations autour de 

20 % de pertes à l’échelle mondiale depuis 1700, avec une méthode basée sur l’estimation du 

drainage, les changements d’usages des terres à partir de données nationales et locales. Ce 

constat global masque de grandes disparités avec les pertes les plus importantes situées en 

Europe (50 % de zones humides dégradées) notamment en France (autour de 80 %) et en 

Amérique du Nord notamment aux Etats-Unis (Fluet et Chouinard, 2023).  

Il est estimé qu’entre 25 et 50 % des habitats côtiers végétalisés ont été altérés au cours de ces 

50 dernières années avec un taux de perte annuelle se situant entre 0,7 et 7 % au niveau mondial 

(Pettex et al., 2018), en majeure partie liée à l’anthropisation de ces milieux : drainage, draguage, 

endiguement, urbanisation, aménagement côtier (Bromberg Gedan et al., 2009).  

Le taux de perte des zones humides à l’échelle mondiale serait trois fois plus important que pour 

les forêts. En raison de la diminution importante de leurs surfaces et de leur grande productivité, 

les pertes de production primaire nette (NPP) des zones humides sont estimées entre 1,3 et 3,5 
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fois plus importantes que la perte moyenne de NPP des écosystèmes terrestres évaluée à -25 % 

(Cloern et al., 2021).  

En France, des travaux antérieurs ont estimé une diminution de 64 % au cours du 20ème siècle, en 

accord avec la première étude mentionnée au niveau mondial. Cette estimation table sur 2,5 

millions d’hectares perdus à partir des années 60, en majorité par drainage et se base sur des 

chiffres recensés auprès de certains territoires de zones humides emblématiques de France 

Métropolitaine (Bernard, 1994).  

La partie 1 de la synthèse bibliographique vise à éclairer la compréhension du rôle des zones 

humides pour la régulation du climat au travers du cycle du carbone (I.) ou du cycle de l’azote (II.), 

que ce soit en termes de processus et de facteurs d'influence abordés. Une dernière sous partie 

(III.) vise à synthétiser les facteurs d’influence par processus afin d’en avoir une vision d’ensemble. 

La partie 2 de la synthèse bibliographique aborde les notions de gestion et de restauration de 

zones humides (IV.). Des valeurs de référence (V.) par type d’habitat humide (stocks de carbone, 

flux de GES) ont été recensées à partir de la recherche bibliographique. 

Partie 1 : Relations entre climat et cycle du carbone 

et de l’azote en zones humides 
 

I. Le cycle du carbone en zones humides 

Le cycle du carbone (voir Figure 3) correspond à la circulation du carbone sous différentes formes 

chimiques et états (gazeux, liquide, solide) entre différents réservoirs (biosphère, lithosphère, 

hydrosphère et l’atmosphère). Les deux principaux GES responsables du réchauffement 

climatique à savoir le méthane et le dioxyde de carbone, font partie intégrante de ce cycle. 

Le temps de résidence moyen d’un atome de carbone est estimé à 4 ans dans l’atmosphère, 11 

ans dans la biosphère, 385 ans dans l’hydrosphère superficielle, 100 milliers d’années dans 

l’océan profond et 200 millions d’années dans la lithosphère. Les réservoirs du cycle court du 

carbone correspondent à un renouvellement rapide du carbone (entre 1 et 100 ans). La 

séquestration du carbone dans le sol constitue la transition des atomes de carbone du cycle court 

vers le cycle long au sein du cinquième réservoir, la lithosphère. Il est considéré que le carbone 

est séquestré lorsqu'il est stocké dans un réservoir pour au moins 50 à 100 ans, ce qui est possible 

dès les premiers centimètres en l’absence de perturbations (Gac et al., 2020, Basile-Doelsch et al., 

2020).  

a. Principaux réservoirs de carbone et notions clés 

i. La biosphère 

La biosphère constitue un réservoir de carbone vivant notamment dans la biomasse, alimentée 

dans un premier temps par les organismes autotrophes, principalement photosynthétiques. Le 

carbone est ensuite transféré dans les maillons supérieurs des réseaux trophiques. Chez les 

organismes autotrophes chlorophylliens, la matière organique vivante est produite à partir de la 
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fixation du carbone minéral gazeux. La forte productivité des zones humides par la captation de 

carbone dans la biomasse des plantes hygrophiles fait des zones humides des milieux à fort 

potentiel carbone bien qu’une grande partie de la matière organique produite soit décomposée 

par respiration aérobie ou anaérobie (Mitsch et Gosselink, 2015 ; Whitting et al., 2001). 

ii. Les sols 

Les sols1 jouent un rôle crucial dans le cycle du carbone. Ils représentent les plus importants 

stocks continentaux, en stockant entre 3 et 5 fois plus de carbone que dans la végétation et 2 à 

3 fois plus que dans l’atmosphère (British Society for Soil Science, 2021, Lal, 2004). Entre 60 et 

90 % de la biomasse totale des écosystèmes terrestres se situe dans le sol (Selosse, 2021). Plus 

précisément, les sols contiendraient près de 2400 Gt de carbone organique à 2 mètres de 

profondeur, soit 3 fois plus de carbone que l’atmosphère (Jackson et al., 2017 et Friedlingstein et 

al., 2020).  

Dès les premiers centimètres du sol, la matière organique du sol (MOS ou SOM en anglais) occupe 

une place prépondérante. Issue de matière organique produite par les organismes vivants, elle se 

décline en différents composés organiques plus ou moins décomposés et plus ou moins 

complexes comme des polysaccharides, de la lignine, des lipides, des protéines, des tanins, etc… 

Dans les zones humides, cette matière organique a une teneur en carbone en général estimée à 

58 % en moyenne, mais pouvant varier selon le type de milieu (Kayranli et al., 2010 ; Stockmann, 

2013). Les zones humides peuvent être distinguées entre sols minéraux et sol organiques 

caractérisés par la présence de tourbe. Les sols minéraux représentent des stocks de carbone 

moins importants à l’hectare que les sols organiques du fait d’un taux de décomposition plus 

élevé. En revanche, les sols minéraux hydromorphes peuvent jouer un rôle important dans le cycle 

du carbone du fait des surfaces qu’elles représentent. Par exemple, les zones humides d’eau douce 

sur sols minéraux représentent près de 95 % de la surface de zones humides aux Etats-Unis (Ma 

et al., 2025).  

La distribution du carbone organique dans le sol suit en général un gradient vertical avec une 

forte concentration en surface s’atténuant avec la profondeur, associé à un gradient de stabilité 

du carbone (Basile-Doelsch et al., 2020). L’épisolum humifère désigne l’ensemble des horizons 

supérieurs du sol contenant de la matière organique dont l’épaisseur et l’organisation dépendent 

fortement de l’activité biologique. Plus il est épais, plus le stock de carbone organique est 

important. L’épaisseur de l’épisolum humifère en surface contient une partie importante de la 

matière organique de l’ensemble des sols (Gayet et al., 2023).  

Le sol se décompose en horizons. L’horizon O est formé en surface en condition aérobie et est 

constitué de matière organique plus ou moins dégradée sans présence de matière minérale. Des 

sous-catégories permettent de préciser les formes d’humus (OL = litière, OF = litière fragmentée 

et OH = humifié). L’horizon A situé plus en profondeur correspond à un horizon organo-minéral 

où la matière organique est incorporée et est plus ou moins liée à la matière minérale (Jones & 

Donnelly, 2004 ; Cotrufo et Lavallee, 2022). Ce sont les horizons où l’on trouve une grande partie 

de la vie du sol (Baize et Girard, 2008). L’étude du carbone organique du sol de l’horizon 0-30 cm 

 
1 Dans ce paragraphe, les sols terrestres sont distingués des sédiments associés à l’hydrosphère notamment 

aux milieux aquatiques et marins. Les sols et les sédiments ne seront pas distingués dans d’autres paragraphes 
en particulier sur les valeurs de référence par type de zones humides (stock et séquestration de carbone) 
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est souvent privilégiée dans les études, car il s’agit de la couche du sol la plus encline à varier 

selon les conditions environnementales, climatiques, altérations anthropiques et pratiques de 

gestion. En zones humides continentales, les sols sont caractérisés par des traits d’hydromorphie 

du fait de la présence de l’eau de manière plus ou moins prolongée. Sous les horizons O et A 

précédemment cités, des horizons rédoxiques (pseudogley) ou réductiques (gleys) en sols 

minéraux, ainsi que des horizons histiques (histosol) en sols organiques témoignent des 

conditions d’hydromorphie présentes localement (Laroche et al., 2013).  

Le carbone organique présent dans le sol est susceptible de passer du milieu terrestre à un milieu 

aquatique en se dissolvant sous forme de composés organiques dissous ou particulaires (DOC, 

POC) et en étant exportés par ruissellement, drainage souterrain et aérien ou encore en période 

d’inondation prolongée. Il peut être issu de la photosynthèse de micro-organismes aquatiques, 

de la sécrétion d’exsudats racinaires des plantes ou de la décomposition de matière organique 

présente in situ (Moran et al., 1990 ; Bogard et al., 2017). Dans les sols, le carbone organique 

dissous représente en moyenne moins de 1 % du carbone total tandis que dans les eaux de 

surface, cela peut atteindre 90 % de l’ensemble du carbone organique présent (Kayranli, 2010). 

Le carbone organique dissous peut pénétrer plus profondément dans le sol de zones humides et 

être potentiellement séquestré notamment dans des sols minéraux (Freeman et al., 2004). 

iii. L’hydrosphère 

Les océans, composantes majeures de l’hydrosphère, représentent le principal puits du CO2 

atmosphérique (25 % des émissions anthropiques de GES chaque année) via deux principales 

pompes :  

- La photosynthèse du phytoplancton : à la base de la pompe biologique, il contribue à 

capter par photosynthèse le CO2 présent dans la colonne d’eau en provenance notamment 

de l’atmosphère. Le phytoplancton représente un puits important de CO2 et il s’agit du 

premier producteur d’oxygène au niveau mondial devant les forêts tropicales (Ciais et al., 

2013). Une petite partie de la matière organique produite (entre 0,5 et 1 %) n’a pas le 

temps d’être dégradée en CO2 et peut s’accumuler dans les sédiments de l’océan profond 

au-delà de 1000 mètres de profondeur (Henson et al., 2012).  

 

- La dissolution du CO2 dans l’océan : elle correspond à la pompe physico-chimique du CO2 

et consiste en la diffusion du CO2 de l’atmosphère vers l’océan, et sa dissolution du fait 

de la physique des gaz (flux se dirigeant préférentiellement vers le réservoir le moins 

concentré). L’agitation en surface sous l’effet du vent, de la houle et des courants 

contribuent à favoriser les échanges entre l’atmosphère et l’océan. Une partie du CO2 

dissous est emmenée en profondeur par des courants marins froids et denses où il restera 

pendant plusieurs centaines d’années (Bopp et al., 2002). 

Sous l’effet de l’augmentation de la teneur en CO2 de l’atmosphère, l’accroissement de la 

dissolution du CO2 dans l’eau des océans cause leur acidification et affecte des organismes et des 

fonctions de zones humides en altérant le système carbonaté. Le système carbonaté correspond 

aux relations entre le CO2 et les ions bicarbonate HCO3
-
 et carbonate CO3

2-. La dissolution du CO2 

atmosphérique d’origine anthropique dans l’océan augmente la concentration en protons H+, 

diminue la concentration en ions carbonates et donc le pouvoir tampon de l’océan. Une 

modification des réseaux trophiques, une diminution voire une disparition d’espèces vulnérables 
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sont redoutées. C’est le cas en particulier des espèces à squelettes ou à coquilles calcaires 

particulièrement sensibles aux variations de pH comme les coraux, le maërl, les bivalves ou 

certains gastéropodes (Doney et al., 2020).  

La barrière physique entre l’air et l’eau pour la diffusion des gaz a pour effet qu’une grande part 

du carbone inorganique dissous (DIC) peut être transporté sur de longues distances avant d’être 

dégazé. Il correspond notamment au CO2 dissous dans l’eau, issu de la décomposition de la 

matière organique dans la zone humide et exporté dans les rivières ou à la décomposition du 

carbone organique dans les cours d’eau après avoir été exporté sous forme de DOC ou de POC 

(Abril et Borges, 2019). Le transport de carbone organique particulaire (POC) ou dissous (DOC) par 

les eaux de surface et les eaux souterraines continentales conduirait à une quantité de carbone 

dégazée vers l’atmosphère sous forme de CO2 plus importante que la quantité de carbone 

organique qui atteint l’océan.  

iv. L’atmosphère 

L’atmosphère est un réservoir important de carbone sous forme gazeuse. Ce réservoir accueille 

les gaz à effet de serre émis par les activités humaines ou par des phénomènes naturels tels que 

l’évaporation de l’eau à grande échelle et les éruptions volcaniques. L’augmentation continue 

depuis l’ère préindustrielle de la concentration en CO2 atmosphérique contribue en majorité à 

l’effet de serre additionnel d’origine anthropique. Elle atteignait 428 ppm (parties par millions) 

en 2025 à la station de Mauna Loa à Hawaii, tandis que celle du méthane s’élevait à 1935 ppb 

(parties par milliards) et le protoxyde d’azote 338.7 ppb. La concentration en CO2 dans 

l’atmosphère a augmenté de 11.4 % en 20 ans entre 2004 et 2023 et de 42 % en 170 ans entre 

1850 et 2020 (OMM, 2024). 

La concentration en CH4 dans l’atmosphère est passée de 722 ppb en 1750 à 1901 ppb en 2021, 

soit 163 % d’augmentation (Lan et al., 2022). Plus récemment, entre 2008 et 2017, les émissions 

anthropiques estimées entre 359 et 366 Tg CH4.an-1 ont représenté la majeure partie des rejets 

de CH4 à l’échelle globale. Au cours de cette même période, les émissions totales de CH4 des 

zones humides sont estimées entre 149 et 191 Tg CH4.an-1 (Saunois et al., 2020). 
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Figure 3 : Cycle global du carbone, flux mondiaux moyens (2013-2020) d’après (Friedlingstein et al., 2023) 

Les réservoirs qui seront étudiés plus particulièrement dans cette synthèse sont ceux 

correspondant au cycle court du carbone et à une partie du cycle long en particulier dans la 

biosphère, les sols /sédiments et l’atmosphère ainsi que dans certaines composantes 

continentales et littorales de l’hydrosphère. En effet, les zones humides se situent à l’interface de 

quatre grands compartiments : la biosphère, l’hydrosphère, l’atmosphère et la lithosphère.  

v. Notions clés 

Les stocks de carbone correspondent à une quantité de carbone organique au sein d’un réservoir 

à un instant t. Cette quantité dépend de l’équilibre entre flux sortants et flux entrants passés et 

actuels.  

Un stock élevé de carbone organique est le reflet de sa texture, de son occupation du sol (flux 

entrant supérieur aux flux sortants sur une période passée) et du climat. Il ne reflète pas 

nécessairement un stockage actif à ce jour et peut être concomitant d’une dynamique actuelle de 

déstockage ou de maintien du stock.  

Les flux de carbone entrants et sortants dans un écosystème correspondent à des transferts de 

carbone d’un réservoir à un autre. Selon qu’un réservoir présente des flux entrants plus importants 

que les flux sortants (valeur exprimée avec un signe négatif), il peut être considéré comme un 

puits de carbone et lorsque l’inverse est observé on parle de source. Ces flux traduisent la 

dynamique d’accumulation ou d’érosion des stocks de carbone. Ils peuvent présenter une forte 

variabilité inter-annuelle (Friedlingstein et al., 2023) et intra-annuelle (Bansal et al., 2023).  

Le carbone peut se présenter sous différentes formes au cours du cycle du carbone (Rapin et al., 

2021) : 

● Les formes gazeuses, qui correspondent au CO2 et au CH4 principalement.  
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● La matière organique (MO), correspondant au carbone présent sous forme de biomasse 

dans les êtres vivants, de litière mais aussi à la matière organique plus ou moins dégradée 

du sol ou des sédiments (environ 1-10 % du sol). Les formes particulaires (POC) 

correspondent à des composés organiques non-dissous pouvant être exportés dans les 

eaux de surface et souterraines. 

● Les formes dissoutes, qui correspondent à des composés organiques (DOC) ou inorganique 

dissous (DIC) présents dans les eaux de surface et souterraines. 

● Des composés inorganiques (PIC), issus de l’érosion de roches carbonatés.  

La matière organique du sol peut être distinguée en plusieurs fractions, de tailles et de durées de 

vie différentes. 

Le carbone organique labile (LOC) est la portion du carbone organique du sol la plus facilement 

décomposée par les micro-organismes. Une partie du carbone organique est considérée comme 

labile (matière organique fraîche, carbone organique particulaire du sol ou carbone organique 

dissous) c’est-à-dire facilement décomposable et minéralisable par les micro-organismes. Par 

exemple, cette fraction peut inclure la biomasse microbienne ou à une partie du carbone 

organique particulaire ou dissous. Elle présente un temps de résidence court (de quelques mois à 

quelques années) dans les sols, jouant un rôle clé dans les flux de CO2 et de CH4 en direction de 

l’atmosphère (Xiao et al., 2021).  

À l’inverse, une autre partie du carbone organique est considérée comme plus stable et donc plus 

difficile à décomposer et assimiler pouvant s’accumuler au fil du temps. Le carbone récalcitrant 

du sol se distingue par des molécules plus difficiles à décomposer, caractérisées par des structures 

complexes, à masse moléculaire élevée comme les acides humiques ou fulviques. Ce carbone 

joue un rôle clé pour l’accumulation de carbone organique dans les sols (Condron et al., 2010). 

 

b. Principaux processus du cycle du carbone en zones humides en 

lien avec le climat 

Des processus biogéochimiques en zones humides conduisent aux mouvements de carbone d’un 

réservoir à un autre. Ils peuvent être de différentes nature : flux verticaux à l’interface avec 

l’atmosphère, accumulation et enfouissement de la matière organique ou encore transports 

latéraux de carbone. 

Les zones humides se caractérisent par un engorgement plus ou moins prolongé du sol en eau 

qui influe sur la concentration en oxygène des sols. La teneur en oxygène est un paramètre clé 

expliquant la prévalence de certains processus en conditions aérobies et anaérobies. Du fait du 

manque d’oxygène, les micro-organismes participant à la décomposition de la matière organique 

agissent moins efficacement en zones humides. La matière organique peut s’accumuler dans le 

sol sous forme de biomasse « morte » (Mitra et al., 2005 ; Schmidt et al., 2011). Si cette 

accumulation se poursuit sur le long terme, le carbone reste sous sa forme organique après 

assimilation microbienne, production de nécromasse et stabilisation par interactions avec les 

minéraux (Cotrufo et al., 2013). Il s’agit d’un exemple de passage du cycle court au cycle long du 

carbone (Figure 4). La respiration aérobie aurait une influence bien plus grande sur la 



Synthèse bibliographique 

20 
 

minéralisation du carbone organique que les processus de dégradation sous conditions 

anaérobies (Mitch et Gosselink, 2015). 

 

Figure 4 : Représentation simplifiée du cycle du carbone dans une zone humide. CH4 : méthane, COD : carbone 

organique dissous, COP : carbone organique particulaire, MO : matière organique (Gayet et al., 2023) adaptée 

de Mitsch et Gosselink 2007, Rydin et Jeglum, 2013 

Les processus induisant des échanges de carbone entre réservoirs sont influencés par des 

facteurs très divers (Figure 5) qui sont développés dans les parties suivantes. Un grand nombre 

de facteurs de différents types peut jouer sur la cinétique des processus évoqués : climatiques, 

physico-chimiques, hydrologiques, pédologiques, biotiques, changements climatiques et 

altérations. La considération de l’intensité des processus selon des facteurs d’influence peuvent 

donner des indications sur les leviers d’actions possibles au travers de la gestion ou la 

restauration des zones humides à adapter à chaque type de zone humide et à l’état de 

dégradation.  
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i. Émission de carbone vers l’atmosphère 

1. Principaux processus 

a. Respiration aérobie 

La respiration est le processus principal de décomposition de la matière organique : 

C6H12O6 + 6 02 + => 6 CO2 + 6 H2O + énergie 

En conditions aérobies, le CO2 fixé par la végétation ou les algues puis transformé en carbone 

organique est en partie restitué à l’atmosphère sous forme de CO2 suite à leur consommation et 

digestion par les herbivores et leur microbiote ou lors de la décomposition des végétaux et des 

animaux après leur mort. Cela correspond à la minéralisation de la matière organique, c’est-à-

dire à sa transformation en carbone inorganique gazeux. La décomposition de la matière 

organique morte relève de différents procédés, notamment la minéralisation primaire et 

secondaire. La minéralisation primaire correspond aux premiers processus se mettant en place 

liés à la décomposition de la biomasse aérienne et souterraine et matière organique fraîche (bois 

Figure 5 : Facteurs d’influence des processus biogéochimiques en zones humides (adapté de Rosentreter et al., 2021 et Ma et al., 2025) 
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mort, litière, racines). Une partie deviendra la matière organique du sol ou sera décomposée et 

relarguée dans l’atmosphère.  

Elle peut être réalisée par des animaux, des champignons et micro-organismes hétérotrophes 

mais également par des organismes photosynthétiques autotrophes qui y ont recours de manière 

constante. En particulier, des enzymes extracellulaires libérées par ces organismes décomposent 

la matière organique (Ma et al., 2025). 

La production primaire nette correspond à la production primaire brute à laquelle la respiration 

des organismes autotrophes est soustraite. Environ la moitié du carbone capté par la production 

primaire brute retourne à l’atmosphère en raison de la respiration des organismes 

photosynthétiques (Pellerin et al., 2020).  

La rhizodéposition consiste en la formation d’exsudats et de produits de la sénescence racinaire 

aidant à structurer le sol et le carbone s’y trouvant. Ce processus produisant de la matière 

organique dissoute (DOM) serait plus marqué en période de croissance végétative et stimulerait 

l’activité microbienne (Mueller et Megonigal, 2024 ; Pinney et al., 2000). En conditions anoxiques, 

les exsudats racinaires peuvent servir de substrat à la production de CH4 ou à la fermentation 

(Ström et al., 2003). 

b. Fermentation anaérobie 

La décomposition de la matière organique peut se faire également sous conditions anaérobies 

via la fermentation anaérobie selon différentes voies : 

C6H12O6 + H2O => Energie + molécules organiques (acides, alcools) et inorganiques (CO2, H2) 

La fermentation correspond à des réactions où la matière organique est utilisée comme donneur 

et accepteur d’électron, en utilisant divers types de glucides et en aboutissant à la formation de 

molécules organiques (alcools, acides) et parfois de molécules inorganiques (CO2, H2). Elle se 

différencie des processus de respiration car le donneur d’électron est en partie transformé et 

l’accepteur terminal d'électrons n’est pas nécessairement minéral (INRAE, 2022). Il existe 

plusieurs types de fermentation (alcoolique, lactique, malolactique, butyrique, propionique, etc…) 

qui se déroulent en général en conditions anaérobies sauf dans certains cas particuliers tels que 

la surabondance d’un substrat utilisé pour un type de fermentation.  

La méthanogenèse est étroitement liée avec la fermentation fonctionnant également en 

conditions anaérobies. Les bactéries réalisant la fermentation sécrètent des enzymes oxydant la 

matière organique et la dégradant en molécules plus simples à assimiler. Des produits 

intermédiaires de la fermentation comme l’acide propionique ou l’acétate constituent des 

substrats pour les voies principales de la méthanogenèse (Zhang et al., 2025). 

c. Méthanogenèse et méthanotrophie 

La décomposition de la matière organique peut se faire également sous conditions anaérobies 

via la méthanogenèse. La méthanogenèse anaérobie entraîne l’émission de méthane selon 

différentes voies :  

CO2 + 4 H2 => CH4 + 2 H2O + énergie (réduction du CO2 en CH4 par les organismes 

méthanogènes hydrogénotrophes) 
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CH3COO- + H+ => CH4 + CO2 + énergie (réduction de l’acétate en CH4 et CO2 par les 

organismes méthanogènes acétotrophes) 

La production de méthane en zones humides constitue une des principales sources d’émissions 

de ce gaz au niveau mondial (Whitting et al., 2001). Cela correspondrait à environ 25 % des 

émissions totales de CH4 vers l’atmosphère, toutes sources d’émissions confondues (Whalen, 

2005 ; Saunois et al., 2020). Cependant, des études à grande échelle suggéreraient que l’impact 

général (tout GES confondu) des zones humides sur le climat est positif sur le long terme (PRG100) 

malgré les émissions de CH4 du fait de leur capacité à séquestrer le carbone dans leurs sols et la 

biomasse végétale (Mitra et al., 2005 ; Mitsch, 2016 et Evans et al., 2021). 

Les mécanismes à l’œuvre restent encore méconnus avec de grandes incertitudes (estimations 

des surfaces en zones humides en conditions anoxiques, processus biogéochimiques, différences 

entre modèles et entre paramétrages, facteurs météorologiques). Entre 2001 et 2020, la grande 

majorité des émissions mondiales de CH4 par les zones humides est concentrée sur certaines 

périodes chaudes, notamment l’été, et est le fait des zones humides tropicales (85 %). 

D’importantes variations temporelles des émissions de CH4 sont observées au cours de l’année 

(Zhao et al., 2021 ; Holgerson, 2023). Par ailleurs, la diversité des zones humides existantes avec 

des processus à l’œuvre d’intensité variable rajoute à la complexité du sujet, ainsi que les types 

de climats influençant les processus à l’œuvre (Bechtold et al., 2025). 

En conditions anaérobies, la méthanogenèse consiste à la formation de CH4 à partir de composés 

carbonés (CO2, produits de fermentation, acétate, etc…) par l’activité d’archéobactéries 

méthanogènes du sol dans des conditions anoxiques. La partie supérieure de la couche anoxique 

est le siège d’une méthanogenèse plus intense. A l’inverse, la méthanotrophie en conditions 

aérobies consiste en la transformation du CH4 en CO2 par oxydation en présence d’oxygène par 

des bactéries méthanotrophes (Hanson et Hanson, 1996). L’oxydation aérobie du méthane 

empêcherait entre 40 et 70 % du méthane produit dans les zones humides d’atteindre 

l’atmosphère (Krauss et al., 2021). 

Lorsque les archéobactéries méthanogènes produisent plus de CH4 que n’en consomment les 

micro-organismes méthanotrophes sur une période donnée, le milieu peut être considéré comme 

une source de CH4. Ces communautés microbiennes peuvent également se répartir sur un même 

site selon la profondeur de sol ou de sédiment étudié, les variations de conditions abiotiques au 

cours du temps (voir Figure 6). 

La méthanogenèse en zones humides est réalisée par 3 voies métaboliques différenciées selon 

leur substrat initial : 

- la voie hydrogénotrophe,  

- la voie acétotrophe aussi appelée acétoclastique  

- la voie méthylotrophe.  

Ce sont les bactéries et archées ayant recours aux deux premières chaînes de réactions qui sont 

responsables de la majorité de la production de CH4 issu des zones humides dans le monde, en 

particulier les genres Methanoregula et Methanothrix. A noter que certaines bactéries ou archées 
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peuvent avoir recours à plusieurs voies métaboliques, comme le genre Methanoregula (Villa et al., 

2020 ; Bechtold et al., 2025). 

D’autres études suggèrent que les micro-organismes ayant recours à la voie méthylotrophe 

joueraient un rôle plus important que prévu dans les émissions de CH4 par les zones humides en 

particulier en zones saumâtres et salées (Narrowe et al., 2019 ; Bechtold et al., 2025).  

Différents modes de transport du CH4 vers l’atmosphère existent :  

- Transport par les plantes 

Ce dernier mécanisme repose sur les aérenchymes des plantes en zones humides. Il s’agit de 

tissus creux et spongieux majoritaires dans les rhizomes et les tiges des hydrophytes et des 

hélophytes. Les aérenchymes peuvent avoir diverses utilités dont notamment celle de permettre 

les échanges gazeux entre le sol et l’atmosphère en période d’inondation. Des espèces végétales 

ligneuses peuvent également être des vecteurs de CH4 vers l’atmosphère. C’est un mécanisme qui 

est prépondérant en zones humides (Cui et al., 2024).  

- Transport par diffusion 

Le transport de CH4 par diffusion est un processus lent et ne représente pas des quantités 

importantes de CH4 émises en règle générale, du fait de l’oxydation dans la zone aérobie de la 

zone humide avant son émission vers l’atmosphère (Bridgham et al., 2013).  

- Transport par ébullition 

Le transport de méthane par ébullition consiste quant à lui en la remontée à la surface de bulles 

de méthane de différentes tailles. Il peut être prépondérant dans certains écosystèmes comme 

les lacs ou les étangs (Bastviken et al., 2004) et représente un véritable défi. Ce processus 

représente un véritable défi pour l’étudier. 

A l’inverse de la méthanogenèse, la méthanotrophie aérobie entraîne la consommation de 

méthane :  

CH4 + 2 O2 => CO2 + 2 H2O ou formaldéhydes et autres composés carbonés + hydrogène + énergie 

L’oxydation du CH4 par l’oxygène est à l’œuvre lors de la méthanotrophie. La consommation de 

CH4 est réalisée par des bactéries aérobies strictes de diverses classes (Gammaproteobacteria de 

type I et X ; Alphaproteobacteria de type II) et génère la production de composés carbonés 

(formaldéhyde) dont une partie est assimilée et une autre partie conduit à l’émission de CO2 (Le 

Guellec, 2019).  

Un cas particulier est relevé pour certaines tourbières acides oligotrophes à sphaignes. Une 

symbiose entre bactéries méthanotrophes et sphaignes permet l’oxydation du CH4 sur place, y 

compris lorsque la nappe se trouve proche de la surface. Les sphaignes assurent un support 

favorable aux communautés microbiennes méthanotrophes qui consomment le CH4 et produisent 

du CO2, assimilable par photosynthèse par les sphaignes (Kip et al., 2010). 
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La méthanotrophie anaérobie (Anaerobic Oxydation of Methane - AOM) consomme le CH4 en 

conditions anaérobies :  

CH4 + SO4
2- + H+ => HS- + CO2 + H2O + énergie (réduction des sulfates) 

L’oxydation du CH4 peut aussi avoir lieu en l’absence d’oxygène (Figure 7). Elle peut être effectuée 

de différentes manières par des archées appelées ANME (anaerobic methanotrophic archaea) et 

des bactéries associées comme des bactéries sulfato-réductrices en milieu marin. Les ANME sont 

associées aux Methanosarcinales et aux Methanomicrobiales. Ces archées ont recours à d’autres 

accepteurs d’électrons que l’oxygène pour oxyder le CH4. Ce peut être le cas notamment de 

sulfates issus des eaux marines en zones côtières (S-AOM), des nitrites et nitrates (DAMO), des 

oxydes de fer et de manganèse (Fe-AOM et Mn-AOM) ou encore des substances humiques (Hs-

AOM). La S-AOM est majoritaire dans des milieux saumâtres tandis que la DAMO et la Hs-AOM 

prédominent en général dans des milieux d’eau douce. Les principales voies métaboliques 

utilisées sont l’oxydation aérobie interne du méthane et la méthanogénèse inversée (Torres 

Alvarado et al., 2005 ; Cui et al., 2014 ; Chen et al., 2022 et Zhao et al., 2024). 

Figure 6 : Conceptualization of the biogeochemical CH4 cycle in wetlands under different hydrological scenarios. a Prolonged drought. 

b Hydrological fluctuations. c Prolonged flooding (Cui et al. 2024) 
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Figure 7 : Mise en évidence des processus de méthanotrophie aérobie (Aerobic oxydation of methane - AeOM) 

et anaérobie (Anaerobic Oxydation of Methane - AOM) - tiré de (Zhao et al., 2024) 

Des équations impliquant les nitrates et les nitrites ont pu être établies après des observations 

en conditions expérimentales (Raghoebarsing et al., 2006) :  

5CH4 + 8NO3
-+ 8H+ => 5CO2 + 4N2 + 14H2O 

3CH4 + 8NO2
- + 8H+ => 3CO2 + 4N2 + 10H2O 

Sur un site étudié en Camargue, une teneur en azote plus élevée dans le sol (pâturage bovin, eaux 

de drainage chargées en azote) aurait contribué à l’oxydation anaérobie du CH4 par des 

organismes méthanotrophes en dépit d’un milieu favorable à l’émission de CH4. Des valeurs 

d’émissions négatives de CH4 et de N2O ont été relevées (Grillas et al., 2023). Cela suggère 

l’existence de liens forts entre dénitrification, méthanogenèse et méthanotrophie avec le N2O 

jouant un rôle d’intermédiaire dans le processus de dénitrification, mais aussi d’accepteur 

d’électrons pour l’oxydation du CH4 en situation d’anaérobie (Wang et al., 2024a).  

 

2. Facteurs d’influence de la respiration aérobie et de la méthanogénèse 

a. Facteurs abiotiques directs 

Des facteurs abiotiques impactent directement les processus de dégradation de la matière 

organique, les échanges gazeux, la composition et l’activité des communautés microbiennes. 

Teneur en oxygène 

Chez les micro-organismes ayant recours à la respiration aérobie pour décomposer la matière 

organique, des limites en teneur en oxygène dissous ont été fixées pour définir des catégories 

métaboliques : inférieures à 1mgO2/L pour les organismes anaérobies, entre 1 et 2 mgO2/L pour 

les organismes micro-aérobies fonctionnant à faibles concentrations en oxygène dissous et 
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supérieures à 2 mgO2/L pour les organismes aérobies fonctionnant à plus forte concentration en 

oxygène dissous (Quan et al., 2012). L’activité de certaines enzymes, en bonne partie responsable 

de la décomposition de la matière organique, est ainsi en partie inhibée en conditions hypoxiques. 

C’est le cas de la phénol oxydase qui est responsable de la dégradation de la lignine et de 

composés humiques complexes (Toberman et al., 2008). De plus, la méthanogenèse est réalisée 

par des micro-organismes en conditions anaérobies en-dessous d’un seuil de 1 mgO2/L (Mitsch et 

al., 2013). La production de méthane peut être également observée à une plus grande 

concentration en oxygène dissous ; par exemple une production constante de CH4 est observée 

dans un système lacustre eutrophe à 3 mgO2/L (Maruya et al., 2023). La durée d’inondation pour 

passer de conditions aérobies à anaérobies varie selon le type de zones humides et les conditions 

environnementales locales. Par exemple, ce temps est estimé entre 8 et 12 jours pour des zones 

humides alluviales inondées par une crue ou en conditions d’inondations contrôlées (Unger et al., 

2009 ; Sigua et al., 2012 et Sao et al., 2023). 

Potentiel d’oxydo-réduction 

Le potentiel d’oxydoréduction des sols, aussi appelé, potentiel redox, permet de bien prédire la 

prévalence de certains processus biogéochimiques en zones humides. A partir d’un potentiel 

d’oxydo-réduction de +400 et + 500 mV, les processus aérobies de décomposition de la matière 

organique dominent (Boonman et al., 2024). A l’inverse, comme présenté sur la figure ci-dessous 

(Figure 8), la méthanogenèse prévaut dans un environnement hautement réduit (<-100 à -300 

mV) en l’absence d’oxygène, une fois le pool d’accepteurs d’électrons alternatifs épuisé : 

nitrate/nitrite, fer, manganèse, sulfate, dérivés organiques issus de la matière organique dissoute 

comme les quinones (Hou et al., 2000, Dong et al., 2011 et Bridgham et al., 2013). 
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Figure 8 : Echelle d’oxydo-réduction (redox ladder) des processus biogéochimiques en zones humides (aerobes : 

micro-organismes aérobies ; denitrifiers : bactéries dénitrifiantes, manganese/iron/sulfate reducers : bactéries 

réductrices du manganèse/du fer/du sulfate, méthanogens : archéobactéries méthanogènes d’après Sapkota et 

al. (2022) 

Saturation en eau du sol et hydropériode 

Les micro-organismes ayant recours à la respiration aérobie nécessitent de l’eau. Cependant, un 

excès d’eau a pour effet de réduire la teneur en oxygène dans le milieu. A l’inverse, la vitesse de 

diffusion des nutriments augmente graduellement avec la saturation des pores du sol en eau 

(diminution de la tortuosité dans la phase aqueuse), ce qui est favorable à l’activité microbienne. 

La valeur seuil optimale d’humidité pour la respiration aérobie se situe donc à un niveau 

intermédiaire de saturation des pores du sol en eau. Cette valeur est susceptible de varier 

grandement selon les conditions climatiques, les conditions physico-chimiques du milieu, la 

structure du sol et les modèles utilisés (Vogel, 2015). Par exemple, la teneur en eau optimale pour 

la respiration aérobie augmente avec la teneur en argile du sol (Moyano et al., 2012). Un pic 

d’émissions de CO2 se situerait à 40 % de taux de saturation des pores en eau du sol, suivi d’un 

déclin dans différents sols d’écosystèmes européens et nord-américains, notamment en zones 

humides (Hao et al., 2025). 

A l’inverse, les micro-organismes méthanogènes sont anaérobies. Des émissions significatives de 

CH4 sont observées au-delà d’un taux de saturation en eau entre 60 et 80 % avec des valeurs 

maximales autour de 95-100 % (Hao et al., 2025 et Ma et al., 2025, Bansal et al., 2021 et Cui et 

al., 2024).  

Le type de précipitations impacte fortement la respiration du sol également : de courtes pluies 

intenses inhibent la respiration aérobie du sol, tandis que des pluies plus longues et réparties sur 
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une plus longue période de temps favorisent ce processus (Seok-Hee et al., 2018). Des émissions 

épisodiques de méthane par ébullition peuvent survenir en cas de pluies soudaines, d’inondation 

transitoire, de chute brutale du toit de la nappe (Cui et al., 2024). De plus, l’augmentation de la 

fréquence des pluies intenses dans un contexte de changements climatiques aurait pour effet de 

diminuer la consommation de CH4 par méthanotrophie avec des effets différenciés selon la 

période de la saison concernée (Zheng et al., 2023).   

La raréfaction des ressources en eau associée à l’augmentation de l’évaporation et de 

l’évapotranspiration favoriserait une baisse de la teneur en humidité des sols et une oxygénation 

accrue. Les sécheresses sont susceptibles d’impacter fortement les sols des zones humides avec 

des effets différenciés entre sols organiques et sols minéraux, ainsi qu’au sein de sous-types de 

sols (Eberling et al., 2013). A l’inverse, une diminution de la production de CH4 est associée avec 

des sécheresses prolongées du fait de l’augmentation de la méthanotrophie et du potentiel 

d’oxydo-réduction (Lippmann et al., 2024). 

Comparées à des conditions d’humidité marquées et stables, des alternances de périodes de 

sécheresse et d’inondation provoqueraient jusqu’à 5 fois moins d’émissions de CH4 sur un même 

type de zone humide mais occasionneraient dans le même temps des émissions de CO2 plus 

élevées (Tangen et Bansal, 2019). En zones humides, les battements de la nappe et l’apport 

ponctuel d’oxygène lorsque la nappe est abaissée conduiraient à un renouvellement du pool 

d’accepteurs d’électrons qui inhiberait l’émission de CH4 ou décalerait dans le temps sa 

production. Cela aurait pour effet de favoriser la consommation de méthane dans certains cas 

(Jerman et al., 2017). Lorsque le milieu est réhumidifié suite à une période de sécheresse, certains 

micro-organismes méthanogènes peuvent être à nouveau actifs dans un temps relativement court 

(3-6 jours) en particulier en période estivale (Cui et al., 2024).  

L’hydrologie des zones humides dépend des précipitations, de l’apport en eau du bassin-versant, 

de la topographie, mais également fortement des fluctuations de la nappe se situant en-dessous 

de la zone humide et pouvant l’alimenter (Burt et al. 2002). La profondeur de la nappe à partir de 

laquelle la respiration aérobie est observée de manière significative varie selon le type de zone 

humide, la région biogéographique considérée (Cui et al., 2024). La décomposition aérobie de la 

matière organique semble prépondérante à partir de 5-10 cm sous la surface selon certaines 

études, avec une relation positive se poursuivant à plus forte profondeur (Miao et al., 2013). Un 

abaissement de la nappe en-dessous de 5 cm et jusqu’à 35 cm peut engendrer une hausse de la 

respiration de près de 20 % (Sulman et al., 2009).  

Plus précisément concernant les tourbières, un toit de nappe abaissé à plus de 25 cm sous la 

surface fait passer systématiquement la tourbière d’un écosystème puits à un écosystème source 

de carbone vers l’atmosphère. A l’inverse, elles sont susceptibles d’agir comme des puits de 

carbone en-dessus de 20 cm, c'est-à -dire un toit de nappe plus proche de la surface (Evans et al., 

2021) même si la moindre émission de CO2 est contrebalancée par la production de CH4 plus 

importante, étroitement reliée au toit de la nappe sous-jacente. Sur des types de tourbières 

eutrophes et minérotrophes, des émissions importantes sont relevées lorsque la tourbière est 

submergée ou ou avec un toit de nappe proche de la surface (Rapin et al., 2021). Avec une nappe 

à environ 30 cm de profondeur, la production de CH4 est jugée négligeable. D’autres études 

élargissent la gamme d’émissions de CH4 jusqu’à 40 cm de profondeur pour une zone humide 

côtière ou 50 cm pour une tourbière de couverture. Certains modèles sur certains types de zones 
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humides (certaines tourbières allemandes ou britanniques par exemple) ont permis d'établir des 

prédictions d’émissions selon le niveau de la nappe prenant en compte d’autres variables, des 

relations linéaires non-linéaires, des effets de seuil mais demeurent sources d’incertitudes 

importantes (Cui et al., 2024).  

Dans des zones humides minérales, une chute marquée et soudaine du niveau de la nappe peut 

être associée à des émissions épisodiques significatives de CH4 décalées dans le temps. Ces 

émissions sont plus importantes que dans le cas d’une augmentation du niveau de la nappe (Ma 

et al., 2025).  

Régime tidal et élévation du niveau marin 

A marée descendante et à marée basse, notamment la nuit, des flux élevés de CO2 sortants 

peuvent être observés et contrebalancés par des flux entrants par la photosynthèse le jour et 

l’accrétion verticale de sédiment. A marée montante et à marée haute, les conditions d’anaérobies 

et de salinité élevée peuvent inhiber la décomposition aérobie de la matière organique. La 

granulométrie des sédiments peut fortement influencer les conditions d’anaérobies (Gong et al., 

2023 et Knox et al., 2018).  

Par ailleurs, l’apport de matière organique et d’eau douce via les fleuves peut générer des 

conditions favorables à la méthanogenèse lorsque les températures le permettent (Comer-Warner 

et al., 2022). Un phénomène de pompe tidale encouragerait la production et l’export de CH4. Dans 

les secteurs à fort marnage, les émissions les plus importantes sont relevées à marée montante, 

entre 0 et 90 minutes après la marée basse (Arias-Arias-Ortiz et al., 2024).  

Potentiel Hydrogène 

Le potentiel hydrogène ou pH est une mesure de l’acidité (pH<7) ou de l’alcalinité d’un milieu 

(pH>7) en considérant l’activité des ions hydrogènes selon une échelle logarithmique. Le potentiel 

hydrogène ou le pH d’une zone humide influence la composition des communautés microbiennes 

ainsi que certaines réactions enzymatiques.  

Un sol acide ralentit la décomposition de la matière organique en particulier à partir d’un pH 

inférieur à 5.5 ou 6 (Duchaufour et al., 2024 et Grybos et al., 2009). 

Les micro-organismes méthanogènes préfèrent un pH plutôt neutre à basique compris entre 5 et 

9 même si certaines espèces du genre Methanoregula peuvent s’accommoder de milieux acides 

(Kotsyurbenko et al., 2019). Les processus de fermentation qui génèrent des substrats pour la 

méthanogénèse sont inhibés à pH acide. Le pH influence la méthanogenèse en jouant également 

sur la prédominance d’une voie métabolique sur d’autres. Dans les zones humides à pH neutre, la 

voie acétoclastique de la méthanogenèse est privilégiée tandis qu’à pH acide, ce serait plutôt la 

voie hydrogénotrophe qui serait prédominante (Krauss et al., 2021). L’augmentation du pH d’une 

zone humide peut occasionner une augmentation des émissions de CH4 (Torres-Alvarado et al., 

2005). 

Salinité 

Une augmentation de la salinité en zones humides continentales inhibe la production de CO2. En 

zones humides littorales, l’apport d’eau salée à un effet important sur les émissions de CO2. Plus 

une zone humide côtière voit sa concentration en sel augmenter, plus la vitesse de décomposition 
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aérobie de la matière organique diminue (Morant et al., 2020). En diminuant la production 

primaire, les émissions de CO2 par décomposition aérobie s’en retrouvent également atténuées. 

La respiration autotrophe est particulièrement concernée mais aussi la respiration hétérotrophe 

(Neubauer et al., 2013). Ce constat est à nuancer selon les types de zones humides et les 

caractéristiques de la salinisation notamment la concentration en sel, la durée d’exposition à 

l’augmentation au sel ou encore les conditions salines antérieures en lien avec le type de zones 

humides. L’augmentation de salinité peut avoir pour conséquence à court terme d’accélérer le 

taux de minéralisation de la matière organique en stimulant la phénoloxydase. Une exposition 

prolongée au sel provoquerait un déclin de l’émission de CO2 vers l’atmosphère (Ma et al., 2025). 

En tourbières littorales, le rythme de décomposition de la matière organique végétale varie peu 

entre une zone en eau douce et une zone en eau saumâtre pour des valeurs faibles de salinité 

(Batistel et al., 2021). Pour des valeurs de salinité plus importantes, une diminution de la 

décomposition aérobie serait favorable au maintien du stock de carbone en place, même si 

beaucoup d’incertitudes demeurent sur le devenir de ce stock (Minick et al., 2019). Une intrusion 

saline peut avoir des effets délétères sur la tourbe en zone côtière. Certains cas relatent des 

phénomènes d’effondrement de la tourbe où la perte de résistance du sol et d’intégrité structurale 

provoquent un affaissement du sol en quelques mois ou quelques années. Les altérations 

physiologiques et la mort soudaine de la végétation présente (réseau racinaire, aérenchymes) 

expliqueraient ce phénomène dont les causes précises et les paramètres restent à élucider 

(Chambers et al., 2019).  

L’apport de sulfate présent naturellement dans l’eau de mer inhibe la voie de la méthanogenèse 

et diminue donc l’émission de CH4. L’apport de sulfate d’origine marine court-circuitent la 

méthanogenèse via l’activité de bactéries sulfato-réductrices. Celles-ci sont plus compétitrices 

que les archées méthanogènes acétotrophes ou hydrogénotrophes pour un même substrat utilisé. 

De plus, elles sont capables de coupler réduction du sulfate et oxydation anaérobie du méthane 

(Cassidy, 2015). Ces micro-organismes sont particulièrement présents dans les sédiments des 

zones humides littorales (Malerba et al., 2022). En zones humides côtières, des concentrations 

élevées en sulfates (20 mmol L-1) liées à la salinité sont concomitantes de l’oxydation de près 96 

% du méthane présent (La et al., 2022). Une relation négative peut être clairement établie entre 

concentration en sulfate et émission de méthane. Ainsi, la mesure de la salinité est considérée 

comme un proxy significatif des émissions de CH4, mais moins fiable que la mesure de la 

concentration en sulfate (Koontz et al., 2024).  

Les émissions de méthane peuvent être considérées comme peu significatives à partir de valeurs 

de salinité de 18 gNaCl/L-1 (Poffenberger et al., 2011). Ce constat est valable dans la plupart des 

cas, mais certaines études relèvent des émissions de CH4 malgré une salinité élevée dans des 

zones humides côtières. Les méthanogènes méthylotrophes peuvent contourner la concurrence 

avec d’autres communautés microbiennes en ayant recours à des substrats méthylés. La 

méthanogénèse méthylotrophe serait prédominante dans les prés salés et les zones humides 

côtières, en particulier en présence de certaines espèces comme Spartina alterniflora (Chmura et 

al., 2016 ; Come-Warner et al., 2022). Par ailleurs, la salinisation impacterait de manière 

particulièrement importante les méthanotrophes aérobies consommant le méthane dans un 

premier temps (Vizza et al., 2017). Des augmentations faibles de salinité pourraient conduire à 

des émissions plus élevées de méthane dans les secteurs oligohalins (entre 0.5 et 3), du fait d’une 

activité méthanogène accrue et d’une activité méthanotrophe amoindrie (Hartman et al., 2024). 
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Température 

La minéralisation de la matière organique accroît la biodisponibilité du carbone organique qui à 

son tour accélère la décomposition de la matière organique par effet d’amorçage (Kuzyakov, 

2010). La gamme de température du sol pour une décomposition aérobie de la matière organique 

significative serait comprise entre 5 et 55°C (Kätterer et al., 1998 et Richardson et al., 2012) mais 

d’importantes variations existent en zones humides selon les conditions pédoclimatiques ou la 

teneur en oxygène (Lu et al., 2024). En dessous de 0°C, la vitesse de décomposition de la matière 

organique est considérée comme très faible, ce qui entraîne son accumulation et qui explique 

pourquoi beaucoup de tourbières sont localisées sous climat boréal que ce soit en zone arctique 

ou montagnarde (Sierra et al., 2015). 

Des émissions significatives de CH4 sont produites pour une température du sol comprise entre 

20 et 42°C. En particulier, la méthanogenèse observe une relation positive et exponentielle avec 

la température jusqu’à 42°C et serait particulièrement faible en dessous de 10 et 15 °C (Morant 

et al., 2020 et Martinez-Eixarch et al ; 2023). Dans certains sites de marais étudiés en Camargue, 

les flux de CH4 vers l’atmosphère ont été multipliés par un facteur de plus de 20 pour une 

température passant de 13 à 29 °C (Grillas et al., 2023). A l’inverse, une température élevée du 

sol inhiberait l’activité des micro-organismes méthanotrophes consommant du méthane (Kayranli 

et al., 2010).  

De plus fortes températures engendrent une hausse de l’évapotranspiration par les plantes et de 

l’évaporation de l’eau présente, ce qui ferait diminuer le taux d’humidité des sols. Dans le cadre 

du réchauffement climatique, il est attendu que la respiration aérobie prenne le dessus sur la 

photosynthèse en particulier dans certains types de zones humides comme les tourbières (Salimi 

et al., 2021). Le taux de décomposition de la matière organique doublerait à chaque 10°C 

supplémentaire franchi (Hartel, 2005). L’augmentation de température prolongée dans des 

mésocosmes en conditions contrôlées stimule la méthanogenèse à un rythme plus important que 

la photosynthèse (Yvon Durocher et al., 2017). Les changements climatiques pourraient donc 

influer positivement sur la production de CH4 en accélérant la cinétique des réactions chimiques 

et en stimulant l’activité des micro-organismes méthanogènes (Chadburn et al., 2020 ; Bansal et 

al., 2023). De plus, l’augmentation des températures engendre une diminution de la teneur en 

oxygène dissous dans l’eau, du fait de la diminution de sa solubilité et favoriserait la mise en 

place de conditions anoxiques (Curie, 2006).  

Les évènements de chaleur extrême auraient tendance à augmenter la respiration du sol et la 

décomposition de la matière organique. Une étude menée aux Etats-Unis montre une 

augmentation de 26 % des émissions de CO2 sur différents types de milieux dont des zones 

humides (forêts humides et marais herbacés) pendant des vagues de chaleur (Anjileli et al., 2021). 

L’augmentation de l’intensité et de la fréquence d'événements extrêmes thermiques auraient 

tendance à accroître les émissions de CH4. Plus précisément, des vagues de chaleur conduisent à 

de plus fortes émissions de CH4 tout en considérant des variations notables d’un type de zone 

humide à l’autre (Lippmann et al., 2024). 
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b. Facteurs édaphiques et biologiques indirects 

Les facteurs édaphiques et biologiques impactent indirectement la minéralisation, 

l’immobilisation et la disponibilité en nutriments, la structure du sol, les conditions d’oxydo-

réduction, la composition et l’activité des communautés microbiennes. 

Concentration en carbone organique du sol 

L’émission de CO2 par respiration aérobie est corrélée positivement avec la concentration en 

matière organique car la matière organique est le substrat de base des réactions de 

décomposition (Li et al., 2018). En cas de drainage, les zones humides avec les plus forts taux de 

matière organique comme les tourbières peuvent présenter des valeurs d’émissions de CO2 

particulièrement élevées, estimées entre 15 et 35 tCO2eq.ha-1.an-1 pour des tourbières 

minérotrophes drainées d’Europe centrale (Jurasinski, 2016). Les sédiments organiques 

présentent un potentiel méthanogène bien plus importants que les sédiments siliceux. La teneur 

en carbone organique du sol et la teneur en matière organique dissoute joueraient un rôle 

important en fournissant le substrat nécessaire à la méthanogenèse (Grunfeld et Brix, 1999).  

Qualité de la matière organique du sol 

La matière organique du sol se divise en plusieurs catégories de composés qui sont plus ou moins 

difficiles à dégrader par les micro-organismes. La partie la plus récalcitrante de la matière 

organique correspond aux composés humiques (humus) et phénoliques (lignine, tanins). La partie 

la plus facile à décomposer, aussi appelé carbone labile, renvoie aux autres composés non 

humiques comme les carbohydrates (monosaccharides, polysaccharides), les protéines, les lipides 

et les résines. 

L’humus inhibe en partie l’activité des enzymes des micro-organismes et macro-organismes 

(fonge) responsables de la décomposition de la matière organique. Les carbohydrates, en 

particulier les monomères de glucides, constituent des sources d’énergie potentielle pour les 

différents micro-organismes responsables de la décomposition de la matière organique 

notamment la respiration aérobie (Reddy et Delaune, 2008). La présence de carbone labile, issu 

de la dégradation de la matière végétale morte ou des exsudats racinaires, peut aussi accroître la 

production de méthane en situation anaérobie (Liu et al., 2014). Les carbohydrates, en particulier 

les monomères de glucides, constituent ainsi des sources d’énergie potentielle pour les différents 

micro-organismes responsables de la décomposition de la matière organique notamment pour la 

méthanogenèse (Villa et al., 2018). 

Le rapport massique carbone sur azote, aussi appelé rapport C/N ou ratio C:N, est un indicateur 

souvent utilisé pour donner une indication sur la vitesse de décomposition de la matière 

organique dans le sol. Un rapport C/N élevé (supérieur à 20) est le signe d’une décomposition 

modérée ou ralentie, tandis qu’un rapport C/N bas (inférieur à 20) signifie une minéralisation de 

la matière organique plus rapide (Rapin et al., 2021). Au-delà d’un rapport C/N de 25, les micro-

organismes peuvent avoir « faim d’azote » et entrer en compétition avec la végétation et la 

matière organique a tendance à se dégrader plus lentement (Veni Verdi et al., 2021). En dessous 

d’un rapport C/N de 15-20, l’azote rendu disponible suite à la minéralisation assure une 

décomposition rapide de la matière organique par les micro-organismes et alimente la végétation 

ainsi que les micro-organismes du sol (Chabalier et al., 2006). Une corrélation positive est relevée 
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entre rapport C/N et émission de CH4. Les organismes méthanotrophes sont les plus abondants 

pour un rapport C/N compris entre 5 et 10, tandis que les organismes méthanogènes prennent le 

dessus au-delà de 10 (Wang et al., 2024b). Plus ce rapport C/N est élevé, et plus les émissions de 

CH4 sont importantes jusqu’à une certaine limite, notamment à partir d’un rapport C/N de 30 (Chen 

et al., 2024).  

Teneur en argile 

La formation d’agrégats ou de complexes argilo-humiques peut également contribuer à protéger 

le carbone organique de l’oxydation et de l’action des micro-organismes (Manjaiah et al., 2010). 

La teneur en carbone organique dans des sols humides à très humides est corrélée positivement 

à la teneur en argile qui contribue à la stabilisation du carbone et à l’instauration de conditions 

anoxiques se prolongeant dans le temps à faible profondeur en lien avec une saturation en eau 

des pores du sol accrue. Les plus fortes concentrations en carbone organique hors histosols sont 

observées pour ces types de sols hydromorphes, en particulier les reductisols (Meersmans et al., 

2008).  

Des sols à teneur élevée en argile sont associés à des émissions plus importantes de méthane par 

rapport à des sols siliceux, que ce soit de manière directe (plus faible teneur en oxygène dans des 

sols argileux) ou indirecte (formation d’une couche imperméable d’argile maintenant un niveau 

de nappe élevé) (Torres-Alvarado et al., 2005).  

La teneur en argile d’un sol peut influer sur la formation de micro-zones sans oxygène où la 

méthanogenèse peut avoir lieu au sein même d’une zone aérobie. Cela est lié à la présence de 

micro-agrégats à micropores où l’oxygène diffuse très lentement (Keiluweit et al., 2018). A 

l’inverse, suite à de fortes pluies, l’apport d’eau riche en oxygène d’origine atmosphérique peut 

former des micro-zones avec de l’oxygène dans la zone anoxique dans des sols à macropores à 

structure plus grossière comme les sols sableux. Dans certains cas, cela peut conduire à une 

réduction des émissions de CH4 alors que le niveau de la nappe s’élève (Itoh et al., 2007). Certains 

types d’argiles à kaolinite auraient un effet inhibiteur sur les micro-organismes méthanogènes du 

fait de l’écotoxicité de l’aluminium, exacerbé en présence de fer (Liu et al., 2016). 

Type de végétation 

Des espèces végétales à stratégie dite « exploitative » (surface spécifique foliaire et teneur en 

azote des limbes élevée) sont fortement productives. Elles peuvent avoir tendance à fabriquer 

des tissus plus facilement « biodégradables » que des espèces à stratégie « conservative » 

(surface spécifique foliaire et teneur en azote faible) moins productives, mais disposant de tissus 

plus résistants à la décomposition microbienne (Wright et al., 2004).  

La composition chimique des tissus végétaux peut influencer leur dégradabilité. La lignine 

abondante dans les tissus des arbustes et des arbres ralentirait leur dégradation en comparaison 

de celles des tissus de végétaux pauvres en lignine tels que chez les poacées (Rice, 2005). La 

teneur en lignine jouerait un rôle important dans les premières étapes de la décomposition (Ma 

et al. 2025). Une concentration plus élevée en lignine et en polyphénols a tendance à réduire les 

émissions de CH4 car la lignine fait partie des composés organiques récalcitrants plus 

difficilement biodégradables (Guérin, 2006). 
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La vitesse de décomposition de la matière organique par respiration aérobie dépend du type 

d’espèce végétale concernée. Dans des milieux humides continentaux dominés par les roseaux, 

environ la moitié de la biomasse produite est dégradée par respiration aérobie du fait de l’apport 

d’oxygène au niveau des racines ou par méthanogenèse en conditions anaérobies. Ces émissions 

semblent observer des variations saisonnières avec des flux élevés liés aux périodes de forte 

croissance végétative (Brix et al. 2001). En zones humides littorales, la vitesse de décomposition 

du carbone issue de macrophytes submergés est plus importante que celle des salicornes (Grillas 

et al., 2023).  

Les flux de CH4 dépendent également beaucoup des types d’espèces végétales. Ainsi, un suivi 

réalisé sur un marais saumâtre tourbeux (fen) en Allemagne montrait des flux de CH4 bien plus 

importants pour les stations à scirpe maritime - Bolboschoenus maritimus - comparé aux stations 

à laîches des marais - Carex acutiformis (Koebsch et al., 2013). Dans les types de tourbières 

minérotrophes (fen), le type de végétation semble jouer un rôle plus important sur les émissions 

de CH4 qu’en tourbières acides à sphaignes ; en particulier chez les fens eutrophes (Turetsky, 

2014).  

Les plantes possédant des aérenchymes seraient particulièrement concernées. D’après certains 

modèles, l’émission de méthane depuis le sol vers l’atmosphère via les aérenchymes des plantes 

de zones humides peut représenter jusqu’à 70 % des émissions totales des zones humides (Xiao 

et al., 2024). Au niveau de la rhizosphère, l’apport d’oxygène permet le développement de 

bactéries méthanotrophes dans les sols susceptibles de consommer le méthane produit (Zhu et 

al., 2018). Des expérimentations génétiques visant à réduire la formation d’aérenchyme de 

variétés de riz ont permis de constater une baisse notable de la diffusion d’oxygène dans la 

rhizosphère, ainsi que des baisses d’émissions significatives de méthane et du développement du 

système racinaire (Iqbal et al., 2021) 

Les milieux à végétation arborée notamment à feuilles caduques, auraient tendance à présenter 

une respiration de l’écosystème plus élevée que des milieux ouverts. A l’inverse, des prairies 

peuvent présenter d’importantes émissions de CO2 liées à la respiration aérobie (Tang et al., 

2020 ; Yang et al., 2022). Les arbres semblent jouer un rôle important dans la diffusion du CH4 

produit dans le sol vers l’atmosphère, en particulier en zones humides (Barba et al., 2018). En 

période d’inondation, le transport de CH4 par diffusion via les racines et le xylème en lien avec le 

circuit de l’évapotranspiration pourrait représenter plus de la moitié des flux de CH4 émis vers 

l’atmosphère (Jeffrey et al., 2023). Des forêts de conifères en zones humides sont susceptibles 

d’émettre du CH4 et du N2O en quantités significatives par les racines ou les troncs (Machacova 

et al., 2016) 

Stade trophique 

Le stade trophique, état trophique ou la « trophie » d’un milieu est associé à son niveau de 

productivité primaire en corrélation étroite avec la quantité de nutriments biodisponibles. En 

comparant des tourbières oligotrophes et des tourbières eutrophes, la respiration basale aérobie 

était 73 % plus élevée dans les milieux eutrophes. De plus, il y avait 41 % de plus de matière 

organique en décomposition à la surface du sol, fournissant des substrats carbonés nécessaires à 

la respiration hétérotrophe notamment (Wright et al., 2009). Dans les zones humides eutrophes, 

la plus grande production de matière organique, notamment du carbone labile, encouragerait 

l’émission de CH4 (Xiao et al., 2024). Des tourbières pauvres en nutriments – oligotrophes - 

http://wiklimat.developpement-durable.gouv.fr/index.php/Stade_trophique_(HU)
https://www2.gnb.ca/content/gnb/fr/ministeres/egl/environnement/content/eau/content/lacs/succession_eutrophisation.html
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présentent des émissions de CH4 bien moins élevées que des tourbières plus riches en nutriments 

- mésotrophes et eutrophes – (Hornibrook et Bowes, 2007). Des tendances similaires sont 

observées pour les milieux aquatiques stagnants comme les mares, les étangs, les lacs ou les 

fossés (IPCC, 2019). 

Bioturbation 

La bioturbation est un processus écologique qui désigne le remaniement du sol ou des sédiments 

par des organismes vivants. Ce processus peut avoir une influence importante sur le cycle du 

carbone. Sur le littoral, les organismes impliqués peuvent être de différents types (crevettes, 

crabes, annélides, bivalves, poissons).  

Les impacts de la bioturbation sur les sédiments par des poissons benthiques sont de nature 

variée et dépendent étroitement de la fréquence de perturbation du milieu. Une haute fréquence 

de perturbation conduit à l’émission conséquente de CH4 par ébullition d’une part et réoxygène 

le sédiment d’autre part. Cela permet la consommation d’une partie du CH4 par les 

microorganismes méthanotrophes aérobies lors de la remise en suspension des sédiments. Une 

faible fréquence de perturbation favorise l’émission de CH4 diffusion lente au sein de la colonne 

d’eau dont une partie est consommée par méthanotrophie. Les valeurs d’émissions de CH4 les 

plus élevées sont observées pour la situation intermédiaire (Rowe et al., 2022). 

En quantité trop importante, les organismes bioturbateurs peuvent générer des impacts négatifs 

sur les zones humides littorales en favorisant la décomposition microbienne (Coverdale et al., 

2014). 

Des effets similaires sont observés en marais salés avec des crabes sous climat tempéré. Les 

terriers des crabes sont susceptibles d’émettre du CO2 et du CH4. La densité des terriers de crabe 

et la teneur en matière organique jouent positivement sur les émissions de ces GES, avec 32 et 

48 % de hausse d’émissions respectivement pour le CO2 et le CH4 dans les zones à plus fortes 

densités (Agusto et al., 2022). 

Des études menées en mangrove suggèrent que les crabes violonistes jouent un rôle important 

dans le cycle du carbone. La bioturbation générée serait source d’émissions significatives de CH4. 

Les modifications physico-chimiques engendrées ont pour effet une augmentation de 

l’abondance des micro-organismes méthanogènes et une diminution de l’abondance et de la 

diversité des micro-organismes méthanotrophes (Qin et al., 2024). 

c. Facteurs écologiques et anthropiques 

Les autres facteurs écologiques et les facteurs anthropiques agissent à plus grande échelle 

spatiale et temporelle sur la prédominance de certains processus de dégradation de la matière 

organique, la trajectoire de l’écosystème, l’intensité et la variabilité des facteurs cités 

précédemment. 

Déséquilibre dans les réseaux trophiques 

Les réseaux trophiques correspondent à l’ensemble des relations trophiques entre les différents 

compartiments biologiques d’un écosystème donné. Dans certaines conditions, les équilibres 

entre les différents maillons de la chaîne alimentaire peuvent être perturbés. 
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L’augmentation de la population d’herbivores en zones humides terrestres intermittentes peut 

conduire à un changement de communautés végétales vers des habitats ouverts herbacés. 

L’émission de CH4 pourrait être favorisée par l’activité des herbivores en zones humides du fait 

de la compaction du sol et de l’apport en carbone labile. Les émissions directes de CH4 par 

fermentation entérique des herbivores ruminants sont à considérer également (Malhi et al., 2022).  

Une forte abondance d’anatidés aurait des effets contrastés sur les émissions de méthane des 

zones humides qu’ils fréquentent. Leur action d’herbivorie défavoriserait l’oxydation et la 

consommation du méthane émis depuis les couches anoxiques. Plus précisément, la pousse de la 

végétation hygrophile est impactée négativement et le développement des aérenchymes est 

retardé. Il en résulterait des émissions de méthane significatives du fait d’une moindre 

méthanotrophie (Winton et al., 2017). 

Age de l’écosystème 

Le « priming effect », c’est-à-dire l’augmentation de la minéralisation de la matière organique du 

sol, serait plus élevé dans les jeunes prairies que dans les prairies anciennes (Fontaine et al., 

2004). De plus, les prairies jeunes seraient davantage émettrices de CH4 que les prairies 

anciennes. (Carrère et al., 2022). Ces différences s’expliquent notamment par une activité 

microbienne plus élevée, une plus grande disponibilité en substrats labiles et des conditions 

d’oxygénation (redox) différentes, favorisant certains processus biogéochimiques (nitrification, 

dénitrification, méthanogenèse). 

De façon similaire, les zones humides dégradées émettent davantage de gaz à effet de serre que 

les zones humides en bon état (Zhang et al., 2025). Après réhumidification, des tourbières 

dégradées auparavant fortement émettrices de CO2 peuvent prendre plusieurs décennies voire 

des siècles avant de redevenir des puits de carbone, en raison d’émissions de CH4 particulièrement 

élevées concomitantes d’émissions de CO2 fortement réduites. A long terme, les fonctions 

hydrologiques, écologiques et biogéochimiques rétablies peuvent alors être potentiellement 

comparables à ceux des tourbières naturelles (Schuster et al., 2024). 

Altérations par les activités anthropiques2 

Les causes de l’altération des zones humides par les activités humaines sont multiples : 

assèchement et drainage, création de plans d’eau, poldérisation et aménagement de digues, 

mécanisation, mise en culture, plantations de peupliers et de résineux, carrières et extraction de 

granulats, chenalisation des cours d’eau, urbanisation et artificialisation, implantation de stations 

d’épuration, remblaiements décharges et dépôts sauvage, etc… (FMA, 2021). Les zones humides 

dégradées sont susceptibles d’émettre davantage de CH4 et de N2O que les zones humides en bon 

état (Rosentreter et al., 2021). Par exemple, les ouvrages comme des digues de protection en 

bords de cours d’eau sont susceptibles d’altérer les flux hydrologiques et de carbone entre le lit 

mineur et le lit majeur. Si de l’eau passe au-dessus de l’ouvrage et demeure piégée pendant une 

période de temps longue jusqu’à évaporation complète, il pourrait en résulter des émissions de 

méthane et de protoxyde d’azote accrues (Anderson, 2024).  

 
2 L’influence de la gestion (agricole, sylvicole, hydraulique) est détaillée dans la 2ème partie de la synthèse 

bibliographique 
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Le drainage, en abaissant la nappe alimentant la zone humide, a un impact très stimulant sur la 

décomposition de la matière organique. L’établissement de conditions aérobies met en péril les 

stocks de carbone établis sur certaines zones humides depuis plusieurs milliers d’années en 

favorisant la libération du carbone stocké. De plus, cela compromet les capacités de séquestration 

du carbone actuelles et futures (Kayranli et al., 2010). Les émissions de CO2 liées aux tourbières 

dégradées seraient équivalentes au trafic aérien mondial, soit entre 5 et 10 % des émissions de 

GES d’origine humaine. A l’inverse, le drainage a pour effet à court terme de diminuer les 

émissions de méthane en zones humides (Gunther et al., 2020).  

Un prélèvement d’eau dans la nappe pour divers usages peut avoir des conséquences similaires 

au drainage en abaissant le toit de la nappe. Les conséquences pour la zone humide seraient de 

favoriser les processus aérobies comme la respiration hétérotrophe au détriment de processus 

anaérobies comme la méthanogenèse (Les Landes et al., 2014). Des cas de dessiccation de la 

tourbe et de dégradation de la tourbe en partie liée au pompage de la nappe souterraine sont 

observés dans certaines tourbières des marais du Cotentin et du Bessin, conduisant à l’émission 

de CO2 et à des affaissements de terrain (Les Landes et al., 2014). Les effets des épisodes de 

sécheresses seraient également encore plus accentués par le prélèvement de l’eau (Bernadez et 

al., 1993 ; Rizzo et al., 2015). 

Les plans d’eau comme les mares, les étangs ou les lacs peu profonds comptent parmi les milieux 

aquatiques les plus productifs. Les écosystèmes les moins profonds sont ceux présentant les 

processus les plus intenses et rapides que ce soit pour la production primaire brute ou l’émission 

de CO2 par respiration aérobie. Ils présentent une variabilité importante de niveau de productivité 

primaire et de respiration à l’échelle de l’écosystème au cours du temps. Le caractère puits 

(captation de carbone) ou source (émission de carbone) du plan d’eau varie d’un écosystème 

lentique à l’autre selon la taille, le stade trophique et la profondeur (Rabaey et al., 2024). Les lacs 

ou les étangs, bien que présentant des taux de séquestration et de sédimentation de carbone 

élevés, seraient des contributeurs déterminants aux émissions de CH4 issues des milieux naturels 

en particulier via le transport de méthane par ébullition (Girard, 2024). 

La fertilisation azotée peut avoir tendance à favoriser les espèces nitrophiles, présentant des 

tissus végétaux avec une matière azotée totale élevée. Ces tissus seront plus facilement et plus 

rapidement dégradés lors de la décomposition de la matière organique. Il pourrait en résulter au 

final une stimulation du processus de respiration aérobie conduisant à l’émission accrue de CO2 

vers l’atmosphère, neutralisant l’effet positif sur le climat à court terme de la fixation accrue de 

carbone par la végétation du fait de la croissance stimulée (Liu et Greaver, 2009). L’eutrophisation 

de milieux humides peut engendrer la mise en place de conditions anoxiques suite à la 

dégradation aérobie de la production massive de biomasse, ce qui peut favoriser les émissions de 

méthane (Ma et al., 2025). 

La croissance accélérée de la végétation due aux nutriments favorise la production et la 

dégradation de la matière organique qui peut également servir de précurseur à la méthanogenèse 

lorsque les conditions y sont favorables (Zhang et al., 2022). De plus, la méthanotrophie aérobie 

est affectée négativement par la présence de d’ammonium et nitrate à concentrations élevées 

(Boon et Lee, 1997 et Krauss et al., 2021). Dans des zones humides aménagées pour le traitement 

d’eaux usées et de déchets organiques, des flux sortants de CH4 particulièrement élevés (48-482 
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mg CH4.m-2-j-1) ont été relevés notamment sur des secteurs non végétalisés au niveau de l’arrivée 

des eaux usées (Tanner et al., 1997). 

 

ii. Captation et séquestration du carbone 

1. Principaux processus 

a. Captation du carbone par photosynthèse 

Le cycle court du carbone correspond essentiellement à la captation du CO2 atmosphérique (ou 

dissous) par les plantes, les algues et les micro-organismes au cours de la photosynthèse dont 

une partie est relarguée dans l’atmosphère par la décomposition de la matière organique. Les 

organismes photosynthétiques sont appelés organismes autotrophes. En zones humides 

continentales, la grande majorité de la photosynthèse est réalisée par les parties émergées des 

plantes hygrophiles (Abril et Borges, 2019). 

12 H2O + 6 CO2 + énergie lumineuse => C6H12O6 + 6O2 + 6 H2O 

A l’instar du phytoplancton en milieux aquatiques et marins, des micro-organismes terrestres 

comme les micro-algues du sol peuvent fortement contribuer à la photosynthèse des écosystèmes 

et à la captation de carbone. Cinq millions de microalgues sont présentes en moyenne dans un 1 

gramme de sol et elles capteraient jusqu’à 3.6 gigatonnes de carbone par an au niveau mondial 

(Jassey et al., 2022). En tourbière, leur contribution pourrait compenser jusqu’à 14 % des émissions 

de CO2 liées à la respiration hétérotrophe stimulée par le changement climatique (Hamard et al., 

2025). 

Par ailleurs, le microphytobenthos réalise en grande partie la photosynthèse dans les zones 

humides intertidales telles que les vasières sous l’influence des marées, de la luminosité et des 

saisons. Les changements climatiques pourraient impacter le rôle de captation de carbone 

qu’elles jouent (Savelli et al., 2024). 

Grâce à l’apport d’énergie lumineuse, les molécules d’H2O sont divisées en O2 et en ions 

hydrogènes. Les végétaux utilisent ainsi du CO₂ et de l’hydrogène et produisent du dioxygène 

(O₂) et des composés carbonés comme des glucides, protéines, lipides. La croissance des plantes 

est intimement reliée également à l’absorption de molécules d’eau et de minéraux. Ces molécules 

sont la résultante de l’altération de la roche mère ou issues de la minéralisation de la matière 

organique.  

La captation de carbone peut renvoyer à diverses notions présentant des différences entre elles :  

- La production primaire brute (Gross Primary Production en anglais - GPP) correspond à la 

quantité de flux de CO2 fixés par photosynthèse, sans prendre en compte la respiration de 

l’écosystème.  

- La production primaire nette (Net Primary Production en anglais - NPP) correspond à la 

différence entre la quantité de carbone atmosphérique entrant (production primaire brute) 

et la quantité de carbone émise vers l’atmosphère par la respiration des organismes 

autotrophes.  
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- La production nette de l’écosystème (Net Ecosystem Production - NEP) correspond à la 

NPP à laquelle s’additionne la respiration par les organismes hétérotrophes de 

l’écosystème. 

- L’échange net de l’écosystème (Net Ecosystem Exchange - NEE) est l’opposé de la NEP 

(NEE = - NEP) et s’exprime plutôt en flux molaires. Lorsque la NEE est négative, 

l’écosystème est puits de carbone et lorsque la NEE est positive, l’écosystème est source 

de carbone.  

b. Séquestration du carbone par humification et tourbification 

L’humification correspond à l’ensemble des processus par lesquels le carbone organique issu des 

résidus végétaux et animaux est transformé et stabilisé dans le sol sous forme de matière 

organique plus persistante. Contrairement à la vision classique d’un humus constitué de 

macromolécules intrinsèquement récalcitrantes, les travaux récents montrent que la stabilité du 

carbone organique dépend principalement de ses interactions avec la matrice du sol (agrégats, 

minéraux argileux, oxydes de fer et d’aluminium), plutôt que de sa complexité chimique 

intrinsèque (Lehmann & Kleber, 2015 ; Schmidt et al., 2011). Ainsi, le carbone organique non 

minéralisé peut être stabilisé par des mécanismes physico-chimiques et biologiques, contribuant 

à la séquestration du carbone dans les sols. Toutefois, ces formes de carbone dites « humifiées » 

restent dynamiques et peuvent subir une décomposition lente sur le long terme, notamment en 

fonction des conditions environnementales et des pratiques de gestion (Cotrufo et al., 2013 ; 

Rapin et al., 2021) 

Les composés humiques, aussi appelés substances humiques, peuvent être subdivisés en 

plusieurs catégories de substances humiques par ordre croissant de « récalcitrance » : la fraction 

fulvique, la fraction humique et l’humine (Rapin et al., 2021). Ces fractions sont définies 

opérationnellement à partir de protocoles d’extraction chimique en laboratoire, et leur existence 

en tant qu’entités distinctes et stables dans les sols naturels est aujourd’hui remise en question 

(Basile-Doelsch et al., 2020). Le pourcentage d’humine (carbone humique le plus récalcitrant) peut 

être utilisé comme indicateur pour faire le lien entre dynamique hydrologique et décomposition 

de la matière organique. Le ratio acide humique sur acide fulvique permet d’estimer si le milieu 

considéré est plutôt propice à la décomposition de la matière organique ou à son accumulation. 

S’il est élevé, la zone humide va avoir tendance à accumuler du carbone (Grasset et al., 2017). 

Toutefois, ces relations semblent surtout valables à court terme, tandis qu’à plus long terme, la 

persistance de la matière organique est davantage contrôlée par des facteurs environnementaux, 

tels que les conditions d’engorgement, la texture ou le type de sol. Les propriétés intrinsèques de 

l’humus joueraient donc moins dans la persistance de la matière organique à long terme que 

d’autres facteurs environnementaux (Basile-Doelsch et al., 2020).  

Une variante à l’humification est la formation de tourbe. Les histosols3, présentant des horizons 

histiques, désignent les sols tourbeux. Ils font partie des sols organiques et sont composés d’au 

moins 12-18 % de carbone organique de masse sèche, ce qui est 6 fois plus élevée en moyenne 

que la teneur en carbone organique des sols minéraux (3 %). Cette teneur peut aller jusqu’à 57 % 

dans certaines tourbières (FAO, 2020).  Aussi appelé turfigénèse ou tourbification, la formation 

de tourbes survient dans certaines zones humides avec un engorgement permanent en eau, en 

 
3 Un histosol par l’épaisseur de la tourbe présente ou la teneur en carbone organique de celle-ci : par exemple 

40 cm (Pinault et al., 2025) 
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particulier avec un niveau de nappe proche de la surface tout le long de l’année. La tourbe est 

ainsi composée en grande majorité d’eau, souvent au-delà de 90 % de la masse totale (Pinault, 

2025). 

Du fait de conditions anoxiques, l’accumulation de végétation morte sous forme de débris peut 

se réaliser sous forme de tourbe constituée de matière organique et de débris végétaux mal 

décomposés. De plus, l’eau peut avoir tendance à tamponner la température du sol en période 

estivale par rapport à celle de l’air, ce qui permet de limiter l’activité des micro-organismes 

aérobies du fait de conditions plus froides. Toutes les espèces végétales ne permettent pas la 

formation de tourbe. La vitesse d’accumulation de carbone organique dans une tourbière active 

peut varier entre 0,5 à 1mm par an. Certaines tourbières présentent plusieurs mètres de tourbe, 

résultat d’une accumulation sur plusieurs milliers d’années. Ce sont les écosystèmes présentant 

les plus importants stocks de carbone à l’hectare (Temminck, 2022). Les Poacées et les Cypéracées 

sont souvent rencontrés en tourbières, ainsi que les sphaignes (Parish et al., 2008). 

Les processus de tourbification se distinguent en deux grands types :  

● L’atterrissement (comblement progressif d’un plan d’eau suite à la colonisation par de la 

végétation)  

● La paludification (changements de conditions d’engorgement sur un sol minéral 

permettant l’accumulation de tourbe au-dessus).  

Dans les tourbières peu dégradées ombrotrophes notamment en altitude, le niveau de la nappe 

varie relativement peu et reste élevé le long de l’année. L’alimentation en eau est effectuée par 

l’eau de pluie. Les tourbières basses de plaine minérotrophes peuvent présenter une plus grande 

variabilité du niveau de la nappe, associée à de plus longues périodes d’inondation avec une 

alimentation en eau d’origine souterraine (Drösler et al., 2008).  

c. Séquestration du carbone par sédimentation 

La sédimentation dans les milieux aquatiques et notamment littoraux est un processus 

déterminant pour l’accumulation de carbone dans ces habitats. Du carbone organique issu de la 

décomposition de la matière organique peut être transporté (apport allochtone) et déposé par 

couches sur certains secteurs littoraux ou estuariens et s’accumuler sous forme de vase et/ou de 

débris. Du carbone organique autochtone, issu de la décomposition de la matière organique 

présente in situ, peut également s’y accumuler. Les milieux humides littoraux tels que les prés 

salés (schorres), les roselières ou les herbiers marins combinent photosynthèse (captation de CO2 

dans les parties aériennes ou souterraines des plantes, les microalgues) et accumulation de 

matière organique autochtone et allochtone du fait de conditions favorables à la sédimentation 

(apports sédimentaires par la marée, stabilisation et enfouissement des sédiments piégés par les 

racines et rhizomes). L’accrétion sédimentaire verticale confère à ces milieux une capacité de 

stockage très importante à condition de disposer de suffisamment d’espace d’accommodation ; 

c’est à dire d’espace disponible entre le niveau topographique du pré salé, le niveau des plus 

hautes mers, et le système de défense de côtes (Fagherazzi et al., 2020). La combinaison de ces 

processus favorise la séquestration du carbone à moyen et long terme.  

Dans des contextes de plaine alluviale, les zones humides riveraines peuvent jouer le rôle de 

piège à sédiments en période d’inondation. Des valeurs variables de séquestration peuvent être 

observées selon l’hydrogéomorphologie des cours d’eau, la position dans le bassin-versant, 
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l’occupation et l’usage des terres au niveau du bassin versant, la présence de zones humides 

connectées à la rivière. L’accumulation de sédiments et de matière organique peut se faire même 

au-delà d’un mètre de profondeur sur certains sites d’études notamment jusqu’à 3 mètres de 

profondeur dans une plaine alluviale de la Sierra Nevada en Californie (Anderson, 2024). 

2. Facteurs d’influence 

Les paragraphes suivants traitent en premier lieu des facteurs influençant la photosynthèse des 

plantes vasculaires en zones humides, sauf cas particuliers mentionnées explicitement dans le 

texte notamment dans certains milieux aquatiques ou intertidaux.  

Les facteurs contrôlant la photosynthèse des plantes vasculaires en zones humides opèrent à 

différentes échelles spatiales et temporelles et selon des niveaux d’influence distincts.  

a. Facteurs abiotiques directs 

Des facteurs abiotiques impactent directement l’activité enzymatique, les échanges gazeux, la 

disponibilité des nutriments et le stress physiologique des plantes. 

Teneur en oxygène 

La teneur en oxygène dissous a une influence variable sur la captation de CO2 et la production 

primaire. Des concentrations en oxygène localement plus élevées que sa concentration habituelle 

dans l’air peuvent atténuer la photosynthèse (Poskuta et al., 1974). En conditions expérimentales, 

des concentrations en oxygène comprises entre 2 et 21 % peuvent inhiber la photosynthèse, 

d’autant plus la concentration en oxygène augmente (Björkman et al., 2003).  

Potentiel d’oxydo-réduction 

Le potentiel d’oxydo-réduction optimal pour la croissance des plantes se situerait à des valeurs 

supérieures à +350 et +400 mV avec de grandes variations selon les types de plantes et les 

conditions environnementales considérées (Husson, 2012). 

Saturation en eau du sol et hydropériode 

Les plantes réalisant la photosynthèse ont besoin d’eau pour croître. En zones humides, les 

plantes hygrophiles s’étagent le long d’un gradient d’humidité. Dans les secteurs les plus humides 

(périodes d’inondations prolongées, nappes affleurantes ou proches de la surface sur une durée 

importante), les végétations y prospérant ont développé des adaptations anatomiques comme 

des aérenchymes ou des lenticelles hypertrophiées (Mitsch et Gosselink, 2015). 

La croissance des racines est liée étroitement à la disponibilité en eau, en particulier chez les 

plantes non ligneuses. Selon l’amplitude de la variation entre des périodes humides et sèches et 

les types de plantes considérés, la photosynthèse pourrait être impactée positivement ou 

négativement. Un accroissement des précipitations favorise le développement des racines et des 

radicelles, ainsi que l’activité photosynthétique des plantes prairiales tandis qu’une diminution 

des précipitations a l’effet inverse (Zhang et al., 2018 ; Song et al., 2016). Ces affirmations 

générales sont à relativiser selon l’intensité des phénomènes et les espèces considérées car un 

excès de précipitation peut avoir un effet délétère sur la croissance de certaines plantes et vice-

versa. 
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Des périodes d’inondations suite à d’importantes précipitations peuvent conduire à restreindre la 

photosynthèse et la respiration des communautés végétales (Zhang et al., 2025). En période de 

saturation complète en eau (inondations par exemple), les conditions anoxiques peuvent 

impacter la croissance des plantes, notamment en affectant la respiration aérobie autotrophe 

(Reza-Pezeshki, 2016).  

Des sécheresses répétées tendent à diminuer la photosynthèse et la production de biomasse ; 

tandis que des inondations répétées ont l’effet inverse sur des plantes hygrophiles (Shuwen et 

al., 2004 ; Fay et al., 2016). Une activité photosynthétique réduite est associée à des périodes de 

sécheresses prolongées (Lai et al., 2024). Les espèces végétales des zones humides s’établissent 

selon un gradient d’humidité pouvant refléter la hauteur moyenne de la nappe (Mitsch et 

Gosselink, 2015), même si la relation entre toit de nappe et captation de carbone par 

photosynthèse n’est pas clairement établie (Miao et al., 2013). Les limites hautes et basses de la 

répartition des communautés végétales hygrophiles sont plus restreintes les années sèches. Une 

diminution de l’abondance des plantes hygrophiles est donc attendue à moyen-long terme (Li et 

al., 2024).  

Régime tidal et élévation du niveau marin 

L’immersion de zones intertidales à marée haute impacte négativement la productivité des 

plantes des zones humides côtières en particulier en affectant la capacité des organes 

photosynthétiques des plantes à absorber les longueurs d’onde photosynthétiquement actives et 

donc à fixer le CO2 (Huang et al., 2022). A marée basse, la photosynthèse retrouve une forte 

efficacité avec une captation de CO2 importante (Lai et al., 2024). Des variations saisonnières 

peuvent être observées en lien avec la température, les périodes de croissance végétative, les 

périodes de luminosité propices à la photosynthèse. Les variations à court terme de la captation 

et de l’émission de CO2 liées aux cycles des marées ne semblent pas affecter le bilan carbone d’un 

écosystème côtier pouvant être établi sur une année (Mayen et al., 2024).  

Contrairement à la captation carbone, le régime tidal joue un rôle majeur dans l’accumulation, 

l’enfouissement et la stabilisation du carbone organique dans les couches profondes des zones 

humides intertidales. L’ampleur du régime tidal (micro-tidal, méso-tidal, macrotidal) influençant 

les phénomènes d’érosion/déposition, il en définit ainsi les vitesses de sédimentation et in fine le 

taux de séquestration de carbone. D’autres facteurs peuvent également influencer les taux de 

séquestration de carbone en zones humides côtières comme la proximité de sources 

sédimentaires issues des fleuves côtiers, la géomorphologie des zones littorales, etc... Plus 

précisément, les milieux côtiers les moins exposés aux mers de vent et au plus proche 

d’embouchures de grands fleuves riches en matière en suspension ont tendance à présenter des 

progradations latérales et des taux de sédimentation les plus importants, respectivement (Amann 

et al., 2024).  

De même que pour le régime tidal, l’élévation du niveau marin peut avoir des impacts négatifs à 

court terme sur la photosynthèse et la productivité des zones humides côtières. Des effets négatifs 

liés aux plus fréquentes et plus longues durées d’immersion par l’eau de mer (disponibilité en 

azote, effet toxique des sulfures, environnement anaérobie, luminosité) impacteraient la 

production de biomasse racinaire. L’effet « fertilisant » de l’augmentation du CO2 atmosphérique 

contrebalance en bonne partie ces effets négatifs jusqu’à présent mais pourrait ne pas être 

suffisant à long terme au fur et à mesure que l’élévation du niveau marin s’accélère. Cela pourrait 
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avoir pour conséquence que l’élévation et l’expansion « naturelles » de la zone humide intertidale 

par accrétion verticale et progradation latérale soient devancées par l’élévation du niveau marin 

à moyen-long terme (Zhu et al., 2022). 

À long terme, l’élévation du niveau marin peut avoir des conséquences contradictoires sur la 

séquestration de carbone selon le caractère micro, méso, macrotidal du site et la proximité de 

sources sédimentaires fluviales (McLeod et al., 2011). Les systèmes macrotidaux en surplus 

sédimentaire (ex: côte Atlantique) sont moins sensibles à l’élévation du niveau marin que ne le 

sont les secteurs microtidaux en déficit sédimentaire (ex: côte Méditerranéenne). En particulier, 

les secteurs à fort taux de sédimentation s’élèvant plus rapidement que le niveau de la mer seront 

affectés à la marge. En revanche, si la mer monte plus vite que l’écosystème côtier ne s’élève, le 

devenir du stock de carbone en place pose question (Krauss et al., 2021). Il pourrait rester intact 

ou s’éroder à moyen terme sous l’effet de la houle, des marées et des tempêtes. Une gestion 

souple du trait de côte incluant une reconnexion à la mer permettrait de maintenir les stocks de 

carbone en place et la capacité de séquestration de carbone des écosystèmes côtiers (Crooks et 

al., 2018). 

Potentiel Hydrogène 

Il n’existe pas de pH “idéal” pour la croissance des plantes car cela dépend grandement des niches 

écologiques des espèces. Il serait situé de manière générale entre 6.5 et 7.5 mais certaines plantes 

telles que les sphaignes affectionnent particulièrement les milieux acides et jouent un rôle clé 

dans la turfigénèse de certaines tourbières (Gorham, 1991). Des conditions trop acides ou trop 

alcalines peuvent inhiber l’activité de certaines enzymes clés antioxydantes, affecter les 

propriétés du sol et la disponibilité de certains nutriments comme l’azote, le phosphore ou le 

potassium (Xia et al., 2025).  

Salinité 

La production primaire a tendance à diminuer avec l’augmentation de salinité du sol de manière 

prolongée (Wieski et al., 2010). Ce constat est à nuancer selon le type d’espèce végétale en raison 

du remplacement d’espèces sensibles (ex : sphaignes) par des espèces halophiles plus tolérantes 

au sel (Batistel et al., 2022). 

Plusieurs phénomènes sont impliqués dans la diminution de la productivité primaire par la 

salinité : moindre assimilation d’azote par les plantes du fait d’une compétition avec le sel au 

niveau des zones d’assimilation racinaire (Bradley et al., 1991), lessivage rapide de l’ammonium 

plus faiblement adsorbé aux particules des sols halophiles (Herbert et al., 2015) et dépenses 

énergétiques des plantes accrues pour absorber l’eau du sol (Jefferies, 1981). 

Température 

L’optimum de température de croissance des plantes varie selon les métabolismes et les 

conditions pédoclimatiques locales. Cela correspondrait à une gamme de température de l’air 

entre 10 et 34°C pour les plantes C3 sous climat tempéré. L’activité de la Rubisco, une enzyme 

clé de la photosynthèse, déclinerait lorsque les températures s’élèvent au-delà de 33°C (Cornic, 

2025). 
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Dans le cadre du réchauffement climatique, une température plus élevée serait bénéfique pour 

la production de biomasse végétale en zones humides (période de croissance végétative plus 

longue) notamment souterraine. La productivité primaire plus élevée serait également due à des 

teneurs en CO2 plus importantes dans l’atmosphère (Bacon et al., 2017). Cependant, cela 

conduirait en parallèle à une diminution du stock de carbone dans les sols du fait d’une activité 

microbienne accrue (Hagerty et al., 2014).  

Des températures trop élevées peuvent induire un stress thermique entraînant une baisse de la 

croissance végétale voire, une mortalité des plantes (Gonzalez-Garcia et al., 2023). Les 

chloroplastes, organites cellulaires essentiels à la photosynthèse, sont particulièrement sensibles 

à la chaleur. La fabrication de la chlorophylle, les réactions photochimiques, le transport 

d’électrons et la fixation de CO2 via la Rubisco (enzyme clé de la photosynthèse) peuvent être 

affectées en cas de température trop élevée (Hu et al., 2020). 

b. Facteurs édaphiques et biologiques indirects 

Les facteurs édaphiques et biologiques impactent indirectement la minéralisation / 

immobilisation des nutriments, la structure du sol, les conditions d’oxydo-réduction et la 

disponibilité en nutriments. 

Concentration de la matière organique du sol 

La teneur en matière organique des sols influence positivement la croissance des plantes en 

améliorant la rétention de l’eau dans le sol, en structurant et en stabilisant le sol ou en fixant des 

ions utiles à la croissance des plantes (Laboubée, 2007 ; Harper, 2024). La constitution d’agrégats 

issus de la matière organique et d’associations organo-minérales participe à stabiliser la matière 

organique et rend le sol plus résistant à l’érosion. En particulier, les complexes argilo-humiques 

sont des réservoirs importants de nutriments pour les plantes et permettent la rétention de l’eau 

du sol (Puigdefabregas, 2005).  

Qualité de la matière organique du sol 

La valeur optimale du rapport C/N du sol pour les plantes vasculaires de zones humides d’eau 

douce se situerait entre 13 et 26 (Zeng et al., 2017). Dans des zones humides forestières, la litière 

issue d’espèces à feuilles caduques est plus rapidement décomposée car elles présentent un 

rapport C/N moins élevé que les espèces à feuillage persistant (Ma et al., 2025). 

Type de végétation 

Une plus grande diversité végétale peut conduire à une plus grande productivité végétale à 

l’échelle de l’écosystème et à une plus grande diversité de communautés microbiennes (Zhang et 

al., 2025). La majorité des plantes en milieu tempéré notamment en zones humides relève de la 

fixation de carbone en C3 même s’il existe comme certaines plantes de prés salés du genre 

Spartina (Pyankov et al., 2010). Le type d’espèce peut également influer la captation de carbone. 

Par exemple, le roseau Phragmites australis capterait plus de carbone que des espèces du genre 

Juncus en zones humides continentales (Scott et al., 2014).  

Des espèces végétales à stratégie dite « exploitative » (surface spécifique foliaire et teneur en 

azote des limbes élevé) sont fortement productives. Elles peuvent avoir tendance à fabriquer des 

tissus plus « biodégradables » que des espèces à stratégie « conservative (surface spécifique 
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foliaire et teneur en azote faible) moins productives, mais disposant de tissus plus résistants à la 

décomposition microbienne (Wright et al., 2004). 

Au niveau mondial, les écosystèmes forestiers présenteraient une productivité primaire brute plus 

élevée que des écosystèmes prairiaux ou cultivés. A l’échelle européenne et française, le constat 

serait plus nuancé avec des secteurs dans lesquelles les prairies ont une plus grande productivité 

que les forêts et inversement (Krause et al., 2022). Les forêts présentent un plus important stock 

de carbone « sur pied » que les milieux ouverts comme les prairies ou les milieux arbustifs, tout 

en présentant un taux de lignine dans les tissus végétaux aériens plus élevé, en particulier dans 

le bois (Bridgham et al., 2006). 

Stade trophique 

Plus des milieux tendent à être eutrophes, plus la quantité de biomasse produite est importante. 

Cependant, la forte productivité primaire constatée peut être fortement contrebalancée par une 

consommation et une décomposition exacerbée (Pinay et al., 2018). Le bilan global à l’échelle de 

l’écosystème pour statuer si une zone humide eutrophe est source ou puits de carbone est à 

considérer au cas par cas (voir Partie 2). 

Bioturbation 

Pour des densités faibles à modérées, l’activité des organismes phytophages et des organismes 

bioturbateurs peut avoir un impact positif sur la santé et la croissance des végétations des 

écosystèmes côtiers (Atwood et al., 2015). En quantité trop importante, ils peuvent générer des 

impacts négatifs, notamment en fragilisant les racines des plantes, en oxygénant les sédiments 

et en accentuant l’érosion (Coverdale et al., 2014).  

c. Facteurs écologiques et anthropiques  

Les autres facteurs écologiques et les facteurs anthropiques agissent à plus grande échelle 

spatiale et temporelle sur les assemblages de communautés végétales, la trajectoire de 

l’écosystème, l’intensité et la variabilité des facteurs cités précédemment. 

Déséquilibre dans les réseaux trophiques 

Les réseaux trophiques peuvent être déséquilibrés en absence de régulation de type top down par 

des prédateurs et provoquer une surabondance de populations de niveaux inférieurs tels que les 

consommateurs secondaires ou primaires (Wilmers et al., 2012). L’absence de prédateurs peut 

déséquilibrer les réseaux trophiques des zones humides côtières avec des impacts directs sur le 

cycle du carbone tels que le surpâturage en cas de surabondance d’herbivores. Les densités de 

crabes herbivores en marais salés peuvent être jusqu’à 6 fois plus importantes dans les secteurs 

à faible présence de prédateurs. En plus d’une production primaire et d’une capacité de 

séquestration de carbone réduites, cela peut avoir des conséquences importantes sur la pérennité 

des sédiments enfouis du fait d’une plus grande sensibilité à l’érosion (Atwood et al., 2015). 

Âge de l’écosystème 

En règle générale, plus un écosystème est mature et plus il contient de carbone. Selon les cas, le 

stockage de carbone additionnel pour un écosystème donné peut-être atténuée à moyen terme 

et atteindre un « plafond » ou un niveau de saturation à long terme (Pellerin et al., 2020). Ce 
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serait potentiellement le cas des milieux agricoles comme la restauration de prairies suite à une 

mise en culture. Une dynamique de stockage de carbone importante dans les premières décennies 

est observée et s’atténue les décennies suivantes (Arrouays et al., 2002). Concernant les forêts, la 

productivité primaire augmente rapidement durant les premiers stades de succession, atteint un 

pic pour les forêts d’âge moyen et décline pour les vieilles forêts (Tian et al., 2024). 

Altérations par des activités anthropiques 

Les constructions d’infrastructures ou de bâtiments en zones humides conduisent à un déstockage 

du carbone qui se retrouve exposé à l’air libre durant la phase de travaux et oblitère les capacités 

futures de captation par photosynthèse et de séquestration du carbone de la zone humide détruite 

(Zhang et al., 2020). 

Les altérations anthropiques des milieux côtiers compromettent le taux de séquestration de 

carbone futur mais, également le stock de carbone déjà constitué et accumulé depuis des 

décennies en favorisant l’érosion et en exposant les sédiments à l’air libre (Pendleton, 2012). Dans 

les cas où l’élévation des zones humides intertidales est surpassée par l’élévation du niveau 

marin, la présence de digues et d’ouvrages de défense active peuvent contraindre la migration 

des écosystèmes intertidaux vers l’intérieur des terres. Ils seraient alors pris en étau, d’où le terme 

de « coastal squeeze » parfois évoqué (Kirwan et al., 2012). La construction d’aménagement 

(barrages, vannes, autres ouvrages) en amont de la zone littorale peut également altérer la 

circulation des sédiments et le taux de sédimentation en aval (DeLaune et al., 2003). Les zones 

humides alluviales peuvent être déconnectées des cours d’eau dont elles dépendent. A titre 

d’exemple, 42% des rivières britanniques seraient séparées de leur plaine alluviale par des 

ouvrages anthropiques. Il en résulte une altération du fonctionnement hydrologique et du cycle 

du carbone au sein de l’hydrosystème fluvial en particulier des sédiments susceptibles de se 

déposer dans le lit majeur des rivières (Anderson, 2024). 

A l’échelle de l’écosystème, le drainage peut avoir pour conséquence de diminuer la production 

primaire totale des zones humides en particulier lorsque cela concerne des zones humides 

particulièrement productives comme des marais herbacés ou à hélophytes, ou des forêts 

riveraines (Cloern et al., 2021). Le drainage peut accroître la productivité et le volume de bois 

produit issu de plantations (Socha, 2012), ou le rendement de parcelles de cultures qui sont 

récoltées régulièrement et exportées hors de l’écosystème (Boldt et al., 2025). L’export de 

biomasse suite à la récolte et son devenir contrebalancent fortement les entrées de carbone 

réalisées par photosynthèse. Des corrélations entre l’indice NDVI (Normalized Difference 

Végetation Index) et pompage d’eau souterraine montrent des valeurs déclinantes dans les 

parcelles où l’eau est prélevée. Le prélèvement d’eau génère un stress hydrique accru pour les 

plantes de zones humides en période de sécheresse (Glanville et al., 2023). 

La création de plans d’eau liée aux activités humaines peut affecter la photosynthèse des plantes 

de zones humides en particulier en ce qui concerne les plantes hygrophiles terrestres. De manière 

générale, la baisse de l’intensité lumineuse et la moindre diffusion des gaz sous l’eau diminuent 

l’efficacité de la photosynthèse. Certaines plantes confrontées à des durées d’inondations ou de 

submersions plus longues ou régulières ont développé des adaptations physiologiques pour y 

faire face comme des feuilles hydrophobes permettant de retenir une mince couche de gaz à leur 

surface sous l’eau (Pedersen et al., 2013).  
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L’azote est considéré comme un des facteurs limitants de la croissance des plantes. Des apports 

d’azote réactif (azote lié à l’oxygène ou à l’hydrogène comme le NO3
-
 , le NH4

+ et jouant un rôle 

important au niveau écosystémique notamment en interagissant avec les êtres vivants) issus des 

activités humaines ont un effet positif sur l’accroissement de la biomasse végétale aérienne et 

donc le stockage de carbone à court terme. Cependant, cela occasionnerait l’émission CO2, de CH4 

et de N2O supplémentaires (Liu et Greaver, 2009 ; Zhang et al., 2022). De plus, la fertilisation 

azotée peut conduire à une diminution du root-shoot ratio (ratio entre la biomasse sèche racinaire 

et la biomasse sèche aérienne), en raison d’une augmentation plus importante de biomasse 

aérienne (Langley et Megonigal, 2010). 

 

iii. Flux latéraux de carbone 

1. Principaux processus 

a. Apports de carbone 

Des entrées de carbone par transport latéral (fleuve, ruissellement, estuaire, etc…), aussi appelé 

carbone allochtone, peuvent s’ajouter au carbone présent in situ aussi appelé carbone autochtone. 

Dans certaines zones humides dépressionnaires ou situées en aval dans le bassin versant, les taux 

d’accrétion ou de sédimentation peuvent être fortement influencés par ces apports de matière 

organique (Mitra et al., 2005).  

En zones humides côtières, le carbone particulaire en provenance des fleuves constitue un apport 

de carbone prépondérant. Le débit des fleuves conditionne les potentielles quantités de 

sédiments charriés. Le taux de matière en suspension permet de bien comprendre les variations 

de séquestration de carbone entre sites étudiés se situant à proximité les uns des autres. 

Cependant, dans certains cas, une partie du carbone particulaire qui sédimente peut être apportée 

par la mer sous l’effet des vagues et des marées (Amann et al., 2024).  

Le carbone sous forme particulaire peut être susceptible de sédimenter au fond des cours d’eau 

et au niveau des zones humides situées à proximité lorsque les conditions hydrodynamiques et 

physico-chimiques sont favorables (Abril et Borges, 2019). En particulier, les zones humides 

alluviales peuvent piéger des sédiments et de la matière organique en suspension suite à des 

périodes de crues et s’accumuler dans le sol quand l’eau se retire (Foster et al., 2012).  

b. Exports de carbone 

A l’inverse, des exports de carbone peuvent avoir lieu par circulation de l’eau dans le sol, 

accentuées selon certaines conditions : présence de fossés de drainage, fortes pluies sur des 

zones humides de pente, lessivage sur des sols érodés. Ces exports, qui concernent le carbone 

sous forme dissoute ou particulaire, constituent des pertes nettes de carbone pour les zones 

humides et doivent être comptabilisés dans le bilan global à l’échelle de l’écosystème (Kayranli 

et al., 2010). Les zones humides sont une source de carbone organique pour les milieux 

aquatiques : 15 % de la matière organique transportée par les cours d’eau vers les océans 

proviendrait des zones humides (Stern et al., 2007 ; Hedges et al., 1997). L’apport de matériaux 

érodés s'accumulant localement peut être également associé à un enrichissement du milieu en 

nutriments pouvant augmenter la production de biomasse mais aussi l’émission de CO2, de CH4 

et de N2O (Ma et al., 2025). 
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Selon le type de zones humides et le pH, les exports de carbone organique dissous (DIC) ne 

présentent pas le même destin. Par exemple, la majeure partie du DIC exporté d’une tourbière 

acide à sphaignes en Ecosse correspond à du CO2 en grande partie émis vers l'atmosphère par la 

suite (environ 90 %). De plus, en tourbières, la fraction organique du carbone exporté peut 

représenter jusqu’à 70 % du carbone total échangé (Campeau et al., 2017). A l’inverse, dans une 

zone humide côtière influencée par les marées de Virginie (USA), environ 2 à 6 % du DIC exporté 

est émis à marée descendante. Le CO2 représente une petite partie (19 %) du carbone inorganique 

exporté du fait d’un pH compris entre 6,4 et 7,2. Les autres formes carbonées correspondent à de 

l’alcalinité totale (TA) exportée vers l’océan et représentent potentiellement un puits de carbone 

(Krauss et al., 2021). En particulier, le cycle des marées et l’activité des organismes benthiques 

participent à exporter ces formes de carbone jusque dans l’océan. Les exports d’alcalinité totale 

représentent des quantités de carbone séquestré sur du très long terme (jusqu’à un millénaire), 

tandis qu’une partie du carbone inorganique dissous peut être dégazée rapidement vers 

l’atmosphère et une autre partie peut être séquestrée sur le long terme (Reithmaier et al., 2023). 

Dans certains écosystèmes côtiers, le processus de calcification impliqué dans la production de 

coquilles peut consommer largement les formes carbonées alcalines et engendrer l’émission 

importante de CO2 contrebalançant la séquestration de carbone in situ (Van Dam et al., 2021). 

2. Facteurs d’influence 

De manière générale, la proximité entre cours d’eau et zones humides favorise les flux de carbone 

latéraux dans les deux sens. 

La surface en tourbières dans un bassin-versant est corrélée positivement à la teneur en matière 

organique des cours d’eau. Malgré des surfaces restreintes, elles peuvent contribuer de manière 

significative au carbone organique dissous présent dans les cours d’eau situés à proximité (Rosset 

et al., 2019). 

Durant les périodes de retrait liées aux marées basses, des exports notables de carbone organique 

vers l’océan peuvent être observés via les eaux de surface ou les eaux souterraines et conduisant 

à l’émission de CO2 ou à la séquestration de carbone (Wang et al., 2016 et Reithmaier et al., 2023). 

Par ailleurs, une partie du méthane produit serait exportée sous forme dissoute vers la mer sous 

l’influence des marées ou par décharge d’eau souterraine et ne serait pas mesurée, y compris dans 

des zones humides côtières à forte salinité (Rosentreter et al., 2021). 

Concernant les zones humides alluviales, les taux de sédimentation seraient plus importants à 

proximité immédiate du cours d’eau. De grands bassins-versants présentent des taux de 

sédimentation plus importants que de petits bassins-versants. Une vitesse de courant plus faible 

dans les grands cours d’eau serait plus propice à la sédimentation (Rieger et al., 2014). La position 

de la zone humide dans le bassin-versant, la topographie, la morphologie et le ratio entre taille 

de la zone humide et surface du bassin versant influenceraient la capacité de séquestration de 

carbone. Plus le ratio est faible et plus le carbone séquestré correspondrait à du carbone 

allochtone (Hinshaw et Wohl, 2021 et Ma et al., 2025;).  

Des crues de plus grande intensité sont susceptibles d'accroître les exports de carbone de zones 

humides situées à proximité de cours d’eau sous forme de carbone inorganique dissous ou de 

carbone organique dissous pouvant être émis par la suite vers l’atmosphère sous forme de CO2. 

L’oxygénation des cours d’eau facilite la minéralisation du carbone organique dissous vers 
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l’atmosphère (Abril et Borges, 2019). En contexte tourbeux, une étude menée dans les Pyrénées 

françaises a montré qu’environ la moitié du carbone organique exporté au total se fait lors de 

périodes de crues (Rosset et al., 2019). 

Dans le cas de tourbières en zones littorales, l’augmentation de salinité peut engendrer une 

augmentation notable de la conductivité hydraulique de la tourbe, en sachant que le degré de 

dilatation des pores est moins important dans une tourbe déjà exposée à la salinité (Sirianni et 

al., 2023). Une part importante de carbone peut être exportée sous forme de carbone organique 

dissous en eau de surface ou en souterrain ou émis vers l’atmosphère (Kreuzburg et al., 2020). 

Les apports d’azote et de phosphore issus des activités humaines peuvent se faire par lessivage 

des sols fertilisés du bassin versant lors d’épisodes pluvieux intenses et déposés dans les zones 

humides par les cours d’eau et les eaux de ruissellement. Les apports d’azote excédentaire 

peuvent générer des émissions de N2O mais également de CO2 et de CH4 (Zhang et al., 2023).  

Dans certaines prés salés, l’eutrophisation peut conduire à une diminution du stock et de 

l’accumulation de carbone bien que des effets positifs sur la biomasse aérienne et souterraine 

puissent être observés dans un premier temps (Turner et al., 2009 ; McLeod et al., 2011). 

II. Le cycle de l’azote en zones humides 

a. Principaux réservoirs du cycle de l’azote  

Comme l’illustre le schéma ci-dessous, le cycle de l’azote et le cycle du carbone ne sont pas à 

considérer de manière séparée. L’azote et le carbone sont des constituants majeurs de la matière 

organique des êtres vivants. La décomposition de la matière organique fait intervenir des 

processus interreliés des deux cycles aussi bien aérobies qu’anaérobies, libérant à la fois du 

carbone sous forme gazeux (CO2 ou CH4), particulaire (POC et PIC) ou dissoute (DOC et DIC) et de 

l’azote (NH4
+, NO2

-, NO3
- N2O et N2). 

La dénitrification utilise le carbone organique comme source d’énergie en tant que donneur 

d’électrons (Hill et Cardaci, 2004). Les bactéries dénitrifiantes sont également des organismes 

hétérotrophes pouvant avoir recours à la respiration aérobie dans certaines conditions.  

De plus, un mécanisme d’oxydation anaérobie du méthane par dénitrification (Denitrifying 

anaerobic methane oxydation - DAMO) a été observé récemment en zones humides côtières, ainsi 

que dans les tourbières, les rizières et les sédiments lacustres. Le méthane est utilisé par des 

bactéries dénitrifiantes spécifiques comme source de carbone et donneur d’électrons par 

oxydation et le nitrate ou le nitrite sont utilisés comme accepteur d’électrons (Yang et al., 2022). 

Par ailleurs, l’oxydation du méthane dans l’atmosphère est causée par la présence de radicaux 

hydroxyle. Une partie de ces composés sont issus d’oxyde nitreux (NO, NO2 et N2O) qui joueraient 

un rôle de catalyseur de la transformation du méthane dans l’atmosphère. Ainsi, le pic de 

concentration atmosphérique du méthane observé en 2020 serait dû en partie à une diminution 

de la pollution de l’air et de l’émission d’oxyde nitreux en raison du confinement généralisé (Allen, 

2022). 
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Figure 9 : Relations entre décomposition de la matière organique, cycle du carbone et de l'azote et émissions 

de GES (adapté de A.Dausse, 2022 et tiré de Reddy et Delaune, 2008) 

Les zones humides jouent un rôle déterminant dans le cycle de l’azote au niveau mondial. Il a 

été estimé qu’elles contribuaient à la rétention de 64 % de la charge totale en azote dissous 

contre 34 % pour les lacs et 2 % pour les rivières (Saunders et Kalff, 2001).  

Un abattement moyen de 47 % de la charge totale en azote réactif entrant (formes inorganiques 

réduites, oxydées et formes organiques) est relevé par ailleurs pour tout type de zones humides 

confondues. Environ 20 % de la charge azotée d’origine humaine serait éliminée par les zones 

humides dans le Monde (Jordan et al., 2011). Toutes les zones humides n’ont pas la même capacité 

de rétention et d’élimination de l’azote, et toutes ne permettent pas de réduire les flux d’azote 

total. Les zones humides ripariennes connectées aux cours d'eau sont considérées comme les 

plus efficaces pour diminuer l’azote dissous, en particulier celles situées en tête de bassin versant 

(Pinay, 2002). Les marais sont également cités pour leur capacité importante de rétention de 

l’azote tout comme les marais salés pour leur capacité d’élimination par différentes voies 

métaboliques avec en premier lieu la dénitrification (Fischer et Acreman, 2004 ; Jordan et al., 

2011). L’efficacité d’une zone humide à retenir ou éliminer l’azote dépendrait également de la 

longueur de l’interface entre la zone humide et le versant, plutôt que la taille de la zone humide 

(Clément, 2001).  
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Cycle de l’azote et formes azotées 

 

Figure 10 : Cycle de l’azote en zones humides, tiré de A.Dausse, 2022 (communication personnelle) 

Le cycle de l’azote (Figure 9) est étroitement relié au réchauffement climatique et peut favoriser 

in fine l’émission d’oxyde nitreux aussi appelé protoxyde d’azote (N2O) qui est un puissant gaz à 

effet de serre (273 fois le potentiel de réchauffement global du CO2 à un horizon de 100 ans) et 

un des principaux gaz destructeurs de la couche d’ozone (formation d’oxydes d’azote dans la 

stratosphère par photodissociation). Le secteur agricole est responsable d’environ 60 % des 

émissions de N2O au niveau mondial en particulier via l’épandage d’engrais azotés (Poux et al., 

2025). Les zones humides y contribueraient également de manière négligeable même si des 

émissions de N2O importantes peuvent être observées si les conditions sont favorables (Mitsch et 

Gosselink, 2015 ; Grillas et al., 2023).  

L’azote présent dans les zones humides peut revêtir différents aspects : organique (composés 

organiques particulaires produits par le vivant), minérale dissoute (NO2
-, NO3

-
 , NH4

+) ou gazeuse 

(N2, NO, N2O, NH3). Dans de nombreux cas, la forme dissoute ammoniacale (NH4
+) serait la plus 

abondante dans ces milieux car résultant de la décomposition primaire de la matière organique, 

bien que cela soit aussi fortement dépendant du potentiel redox du milieu considéré. L’azote 

organique particulaire ou dissous serait également prépondérant dans les sols organiques des 

zones humides (Mitsch et Gosselink, 2015). 

Le cycle de l’azote intègre certains processus secondaires qui ne seront pas détaillés ici 

notamment la fixation biologique du N2, le dépôt atmosphérique d’azote, la volatilisation du NH3, 

la réduction dissimilative du nitrate en NH4
+, l’anammox ou l’oxydation anaérobie du NH4

+ par le 

NO2
-, le Feammox (Clément et al., 2005). 

Le cycle de l’azote fait intervenir les plantes et les micro-organismes qui vont produire des 

molécules organiques azotées (acides aminés, acides nucléiques) à partir de l’azote inorganique 

présent dans le sol (ammonium, nitrate et nitrite) qui est incorporé par assimilation.  
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Certaines plantes, notamment les Fabacées, ont la capacité de fixer l’azote atmosphérique 

présent en grandes quantités sous forme de N2 en azote ammoniacal NH3. Plus précisément, cette 

caractéristique fait intervenir une symbiose avec des bactéries du sol. Au niveau des nodosités, 

des échanges réciproques de nutriments profitent aux bactéries fixatrices et également à la 

plante. Certains micro-organismes (cyanobactéries, bactéries dénitrifiantes) de marais salés 

joueraient un rôle important de fixation d’azote et d’élimination de l’azote réactif dans ces milieux 

(Mitsch et Gosselink, 2015 et Jordan et al., 2011). 

Les molécules azotées d’origine végétale seront consommées par des herbivores puis excrétées 

en partie ou dégradées suite à la sénescence. Les microorganismes du sol, que ce soient en 

conditions aérobies ou non, jouent un rôle crucial pour décomposer et minéraliser l’azote de la 

matière organique en NH4
+ par ammonification. L’ion NH4

+ étant peu mobile, une partie des ions 

ammoniums produits vont être immobilisés et adsorbés, notamment sur des complexes argilo-

humiques. Une autre partie va être utilisée par des bactéries spécifiques (nitrifiantes) pour 

transformer cet ion en nitrite NO2 puis en nitrate NO3
-
 par nitrification en présence d’oxygène, 

assimilable par la végétation. Lors de cette phase, une part faible de N2O, produit intermédiaire 

de la nitrification, peut être libérée en conditions aérobies (Liu et al., 2009). Le NO2 peut à son 

tour être transformé par des bactéries nitratantes en nitrate N03 qui est la principale forme 

chimique azotée utilisable par les plantes.  

La dernière étape existante pour aboutir à la formation de N2 à partir de N2O qui est un produit 

intermédiaire. Dans des cas particuliers, la dénitrification peut être partielle et aboutir à l’émission 

de N2O (voir Figure 10).  

 

b. Processus du cycle de l’azote en zones humides en lien avec le 

climat 

i. Dénitrification partielle 

Certaines bactéries anaérobies facultatives que l’on retrouve particulièrement en zones humides 

sont dites dénitrifiantes. La dénitrification est le principal processus de sortie de l’azote des 

réservoirs biosphère-sols-hydrosphère vers l’atmosphère (Clément, Holmes et al., 2003). En effet, 

ces bactéries ont la capacité de transformer le nitrate dissous en azote sous forme gazeuse, 

notamment en N2 mais aussi en N2O ou NO (produits intermédiaires) lorsque la dénitrification est 

incomplète sous certaines conditions. La production de N2O en zones humides est principalement 

le fait de la dénitrification partielle (Hénault et Germon, 1995). L’abondance d’archées nitrifiantes 

est un paramètre-clé pour expliquer le potentiel des zones humides à émettre du protoxyde 

d’azote, car elles apportent le nitrate nécessaire au processus de dénitrification (Bahram et al., 

2022). 

Dénitrification complète – émission de N2 :  

2 NO3
- + 10 e- + 12 H+ => N2 + 6H2O  

Dénitrification partielle – émission de N2O :  

NO3
- + 2 H+ + 2e- => NO2

- + H2O 
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NO2
- + 2 H+ + e- => NO + H2O 

2NO + 2 H+ + 2e- => N2O + H2O 

N2O + 2 H+ + 2e => N2 + H2O  

La dénitrification est le premier processus qui se met en place en l’absence d’oxygène le long de 

la séquence de réduction. Pour mettre en œuvre la dénitrification, les bactéries dénitrifiantes ont 

principalement recours au carbone organique sous une forme labile. Il existe un autre type de 

dénitrification, dite autotrophe et utilisant la pyrite (Fe2S) comme donneur d’électron (Curie et al., 

2006). La présence de nitrate en quantité suffisante est également indispensable au processus de 

dénitrification (Jordan et al., 2011).  

Les zones dans lesquelles l’eau est présente constamment éliminent moins de nitrates que les 

zones à engorgement temporaire du fait de période de réoxygénation et du renouvellement des 

apports de nitrates et de carbone organique assimilables durant ces périodes (Hefting et al., 2004). 

En effet, la minéralisation de la matière organique est plus rapide en conditions oxygénées 

(Hefting et al., 2005). La nitrification et la nitratation nécessitent de l’oxygène pour avoir lieu et 

aboutir à la production de nitrate nécessaire à la dénitrification, en gardant en tête que cette 

dernière sera effective en conditions anaérobies (Curie et al., 2006). 

En présence de végétaux, l’activité des communautés microbiennes dénitrifiantes est accrue. La 

décomposition de la matière organique issue des plantes permet le renouvellement du stock 

d’ammonium et de nitrate. Les organes aériens des plantes servent de surface de fixation pour 

les bactéries dénitrifiantes. Les exsudats racinaires représentent du carbone labile utilisable dans 

le processus. Les plantes des zones humides peuvent diffuser de l’oxygène vers les racines grâce 

à leurs aérenchymes. L’ensemble de ces processus facilite le couplage entre nitrification et 

dénitrification (Castaldelli et al., 2018). 

ii. Facteurs d’influence 

Les processus du cycle de l’azote en zones humides sont contrôlés par des facteurs agissant à 

différentes échelles. Les facteurs physico-chimiques directs (oxygène, redox, hydropériode, 

température, salinité) déterminent la dominance des processus microbiens. Ils sont modulés par 

des facteurs édaphiques indirects (carbone organique, texture, bioturbation), tandis que les 

facteurs biologiques (végétation, structure trophique) et l’âge de l’écosystème conditionnent la 

dynamique de l’azote à moyen et long terme. 

a. Facteurs abiotiques directs  

Les facteurs abiotiques directs déterminent quels processus du cycle de l’azote dominent selon 

les conditions du milieu. 

Teneur en oxygène et potentiel d’oxydo-réduction 

Les conditions anaérobies sur une durée significative à faible profondeur favorisent la 

dénitrification à une concentration en oxygène inférieure à 1 ou 2 mg O2/L (Rapin et al., 2021 et 

Dausse, 2022). 
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En présence d’accepteurs d’électrons, la dénitrification met en place en général pour un potentiel 

d’oxydo-réduction compris entre +100 et +400 mV (Reddy et d’Angelo, 1994), soit bien avant la 

méthanogenèse. 

Saturation en eau du sol et hydropériode 

Le temps de résidence de l’eau joue un rôle important. Plus le temps de résidence de l’eau est 

long et plus l’activité dénitrifiante va être importante (Clément, Aquilina et al., 2003). Les 

conditions anoxiques peuvent survenir après 2 à 10 jours d’engorgement continu. La 

dénitrification se produit à partir du taux de saturation en eau du sol de 60 %. Une saturation en 

eau des pores du sol comprise entre 70-80 % favorise la production de N2O en particulier dans 

les sols acides riches en carbone organique, associées à des températures élevées et des apports 

de nitrates (Clément, 2001 ; Hefting et al., 2013, Beetz et al., 2013).  

Par ailleurs, des pluies intenses associées à une courte période d’inondation auraient un potentiel 

d’émission de N2O plus important que des pluies faibles à modérées associées à une longue 

période d’inondation (Zhang et al., 2023). Jusqu’à un certain point, une augmentation de 

l’émission de N2O est pressentie en cas de sécheresse du fait de l’activité respiratoire accrue et 

de la potentielle acidification des sols suite à la respiration aérobie (Stirling et al., 2020). En 

revanche, une sécheresse très prolongée engendrerait une baisse des émissions de N2O car la 

dénitrification fonctionne en conditions anaérobies (Kasak et al., 2022). La succession de cycles 

de périodes sèches et humides influence le taux d’émission de N2O. Il semblerait que plus la 

différence est marquée entre périodes sèches et humides, plus le taux d’émission de N2O est 

susceptible d’augmenter, d’autant plus si le sol est saturé en eau et en conditions anaérobies. Les 

variations de conditions environnementales impacteraient la composition des communautés 

microbiennes avec des conséquences sur la production de N2O. En particulier, la période de 

sécheresse précédant la phase humide pourrait inhiber l’activité de la N2O réductase, qui permet 

de réduire le N2O en N2 et par conséquent augmenter l’émission de N2O (Barrat et al., 2020). 

Il n’existe pas de relations linéaires permettant de prédire les émissions de N2O en fonction du 

niveau de la nappe. Elles sont très sensibles aux changements environnementaux et peuvent 

survenir sous forme de pics d’émissions (Mander et al., 2025). La dénitrification semble favorisée 

lorsque le niveau de la nappe se situe entre 10 et 30 cm sous la surface du fait de conditions 

favorables à l’accumulation de NH4
+ à 10 cm et de conditions favorables à l’accumulation de 

nitrates à 30 cm (Hefting et al., 2004). Les flux de N2O émis les plus importants en tourbières se 

situeraient à un toit de nappe compris entre 30 et 50 cm (Couwenberg et al., 2022).  

Afin de conjuguer élimination importante du nitrate et limitation de la production du N2O (GES), 

il est suggéré de maintenir un niveau de nappe élevé sur une longue durée (Ullah et al., 2005). 

En effet, des conditions anaérobies strictes favorisent une dénitrification complète jusqu’au stade 

N2. Afin que cette dénitrification soit également efficace, il est suggéré que le sol ne soit pas 

saturé de manière permanente (Curie et al., 2006).  

Régime tidal et élévation du niveau marin 

Les émissions de protoxyde d’azote sont considérées de manière générale comme faibles en 

zones humides côtières comme les marais salés (Yang et Silver, 2016). Les immersions répétées 

générées par les marées peuvent avoir comme conséquence l’émission significative de protoxyde 

d’azote à court terme. Les périodes hydrodynamiques (marée montante ou descendante) sont des 
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périodes particulièrement émettrices. Ces émissions, à prendre en compte, restent toutefois bien 

moindres que la réduction d’émissions d’autres GES comme le méthane, voire la captation de CO2 

ou la séquestration de carbone dans les sédiments (Emery et al., 2021).  

En raison de l’élévation du niveau marin, de plus grandes fréquences et de plus grandes durées 

d’inondation liées aux marées sont attendues. Il en résulterait des conditions plus réductrices 

davantage propices à la dénitrification. Une hausse de la production de N2O avec l’élévation du 

niveau marin serait potentiellement contrebalancée en partie par la consommation de N2O par 

dénitrification complète (Yang et Silver, 2016). 

Potentiel hydrogène 

Les pH les plus faibles limitent l’activité des bactéries dénitrifiantes et le processus de nitrification 

(Clément, 2001). Néanmoins, de l’oxyde nitreux peut être produit en plus grandes quantités lors 

d’une dénitrification partielle en milieu acide (sédiments sableux notamment) pour un pH 

inférieur à 4 ou 5. En particulier, l’activité de la N2O réductase est diminuée en milieu acide. Au-

delà de 7, les émissions de N2O sont considérées comme négligeables avec une dénitrification 

complète pour un pH compris entre 6 et 8 (Hefting et al., 2003 et 2013 ; Beetz et al., 2013).  

Salinité 

L’activité et la présence de bactéries dénitrifiantes semblent diminuer avec l’augmentation de la 

salinité. Par voie de conséquence, l’émission de protoxyde d’azote est atténuée (Wang et al., 

2018). Les zones humides côtières salines sont considérées comme peu émissives en N2O, avec 

beaucoup d’incertitudes qui demeurent notamment liées aux conséquences à court terme des 

variations de salinité (Rosentreter et al., 2021). 

Une intrusion saline à concentration élevée en sel dans une zone humide saumâtre conduirait à 

une augmentation des émissions de protoxyde d’azote à court terme. Cela pourrait être dû au 

stress salin exercé sur la N2O réductase ou à un effet de la concentration élevée en sel rendant 

l’azote davantage disponible pour la nitrification (Doroski et al., 2019). 

Température 

Comme pour les autres processus biogéochimiques en lien avec la décomposition aérobie ou 

anaérobie de la matière organique, la température stimule l’activité microbienne liée à la 

dénitrification. Elle est par ailleurs fortement reliée aux autres processus qui peuvent fournir un 

substrat organique nécessaire aux bactéries dénitrifiantes (Rapin et al., 2021). De faibles 

températures du sol ralentissent le processus de dénitrification dont l’intensité augmente 

graduellement jusqu’à 25 °C et atteint un plafond pouvant perdurer jusqu’à 60 °C (Curie, 2006).  

Les émissions de N2O en zones humides sont pressenties comme ayant tendance à augmenter 

dans un contexte de réchauffement climatique. Dans un contexte d’augmentation des 

températures et d’assèchement, l’accélération de la nitrification menée par des archées 

spécifiques aurait tendance à augmenter les émissions de N2O dépendantes des apports en 

nitrates (Bahram et al., 2022). Une augmentation de la température est également associée à une 

émission accrue de 54 % de N2O en zones humides par rapport à une zone témoin analogue située 

en bordure de grand lac (Cheng et al., 2020).  
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En marais salés, l’augmentation concomitante de la température ambiante et de la concentration 

en azote réactif sont susceptibles de faire passer ces écosystèmes de faible puits à source 

importante de N2O. Ces deux variables (T°C et azote réactif), susceptibles d’augmenter dans les 

années à venir sur ce type de milieu, peuvent compromettre le potentiel carbone bleu des marais 

salés via une augmentation significative de N2O émis (Comer-Warner et al., 2023).  

b. Facteurs édaphiques et biologiques indirects 

Les facteurs édaphiques et biologiques modulent indirectement les processus du cycle de l’azote 

en influençant la disponibilité des substrats et les conditions physico-chimiques du milieu.  

Concentration en carbone organique du sol 

Des conditions réductrices dans des sols riches en matière organique favorisent une 

dénitrification incomplète et la production de N2O (Ley et al., 2018). Plus la teneur en matière 

organique d’un sol est élevée, plus l’activité dénitrifiante sera élevée. Elle décroît avec la 

profondeur, notamment lors du passage de l’horizon organo-minéral à un horizon minéral 

(Clément et al., 2002).  

Qualité de la matière organique du sol 

Les carbohydrates, en particulier les monomères de glucides, constituent des sources d’énergie 

potentielle pour les différents micro-organismes responsables de la décomposition de la matière 

organique notamment la dénitrification (Rapin et al., 2021). 

Au-delà d’un rapport C/N supérieur à 25, les émissions de N2O peuvent être considérées comme 

non significatives en tourbières drainées (Klemedtsson et al., 2005). A l’inverse, plus le rapport 

C/N est bas, plus les émissions de N2O sont élevées en particulier à partir d’un rapport C/N 

inférieur à 18-19 (Yao et al., 2022). Dans des zones humides aménagées pour le traitement des 

eaux usées, les valeurs d’émissions de protoxyde d’azote semblent encore plus accrues en dessous 

de 5 jusqu’à un rapport C/N proche de 0 où les valeurs maximales sont observées (Wang et al., 

2024b).  

Teneur en argile 

L’activité des bactéries dénitrifiantes est stimulée par la concentration en composés carbonés 

assimilables dans le milieu (carbone labile). Elle peut être influencée par une forte teneur en 

particules fines comme de l’argile ou des limons. Pour des sols de vallées alluviales, un seuil de 

65 % d’argile et de limon a été établi en dessous duquel la dénitrification n’est pas détectée (Pinay 

et al., 2002 et 2007). Des sols forestiers humides avec les plus hautes teneurs en argile 

correspondaient aux sites les plus émetteurs en N2O (Yu et al., 2022). 

Type de végétation 

Les émissions de protoxydes d’azote seraient plus importantes en zones intertidales végétalisées 

par rapport aux zones intertidales sans végétation (Gong et al., 2023). 

Les plantes à aérenchymes tels que les roseaux sont souvent utilisées pour la phytoépuration 

d’eaux usées. Il est présupposé que l’apport d’oxygène jusqu’à la rhizosphère via les aérenchymes 

inhibe la dénitrification et la production de N2O, tout en stimulant la nitrification. D’un autre côté, 
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des conditions anaérobies fortement réductrices liées à des inondations prolongées seraient 

propices à la dénitrification complète (Ley et al., 2018). Le transport de protoxyde d’azote vers 

l’atmosphère par les aérenchymes peut compter jusqu’à 37 % des émissions de zones humides 

aménagées pour le traitement d’eaux usées (Wang et al., 2018).  

Une concentration plus élevée en lignine et en polyphénols aurait tendance à réduire les 

émissions de N2O en particulier en l’absence de fertilisation azotée, car la lignine fait partie des 

composés organiques récalcitrants plus difficilement biodégradables (Abalos et al., 2022). 

La valeur moyenne d’émissions de N2O des forêts serait deux fois plus élevée que celle des 

prairies avec des variations importantes selon la texture du sol (teneur en argile ou en sable), les 

précipitations et la température de l’air (Yu et al., 2022). Les flux de N2O par les sols forestiers 

étaient plus importants au niveau des aulnes par rapport à des bouleaux et des épicéas du fait de 

la teneur en eau du sol plus importante, des concentrations en carbone et azote disponibles plus 

élevées et de la présence d’aérenchymes et de lenticelles hypertrophiées sur les troncs (Wen et 

al., 2017). A l’inverse, il a été relevé que la canopée d’une forêt riveraine à aulnes pouvait réduire 

les pics d’émissions de N2O des sols alluviaux de manière importante, en atténuant les émissions 

à l’échelle de l’écosystème jusqu’à des valeurs 6 fois moins élevées que les valeurs mesurées au 

niveau du sol (Mander et al., 2021). 

Stade trophique 

Un milieu eutrophe contient une quantité élevée en nutriments et notamment en azote réactif. 

Plus un milieu donné présente une teneur élevée en azote et plus les risques d’émissions de 

protoxyde d’azote existent (Pinay et al., 2018). Le drainage de tourbières peut avoir pour 

conséquence de faire passer le milieu d’un stade oligotrophe à un stade méso ou eutrophe en 

réactivant l’azote contenu dans la matière organique et en accélérant la nitrification et la 

dénitrification in fine (IPCC, 2014).  

Bioturbation 

Par ailleurs, une bioturbation élevée par des crabes peut avoir tendance à augmenter de manière 

notable les émissions de protoxyde d’azote en zone intertidale. L’intensité de la bioturbation 

causée par plusieurs espèces de crabes s’enfouissant dans les sédiments est corrélée positivement 

avec les émissions de N2O. Les changements des paramètres physico-chimiques et les effets 

induits sur les communautés microbiennes expliqueraient ce processus (An et al., 2022). Dans 

d’autres contextes, des effets contraires ont été observés avec notamment une hausse des 

émissions de N2O dans les sédiments de mangroves où les crabes étaient exclus. Cela pourrait 

être dû à des conditions plus réductrices et anaérobies dans les zones où les crabes ne 

réoxygènent pas le milieu par bioturbation (Otero et al., 2020). 

c. Facteurs écologiques et anthropiques  

Les autres facteurs écologiques et les facteurs anthropiques agissent à plus grande échelle 

spatiale et temporelle sur les flux d’azote sur le moyen terme et le long terme. Ils conditionnent 

la trajectoire du cycle de l’azote en prenant en compte les impacts passés et actuels liés aux 

activités humaines.  
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Déséquilibre de niveau trophique 

Une forte abondance d’anatidés aurait des effets contrastés sur les émissions de protoxyde 

d’azote des zones humides qu’ils fréquentent. Plus précisément, la pousse de la végétation 

hygrophile est impactée et le développement des aérenchymes est retardé ; ce qui diminue 

l’apport d’oxygène dans le sol où il est nécessaire à la nitrification. Il en résulterait des émissions 

de protoxyde d’azote faibles liées à de faibles quantités de nitrate et à des conditions anaérobies 

sur une longue durée (Winton et al., 2017). L’apport d’azote réactif (urée, NH4
+) par les fèces 

d’herbivores est susceptible d’augmenter la production à court terme de protoxyde d’azote en 

zones humides (Malhi et al., 2022).  

Âge de l’écosystème 

Les prairies jeunes seraient davantage émettrices de CH4 et de N2O que les prairies anciennes 

(Carrère et al., 2022).  

Altérations 

Les zones humides dégradées sont susceptibles d’émettre davantage de CH4 et de N2O que les 

zones humides en bon état (Rosentreter et al., 2021). 

Le drainage couplé à des apports d’azote importants favorise l’émission de N2O (Beetz et al., 

2013). En particulier, l’abaissement de la nappe dans des marais tourbeux (fens) accroît l’émission 

de protoxyde d’azote (Augustin et al., 1998). Une température élevée combinée au drainage 

accroît significativement les émissions de protoxyde d’azote en zones humides (Bahram et al., 

2022). 

L’irrigation peut impacter la production de N2O dans des plaines alluviales. Une augmentation 

des émissions de N2O issues de l’eau souterraine peut être constatée, avec des variations selon 

de multiples paramètres. Le coefficient d’infiltration des précipitations semble jouer de manière 

prépondérante (Li et al., 2023). 

Les plans d’eau naturels comme certains lacs peuvent être des puits de N2O, mais les plans d’eau 

anthropisés peuvent être des importants émetteurs de ce GES.  Les plans d’eau eutrophes sont 

considérés comme des émetteurs de N2O (Li et al., 2025).  

L’eutrophisation des plans d’eau augmente la quantité de N2O qu’ils émettent, avec un effet plus 

marqué que l’élévation des températures (Audet et al., 2024). A l’inverse, des petits plans d’eau 

artificiels à usage agricole peuvent être des puits de N2O dans certains cas, y compris dans des 

milieux eutrophes (Webb et al., 2019). Par ailleurs, les milieux submergés en permanence 

présentent une vitesse de diffusion du N2O moins élevée. La dénitrification, y compris la 

dénitrification partielle conduisant à l’émission de N2O, est moins efficace dans ces conditions 

(Martinez-Espinosa, 2021). 

Les apports d’azote peuvent se faire par dépôts atmosphériques : oxydes d’azotes issus de la 

combustion des énergies fossiles, ammoniac (NH3) volatile issu des engrais azotés ou des 

effluents d’élevage (Barnaud et Fustec, 2007). L’excès de nitrate peut entraîner une croissance 

boostée de plantes ou d’algues avec des conséquences importantes sur les écosystèmes impactés 

(Rapin et al., 2021). Ces apports peuvent conduire à des émissions importantes de N2O en trop 

grandes quantités lorsque les conditions sont favorables (Mitsch et Gosselink, 2015). 
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Figure 11 : Sous-fonctions biogéochimiques d'une zone humide liées au climat, adapté de Rapin et al., 2021 – en bleu les sous-fonctions 

ayant un effet refroidissant sur le climat et en rouge les sous-fonctions ayant un effet réchauffant sur le climat 

Des zones humides pauvres en nutriments, dites oligotrophes, limitent le développement de 

micro-organismes qui utilisent la matière organique comme substrat. En cas d’apports 

supplémentaires azotés, les processus biogéochimiques de ces zones sont bouleversés et peuvent 

conduire à des changements de communautés microbiennes et végétales, une vitesse 

décomposition accrue et des émissions importantes de N2O surtout en provenance de sols 

organiques drainés (Hobbie, 2005 et Kuzyakov, 2010). 

 

III. Vue d’ensemble des fonctions, processus et facteurs 

d’influences des zones humides pour la régulation du 

climat  

 

a. Sous-fonctions de régulation climatique et interrelations avec les 

autres fonctions  

Pour résumer, les zones humides sont susceptibles de capter, de consommer ou d’émettre des 

gaz à effet de serre (CO2, CH4, N2O), en particulier en agissant sur les sous-fonctions des zones 

humides liées au climat (voir Figure 11). La notion de fonctions et de sous-fonctions est adaptée 

d’ouvrages de référence préexistants en France (Gayet et al., 2023 et Rapin et al., 2021). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les zones humides jouent un rôle important dans la régulation du climat au travers des sous-

fonctions « puits » (captation de carbone par photosynthèse, accumulation et séquestration de 

carbone, consommation de méthane, consommation de protoxyde d’azote) et des sous-fonctions 

« sources » (processus de décomposition aérobies ou anaérobies de la matière organique). 
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Selon la prévalence de certaines fonctions par rapport à d’autres sous l’influence de certains 

facteurs, les zones humides peuvent avoir un effet réchauffant sur le climat. La balance radiative 

est un terme utilisé pour estimer l’impact climatique d’un écosystème et/ou d’une action de 

gestion et de restauration. Elle correspond à une mesure statique affectant le bilan énergétique 

de la Terre sur un horizon de temps donné : PRG20, PRG100, PRG*, SGWP20, SGWP100, etc... L’unité 

de base commune utilisée est le CO2 équivalent avec des valeurs de conversion entre GES 

variables selon les métriques climat utilisées (CH4 en CO2eq, N2O en CO2eq). A noter qu’une tonne 

de carbone n’équivaut pas à une tonne de CO2 équivalent, mais à 44/12 t CO2-eq soit environ 3.67. 

A l’échelle d’un écosystème, le bilan carbone (Net Ecosystem Carbon Balance - NECB) prend en 

compte essentiellement les flux de GES carbonés. Cela correspond à minima aux flux de CO2 liés 

à la photosynthèse et à la respiration aérobie (NEE ou NEP), à la séquestration de carbone en cas 

d’apports allochtones par sédimentation, aux émissions de CH4 et aux flux latéraux de carbone 

(DIC, DOC, POC). La prise en compte des GES azotés (N2O), d’autres gaz carbonés (monoxyde de 

carbone, composés organiques volatiles), de l’effet des incendies, des exports de biomasse, peut 

compléter ce premier bilan pour donner une vision plus complète (Bansal et al., 2023). 

Si la balance penche vers les sous-fonctions puits plutôt que les sous-fonctions sources alors la 

zone humide considérée peut avoir un effet refroidissant sur le climat (atténuation des 

changements climatiques) et vice-versa. Les sous-fonctions biogéochimiques des zones humides 

en lien avec le cycle du carbone et de l’azote sont fortement reliées à des processus et des facteurs 

d’influence susceptibles d’impacter positivement ou négativement le climat. Les zones humides 

sont le siège de nombreuses autres fonctions en étroite interdépendance à différentes échelles 

(Figure 12). 
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Pour des informations précises concernant les facteurs d’influence par processus, se référer à la 

partie III. Selon le processus considéré, les facteurs d’influence les plus prépondérants peuvent 

être communs à plusieurs processus (température, élévation de la température, niveau de la 

nappe, type de communauté microbienne, quantité et qualité de la matière organique, 

eutrophisation, drainage) mais certains peuvent aussi différer (voir Figure 13). 

Figure 12 : Interdépendance entre sous-fonctions climatiques et autres fonctions des zones humides, adapté 

d'Adamus et al., 1987 et tiré de Rapin et al., 2021 d’Hambäck et al., 2023 ; Gayet et al., 2023. 

-- Incompatible   - Parfois incompatible   +/- Effets très variables  

+ Parfois amplification   ++ Amplification   Vide = pas d’interaction connue 
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b. Bilan des facteurs d’influence sur la dynamique des GES en zones 

humides et conséquences sur le climat 

Les facteurs d’influence sont à considérer de manière décloisonnée car ils sont en étroite 

interrelation. Lorsque des valeurs chiffrées sont indiquées dans les tableaux ci-dessous, cela 

correspond à un seuil à partir duquel ou un intervalle au sein duquel le facteur considéré tend à 

intensifier le processus considéré. Les mentions relatives à l’augmentation ou la diminution d’un 

processus correspondent à des variations de l’intensité du processus ou de sa vitesse de réaction.  

Le code couleur reflète l’influence d’un facteur donné sur l’effet refroidissant ou réchauffant des 

zones humides sur le climat (bleu foncé : effet refroidissant fort, bleu clair : effet refroidissant, 

gris : effet variable, orange clair : effet réchauffant, orange foncé : effet réchauffant fort).  

En aucun cas, cela ne se substitue à un bilan carbone écosystémique multi-GES chiffré qui permet 

de d’apprécier si une zone humide est plutôt un puits ou une source de carbone. Cette notion 

déclinée par type de zones humides est abordée en deuxième partie du document. En effet, ne 

considérer uniquement que certains processus liés aux flux verticaux de GES constitue une vision 

simplifiée de la réalité. En effet, selon les zones humides, la séquestration du carbone peut faire 

intervenir d’autres processus comme la sédimentation, l’enfouissement de la matière organique, 

les échanges latéraux de carbone, l’humification ou la turbification dans le cas des tourbières.  

Figure 13 : Facteurs d'influence prépondérants par processus adapté de Reddy et Delaune, 2008 ; Kayranli et al., 2010 ; Mitsch et al., 

2016 ; Villa et al., 2018 ; Rapin et al., 2021 ; Gayet et al., 2023 ; Zhang et al., 2025 – même code couleur que le schéma précédent 
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De plus, la consommation de CH4 par méthanotrophie et de N2O lors d’une dénitrification 

complète ou d’autres processus du cycle de l’azote n’ont pas été évoquées ou de manière partielle. 

Tableau 2 : Facteurs abiotiques environnementaux et processus biogéochimiques en zones humides 

Facteurs Captation CO2 

(production primaire 

brute) 

Émissions CO2 

(respiration 

aérobie) 

Emissions CH4 Emissions 

N2O 

Teneur en 

oxygène 

dissous 

Variable 
 

Poskuta et al., 1974 

Björkman, 2006 

[O2] > 1-2 mg/L 
 

Quan et al., 2012 

[O2] < 1-3 

mg/L 

 

Maruya et al., 2023 

Cui et al., 2024 

[O2] < 1-2 

mg/L  

 

Rapin et al., 2021 

Potentiel 

Redox 

> +350-400 mV 

 

Husson, 2013 

> +400-500 mV 

 

Boonman et al., 2024 

Entre -100 mV 

–  

-300 mV 

 

Hou et al., 2000 

Bridgham et al., 

2013 

Entre 100 et 

400 mV  

 

Reddy et D’Angelo, 

1994 

Saturation 

des pores du 

sol en eau 

Variable 
 

Reza Pezeshki, 2016 
 

Variable 

 

Vogel, 2015 

Moyano et al., 2012 

 

De 60 à 100 % 

 

Ma et al., 2025 

Bansal et al., 2021 

Cui et al., 2024 

70-80 % 

 

Hefting et al., 

2013 

Niveau de la 

nappe  

Variable 

 
Mitsch et Gosselink, 2015 

En-dessous de 5 cm 
(sous la surface) 
Miao et al., 2013 

Sulman et al., 2009 

Au-dessus de 30-

40 cm (sous la 

surface) 

 
Cui et al., 2024 

Evans et al., 2021 

10 à 50 cm 
(sous la surface) 

 
Hefting et al., 2004 

Couwenberg, 2022 

Mander et al., 2025 

Régime tidal Augmentation à 

diminution 
Huang et al., 2022 

Mayen et al., 2024 

 

Augmentation à 

diminution 
Wang et al., 2016 

Reithmaier et al., 2023 

Gong et al., 2023 

Augmentation 

à diminution 
Rosentreter et al., 2021 

Arias-Ortiz et al., 2024 

 

Augmentation 

à diminution 
Yang et Silver, 2016 

Emery et al., 2019 

 

Potentiel 

Hydrogène 

Variable 
Xia et al., 2025 

Gorham, 1991 

> 5.5-6 

Grybos et al., 2009 

Duchaufour et al., 2024 

Entre 5 et 9 

Kostyurbenko et al., 2019 

<4-5 
Hefting et al., 2013 

Salinité [NaCl] faible 

 

Wieski et al., 2010 

[NaCl] faible 

 

Neubauer, 2013 

<18 g/L 

 

Poffenberger et al., 

2011 

[NaCl] faible 

 

Rosentreter et al., 

2021 

 

Teneur en oxygène, potentiel redox, saturation en eau et niveau de la nappe 

Les processus biogéochimiques en lien avec le cycle du carbone et le cycle de l’azote sont 

fortement reliés à l’hydrologie de la zone humide. La faible disponibilité de l’oxygène dans des 

https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0044328X74801078
https://onlinelibrary.wiley.com/doi/abs/10.1111/j.1399-3054.1966.tb07046.x
https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0960852412009236
https://www.researchgate.net/publication/309024768_Photosynthesis_in_Wetlands
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milieux fréquemment en eau ou gorgés d’eau est la principale clé de compréhension concernant 

l’accumulation de matière organique en zones humides. En effet, la diffusion de l’oxygène est 

1000 fois plus lente dans l’eau que dans l’air (Pinay et al., 2018). En lien étroit avec la teneur en 

oxygène du milieu, le potentiel d’oxydo-réduction, aussi appelé potentiel redox, renvoie au 

pouvoir oxydant ou réducteur d’un milieu donné. Il est le plus élevé en conditions aérobies et 

devient négatif en conditions anaérobies. Pour un taux de saturation des pores du sol en eau au-

delà de 60 % et jusqu’à 100 %, associé à un potentiel redox faible et à de faibles teneurs en 

oxygène (<1-3 mg/L), les conditions sont propices à la méthanogenèse avec un effet réchauffant 

fort sur le climat lié à des émissions importantes de CH4. Un taux de saturation entre 70 et 80 % 

semble le plus favorable à l’émission de N2O (Cui et al., 2024 et Hefting et al., 2013). De plus, la 

dénitrification, dont une partie des produits de la réaction conduit à l’émission de N2O, survient 

pour des valeurs intermédiaires (entre +100 et +400 mV) avec un effet réchauffant fort sur le 

climat (Reddy et d’Angelo, 1994).  

L’hydrologie des zones humides dépend fortement des fluctuations de la nappe sous-jacente à la 

zone humide. Comme expliqué précédemment, la hauteur moyenne du toit de la nappe permet 

de distinguer le sol en deux parties : une partie dans laquelle l’oxygène est présent et une partie 

où l’oxygène est très peu présent voir absent (conditions anoxiques).  

En dessous d’un toit de nappe à 5 cm sous la surface, la respiration aérobie est fortement stimulée 

du fait de la présence d’oxygène dans les horizons superficiels du sol, induisant l’émission de CO2 

avec un effet réchauffant fort sur le climat (Sulman et al., 2009 et Miao et al., 2013). Au-dessus 

d’un toit de nappe se situant à 30-40 cm sous la surface, la méthanogenèse est favorisée de 

manière d’autant plus marquée en se rapprochant de la surface du fait de l’absence d’oxygène 

avec une émission de CH4 impactant fortement le climat. En considérant conjointement 

l’oxydation de la tourbe par décomposition aérobie et la méthanogenèse, il a été estimé que le 

bilan GES d’un toit de nappe situé entre 5 et 13 cm de profondeur en moyenne conduit à un effet 

positif sur le climat à long terme selon le PRG100, (Evans et al., 2021). Le niveau de nappe moyen 

favorisant l’émission de N2O semble plus variable entre 10 et 50 cm sous la surface. Cela 

correspond à des fluctuations hydrologiques pouvant survenir au cours de l’année sur une même 

zone humide (Hefting et al., 2004, Couwenberg et al., 2022 et Mander et al., 2025). 

Régime tidal 

L’alternance du cycle des marées à différentes échelles temporelles, l’ampleur des différents 

régimes tidaux existants et les conditions locales spécifiques en zones côtières rendent difficile 

de statuer sur des effets stimulants ou inhibant du régime tidal sur les processus liés au carbone 

et aux GES (Huang et al., 2022, Mayen et al., 2024, Wang et al., 2016, Gong et al., 2023, 

Rosentreter et al., 2021, Arias-Ortiz et al., 2024, Yang et Silver, 2019 et Emery et al., 2019).  

Potentiel Hydrogène 

Le pH pour la plupart des processus ayant des répercussions sur les changements climatiques se 

situe en général dans une large gamme de valeurs autour de l’équilibre entre acidité et alcalinité. 

Un pH acide peut ralentir de manière importante la décomposition de la matière organique et 

avoir un impact positif sur le climat en conservant les stocks de carbone en place même si 

l’activité photosynthétique peut être affectée (Gorham, 1991). En revanche, les émissions de N2O 

sont fortement favorisées dans des conditions acides inférieures à 4-5 de pH (Hefting et al., 2013).  
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Salinité 

La salinité désigne la concentration en sels dissous dans l’eau, en particulier du chlorure de 

sodium. Dès lors qu’elle s’élève, la concentration en sel a tendance à atténuer la croissance de la 

végétation et donc la captation de carbone mais aussi l’activité des micro-organismes 

responsables de la respiration aérobie ou de la dénitrification (Rosentreter et al., 2021). 

L’émission de CH4 est considérée comme peu significative au-delà de 18 gNaCl/L mais peut 

demeurer importante pour des valeurs de salinité faibles. Les secteurs de salinité moyenne à 

élevée seraient ainsi bien moins émetteurs de ce GES que les secteurs d’eau douce (Poffenberger 

et al., 2011). 

Tableau 3 : Facteurs abiotiques pédoclimatiques et processus biogéochimiques en zones humides 

Facteurs Captation CO2 

(production primaire 

brute) 

Émissions CO2 

(respiration aérobie) 

Emissions CH4 Emissions N2O 

Pluviométrie Moyenne 

 

Zhang et al., 2018 

Song et al., 2016 

Faible à moyenne 

 

Zhang et al., 2025 

Seok-Hee et al., 2018 

Elevée 

 

Zhang et al., 2025 

Elevée  

 

Zhang et al., 2023 

Température  10-34°C (air) 

 

Cornic, 2025 

5-55°C (sol) 

 

Käterrer et al., 1998 

Richardson et al., 2012 
Sierra et al., 2015 

 

20-42°C (sol) 

 

Morant et al 2020 

Martinez- Eixarch et 

al., 2023 

25-60°C (sol) 

 

Curie, 2006 

Concentration 

en carbone 

organique 

[Corg] moyenne à 

élevée 
Laboubée, 2007 

Harper, 2024 

 

[Corg] élevée en 

conditions aérobies 
Li et al., 2021 

Jurasinski, 2016 

 

[Corg] élevée 

en conditions 

anaérobies 
Grunfeld et Brix, 1999 

 

[Corg] élevée 

en conditions 

anaérobies 

partielles 
Hill et Cardaci, 2004 

 

Qualité de la 

matière 

organique 

Composés humiques  
Reddy et Delaune, 2008 

Carbohydrates 
Reddy et Delaune, 2008 

Carbohydrates 
Villa et al., 2018 

Carbohydrates 
Rapin et al., 2021 

 

Teneur en 

argile 

[argile] moyenne à 

élevée  
Puigdefabregas, 2005 

 

[argile] faible 
Manjaiah et al., 2010 

Meersmans et al., 2008 

[argile] 

moyenne à 

élevée 
Keiluweit et al., 2018 

Torres-Alvarado et al., 

2005 

 

[argile] 

moyenne à 

élevée 
Pinay et al 2002 et 2007 

Ratio C/N du 

sol 

Entre 13 et 26 
Zeng et al., 2017 

 

< 15-25 
Rapin et al., 2021 

Chabalier et al., 2006 

Entre 10 et 18 
Chen et al., 2024 

Wang et al., 2024b 

<18-19 
Wang et al., 2024b 

Yao et al., 2022 

https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0038071711003981
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Pluviométrie 

Les précipitations ont une forte influence sur les processus biogéochimiques en zones humides. 

Elles influent sur l’humidité du sol et les concentrations en oxygène dissous, l’apport de matières 

en suspension (carbone organique, nitrates). L’augmentation des précipitations a tendance à 

augmenter la teneur en humidité du sol et les niveaux des nappes, ainsi que potentiellement les 

processus anaérobies comme la méthanogenèse (Clément et al., 2002 et Clément et al., 2003). A 

l’inverse, des années plus sèches favorisent les processus aérobies de décomposition de la 

matière organique tandis que la situation intermédiaire est davantage favorable à la croissance 

des plantes en générale. Il en résulte des situations contrastées quant aux répercussions 

climatiques, les années très pluvieuses occasionnant d’importantes émissions de CH4 (Song et al., 

2018 ; Zhang et al., 2025). 

Température  

La température influence fortement l’activité des êtres vivants et la cinétique des réactions 

chimiques impactant le climat. La tolérance de la végétation à la température est moins élevée 

que celles des micro-organismes responsables de la décomposition de la matière organique, en 

particulier au-delà de 34°C. La méthanogenèse reste particulièrement stimulée entre 20 jusqu’à 

42°C, tandis que la respiration aérobie et l’émission de N2O peuvent être effectives au-delà de 

50°C (Curie, 2006 ; Richardson et al., 2012 ; Morant et al., 2020 ; Martinez-Eixarch et al., 2023 et 

Cornic, 2025).  

Concentration en carbone organique 

Une concentration en carbone organique moyenne à élevée est globalement favorable à la 

croissance de la végétation, mais également à la respiration aérobie, la méthanogenèse et à la 

dénitrification si les conditions sont favorables (Harper, 2024 ; Li et al., 2021 ; Grunfeld et Brix, 

1999 et Hill et Cardaci, 2004). En effet, le carbone organique constitue une source d’énergie pour 

les processus de décomposition de la matière organique aussi bien aérobies que anaérobies. Il en 

résulte des effets contrastés sur le climat, les stocks importants de carbone organique existants 

seraient à préserver le plus possible pour éviter des potentielles émissions de GES dans 

l’atmosphère (Rapin et al., 2021). 

Qualité de la matière organique du sol 

L’humus, associé à d’autres composés en sols minéraux comme les argiles, stimulerait la pousse 

de la végétation en structurant le sol et en retenant certains nutriments. Les composés humiques 

sont en revanche plus difficilement minéralisables par les micro-organismes. A l’inverse, les 

carbohydrates correspondent à du carbone labile facilement utilisable par les micro-organismes 

responsables de la décomposition de la matière organique. La proportion entre ces composés 

dans les sols peut influencer la prévalence des processus biogéochimiques ayant des impacts 

positifs ou négatifs sur le climat (Reddy et Delaune, 2008 et Rapin et al., 2021).  

La teneur en argile influence positivement la photosynthèse via la formation de complexes argilo-

humiques. Des sols riches en argile présentent des teneurs en oxygène moins élevées que d’autres 

sols minéraux. Il en résulte que les processus aérobies fonctionnent de manière moins efficace 

mais les processus anaérobies peuvent être davantage stimulés en particulier la méthanogenèse 

(Meersmans et al., 2008 ; Torres-Alvarado, 2005). 
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La production primaire est favorisée à des valeurs variables de rapport C/N. Le rapport C/N exerce 

par ailleurs une influence importante sur les émissions de GES notamment le CO2, le CH4 ou le 

N2O. Entre 10 et 18, les émissions de CH4 sont potentiellement plus importantes tandis que les 

émissions de CO2, de N2O deviennent significatives en dessous de 15-25 et peuvent être très 

élevées à des faibles valeurs de rapport C/N dans le dernier cas (Rapin et al., 2021 ; Chen et al., 

2024 ; Yao et al., 2022). De manière générale, cela signifie davantage d’émissions de GES plus la 

teneur en azote augmente par rapport à la teneur en carbone. 

Tableau 4 : Facteurs biotiques et processus biogéochimiques en zones humides 

Facteurs Captation CO2 

(production 

primaire brute) 

Émissions CO2 

(respiration aérobie) 

Emissions CH4 Emissions N2O 

Espèces 

exploitatives 

Augmentation 

forte 
Wright et al., 2004 

Scott et al., 2014 

Augmentation forte 
Ibanez et al., 1999 

Wright et al., 2004 

 

  

Végétation 

lignifiée 

Augmentation 
Bridgham et al., 2006 

Diminution  
Rice, 2005 

Diminution 
Guérin, 2006 

Diminution 
Abalos et al., 2022 

Végétation à 

aérenchymes  

Augmentation 
Walter and Heimann, 2000 

Iqbal et al., 2021 

Augmentation 
Brix et al., 2001 

Iqbal et al., 2021 

Augmentation 

forte 
Xiao et al., 2024 

Iqbal et al., 2021 

Augmentation à 

diminution 
Wang et al., 2018 

Ley et al., 2018 

 

Végétation 

arborée 

 

Augmentation 

forte 
Bridgham et al., 2006 

Krause et al., 2022 

Augmentation à 

diminution 
Tang et al., 2020 

Yang et al., 2022 

Augmentation 
Barba et al., 2018 

Jeffrey et al., 2023 

 

Augmentation à 

diminution 
Yu et al., 2022 

Wen et al., 2017 

Mander et al., 2021 

 

Types de 

communautés 

microbiennes 

Micro-

organismes 

autotrophes  

 
Savelli et al., 2024 

Hamard et al., 2025 

 

Micro-organismes 

hétérotrophes 
Schiff et al., 1998 

Narrowe et al., 2019 

Archées et 

bactéries 

méthanogènes 

hétérotrophes 
Villa et al., 2020 

Bechtold et al., 2025 

Bactéries 

dénitrifiantes 

hétérotrophes 
Hénault et Germon, 1995 

Curie et al., 2006 

 

 

Type de végétation 

Le type et l’espèce de la végétation hygrophile considérée jouent un rôle important dans le cycle 

du carbone et de l’azote en lien avec la captation de carbone et l’émission de GES. 
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Certaines plantes vasculaires de zones humides peuvent faciliter les échanges de gaz entre la 

zone anoxique et la zone oxique du sol, en particulier celles présentant des organes dotés 

d’aérenchyme. Cela peut favoriser l’échange de l’O2 et de CO2 nécessaire à la physiologie des 

plantes de zones humides. Il en résulte également des émissions importantes de CH4 importantes 

par ces types de plantes (Walter and Heimann, 2000 ; Xiao et al., 2024). 

Selon les types de végétation, la quantité totale de biomasse et la durée de vie des organes des 

végétaux peuvent varier. Les stratégies de croissance des espèces exploitatives conduisent à 

produire davantage de biomasse que les espèces conservatives mais les tissus végétaux produits 

sont plus facilement dégradables et minéralisables (Ibanez et al., 1999 et Wright et al., 2004). La 

partie lignifiée des espèces végétales ligneuses sont plus difficilement dégradables par les 

différents processus de décomposition (Rice, 2005 ; Guérin, 2006 et Abalos et al., 2022). Les 

végétations arborées sont susceptibles de davantage capter et de séquestrer du carbone dans 

leur biomasse, notamment aérienne, que les autres types de plantes. L’influence de la végétation 

arborée sur les émissions de gaz à effet de serre est variable. En particulier, de la même manière 

que les plantes à aérenchyme, les vaisseaux conducteurs de sève et les lenticelles peuvent servir 

de vecteurs d’émission pour le CH4 en période d’inondation prolongée (Jeffrey et al., 2023). 

Type de communautés microbiennes 

Les processus de décomposition de la matière organique telles que la méthanogenèse, la 

méthanotrophie et la dénitrification résultent de l’action de communautés de micro-organismes 

(archées, bactéries). La composition et l’activité de ces communautés microbiennes influent sur 

les émissions de gaz à effet de serre comme le CO2, le CH4 ou le N2O (Hamard et al., 2025 ; Narrowe 

et al., 2019 ; Villa et al., 2020 et Curie et al., 2006). 

Tableau 5 : Autres facteurs biotiques et processus biogéochimiques en zones humides 

Facteurs Captation CO2 

(production primaire 

brute) 

Émissions CO2 

(respiration 

aérobie) 

Emissions CH4 Emissions 

N2O 

Stade 

trophique 

eutrophe 

Augmentation 
Pinay et al., 2018 

Xiao et al., 2024 

Augmentation forte 
Pinay et al., 2018 

Wright et al., 2009 

 

Augmentation 

IPCC, 2014 

Xiao et al., 2024 

 

Augmentation 

forte 

Pinay et al., 2018 

IPCC, 2014 

 

Bioturbation  Augmentation 

à diminution 
Coverdale et al., 2014 

Atwood et al., 2015 

 

Augmentation 
Coverdale et al., 2014 

Agusto et al., 2022 

Augmentation 

à diminution 
Rowe et al., 2022 

Agusto et al., 2022 

Qin et al., 2024 

Augmentation 

à diminution 
Otero et al., 2020 

An et al., 2022 

Déséquilibre de 

niveau 

trophique 

Diminution forte 
Wilmers et al., 2012 

Atwood et al., 2015 

 

Augmentation 
Atwood et al., 2015 

 

 

Augmentation 

à diminution 
Winton et al., 2017 

Malhi et al., 2022 

Augmentation 

à diminution 
Winton et al., 2017 

Malhi et al., 2022 
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Âge de 

l’écosystème 

Jeune  
Arrouays et al., 2002 

Tian et al., 2024 

Jeune 
Carrère et al., 2024 

Schuster et al., 2024 

Jeune 
Carrère et al., 2024 

Schuster et al., 2024 

Jeune 
Carrère et al., 2024 

Schuster et al., 2024 

 

Stade trophique et bioturbation 

L’eutrophie a tendance à engendrer une augmentation des flux sortants de CH4 et une forte 

augmentation d’émissions de CO2 et de N2O qui contrecarrent l’augmentation de la productivité 

primaire (Pinay et al., 2018 et Xiao et al., 2024).  

La bioturbation par les espèces animales aurait des effets contradictoires sur la photosynthèse et 

les émissions de GES. Une bioturbation élevée entraînerait une augmentation de la respiration du 

fait de la réoxygénation des sédiments ou des horizons du sol (Coverdale et al., 2014 ; Atwood et 

al., 2015 ; Rowe et al., 2022 et An et al., 2022). 

Âge de l’écosystème 

L’âge de l’écosystème a une influence importante sur la production primaire et les flux de GES 

avec un bilan contrasté. Un écosystème jeune présenterait des taux de croissance végétative plus 

élevés qu’un écosystème mature ; mais également des émissions de GES carbonés et azotés 

potentiellement plus importantes. A long terme, le stock de carbone dans les écosystèmes mature 

peut être bien plus conséquent que pour de jeunes écosystèmes (Arrouays et al., 2002 ; Carrère 

et al., 2024 et Schuster et al., 2024). Par exemple, l’accumulation de carbone organique dans une 

tourbière peut prendre des milliers d’années avant d’atteindre quelques mètres de profondeur 

(Mitra et al., 2005).  

Tableau 6 : Facteurs liés aux changements climatiques et processus biogéochimiques en zones humides 

Facteurs Captation CO2 

(production primaire 

brute) 

Émissions CO2 

(respiration 

aérobie) 

Emissions CH4 Emissions N2O 

Elévation de la 

température 

Augmentation 
Bacon et al., 2017 

Augmentation 

forte 
Hagerty et al., 2014 

Augmentation 

forte 
Yvon-Durocher et al., 2017  

Augmentation 
Bahram et al., 2022 

Vagues de 

chaleur 

Diminution  
Gonzalez-Garcia et al., 2023 

Hu et al., 2020 

Augmentation 
Anjileli et al., 2021 

Lu et al., 2024 

Augmentation 
Lippmann et al., 2024 

Bansal et al., 2023 

Augmentation 
Comer-Warner et al., 2023 

Cheng et al., 2020 

Pluies intenses 

- inondations 

Diminution 
Zhang et al., 2025 

Diminution à 

Augmentation 
Seok-Hee et al., 2018 

Abril et Borges, 2019 

Augmentation 

forte 
Zhang et al., 2025 

Zheng et al., 2023 

Augmentation 
Zhang et al., 2025 

Zhang et al., 2023 

Sécheresse 

prolongée 

Diminution forte 
Han et al., 2023 

Li et al., 2024 

 

Augmentation 

forte 
Stirling et al., 2020 

Diminution 

forte 
Stirling et al., 2020 

Augmentation 

à diminution 
Stirling et al., 2020 

Kasak et al., 2022 
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Variabilité 

accrue du 

régime de 

précipitation 

Diminution à 

augmentation 
Fay et al., 2016 

Shuwen et al., 2004  

 

Augmentation à 

diminution 
Gao et al., 2018 

Salimi et al., 2021 

 

Diminution à 

augmentation 
Tangen et Bansal, 2019 

Cui et al., 2024 

Kalhori et al., 2024 

Augmentation 

forte 
Barrat et al., 2020 

Elévation du 

niveau marin 

Diminution 
Kirwan et al., 2012 

Zhu et al., 2022 

Diminution à 

augmentation 
Mcleod et al., 2011 

Morant et al., 2020 

 
 

Diminution  
Vizza et al., 2017 

Grillas et al., 2023 

Hartman et al., 2024 

Augmentation 

à diminution 
Yang et Silver, 2016 

Rosentreter et al., 2021 

Doroski et al., 2019 

 
 

Changements climatiques 

De manière générale, la réponse et la résilience des zones humides face aux changements 

climatiques dépendra beaucoup des altérations et de modifications de leur structure, de leur 

composition et de leur fonctionnement (Petrescu et al., 2015). 

L’élévation de la température favorise les processus biogéochimiques de manière générale. Elle 

stimulerait davantage la respiration aérobie et la méthanogenèse que la photosynthèse et la 

méthanotrophie (Hagerty et al., 2014 ; Yvon-Durocher et al., 2017). De trop fortes températures 

et notamment l’augmentation de la durée et de l’intensité des vagues de chaleur impacte 

négativement la croissance des plantes tout en favorisant les processus de minéralisation de la 

matière organique (Gonzalez-Garcia et al., 2021 ; Anjileli et al., 2021 ; Comer-Warner et al., 2023 

et Lippmann et al., 2024). 

Des pluies plus intenses et des inondations prolongées favorisent grandement les émissions de 

CH4. L’émission de N2O serait accentuée du fait du lessivage des sols tandis que la photosynthèse 

pourrait être perturbée du fait de conditions d’inondations prolongées (Zheng et al., 2023 et 

Zhang et al., 2025). A l’inverse, les sécheresses sont amenées à augmenter dans le cadre du 

réchauffement climatique notamment en raison de l’augmentation de la température impliquant 

une augmentation de l’évapotranspiration et de l’évaporation du sol. Cela aurait pour effet de 

diminuer fortement la productivité primaire et d’augmenter fortement la respiration aérobie à 

l’inverse. Les émissions de CH4 seraient fortement réduites également du fait de conditions 

aérobies (Li et al., 2024 ; Stirling et al., 2020 et Kasak et al., 2022). Dans un contexte de 

changements climatiques, des périodes de sécheresse et d’humidité vont avoir des effets variables 

sur l’émission ou l’accumulation de carbone dans les zones humides selon les processus aérobies 

et anaérobies mis en œuvre. Les émissions de N2O augmenteraient de manière marquée du fait 

de la plus grande variabilité du régime de précipitation (Barrat et al., 2020). 

Les zones humides littorales sont exposées au risque d’élévation du niveau marin en raison du 

changement climatique. La photosynthèse en zones littorales serait affectée par de plus courtes 

périodes d’activité photosynthétique du fait de la hausse marine et de la présence accrue de sel 

pour les secteurs peu salés. L’élévation du niveau marin engendrerait une diminution des 

émissions de CH4 du fait de la salinisation. Des effets variables sont relevés concernant la 

respiration aérobie et la dénitrification (Zhu et al., 2022 ; Morant et al., 2020 ; Grillas et al., 2023 

et Rosentreter et al., 2021).  
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Tableau 7 : Altérations anthropiques et processus biogéochimiques en zones humides 

Facteurs Captation CO2 

(production primaire 

brute) 

Émissions CO2 

(respiration 

aérobie) 

Emissions CH4 Emissions 

N2O 

Destruction 

(aménagement) 

Diminution forte 
Reza-Pezeshki, 2016 

Zhang et al., 2020 

Augmentation forte 
Zhang et al., 2020 

Augmentation 
Rosentreter et al., 2021 

Augmentation 
Rosentreter et al., 2021 

Drainage Diminution 
Cloern et al., 2021 

Augmentation forte 
Kayranli et al., 2010 

Gunther et al., 2020 

Diminution 
Augustin et al., 1998  

Cui et al., 2024 
 

Augmentation  
Augustin et al., 1998 

Bahram et al., 2022 

Prélèvement 

d’eau 

Augmentation à 

diminution 
Glanville et al., 2023 

Boldt et al., 2025 

Augmentation 
Bernadez et al., 1993 

Les Landes et al., 2014 

 

Diminution 
Bernadez et al., 1993 

Rizzo et al., 2015 

 

Augmentation 

à diminution 
Li et al., 2023 

Hefting et al., 2004 

Création de 

plans d’eau 

Augmentation à 

diminution 
Pedersen et al., 2013 

Rabaey et al., 2024 

Augmentation à 

diminution 
Girard, 2024 

Rabaey et al., 2024 

Augmentation  
Mitsch, 2016 

Girard, 2024 

Augmentation 

à diminution 
Cooke et al., 2009 

Audet et al., 2024 

Eutrophisation Augmentation 
Zhang et al., 2022 

Langley et Megonigal, 2010 

 

Augmentation forte 
Liu et Greaver, 2009 

Turner et al., 2009  

 

Augmentation 
Tanner et al., 1997 

Boon et al., 1997 

 

Augmentation 

forte 
Davidson et al., 2000 

Kuzyakov et al., 2010 

 
 

Un même type de zone humide peut agir comme une source de carbone ou comme un puits de 

carbone selon son état de dégradation (Evans et al., 2016). La préservation des zones humides 

ainsi que de leur environnement proche (zone tampon, zone contributive) apparaît comme une 

priorité afin de préserver les stocks de carbone existants, augmenter la séquestration de carbone 

à long terme et éviter les émissions de gaz à effet de serre en cas de dégradation (Ma et al., 2025). 

Destruction 

La destruction des zones humides détériore significativement les stocks de carbone sur place et 

empêche la captation de carbone future par photosynthèse. Durant l’exposition du sol ou des 

sédiments excavés à l’air libre, la respiration aérobie peut être conséquente (Zhang et al., 2020 

et Rosentreter et al., 2021). 

Drainage et prélèvement d’eau 

Le drainage, en abaissant les niveaux d’eau, tend à diminuer les émissions de CH4 mais en 

revanche à augmenter fortement la respiration aérobie et à favoriser l’émission de N2O et donc 

induit un bilan GES globalement défavorable au climat dans la plupart des cas (Günther et al., 

2020 ; Cui et al., 2024 et Bahram et al., 2022). La production primaire brute de l’écosystème 

pourrait être altérée également (Cloern et al., 2021). Le prélèvement d’eau peut présenter des 
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effets similaires au drainage concernant l’émission de CO2 et de CH4 ; ainsi que des effets plus 

contrastés concernant la croissance de la végétation et la dénitrification (Boldt et al., 2025 ; 

Bernadez et al., 1993 ; Li et al., 2023). 

Création de plans d’eau 

La création de plans d’eau peut altérer le fonctionnement biogéochimique des zones humides. 

Une augmentation des émissions de CH4 est pressentie du fait des conditions d’inondation 

permanentes et des effets variés sur les autres processus (Mitsch, 2016 et Girard, 2024). 

Eutrophisation 

L’apport de nutriments dans les zones humides, par exemple via les engrais azotés en provenance 

du bassin versant, peut dans un premier temps booster la croissance des plantes et les entrées 

de carbone dans l’écosystème. En revanche, l’eutrophisation stimule la décomposition de la 

matière organique et la sortie de carbone de l’écosystème de manière plus conséquente que la 

production primaire par différents processus engendrant notamment l’émission de CO2 et 

l’émission de N2O. L’émission de N2O est particulièrement sensible aux concentrations de nitrates 

élevées en zones humides (Zhang et al., 2022 ; Bonetti et al., 2021 ; Liu et Greaver, 2009 ; Boon 

et al., 1997 ; Davidson et al., 2000 et Kuzyakov et al., 2010). 
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PARTIE 2 : Gestion, restauration et valeurs de 

références par type d’habitat humide 

IV. Préservation, gestion et restauration des zones humides 

Préserver, mieux gérer et restaurer les zones humides sont considérées comme des solutions 

fondées sur la nature, reconnues dans la lutte contre le changement climatique (Drever et al., 

2021 ; Ma et al., 2025). Dans le cadre de l’inventaire national des GES et des stratégies “climat” 

nationales et territoriales, les milieux naturels non gérés sont distingués des milieux gérés. 

Uniquement les flux liés aux activités humaines sont comptabilisés par ces différentes politiques. 

Les premiers éléments de connaissances présentés dans cette deuxième partie ont fait l’objet de 

recherches moins approfondies que ceux de la première partie. Chaque type de gestion menée, 

chaque pratique de restauration en fonction du type d’habitat et de son état de conservation, 

pourraient faire l’objet de synthèses bibliographiques dédiées. De plus, l’état des connaissances 

sur les zones humides et le climat a grandement évolué ces dernières années (Bansal et al., 2023 

; Ma et al., 2025), ce qui incite à mettre à jour régulièrement et à intégrer les nouvelles 

connaissances produites. 

a. Changement d’occupation du sol lié aux zones humides 

La conversion de zones humides naturelles ou semi-naturelles en terres arables, en aquaculture 

et en sylviculture représente des pertes nettes de carbone organique du sol et une augmentation 

des émissions de GES (Zhang et al., 2025). Les changements d’usage et d’occupation du sol 

conduiraient à l’émission de près de 0,96 Gt CO2 eq [0,74-1,18] au niveau mondial selon une 

méta-analyse portant sur les zones humides côtières et alluviales et sur les tourbières (Krauss et 

al., 2021). Le drainage, la mise en culture et les aménagements pour l’aquaculture représentent 

les plus fortes émissions parmi les changements d’usage et d’occupation du sol investigués. Suite 

à un changement d’occupation du sol, la perte de carbone du sol peut être rapide en zones 

humides côtières (quelques années) ou s’étaler sur plusieurs décennies ou siècles pour les 

tourbières du fait de stocks de carbone très importants (Temminck et al., 2022). L’ampleur des 

conséquences peut varier grandement selon l’intensité d’exploitation, les contextes et les 

conditions environnementales locales. Par exemple, en Belgique, le drainage et la conversion de 

prairies en cultures a induit des pertes significatives de carbone organique du sol au cours des 

dernières décennies (Van Wesemael et al., 2010). Des particularités locales nuancent ce constat : 

les Ardennes belges ont connu une augmentation significative de leur stock de carbone au cours 

du XXème siècle du fait de la remise en prairies de près de 75 % des cultures entre 1923 et 1953 

au profit d’une activité d’élevage extensif toujours en place.  

b. Effets de la gestion agricole et leviers d’actions 

Le drainage, l’érosion du sol liée aux pratiques agricoles et l’eutrophisation sont trois causes 

majeures de la dégradation des stocks de carbone présents dans les zones humides continentales 

(McCarty et Ritchie, 2002 et Salm et al., 2009). La dénitrification serait entre 2,2 et 6,6 fois plus 

importante dans des forêts humides spontanées que dans des zones humides cultivées, drainées 

et fertilisées situées à proximité (Ullah et al., 2005). Cependant cette activité dénitrifiante 
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supérieure en forêt humide n’était pas accompagnée de flux de N₂O plus élevés lorsque les sols 

étaient engorgés à plus de 85 % de la porosité du sol.  

i. Drainage et érosion du sol 

Accentuer le drainage des zones humides pour un usage agricole conduit à des flux importants 

de CO2 vers l’atmosphère, empirant les effets du changement climatique (Limpens et al., 2008). 

De plus, le drainage des tourbières entraîne un affaissement du sol dû à la minéralisation de la 

tourbe en CO2 dans l’atmosphère et au tassement du sol. Ce phénomène de subsidence peut 

rendre plus difficile voire impossible le maintien d’une activité agricole par la suite (affaissement 

induisant de plus longues périodes d’inondations, substratum minéral à l’affleurement) en 

particulier lorsque les horizons organiques du sol ont totalement disparu (FAO, 2021). De plus, le 

drainage des tourbières accentue les risques d’incendies pouvant engendrer des émissions 

importantes de CO2 (Kartiwa et al., 2025). 

La teneur en carbone organique est plus élevée dans des sols non cultivés par rapport à des sols 

cultivés. Certaines zones humides en bon état de la région des cuvettes des Prairies aux Etats-

Unis auraient un potentiel de séquestration de carbone deux fois plus important que celles qui 

ont été converties en champs cultivés après drainage (Euliss et al., 2006). De plus, l’absence de 

labour apparaît comme une pratique importante pour ne pas davantage dégrader le stock de 

carbone existant. En effet, l’aération du sol suite au labour accélère la minéralisation de la matière 

organique et la libération de carbone (CO2) vers l’atmosphère. L’érosion du sol en amont ou dans 

les secteurs à profil convexe constitue une perte nette de carbone transporté par l’eau sous forme 

dissoute et particulaire. A l’échelle d’un bassin versant, cette perte en amont est en partie 

contrebalancée par le dépôt de sédiments issus de l’érosion au niveau de zones humides 

alluviales ou dépressionnaires situées en aval (Ma et al., 2025). 

ii. Utilisation d’intrants 

L’apport d’engrais azotés peut entraîner des excédents qui, s’ils arrivent jusqu’à la zone humide, 

y stimuleraient fortement les émissions de CO₂ et de N₂O, et augmenterait également la 

production de CH₄ en zones humides. Ainsi, la limitation des apports en nutriments, à l’échelle 

de la parcelle et du bassin versant, constitue un levier d’action majeur pour réduire les émissions 

de GES (Hambäck et al., 2023 ; Ma et al., 2025). Plusieurs études illustrent l’impact des pratiques 

de fertilisation. Par exemple, une prairie humide tourbeuse fortement fertilisée et gérée de 

manière intensive sur sol organique est émettrice nette de GES (441 ± 201 gCO₂eq·m⁻²·an⁻¹), 

comparativement à une prairie non fertilisée, restaurée quatre ans avant le suivi et gérée de 

manière extensive (14 ± 162 gCO₂eq·m⁻²·an⁻¹). Ce dernier mode d’exploitation présente des 

niveaux d’émissions et de captation de carbone comparables à ceux d’une zone humide « 

naturelle » du même type (Beetz et al., 2013). 

De même, des apports élevés d’azote (300 kg N·ha⁻¹) en zones humides minérales entraînent une 

augmentation des émissions de CO₂ de 40 % en conditions drainées et de 90 % les émissions de 

CH₄ en conditions inondées. Les émissions de N₂O des sols enrichis en azote sont multipliées 

respectivement par 17,4 en conditions humides et par 18 en conditions inondées, par rapport à 

des sols non fertilisés (Bonetti et al., 2022). 
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Toutefois, le type de fertilisation apparaît déterminant. A l’échelle de la planète, la fertilisation 

azotée organique permettrait une augmentation de 15 % du carbone organique du sol dans les 

cultures et prairies par rapport à la fertilisation azotée inorganique. De plus, elle ne s’accompagne 

pas d’une perte significative en biodiversité floristique, contrairement à la fertilisation minérale 

(Shi et al., 2024). 

En complément de la réduction de la fertilisation azotée minérale, le chaulage des sols agricoles 

acides fertilisés constitue un autre levier potentiel de réduction des émissions de N₂O. Le 

chaulage consiste à apporter un amendement basique, généralement du carbonate de calcium ou 

de magnésium, afin de relever le pH du sol. Le relèvement du pH jusqu’à la neutralité pourrait 

permettre de réduire de près de 15,7 % les émissions de N₂O des sols agricoles français (Hénault 

et al., 2019). Toutefois, le chaulage peut entraîner des modifications des cycles biologiques et 

biogéochimiques des zones humides, qui doivent être considérées avant la mise en œuvre de 

cette pratique. 

 

D’autres amendements ont également été étudiés. L’apport de biochar permettrait de limiter la 

production de CH₄. Par exemple, l’ajout de biochar dans des rizières a conduit à une réduction 

d’environ 39,5 % des émissions de CH₄ en conditions de température et de concentration en CO₂ 

élevées (Han et al., 2016). De plus, l’ajout d’amendements ligneux contribuerait à stabiliser le sol 

et à le protéger de l’érosion (Krauss et al., 2021). Certains gestionnaires de zones humides ont 

également recours à des amendements sulfatés, tels que le gypse, afin de réduire les émissions 

de CH₄. Ces pratiques nécessitent cependant des précautions, les conséquences indirectes restant 

encore peu documentées. Il n’est notamment pas clairement établi quelle concentration en 

sulfate permettrait d’atteindre un équilibre optimal entre méthanogenèse et méthanotrophie (Ma 

et al., 2025). Enfin, le recours à des champignons mycorhiziens arbusculaires pourrait améliorer 

la séquestration du carbone dans les sols par la conversion du carbone labile en carbone 

récalcitrant (Mason et al., 2023). 

L’utilisation de pesticides perturbe les cycles biologiques en zones humides. Des études 

expérimentales ont notamment mis en évidence une augmentation des émissions de CO₂ en cas 

d’utilisation de glyphosate (Cornish et al. 2024). À forte concentration, ce dernier pourrait stimuler 

la production de N₂O, tandis qu’un effet inverse est observé à faible concentration. Un effet 

comparable a été observé concernant la production de CH₄ dans des rizières tropicales exposées 

à l’acide 2,4-dichlorophénoxyacétique (Kumaraswamy et al., 1997). De plus, des effets 

synergiques entre différents herbicides sont suspectés, complexifiant l’évaluation de leur impact 

sur les émissions de GES dans les zones humides (Cornish et al., 2024). 

iii. Pâturage et fauche 

Les résultats des études concernant l’effet du pâturage sur le carbone du sol sont contrastés, avec 

de fortes variations selon la localisation, le type de zone humide et le système d’élevage considéré 

(Krauss et al., 2021). 

La mise en place d’exclos en Australie suggère des stocks de carbone plus élevés dans la biomasse 

et des émissions de GES plus faibles dans les zones humides laissées en libre évolution que dans 

celles utilisées de manière intensive à des fins agricoles (Limpert et al., 2021). À l’inverse, un 

pâturage extensif des prairies humides dans la région des cuvettes des Prairies aux États-Unis 

peut avoir un effet positif sur la croissance végétale sans entraîner d’augmentation des émissions 

de CO₂, CH₄ ou N₂O (Finocchiaro et al., 2014). 
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En revanche, une intensité élevée de pâturage peut avoir des effets négatifs sur le stockage du 

carbone et les émissions de GES (Gleason et al., 2009). Un pâturage à chargement élevé peut avoir 

des conséquences à long terme sur le fonctionnement hydrologique et écologique des tourbières 

en tassant les horizons de surface (Sjögren et al., 2007). Une végétation très rase résultant d’une 

forte défoliation, ainsi que la présence de sols nus liée au piétinement, réduisent la capacité de 

stockage du carbone. Ces conditions favorisent également le développement d’espèces précoces 

à stratégie exploitative, produisant une litière rapidement décomposée, caractérisée par une 

faible teneur en lignine et un faible ratio C:N (Soussana et Lemaire, 2014).  

Par ailleurs, un enrichissement excessif du sol en azote organique lié à une forte densité animale 

peut stimuler les émissions de GES par l’apport de carbone labile et d’azote réactif issus des fèces 

(Saggar et al., 2007). Enfin, l’exportation de biomasse hors de la zone humide et les émissions de 

CH₄ liées à la fermentation entérique des ruminants doivent être intégrées dans un bilan global 

des émissions à l’échelle de l’écosystème. 

Un autre levier pour augmenter la séquestration du carbone à long terme et réduire les émissions 

de gaz à effet de serre consiste à influencer la composition floristique des zones humides. La 

promotion d’espèces végétales présentant des tissus avec un ratio C:N élevé, une stratégie 

fonctionnelle dite « conservative » et une forte teneur en lignine permettrait de ralentir la 

décomposition de la matière organique et de favoriser le stockage du carbone. Ces objectifs 

peuvent être atteints par des pratiques de gestion adaptées, ainsi que par la mise en place de 

haies et de systèmes agroforestiers en périphérie ou au sein des zones humides (Ma et al., 2025). 

Les modes de gestion de la biomasse végétale influencent également les flux de carbone. Le 

pâturage favoriserait un stockage de carbone plus important dans les sols agricoles que la fauche, 

notamment en raison des apports de matière organique issus des déjections animales, de la 

présence potentielle de zones de refus et de la contribution de végétations ligneuses ou semi-

ligneuses au stockage de carbone. De plus, l’entrée de carbone dans le sol par la litière végétale 

provient d’une plus grande diversité de types de végétation sous pâturage (Dollé et al., 2013). À 

court terme, la fauche peut toutefois induire une réduction des émissions de CO₂, du fait de 

l’exportation de la biomasse aérienne des plantes hors du système (Finocchiaro et al., 2014). La 

fauche ciblée d’hélophytes (roseaux, massettes, scirpes ou joncs), réalisée à des périodes 

appropriées, peut également stimuler la productivité végétale et la captation de carbone. Une 

fréquence d’intervention d’une fois par cycle végétatif ou tous les deux ans semble favorable. La 

période de dormance végétative, en automne ou en hiver, peut être privilégiée afin de stimuler 

la repousse l’année suivante, tout en veillant à ne pas compromettre les enjeux locaux de 

biodiversité et à adapter le matériel utilisé aux conditions hydrologiques spécifiques du site (Fogli 

et al., 2014). Dans le cas des zones humides aménagées pour le traitement des eaux usées, les 

modalités de gestion de la biomasse végétale influencent significativement les émissions de gaz 

à effet de serre. Une récolte tardive des hélophytes, telles que Typha spp. ou Schoenoplectus 

acutus, induit des émissions de CH₄ plus faibles qu’une récolte précoce. La fréquence de la fauche 

apparaît également déterminante dans la régulation des émissions (Kasak et al., 2020). 
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iv. Paludiculture 

La paludiculture, notamment en tourbières, se développe comme une alternative visant à 

concilier production agricole et de biomasse et préservation des fonctions écologiques des zones 

humides, en particulier celles liées à la régulation du climat (Temminck et al., 2026). Elle permet 

de réduire les émissions de GES, les pertes de carbone organique du sol ainsi que les flux latéraux 

de carbone organique dissous (FAO, 2021). Cette pratique est identifiée par le GIEC comme une 

solution intermédiaire entre la libre évolution et la gestion conservatoire, et repose sur le 

maintien d’un niveau de nappe élevé tout au long de l’année (Blain, 2014). La paludiculture peut 

prendre différentes formes selon les contextes, incluant la coupe de roseaux pour la couverture 

des toits, l’utilisation de fibres végétales pour l’isolation, la production de biomasse énergétique, 

la culture de sphaignes ou encore une sylviculture extensive d’aulnes (FAO, 2021). 15 ans après 

une restauration hydrologique, certaines tourbières alcalines allemandes, dont la végétation 

constituée d’hélophyte était fauchée régulièrement, ont présenté un bilan de GES comparable à 

celui de tourbières en bon état laissées sans exploitation agricole (Günther et al., 2015). 

v. Riziculture 

Le riz constitue la principale céréale alimentaire pour plus de la moitié de la population mondiale 

et les rizières représentent 9 % des terres cultivées de la planète (Liu et al. 2021). Les rizières 

présentent en moyenne des stocks de carbone organique du sol plus élevés que les cultures 

céréalières conduites en terres hautes (FAO, 2021). L’engorgement prolongé en eau favorise une 

accumulation lente de la matière organique, notamment par la formation de complexes organo-

minéraux à long terme. 

Toutefois, les rizières inondées contribueraient à environ 11 % des émissions mondiales de CH₄, 

principalement localisées en Asie (Lee et al., 2023). À titre d’exemple, les rizières du delta de 

l’Èbre, en Espagne, émettraient en moyenne dix fois plus de CH₄ en période estivale que 

l’ensemble des zones humides douces, saumâtres et salées situées à proximité, soit environ 8,74 

tCO₂eq·ha⁻¹·an⁻¹ (Krauss et al., 2021). En revanche, les rizières européennes émettraient des 

quantités relativement faibles de N₂O selon certaines études (Grillas et al., 2023 ; Martinez-

Eixarch, 2021). 

Les émissions de GES issues des rizières varient fortement selon les modalités de gestion hydrique 

(Liu et al. 2021). Deux grands systèmes sont distingués : l’inondation continue et les cycles 

d’inondation et d’assèchement. Le drainage de mi-saison et l’inondation alternée permettent de 

réduire significativement les émissions de CH₄, jusqu’à 50 % par rapport à une inondation 

continue, mais peuvent également entraîner une altération partielle des stocks de carbone 

organique du sol (Chidthaisong et al., 2018). 

Certaines pratiques culturales, telles que l’absence de labour, l’enfouissement des pailles de riz, 

l’apport de biomasse via des couverts intermédiaires ou l’incorporation de biochar, permettent 

d’augmenter le carbone organique du sol et de compenser en partie les effets négatifs des cycles 

d’inondation et d’assèchement (FAO, 2021). 

Enfin, la pratique du « mudding » est fréquemment utilisée en riziculture. Elle consiste à mélanger 

les chaumes et résidus de culture avec de la vase issue de l’entretien des marais. Elle favorise la 
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minéralisation aérobie de la matière organique, conduisant à une production accrue de CO₂ plutôt 

qu’à des émissions de CH₄ en conditions anaérobies, en particulier dans les sols riches en matière 

organique (Rochera et al., 2024). 

c. Gestion des zones humides forestières 

i. Effets des pratiques sylvicoles 

La déforestation des forêts humides constitue une cause majeure de perte de carbone organique 

à l’échelle mondiale, que ce soit sous forme dissoute ou particulaire, notamment par les processus 

d’érosion (Krauss et al., 2021). À titre d’exemple, l’exploitation d’une peupleraie en Italie sur une 

période de 40 ans a entraîné une diminution du stock de carbone du sol d’environ 25 % jusqu’à 

45 cm de profondeur, en comparaison avec une forêt alluviale adjacente non exploitée (Ferré et 

al., 2005).  

La sylviculture en zones humides recouvre une grande diversité de modes de gestion. Les 

perturbations associées aux interventions sylvicoles sont généralement peu fréquentes et 

principalement liées aux opérations de coupe et de plantation. La coupe et l’exportation du bois 

représentent une perte nette, bien que temporaire, de carbone pour l’écosystème. Les effets de 

l’utilisation d’engins mécanisés sur le fonctionnement des sols restent globalement incertains. En 

revanche, les coupes rases entraînent une augmentation marquée de l’érosion des sols, en raison 

de l’absence de couvert végétal et du tassement du sol lié au passage des engins (Landmann et 

al., 2023). La coupe du bois s’accompagne en moyenne d’une diminution d’environ 10 % du 

carbone du sol, avec des effets plus prononcés pour les peuplements feuillus que pour les 

conifères. Les travaux de préparation du sol, l’aération préalable à la plantation ainsi que le 

dessouchage accentuent la minéralisation du carbone et l’érosion des sols (Krauss et al., 2021 ; 

Mäkipää et al., 2023). Par ailleurs, le drainage sylvicole peut engendrer des émissions importantes 

de CO₂, en particulier lorsqu’il concerne des sols organiques (Makrickas et al., 2023). 

ii. Leviers de gestion sylvicole 

À la suite des opérations de récolte ou d’éclaircie, les émissions de CH₄ et de N₂O sont 

susceptibles d’augmenter. Cette hausse est liée à une élévation de la température du sol, à une 

humidité accrue due à une diminution de l’évapotranspiration, ainsi qu’à une accélération du cycle 

de l’azote. L’ampleur de ces émissions dépend fortement du type d’exploitation forestière, du 

temps écoulé depuis l’intervention, ainsi que des conditions hydrologiques et pédoclimatiques 

locales (Mäkipää et al., 2023). L’intensité des éclaircies joue également un rôle déterminant : des 

éclaircies faibles (<33% de la surface terrière) peuvent avoir un effet positif sur le stock de carbone 

du sol, tandis que des éclaircies intensives (>65% de la surface terrière) entraînent des effets 

négatifs (Mäkipää et al., 2023). 

Les plantations forestières diversifiées favoriseraient la dénitrification par l’apport de carbone 

labile issu des exsudats racinaires, distribué à différentes profondeurs du sol. Le travail du sol 

associé à la gestion forestière influence également la dénitrification, tout comme les coupes 

rases, qui peuvent occasionner des relargages massifs et ponctuels d’azote sous forme de nitrate 

et d’ammonium qui peuvent alors être perdus (perte de fertilité) (Landmann et al., 2023). 

L’allongement du cycle sylvigénétique, le recours à des coupes sélectives, la réduction de 
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l’utilisation d’engins mécaniques lourds et le choix de périodes d’intervention adaptées 

constituent autant de pratiques permettant de limiter les impacts négatifs sur le carbone du sol. 

Dans les plantations denses, la mise en œuvre d’éclaircies surfaciques modérées peut également 

entraîner un relèvement du niveau de la nappe phréatique, contribuant ainsi à préserver le stock 

de carbone du sol à court terme (Krauss et al., 2021). 

Sous climat tempéré, il est suggéré que la libre évolution (absence de gestion) de milieux ouverts 

humides vers des milieux forestiers humides entraîne un gain net de carbone, en raison de 

l’accroissement du stock de carbone contenu dans la biomasse aérienne ligneuse. En effet, les 

zones humides arborées étudiées stockaient environ deux fois plus de carbone que les zones 

humides herbacées. En particulier, la biomasse aérienne ligneuse représenterait environ 36 % du 

carbone total stocké, contre seulement 4 % pour les zones humides herbacées (Bartholomée et 

al., 2018). 

d. Gestion de l’eau en zones humides 

i. Effets de la salinité, de la quantité et de la qualité de l’eau 

La gestion de l’eau visant à maximiser la séquestration du carbone et à réduire les émissions de 

gaz à effet de serre doit être envisagée au cas par cas. Elle dépend étroitement du type de zone 

humide, de son état de conservation ainsi que de ses caractéristiques écologiques et 

hydrologiques. 

La nature de l’eau mobilisée constitue un facteur déterminant : l’inondation d’une même parcelle 

par de l’eau douce ou de l’eau salée peut entraîner des différences majeures dans les émissions 

de CH₄, celles-ci étant nettement plus élevées en présence d’eau douce (Petersen et al., 2023). La 

gestion hydrosaline des marais littoraux et rétro-littoraux influence fortement la production de 

GES. Des émissions élevées de CH₄ sont observées dans les secteurs à dominante d’eau douce, 

notamment lorsque l’inondation est prolongée ou lorsque des apports estivaux d’eau douce sont 

maintenus. À l’inverse, dans les secteurs saumâtres (salinité > 10 g·L⁻¹), les émissions sont plus 

faibles, voire quasi nulles dans des contextes plus salés (environ 20 g·L⁻¹). Les zones présentant 

les émissions les plus élevées correspondent fréquemment aux milieux les plus productifs. Par 

ailleurs, la réalimentation estivale en eau peut stimuler la croissance végétale et améliorer la 

captation et la séquestration du carbone, illustrant un compromis entre productivité végétale et 

émissions de CH₄ (Grillas et al., 2023). 

La hauteur d’eau du compartiment aquatique constitue également un paramètre clé. Pour un 

même type de zone humide, une faible hauteur d’eau génère des émissions de GES plus 

importantes qu’une hauteur d’eau moyenne à élevée sur une période de suivi équivalente 

(Rochera et al., 2024). L’assèchement saisonnier de certaines zones humides, notamment en été, 

ou la reconnexion avec de l’eau d’origine marine apparaissent ainsi comme des leviers de gestion 

permettant de limiter les émissions de GES dans les marais littoraux, en cohérence avec la 

restauration de dynamiques hydrologiques plus naturelles (Grillas et al., 2023). 

Les apports hydriques en provenance du bassin-versant jouent un rôle majeur dans le 

fonctionnement biogéochimique des zones humides réceptrices (Clément et al. 2002). Les eaux 
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de drainage issues de parcelles agricoles peuvent modifier les conditions écologiques locales et 

affecter la capacité des zones humides à séquestrer durablement le carbone (Krauss et al., 2021). 

ii. Impacts des fossés sur les gaz à effet de serre 

La gestion hydraulique des zones humides passe souvent par un réseau de fossés, qui sont 

généralement considérés comme des sources nettes de GES vers l’atmosphère, à la fois verticaux 

(émissions directes vers l’atmosphère) et latéraux (sous forme de carbone organique dissous et 

particulaire) (Peacock et al., 2021 ; Wu et al., 2023 et Silverthorn et al., 2025). Dans une ferme 

laitière aux Pays-Bas, les émissions issues des fossés agricoles ont atteint 28,6 tCO₂eq.ha⁻¹.an⁻¹, 

les émissions de CH₄ représentant environ 58 % du total. Une grande partie de ces émissions se 

produit par ébullition, notamment au printemps et en été, y compris durant la nuit (Paranaiba et 

al., 2025). 

 En zones tourbeuses, les fossés de drainage peuvent constituer des sources importantes de CO₂ 

et de CH₄, tandis que la surface tourbeuse adjacente, gérée en paludiculture, peut fonctionner 

comme un puits de carbone. Malgré la faible superficie occupée par ces fossés, l’écosystème 

tourbeux considéré dans son ensemble peut ainsi présenter un bilan net positif d’émissions de 

carbone vers l’atmosphère, en raison d’exports latéraux significatifs (Günther et al., 2017). 

La végétation aquatique du fossé joue un rôle important pour la régulation des gaz à effet de 

serre. La photosynthèse peut rendre le fossé puits de carbone à certaines périodes tandis que la 

sénescence des plantes aquatiques constitue une source de carbone alimentant les processus 

biogéochimiques de décomposition. Les plantes aquatiques sont susceptibles de réduire les flux 

de GES émis par diffusion en apportant de l’oxygène jusqu’à la rhizosphère. En revanche, des 

émissions de GES plus importantes pourraient être émises par ébullition en contrepartie, ainsi 

que par les aérénchymes des plantes émergées comme Phragmites spp., Typha spp., etc… 

(Silverthorn et al., 2026).  

Les fossés peuvent toutefois jouer un rôle de piège à sédiments et à nutriments provenant des 

parcelles voisines. Des apports élevés en nutriments alimentent la productivité primaire dans un 

premier temps mais aussi la décomposition de la matière organique, la méthanogénèse et la 

dénitrification.  

iii. Leviers pour la gestion et l’entretien des fossés 

La réduction de l’eutrophisation du fossé est un levier de gestion important pour réduire les 

émissions de CO₂, de CH₄ et N₂O. Elle peut consister à diminuer la fertilisation sur les parcelles 

agricoles adjacentes, mettre en défens les berges dans les prairies avec du bétail ou encore à 

maintenir une bande tampon herbacée ou arborée interceptant les sédiments et les nutriments 

(Silverthorn et al., 2026). Les opérations de curage, consistant à retirer tout ou partie des 

sédiments accumulés, entraînent une exposition du carbone à l’air libre, favorisant sa 

minéralisation (Dollinger et al., 2015). Si le curage peut conduire à une diminution des émissions 

de CO₂ et de CH₄ l’année suivant l’intervention (jusqu’à 35% de réduction d’émission de GES en 

CO₂-équivalent), des pics d’émissions sont observés immédiatement après celle-ci (Paranaiba et 

al., 2025). 



Synthèse bibliographique 

104 
 

La végétation des berges constitue un stock de carbone en bordure du fossé et stabilise les berges. 

L’ombrage apporté par les arbustes et les arbres limite l’augmentation de la température dans le 

fossé (Silverthorn et al., 2026). Lors des opérations d’entretien, la végétation rivulaire peut être 

dégradée ou supprimée, ce qui peut altérer la stabilité des berges et réduire leur stock de carbone. 

En contrepartie, cette suppression peut limiter les apports sédimentaires vers le fossé (Dollinger 

et al., 2015). Par ailleurs, la fauche rase de la végétation en période estivale peut réduire les 

émissions de CH₄ véhiculées par les tissus végétaux (Peacock et al., 2021). 

Afin de réduire les émissions de méthane, d’autres solutions d’atténuation sont étudiées afin de 

stimuler l’oxydation anaérobie du méthane (inoculation de communautés microbiennes 

spécifiques, ajout de chlorure de fer, de sulfate, etc…). Ces modes d’intervention demeurent 

incertains que ce soit en matière d’effets à long terme, de transférabilité sur d’autres territoires 

ou encore d’effets écologiques indésirables (Silverthorn et al., 2026).  

Les sédiments issus du curage des fossés ou du dragage de canaux de navigation, d’estuaires ou 

de ports peuvent être réutilisés pour la création de petits îlots au sein de zones humides ou pour 

rehausser les marais salés face à l’élévation du niveau marin. Ces pratiques nécessitent toutefois 

une évaluation approfondie des conséquences écologiques, notamment en termes de 

contamination potentielle des sédiments, de composition chimique des boues et d’impacts sur 

les écosystèmes récepteurs (Krauss et al., 2021). 

e. Restauration des zones humides 

Le potentiel d’atténuation du changement climatique par la restauration des zones humides 

demeure difficile à estimer. Les mesures pertinentes à mettre en œuvre dépendent d’un ensemble 

de facteurs interdépendants, incluant le contexte climatique, le type de zone humide, le degré et 

l’ancienneté de la dégradation, l’usage des terres, la nature des sols et la composition végétale. 

À l’échelle européenne, un manque de données est souligné, associé à une forte variabilité des 

résultats entre études, liée aux différences méthodologiques, aux compartiments du cycle du 

carbone étudiés, aux types de GES pris en compte et à l’insuffisance de suivis à long terme (Villa 

et al., 2018 ; Taillardat et al., 2020 ; Rosentreter et al., 2021 ; Schuster et al., 2024). 

Malgré ces incertitudes, la restauration des zones humides apparaît comme un levier permettant 

de limiter les émissions de GES des écosystèmes dégradés et, dans certains cas, d’augmenter les 

taux de séquestration du carbone. L’efficacité de la restauration est généralement plus élevée 

lorsque l’intervention est réalisée rapidement après la dégradation. Celle-ci étant d’autant plus 

marquée que la dégradation est ancienne (FAO, 2021). 

i. Bilan global des émissions de gaz à effet de serre après restauration 

Une méta-analyse portant sur les effets des projets de restauration écologique met en évidence 

une augmentation moyenne à court terme de 544,4 % des émissions de CH₄, concomitante à une 

réduction de 62 % des émissions de N₂O et à une diminution des émissions à long terme de CO₂ 

de l’ordre de 138,8 %, avec une variabilité importante selon le type de zone humide concerné (He 

et al., 2024). La restauration des zones humides continentales s’accompagne fréquemment 

d’émissions accrues de CH₄, notamment lorsque la restauration implique une remontée du niveau 
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de la nappe phréatique et une augmentation de la durée de saturation en eau. Toutefois, à 

l’échelle du potentiel de réchauffement global, la restauration des zones humides conduirait à 

une réduction comprise entre 43 et 90 % par rapport à des zones humides drainées équivalentes 

(He et al., 2024). 

L’évaluation de la balance radiative entre les émissions de CH₄ et la séquestration du carbone 

pose des difficultés lorsqu’elle repose sur des métriques climatiques conventionnelles telles que 

le PRG100, en raison des durées de vie atmosphérique différentes des GES et de l’évolution de leur 

forçage radiatif dans le temps. Une approche alternative parmi d’autres consiste à considérer le « 

switchover time », correspondant au moment à partir duquel l’effet refroidissant de la 

séquestration du carbone dépasse l’effet réchauffant des émissions de CH₄ (Taillardat et al., 2020).  

Après restauration, une zone humide peut nécessiter une à deux décennies pour atteindre un effet 

climatique net refroidissant dans le cas des zones humides côtières, tandis que ce délai peut 

s’étendre sur plusieurs décennies, voire plusieurs siècles, pour les zones humides continentales 

(Taillardat et al., 2020 ; Schuster et al., 2024). La restauration des zones humides continentales 

dégradées ne permet généralement pas d’atteindre les niveaux de séquestration du carbone et 

les stocks de carbone organique observés dans des zones humides intactes de même type. Bien 

que les valeurs post-restauration demeurent élevées dans la majorité des cas, elles ne 

compensent pas entièrement les pertes initiales de carbone (Wu et al., 2025). Les stocks de 

carbone peuvent atteindre environ 50 % de ceux de zones humides naturelles de référence entre 

10 et 20 ans après restauration (Yu et al., 2017). 

Compte tenu des incertitudes associées et de l’importance de l’âge de l’écosystème, tout projet 

de restauration ou de changement de gestion devrait être accompagné, lorsque cela est possible, 

d’un suivi rigoureux avant et après intervention, intégrant les trois principaux GES (CO₂, CH₄ et 

N₂O) sur des périodes de 10 à 20 ans (Rosentreter et al., 2021). 

ii. Restauration hydrologique des tourbières 

La restauration hydrologique des tourbières est généralement considérée comme bénéfique à 

long terme pour l’atténuation des émissions de GES, bien qu’une augmentation transitoire des 

émissions de CH₄ puisse être observée dans les premières phases suivant la remise en eau (Beetz 

et al., 2013 ; Günther et al., 2017). Ce risque est d’autant plus élevé lorsque la restauration 

concerne des tourbières fortement dégradées. Des expériences en laboratoire ont montré qu’une 

tourbe à sphaignes préalablement exposée à l’oxygène présente un potentiel méthanogène 

jusqu’à 2 000 fois supérieur à celui d’une tourbe non exposée, en raison de la production accrue 

de substrats méthanogènes et de modifications des communautés microbiennes favorables à la 

méthanogenèse (Wilmoth et al., 2021). Par ailleurs, les tourbes dégradées présentent une capacité 

de rétention en eau réduite (40–75 %) comparativement aux tourbes intactes (environ 90 %), ce 

qui limite l’efficacité de la restauration hydrologique (FAO, 2021). Le rétablissement de la capacité 

de séquestration du carbone dans certaines tourbières jurassiennes suisses pourrait ainsi 

nécessiter près de 50 ans après restauration (Samaritani et al., 2011ᵃ).  

Le maintien d’un niveau de nappe stable apparaît essentiel, les fluctuations hydrologiques 

favorisant les émissions de CH₄ (Abdalla et al., 2016 et Ma et al., 2025). 
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La restauration hydrologique peut inclure différentes actions : obstruction des fossés et canaux 

de drainage, suppression ou blocage de drains enterrés, relèvement des niveaux d’eau à l’aide 

d’ouvrages hydrauliques, ou encore obstruction de cours d’eau par des matériaux naturels tels 

que des arbres ou des pierres. Le niveau et la durée d’inondation ou la hauteur moyenne de la 

nappe peuvent être le fruit de différentes stratégies de remise en eau pour limiter les émissions 

de GES notamment de CH₄ : inondation prolongée, étrépage, remise en eau progressive, etc... 

(FAO, 2021 et Zak et McInnes, 2022). Parmi les pratiques spécifiques, l’étrépage consiste à retirer 

les horizons superficiels riches en matière organique afin de réduire la minéralisation et de 

rapprocher la nappe de la surface. Cette technique doit être utilisée avec précaution, une partie 

du carbone étant relarguée à court terme par oxydation. La conservation de petites zones non 

étrépées peut faciliter la recolonisation végétale (Rochera et al., 2024). 

Dans les cas de tourbières très dégradées, la revégétalisation peut être nécessaire en complément 

de la restauration hydraulique. Une tourbière remise en eau sur sol nu présente des émissions de 

CH₄ plus élevées qu’un site restauré avec une végétation hygrophile fonctionnelle (FAO, 2021). 

La réimplantation de sphaignes et de macrophytes peut favoriser la reprise de la turfigénèse à 

moyen et long terme et accroître la fixation du carbone atmosphérique, notamment dans les 

secteurs nus ou faiblement végétalisés (Kopsieker et al., 2021 ; Rochera et al., 2024). 

iii. Restauration des zones humides côtières et alluviales 

Environ 27 % des zones humides côtières des États-Unis seraient dégradées par une altération 

des échanges tidaux, entraînant une augmentation des émissions de CH₄. La restauration tidale, 

par reconnexion à la mer ou effacement de digues, est associée à une diminution des émissions 

de CH₄ et à une augmentation de la séquestration du carbone, à condition que cette reconnexion 

soit durable (Kopsieker et al., 2021). 

Dans un contexte d’élévation du niveau marin, le maintien de zones humides côtières 

fonctionnelles nécessite également une extension de leurs surfaces vers l’intérieur des terres et 

le rétablissement des apports sédimentaires, notamment par l’effacement de barrages limitant le 

transit sédimentaire vers les côtes (Crooks et al., 2018 ; Krauss et al., 2021). Bien que les émissions 

de CH₄ des zones humides côtières salées soient traditionnellement considérées comme faibles, 

elles peuvent représenter en moyenne plus de 5 % de la séquestration de carbone in situ et 

devraient être intégrées dans les calculs de crédits carbone (Rosentreter et al., 2021).  

La restauration des zones humides alluviales favorise les échanges hydrologiques, sédimentaires 

et biogéochimiques entre le cours d’eau et la plaine alluviale, avec des effets potentiellement 

positifs sur la séquestration du carbone et la réduction des émissions de CH₄ (Krauss et al., 2021 

; Hinshaw et Wohl, 2021).  

Des zones humides alluviales altérées du bassin de l’Ebre en Espagne présentent des taux de 

séquestration de carbone moins élevés depuis la mise en place d’aménagements humains 

impactant la connectivité hydro-sédimentaire du fleuve avec ses annexes (Cabezas et al., 2009). 

Dans la vallée de la Garonne, les forêts alluviales étudiées présentent des taux de sédimentation 

plus élevés que les peupleraies situées à proximité (Steiger et al., 2003).  



Synthèse bibliographique 

107 
 

Le rétablissement de régimes naturels de crues (période, fréquence, durée et niveau d’inondation), 

le ralentissement de l’écoulement de l’eau, le réméandrage, la reconnexion du lit mineur avec le 

lit majeur associée à une plus grand mobilité latérale du cours d’eau, la restauration hydrologique 

des zones humides alluviales drainées ou la libre évolution des forêts alluviales sont autant de 

stratégies de restauration favorables la reconstitution de puits de carbone au sein de la plaine 

alluviale (Samaritani et al., 2011ᵇ). 

Au-delà de la zone humide restaurée, les apports hydriques issus du bassin-versant et des 

précipitations doivent être pris en compte. Les volumes d’eau doivent être adaptés aux besoins 

hydriques de l’écosystème, en intégrant les effets attendus du changement climatique. Par 

exemple, le pompage d’eau potable est susceptible d’altérer le fonctionnement hydrologique de 

tourbières dépendant de la même nappe (Pôle-relais tourbières, 2012 et Les Landes et al., 2014). 

Il est notamment essentiel de limiter les fluctuations excessives des niveaux d’eau alternant 

périodes sèches et humides, susceptibles d’accroître les émissions de GES. L’usage des sols, les 

pratiques agricoles et sylvicoles sont susceptibles d’impacter la zone humide restaurée par 

l’apport de sédiments, de nutriments (Zhang et al., 2025). 
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comme jouant un rôle important dans le cycle du carbone sous un climat tempéré notamment les 

zones humides alluviales boisées et les marais doux (Villa et al., 2018). Il n’existe pas de valeurs 

de référence pour tout type de zone humide à l’heure actuelle même si des valeurs par grand type 

et par grande région bioclimatique peuvent être retenues. 

Un certain nombre de zones humides (au sens du Code de l’Environnement complété par l’arrêté 

de 2008) et de marais que l’on rencontre en France Métropolitaine ont été considérées de manière 

plus précise dans le tableau suivant (Tableau n°8). Certaines zones humides telles que définies 

par la convention de Ramsar n’ont pas été prises en compte en particulier pour les compartiments 

constamment en eau des plans d’eau, les lacs, les rivières, les lagunes, les pertuis. En revanche, 

certains habitats intertidaux ont été considérés notamment ceux présentant une végétation 

spontanée ou des organismes photosynthétiques spontanés comme le microphytobenthos ou les 

herbiers à zostères naines. La typologie retenue ici est inspirée de la classification des habitats 

Eunis de niveau 3, ainsi que de la typologie des milieux « Carbone Bleu » établis par la CDA de 

La Rochelle (Afonso et al., 2025 ; voir document spécifique sur la typologie d’habitats humides 

pour plus de précisions). 

Tous les habitats humides naturels ou semi-naturels de France Métropolitaine ne sont pas 

représentés dans le tableau ci-dessous. Un ciblage a été effectué selon une méthode détaillée 

dans le document portant typologie des habitats humides. Les habitats dégradés, anthropisés ou 

venant d’être restaurés n’ont pas été considérés. Les mosaïques d’habitats et les habitats 

intermédiaires entre deux types n’ont pas fait l’objet de recherche ciblée. Le tableau donne une 

image fixe de la dynamique du carbone dans les habitats humides, alors que le taux de 

séquestration de carbone d’un même habitat évolue au cours du temps. Dans certains milieux 

comme les prairies, il peut atteindre un plafond et un équilibre entre sortie et entrée de carbone 

(Wilcox et al., 2023). Les habitats peuvent aussi évoluer vers d’autres types d’habitats selon les 

conditions du milieu et les pratiques de gestion, par exemple d’une prairie humide à une roselière 

à une forêt humide (Bartholomée et al., 2018). 

Les tableaux de références ci-dessous compilent des données hétérogènes issues d’études 

menées dans des climats et des habitats variés avec différents types d’instrumentations. Les 

données ne sont donc pas à considérer stricto-sensu mais donnent une idée des sous-fonctions 

climatiques des habitats concernés.  

Un premier tableau (Tableau n°8) recense les valeurs avec unités harmonisées de stocks de 

carbone, séquestration de carbone, captation de carbone (production primaire brute et échange 

net moyen de l’écosystème), flux de méthane et flux de protoxyde d’azote. Le potentiel émissif 

correspond à la minéralisation intégrale du stock de carbone à 100 cm de profondeur, suite à une 

dégradation pouvant se prolonger dans le temps. Par exemple, ce peut être le cas de certaines 

tourbières drainées à long terme, de zones humides alluviales artificialisées par l’urbanisation, 

etc… (Krauss et al., 2021 et Temminck et al., 2022). Un échange net de l’écosystème négatif 

signifie que l’écosystème se comporte comme un puits de carbone et une valeur positive implique 

que l’écosystème se comporte comme une source de carbone. Cela implique une production 

primaire brute (exprimée positivement par convention) supérieure à la respiration de 

l’écosystème. 
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Un deuxième tableau (Tableau n°9) détaillé en annexe (Annexe 1) recense les mêmes références 

avec les données présentant des unités de stocks et de flux hétérogènes et des détails sur les 

sites étudiés et les méthodes utilisées. Avant de reprendre à l’identique les chiffres présentés 

dans le premier tableau harmonisé, le lecteur est invité à prendre connaissance des précisions et 

nuances apportées dans le deuxième tableau et à consulter directement les références citées. 

En se basant sur la nomenclature du GIEC, les valeurs tirées de la littérature scientifique ont été 

classées selon qu’elles relèvent du Tiers 1 (études et projets de recherche internationaux dans 

des climats similaires, Supplément Wetlands du GIEC), du Tiers 2 (études françaises adaptées au 

territoire d’étude et de projets de recherche européens dans des climats similaires) ou du Tiers 3 

(études françaises à grande échelle en France, réseaux de suivis locaux s’inscrivant sur le long 

terme). 

En plus du premier filtre évoqué, les valeurs issues de la littérature ont été sélectionnées selon 

plusieurs critères : 

-        Correspondance entre l’habitat décrit et l’habitat concerné par les mesures 

-        Correspondance avec les notions de carbone et de GES ciblées (stock de carbone, 

séquestration de carbone, production primaire brute, production nette de l’écosystème ou 

échange nette de l’écosystème, flux de méthane, flux de protoxyde d’azote) 

-        Localisation en privilégiant les études françaises, ou européennes à défaut voir 

internationales dans des climats tempérés (valeurs tirées d’études françaises soulignées) 

-        Mesures des stocks de carbone dans le sol ou les sédiments à 100 cm de profondeur (si 

disponible). En cas de valeurs de référence issues de prélèvement à moins de 100 cm, les 

comparaisons entre habitats devront faire l’objet de grandes précautions 

-        Mesures des stocks et de la séquestration de carbone dans la biomasse pour les 

végétations lignifiées (landes humides, hélophytes, fourrés ripicoles et forêts alluviales de 

diverses sortes) 

-        Mesures des flux de GES par des instruments haute fréquence sur une année complète 

voir plusieurs années si possible (tours à flux, suivis par chambres avec modélisation) 

-        Données éventuellement issues de méta-analyse* correspondant à une compilation 

d’études cohérentes au regard de l’habitat humide de référence, des métriques ciblées, de la 

localisation et des pré-requis au niveau de la robustesse des mesures (valeurs tirées de 

méta-analyse complétées par un astérisque) 

-        Focus sur les chiffres tirés de la moyenne et de la médiane dans les références trouvées 

[écart type ou ES : erreur standard] 

A noter que les flux latéraux ne sont pas intégrés dans le tableau, ce qui est nécessaire pour 

établir la balance carbone nette complète d’un écosystème donné (NECB), à laquelle il faut ajouter 

les GES non carbonés comme le N2O pour avoir une vision complète (voir Figure 14).  
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Figure 14 : Schéma simplifié de la balance carbone nette d’un écosystème (NECB) de zone humide, liée aux flux 

latéraux et verticaux de composés carbonés sous différentes formes entre différents compartiments (US 

Geological Survey, 2025) 

Afin d’interpréter au mieux les valeurs présentées, quelques points de vigilance supplémentaires 

sont portés à l’attention du lecteur.  

Toutes les cases du tableau n’ont pas pu être complétées du fait de difficultés à trouver des 

valeurs issues de la bibliographie. Le choix a été fait de retenir une valeur-type par habitat de 

quantité de carbone et de GES stockée ou émise. Une revue spécifique de la littérature selon l’état 

de conservation (en bon état, dégradé, restauré) ou un type de zones humides en particulier 

permettrait d’affiner certaines valeurs. De plus, des réseaux de suivis en place depuis quelques 

années comme le SNO Tourbières et d’autres initiés dans le cadre du PEPR FairCarbon sont 

susceptibles d’apporter prochainement de nouvelles connaissances. Des projets européens, 

nationaux et régionaux comportant des sites d’études français investiguent de plus en plus ce 

champ de recherche, ce qui encourage à l’intégration régulière de nouvelles données de 

références. 

Certaines composantes des stocks de carbone comme la biomasse aérienne pour certains types 

de végétation, la biomasse souterraine, la litière, le bois mort, la biomasse microbienne n’ont pas 

été intégrées au tableau. Les stocks dans le sol ou les sédiments au-delà d’1 mètre de profondeur 

ne sont pas pris en compte, ce qui sous-estime le stock de carbone réel en particulier dans les 

tourbières ou les milieux alluviaux. Les marais prairiaux se caractérisent par deux compartiments 

(fossés et prairies) bien distincts avec une influence sur le climat très différente. Cet habitat est 

divisé en deux sous-habitats en conséquence dans le tableau.  

Les surfaces des types d’habitats humides à l’échelle française seraient à estimer pour mesurer le 

potentiel de certains habitats à grande échelle. Il n’existe pas de données uniformes et précises 

à grande échelle à l’heure actuelle hormis les données en provenance des inventaires de zones 
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humides. En juillet 2025, 2 300 000 ha de zones humides sont inventorié en France 

Métropolitaine pour environ 2/3 de la France métropolitaine couverte par un inventaire. Une pré-

analyse des habitats EUNIS recensés (niveau 1) suggère que 48% correspondent à des prairies 

humides, 27% à des forêts et habitats boisés humides, 6% à des terres cultivées, 6% à des landes 

et fourrés humides, 6% à des mares et roselières, 3% à des habitats côtiers, 2% à des tourbières 

et 2% à des autres habitats (FMA, 2026). Ces premiers ordres de grandeur doivent être considérés 

avec grande précaution et une étude approfondie pourrait permettre d’affiner les estimations en 

ayant recours à des suivis spécifiques, des sources de données locales complétées par des 

prélocalisations. Par exemple, un premier travail d’inventaire des tourbières françaises suggère 

des surfaces estimées entre 100 000 et 120 000 ha au niveau métropolitain (Pinault et al., 2025). 

L’inventaire des roselières conduit entre 1998 et 2008 estimait les surfaces à environ 54 000 ha 

en France Métropolitaine (Le Barz et al., 2009). Les vasières intertidales et les prés salés 

représenteraient environ 60 000 et 10 000 ha respectivement selon diverses sources (FMA, 2006 ; 

OFB et LPO France, 2023).  
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Tableau 8 : Valeurs synthétiques des stocks de carbone et des flux de GES par habitat humide avec unités harmonisées 

Types d’habitat 

humide (code 

Eunis) 

Stock de 

carbone 

(tC.ha-1) 

entre 0 et 

100 cm de 

profondeur 

Potentiel 

émissif 

(tCO2eq.ha-1) 

dérivé du stock 

minéralisé 

entre 0 et 100 

cm de 

profondeur 

Séquestration 

de carbone 

(tCO2eq.ha-

1.an-1) 

Production 

primaire 

brute 

(tCO2eq.ha-

1.an-1) 

Échange net 

de 

l’écosystèm

e 

(tCO2eq.ha-

1.an-1) 

Flux de CH4 

(tCH4.ha-1.an-1 et 

tCO2eq.ha-1.an-1 

selon le PRG100 

du CH4 d’origine 

biogénique) 

Flux de N2O 

(tN2O.ha-1.an-1 et 

tCO2eq.ha-1.an-1 

selon le PRG100 du 

N2O) 

Références 

Herbiers 

intertidaux (A2.6) 

 

 

 

 

 

149,5 

[143,8 – 

155,2]a 

 

550,5a 

 

2,77 [1,34 – 

4,20]a 

24,92b 

 

-11,12b 

 

 

 

0,018104 

tCH4.ha-1.an-1 c 

 

0,489 

tCO2eq.ha-1.an-1 

c 

 

0,000402 

tN2O.ha-1.an-1 d 

 

0,110 tCO2eq.ha-

1.an-1 d 

a. Amann 

(communication 

personnelle, 

2025) 

b. Polsenaere et al. 

(2012) 

c. Bahlmann et al. 

(2015) 

d. Dolivet-

Maréchal et al. 

(soumis, 2025) 

 

Slikke (A2.3)  119 [99-

139]a 

 

436,73a 7,89a 

 

41,43b  
 

-27,34b  
 

0,002 [-0,036- 

+ 0,006] 

tCH4.ha-1.an-1 c 

 

0,061 [-0,979 - 

+0,166] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

c 

 

0,00077 tN2O.ha-

1.an-1 d 

 

0,21045 

tCO2eq.ha-1.an-1 d 

a. Amann-Dubillot 

et al. (soumis) 

b. Polsenaere 

(2025) 

c. Xu et al. (2025) 

d. Kenny et al. 

(2004) dans 

Murray et al. 

(2015)* 
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Schorre (A2.5 sauf 

A2.53) 

190 [141-

239]a 

697,3a 8,48 [6,35 – 

10,61]b 

 

37,40cd 

 

-17,73cd 0,0189 [-

0,0625 - 

+0,1003] 

tCH4.ha-1.an-1 e 

 

0,5103 [-

1,6875 - 

+2,709] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

e 

0,00192 tN2O.ha-

1.an-1 f 

0,52612 

tCO2eq.ha-1.an-1 f 

a. Amann et al. 

(2023) 

b. Amann et al. 

(2024) 

c. Mayen et al. 

(2023) 

d. Polsenaere 

(2025) 

e. Huertas et al. 

(2019) 

f. Kenny et al. 

(2004) dans 

Murray et al. 

(2015)* 

 

Végétation de 

milieux saumâtres 

et salés à 

hélophytes et 

apparentés 

(A2.53) 

70,34ab 

Stock moyen 

de carbone 

dans les 

sédiments 

(62) et la 

biomasse 

aérienne de 

roselières 

saumâtres/sa

lées (8,34) 

258,15ab 1,365 

[1,310-

1,420]a  

26,12c -9,21d 0,04 [0,02-

0,06] tCH4.ha-

1.an-1 e  

 

1,08 [0,54 – 

1,62] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

e 

0.000438 [0 – 

0,000876] 

tN2O.ha-1.an-1 e 

 

0,119574 [0 – 

0,239148] 

tCO2eq.ha-1.an-1 e 

a. Grillas et al. 

(2023) 

b. Silan et al. 

(2024) 

c. Han et al. (2013) 

dans Caplan et 

al. (2015) 

d. Morant et al. 

(2020) 

e. Martinez-Eixarch 

et al. (2024) 
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Mares 

permanentes 

méso à eutrophes 

(C1.2, C1.3) 

25,64 

[22,29 – 

28,99]a 
Stock moyen 

de carbone 

entre 0 et 30 

cm de 

profondeur  

 

Extrapolation sur 

100 cm de 

profondeur trop 

incertaine 

 

5,21 [4,51-

5,98]a 

 

 -0,21b 0,30 tCH4.ha-

1.an-1 b 

 

8,21 tCO2eq.ha-

1.an-1 b 

0,00000002 

tN2O.ha-1.an-1 b 

 

0,000006 

tCO2eq.ha-1.an-1 b 

a. Taylor et al. 

(2019) 

b. Ray et al. (2023) 

 

Mares temporaires 

(C1.6) 

18,39 

[3,23 – 

33,55]a 

 
Stock moyen 

de carbone 

entre 0 et 10 

cm de 

profondeur  

Extrapolation sur 

100 cm de 

profondeur trop 

incertaine 

 

4,66 [1,47 – 

8,81]a 

9,80a +17,31 

[0,63-

34,00]b 

 

0,00584 [-

0,01168 – 

+0,02336] 

tCH4.ha-1.an-1 b 
 

0,1577 [-

0,31536 - 

+0,63072 

tCO2eq.ha-1.an-1 

b 

 

0,00164 tN2O.ha-

1.an-1 c 

 

0,43844 

tCO2eq.ha-1.an-1 c 

a. Ribaudo et Darul 

(2025) 

b. Obrador et al. 

(2018) 

c. Gleason et al.  

(2009) dans 

Badiou et al. 

(2011) 

 

Végétation de 

bordures des eaux 

à hélophytes et 

apparentés (C3.2, 

C3.3) 

168,1a 

Stock moyen 

de carbone 

(155) dans le 

sol entre 0 et 

100 cm de 

profondeur et 

la biomasse 

aérienne 

(13,1) de 

roselières à 

P.australis 

  

616,93a 12,53a 

 

42,94b 

 

-20,19b 

 

0,64tCH4.ha-

1.an-1 b 

 

17,28 

tCO2eq.ha-1.an-1 
b 

0,00001 tN2O.ha-

1.an-1 c 

 

0,00273 

tCO2eq.ha-1.an-1 c 

a. Whitaker et al. 

(2015) 

b. Brix et al. (2001) 

dans Whitaker et 

al. (2015) et Van 

den Berg et al. 

(2016) 

c. Soosaar et al. 

(2009) 
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Berges inondées 

périodiquement à 

végétation 

pionnière (C3.5) 

 

        

Tourbières acides 

à sphaignes à 

tendance 

oligotrophe (D1.1, 

D2.2) 

642 [584-

700]a 

 

2356a 2,17b 22,39 

[20,96-

23,82]b 

-3,54c 

 

0,113 tCH4.ha-

1.an-1 d 

 

3,051 

tCO2eq.ha-1.an-1 
d 

 

0,0001 tN2O.ha-

1.an-1 d 

 

0,0273 tCO2eq.ha-

1.an-1 d 

 

a. Pinault et al. 

(2023) 

b. Garisoain et al. 

(2024) 

c. Evans et al. 

(2017) dans 

Gregg et al. 

(2021)* 

d. Evans et al. 2017 

 

Tourbières 

alcalines à 

herbacées et 

bryophytes (D4.1) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

737 [668-

806]a 

2705a 2,09 [0,84-

3,34]b* 

 

38,61 

[29,87-

47,34]c  

-5,41d 0,155 tCH4.ha-

1.an-1 e 

 

4,185 

tCO2eq.ha-1.an-1 
e 

 

0,0005 tN2O.ha-

1.an-1 e 

 

0,1365 tCO2eq.ha-

1.an-1 e 

 

a. Pinault et al. 

(2023) 

b. Abdul-Malak et 

al. (2021) 

c. D’Angelo et al. 

(2021) 

d. Evans et al. 

(2017) dans 

Gregg et al. 

(2021)* 

e. Evans et al. 

(2017)* 
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Tourbières 

eutrophes à 

grands hélophytes 

et apparentés 

(D5.1, D5.2) 

 

737 [668-

806]a 

2705a 2,09 [0,84-

3,34]b 

31,05c 

 

-8,94c 0,30 tCH4.ha-

1.an-1 c 

 

8,10 tCO2eq.ha-

1.an-1 c 

0,0005 tN2O.ha-

1.an-1 d 

 

0,1365 tCO2eq.ha-

1.an-1 d 

 

a. Pinault et al. 

(2023) 

b. Abdul-Malak et 

al. (2021)* 

c. Van den Berg et 

al. (2016) 

d. Evans et al. 

(2017)* 

 

Forêts 

marécageuses 

tourbeuses (G1.5 

et G3.E) 

 

817ab 

Stock moyen 

de carbone 

dans le sol 

entre 0 et 

120 cm de 

profondeur 

(603) et la 

biomasse 

aérienne 

(214) de 

forêts 

marécageuse

s tourbeuses 

2629,55ab 

 
 

1,20a 

 

26,17c -5,28c 0,00774 

tCH4.ha-1.an-1 d 

 

0,20892 

tCO2eq.ha-1.an-1 
d 

<0,001 tN2O.ha-

1.an-1 e 

 

0,273 tCO2eq.ha-

1.an-1 e 

a. Dazé et al. 

(2021) 

b. Davidson et al. 

(2022)* 

c. Syed et al. 

(2006) 

d. Pangala et al. 

(2015) dans 

Megonigal et al. 

(2018)* 

e. Mander et al. 

(2025)* 

 

Marais 

doux 

prairiaux 

(E2.12, 

E2.62, 

E3.4) 

Prairie 

125 

[101,72-

148,28]a 

Stock moyen 

de carbone 

entre 0 et 15 

cm de 

Extrapolation sur 

100 cm de 

profondeur trop 

incertaine 

  -7,71 b  0,14 tCH4.ha-

1.an-1 c 

 

3,78 tCO2eq.ha-

1.an-1 c 

 a. Lemauviel-

Lavenant 

(communication 

personnelle, 

projet MAVI, 

2025) 

b. Perdrau et al. (in 

prep, projet 

MAVI, 2026) 
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profondeur 

de prairies de 

marais doux 

c. Herbst et al. 

(2013)  

 

Fossé 

57,8 [48,2 

– 67,4]a 

Stock moyen 

de carbone 

entre 0 et 

100 cm de 

profondeur 

212,13a   47,34b  

 

0,87 [0,54-

1,20] tCH4.ha-

1.an-1 c  

 

23,49 [14,58-

32,4] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

c 

0,00892 [-0,00938 

-0,02722] 

tN2O.ha−1.an−1 d 

 

2,44 [-2,56 - 

+7,43] tCO2eq.ha-

1.an-1 d 

a. LRTZC (2025) 

b. Perdrau et al. (in 

prep, projet 

MAVI, 2026) 

c. Peacock et al. 

(2021)* 

d. Silverthorn et al. 

(2025)* 

 

Prairies humides 

méso à eutrophes 

(E3.4) 

155 [146-

164]a 

568,85a 2,39 [1,39 – 

3,38]b 

 -5,21c 

 

0,14 tCH4.ha-

1.an-1 c 

 

3,78 tCO2eq.ha-

1.an-1 c 

0.00080 tN2O.ha-

1.an-1 d 

 

0,21922 

tCO2eq.ha-1.an-1 d 

a. Nahlik et 

Fennessy (2016) 

b. Fennessy et al. 

(2018) 

c. Herbst et al. 

(2013)  

d. Tangen et 

Bansal. (2022) 

 

Prairies humides 

oligotrophes 

(E3.5) 

  0,53a 27,34 

[15,12-

39,56]b 

-5,91[-

13,74 - 

+1,92]b 

0,000022 

tCH4.ha-1.an-1 c 

 

0,00059 

tCO2eq.ha-1.an-1 

c 

0,015 [0,011-

0,018] tCO2eq.ha-

1.an-1 d 

a. Smith et al. 

(2014) dans 

Gregg et al. 

(2021) 

b. Quin et al. 

(2014) 

c. Bullar et al. 

(2014) 
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d. Sozanska-

Stanton et al. 

(2016) 

 

Mégaphorbiaies 

(E5.4) 

        

Landes humides 

(F4.1) 

165,11ab 

Stock moyen 

de carbone 

dans le sol 

(158) et la 

biomasse 

aérienne 

(7,11)  

  

605,95ab 

 

 

 

 

 

 

1,5a 25,36 [8,88 - 

41,84]c 

-12,66 

[ -25,84 - 

+0,52]c 

0,156 

tCO2eq.ha-1.an-1 

d 

0,029 tCO2eq.ha-

1.an-1 d 

 

 

a. Chapman et al. 

(2013) 

b. Cantarello et al. 

(2011)* 

c. Quin et al. 

(2014) 

d. Sozanska-

Stanton et al. 

(2016)* 
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Fourrés ripicoles 

et marécageux 

(F9.1, F9.2) 

 

219,6ab 
Stock moyen 

de carbone 

dans le sol 

(176) et dans 

la biomasse 

aérienne 

ligneuse 

(43,6) 

805,93ab 15,89bc 

Taux de 

séquestration 

de carbone 

moyen dans le 

sol (10,64) et 

dans la 

végétation 

(5,25) de 

fourrés 

ripicoles 

 

 

 0,0021 

[0,0011-

0,0031] 

tCH4.ha-1.an-1 d 

 

0,057 [0,030 – 

0,084] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

d 

0,018 tN2O.ha-1.an-

1 e 

 

4,914  

tCO2eq.ha-1.an-1 e 

a. Cierjacks et al. 

(2010) 

b. Matzek et al. 

(2018) 

c. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et Wohl 

(2021)* 

d. Song et al. 

(2009) 

e. Clément (2001) 

et Clément et al. 

(2002) 
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Saulaies riveraines 

(G1.1 notamment 

G1.11) 

 

317a  

Stock moyen 

de carbone 

dans le sol 

(154) et dans 

la biomasse 

aérienne 

ligneuse et le 

bois mort 

(163) 

1163,40a  20,81bc 

Taux de 

séquestration 

de carbone 

moyen dans le 

sol (10,64) et 

dans la 

végétation 

(10,17) de 

fourrés 

ripicoles 

114,50d 

 

-33,76d 

 

0,0026 

[0,0015-

0,0037] 

tCH4.ha-1.an-1 e 

 

0,070 [0,041 – 

0,100] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

e 

0,0165 tN2O.ha-

1.an-1 f 

 

4,5045 tCO2eq.ha-

1.an-1 f 

a. Cierjacks et al. 

(2010) 

b. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et Wohl 

(2021)* 

c. Becker et al. 

(2024) 

d. Jung et al. dans 

Lim et al. (2024) 

e. Dlamini et al. 

(2022) 

f. Clément (2001) 

et Clément et al. 

(2002) 
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Aulnaies-frênaies 

riveraines (G1.2 

notamment 

G1.21) 

267,13a 

Stock moyen 

de carbone 

dans le sol 

entre 0 et 45 

cm de 

profondeur 

(118,75) et 

dans la 

biomasse 

aérienne 

ligneuse 

(148,38) 

Extrapolation sur 

100 cm de 

profondeur trop 

incertaine  

21,89bc 

Taux de 

séquestration 

de carbone 

moyen dans le 

sol (10,64) et 

dans la 

végétation 

(11,25) de 

fourrés 

ripicoles 

48,804 

[45,78 - 

51,83]d 

-21,51 [-

18,42- -

24,62]d 

0,0497 [0,0039 

-0,0956] 

tCH4.ha-1.an-1 e  

 

1,34 [0,11 – 

2,58] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

e 

0,002214 

[0,002092-

0,002336] 

tN2O.ha-1.an-1 f 

 

0,604 [0,571 – 

0,638] tCO2eq.ha-

1.an-1 f 

a. Bartholomée et 

al. (2018) 

b. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et Wohl 

(2021)* 

c. Becker et al. 

(2024) 

d. Krasnova et al. 

(2025) 

e. Pitz et al. (2018) 

f. Mander et al. 

(2021) 
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Chenaies-frênaies 

riveraines de 

grands fleuves 

(G1.2 notamment 

G1.22) 

 

467a 

 
Stock moyen 

de carbone 

dans le sol 

(186) et dans 

la biomasse 

aérienne 

ligneuse et le 

bois mort 

(281) 

1713,89a  18,10bc 

 
Taux de 

séquestration 

de carbone 

moyen dans le 

sol (10,64) et 

dans la 

végétation 

(7,46) de 

fourrés 

ripicoles 

50,46 

[48,41-

52,52]d 

-11,41 [-

10,02 - -

12,81]d  

 

0,00092 [-

0,0023 - 

+0,00414] 

tCH4.ha-1.an-1 e 

 

0,02484 [-

0,0621 - 

+0,11178] 

tCO2eq.ha-1.an-1 

e 

0,0000099 

[0,0000041-

0,0000157] 

tN2O.ha-1.an-1 f 

 

0,00270 [0,00112 

– 0,00429] 

tCO2eq.ha-1.an-1 f 

a. Cierjacks et al. 

(2010) 

b. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et Wohl 

(2021)* 

c. Becker et al. 

(2024) 

d. Luyssaert et al. 

(2007)* 

e. Jacinthe et al. 

(2015) 

f. Jacinthe et al 

(2012) 

 
Forêts 

marécageuses non 

tourbeuses (G1.4) 
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ANNEXES 

Tableau 9 : Valeurs détaillés des stocks de carbone et des flux de GES par habitat humide avec unités non harmonisées 

Types 

d’habitat 

humide (code 

Eunis) 

Stock de 

carbone (tC.ha-1)  

Potentiel 

émissif 

(tCO2eq.ha-1) 

dérivé du 

stock 

minéralisé 

entre 0 

et 100 cm 

de 

profondeur 

Séquestration 

de carbone 

Production 

primaire 

brute  

Échange net de 

l’écosystème  

Flux de CH4  Flux de N2O  Références 

Herbiers 

intertidaux (A2.6) 
149,5 [143,8 – 

155,2]a 

Stock moyen de 

carbone dans les 

sédiments entre 0 

et 100 cm de 

profondeur 

d’herbiers 

intertidaux à 

Z.nolteii (Baie 

d’Yves, France) 

550,5a 

 

75,5 [36,6 – 

114,4] 

gC.m−2.an−1 a 

Taux moyen de 

séquestration du 

carbone dans les 

sédiments 

d’herbiers 

intertidaux à 

Z.nolteii (Baie 

d’Yves), estimé 

par datation 

radiométrique 

1,86 gC.m-

2.j-1 b 

Production 

primaire brute 

moyenne de la 

communauté 

d’herbiers 

intertidaux à 

Z.nolteii 

(Bassin 

d’Arcachon, 

France), 

calculée à 

partir de 

mesures de 

flux à basse 

mer par Eddy 

Covariance 

(juillet et 

septembre 

2008) 

-0,83 gC.m-2.j-1 

b 

 

Échange net 

moyen de 

l’écosystème 

d’herbiers 

intertidaux à 

Z.nolteii (Bassin 

d’Arcachon, 

France), mesuré à 

basse et haute 

mer, le jour et la 

nuit (juillet, 

septembre 2008 

et avril 2009) 

 

 

 

0,31mmol 

CH4.m-2.j-1 c 

Flux moyen 

d’herbiers 

intertidaux à 

Z.nolteii (Ria 

Formosa, 

Portugal), estimé 

par des 

chambres 

benthiques 

dynamiques en 

avril 2012 

(marée haute et 

basse) 

2,5 µmolN2O.m-

2.j-1 d 

Flux moyen 

d’herbiers 

intertidaux à 

Z.nolteii (Bassin 

d’Arcachon, 

France), estimé par 

des chambres 

benthiques 

statiques en août 

2023 (marée 

basse) 

a. Amann 

(communication 

personnelle, 

2025) 

b. Polsenaere et 

al. (2012) 

c. Bahlmann et al. 

(2015) 

d. Dolivet-

Maréchal et al. 

(soumis, 2025) 
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Slikke (A2.3)  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

119 [99-139]a 

Stock moyen de 

carbone dans les 

sédiments entre 0 

et 100 cm de 

profondeur de 

vasières 

atlantiques (Baie 

de l’Aiguillon, 

France) 

436,73,22a 215 

gC.m−2.an−1 a 

Taux moyen de 

séquestration du 

carbone dans les 

sédiments de 

vasières 

atlantiques (Baie 

de l’Aiguillon), 

estimé par 

datation 

radiométrique 

1129 gC.m-

2.an-1 b 
Production 

primaire brute 

moyenne de 

vasières 

atlantiques 

(Baie de 

l’Aiguillon, 

France), 

calculée à 

partir de 

mesures par 

chambres 

statiques en 

2023 (4 

saisons) 
 

-745 gC.m-2.an-

1 b 
Production nette 

moyenne de la 

communité de 

vasières 

atlantiques (Baie 

de l’Aiguillon, 

France), mesurée 

par chambres 

statiques en 2023 

(4 saisons) 
 

0,026 [-

0,414- +0,07] 

mg CH4.m-2.h-

1 c 

Flux moyen de 

vasières 

tempérées 

(Sanmen Bay, 

Taizhou Bay et 

Yueqing Bay, 

Chine), estimé 

par chambres 

benthiques en 

juillet et août 

2024 (marée 

basse) 

0,2 µmolN2O.m-

2.h-1 d 

Flux moyen de 

sédiments 

intertidaux de 

vasières 

tempérées 

(estuaire du 

Couesnon, France 

et Torridge 

estuary, 

Angleterre), estimé 

à partir de 

sédiments incubés 

dans des 

chambres, 

prélevés entre juin 

et juillet 2002 

(Couesnon) et juin 

et juillet 2003 

(Torridge) 

a. Amann-Dubillot 

et al. (soumis) 

b. Polsenaere 

(2025) 

c. Xu et al. (2025) 

d. Kenny et al. 

(2004) dans 

Murray et al. 

(2015)* 
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Schorre (A2.5 

sauf A2.53) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

190 [141-239]a  

Stock moyen de 

carbone dans les 

sédiments entre 0 

et 100 cm de 

profondeur de 

prés salés 

atlantiques (Baie 

de l’Aiguillon, 

France) 

697,3a 231 [173-289] 

gC.m-2.an-1 b 

Taux moyen de 

séquestration du 

carbone dans les 

sédiments de 

prés salés 

atlantiques (Fiers 

d’Ars, Baie de 

l’Aiguillon et 

Brouage, France), 

estimé par 

datation 

radiométrique 

1019 gC.m-

2.an-1 cd 

Production 

primaire brute 

moyenne de 

prés salés 

atlantiques 

(Fiers d’Ars, 

France), estimé 

par Eddy-

Covariance en 

2020 

-483 gC.m-2.an-

1 cd 

Échange net 

moyen de 

l’écosystème de 

prés salés 

atlantiques (Fiers 

d’Ars, France), 

estimé par Eddy-

Covariance en 

2020 

 

324 [-1070 - 

+ 1718] 

µmol.m-2.j-1 e 

Flux moyen de 

prés salés 

méditerranéens  

(Donana, 

estuaire du 

Guadalquivir, 

Espagne), estimé 

par sondes à 

l’interface air-

eau (CH4 dissous) 

pendant 3 ans 

entre 2016 et 

2018 (16 

campagnes) 

0,5 µmolN2O.m-

2.h-1 f 

Flux moyen de 

sédiments 

intertidaux de prés 

salés tempérés 

(estuaire du 

Couesnon, France 

et Torridge 

estuary, 

Angleterre), estimé 

à partir de 

sédiments incubés 

dans des 

chambres, 

prélevés entre juin 

et juillet 2002 

(Couesnon) et juin 

et juillet 2003 

(Torridge) 

a. Amann et al. 

(2023) 

b. Amann et al. 

(2024) 

c. Mayen et al. 

(2023) 

d. Polsenaere 

(2025) 

e. Huertas et al. 

(2019) 

f. Kenny et al. 

(2004) dans 

Murray et al. 

(2015)* 
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Végétation de 

milieux 

saumâtres et 

salés à 

hélophytes et 

apparentés 

(A2.53) 

62a + 8,34b = 

70,34ab 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sédiment et la 

biomasse 

aérienne de 

roselières 

saumâtres/salées 

258,15ab 37,2 [ES : 

35,7-38,7] 

gC.m-2.an-1 a  
Taux moyen de 

séquestration du 

carbone dans les 

sédiments d’une 

roselière 

saumâtre/salée 

(Roselière du 

Vaccarès, 

Camargue, 

France), 

estimation par 

datation 

radiométrique 

sur 35 ans 
 

2612 

gCO2.m-2. 

an-1 c 

Production 

primaire brute 

moyenne d’une 

roselière à 

P.australis 

(delta du 

fleuve Fleuve 

Jaune, Chine,) 

estimée par 

eddy-

covariance de 

mai à octobre 

2010 et 

modélisation  

-251 gC.m-2.an-

1 d 

Balance carbone 

nette moyenne de 

l’écosystème 

saumâtre à 

roselières et 

salicornaies 

(ENCA, Delta de 

l’Ebre, Espagne), 

estimée par le 

suivi de la GPP de 

l’écosystème (y 

compris 

planctonique) et 

la respiration 

aérobie et 

anaérobie (CH4) 

d’échantillons 

prélevés et 

incubés 

 

 

4 [2-6] 

gCH4.m-2.an-1 e  
Flux moyen 

d’une roselière 

saumâtre/salée 

(Roselière du 

Vaccarès, 

Camargue, 

France), estimé 

par chambre 

flottante 

(modèle haut) de 

mai à août 2019, 

d’octobre à 

novembre 2020 

et de mars à juin 

2021 

0.005 [0 – 

0,010] 

mgN2O.m-2.h-1 e 

Flux moyen de 

zones humides 

douces, saumâtres 

et salées 

(Camargue, 

France), estimé par 

chambre flottante 

(modèle haut) de 

mai à octobre 

2019, de 

septembre à 

novembre 2020 et 

de mars à juin 

2021 
 

a. Grillas et al. 

(2023) 

b. Silan et al. 

(2024) 

c. Han et al. 

(2013) dans 

Caplan et al. 

(2015) 

d. Morant et al. 

(2020) 

e. Martinez-

Eixarch et al. 

(2024) 

62a  
Stock moyen de 

carbone  

entre 0 et 100 cm 

de profondeur 

dans les 

sédiments d’une 

roselière 

saumâtre/salée 

(Roselière du 

Vaccarès, 

Camargue, 

France)  

 

8,34 [2,06 – 

14,62]b 

Stock moyen de 

carbone dans la 

biomasse 

aérienne de 6 

roselières 

saumâtres à 

P.australis (Lagune 

de Venise, Italie) 
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Mares 

permanentes 

méso à eutrophes 

(C1.2, C1.3) 

2564 [2229-

2899] gC.m-2 a 

 
Stock moyen de 

carbone entre 0 et 

30 cm de 

profondeur dans 

les sédiments de 

petites mares 

matures 

(Northumberland, 

UK), créées de 18 

à 20 ans 

auparavant  

 

Extrapolation 

sur 100 cm 

de 

profondeur 

trop 

incertaine 

 

142 [123-163] 

gC.m-2.an-1 a 

 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone dans les 

sédiments de 12 

mares matures 

de 1 m2 

(Northumberland, 

UK), estimé en 

prélevant les 

sédiments des 

mares créées 18-

20 ans plus tôt 

 -0,47 

molCO2.m-2.an-

1 b 

Echange moyen 

de l’écosystème 

de 4 mares 

tempérées (900 

m2) construites 

(Cornell 

Experimental 

Facility Pond, 

USA), flux estimé 

par chambres 

flottantes entre 

avril et novembre 

2018 (période 

sans glace) 

 

1,90 molCH4. 

m-2.an-1 b 

 

Flux moyen de 4 

mares tempérées 

(900 m2) 

construites 

(Cornell 

Experimental 

Facility Pond, 

USA), estimé par 

chambres 

flottantes entre 

avril et 

novembre 2018 

(période sans 

glace) 

0,05 

µmolN2O.m-

2.an-1 b 

Flux moyen de 4 

mares tempérées 

(900 m2) 

construites 

(Cornell 

Experimental 

Facility Pond, 

USA), estimé par 

chambres 

flottantes entre 

avril et novembre 

2018 (période sans 

glace) 

a. Taylor et al. 

(2019) 

b. Ray et al. 

(2023) 

 

Mares 

temporaires 

(C1.6) 

1839 [ES : 

1382 – 2296] 

gC.m-2 a 
Stock moyen de 

carbone entre 0 et 

10 cm de 

profondeur dans 

les sédiments de 

6 mares 

temporaires 

forestières (A, B, 

C, D, E, F - 1000 

m2 en moyenne) 

du plateau landais 

(bassin-versant du 

lac de Carcans-

Hourtin, France) 
 

Extrapolation 

sur 100 cm 

de 

profondeur 

trop 

incertaine 
 

 

127 [40 – 

240] gC.m-

2.an-1 a 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone dans les 

sédiments de 6 

mares 

temporaires 

forestières non 

perturbées (A, B, 

C, G, J, K) du 

plateau landais 

(bassin-versant 

du lac de 

Carcans-Hourtin, 

France), 

267 gC.m-

2.an-1 a 

Production 

primaire nette 

moyenne de la 

végétation de 

3 mares 

temporaires 

forestières non 

perturbées (A, 

B et C) du 

plateau 

landais, 

estimée par 

récolte de 

biomasse 

+4,49 [0,16 - 

8,82] 

mmolCO2.m-

2.h-1 b 

Échange net de 

l’écosystème de 

10 

étangs et mares 

temporaires 

méditerranéennes 

(île de Minorque, 

Espagne), flux 

estimé par 

chambres 

flottantes et 

benthiques 

(novembre 2013, 

mars 2014 et août 

2014) 

0,0042 [-

0,0083 – 

0,0167] 

mmolCH4.m-

2.h-1 b 
Flux moyen 

d’une mare 

temporaire 

méditerranéenne 

(Verda 

d’Algaiarens, 8-

10 mois en eau 

et 863 m2), flux 

estimé par 

chambres 

flottantes et 

benthiques 

(novembre 2013, 

4,4 gN2O.ha-1.j-1 

c 

Flux moyen de 

zones humides 

temporaires 

restaurées (Prairie 

Pothole Region, 

USA), estimé par 

chambres de mai à 

octobre 2003 

 

a. Ribaudo et 

Darul (2025) 

b. Obrador et al. 

(2018) 

c. Gleason et al.  

(2009) dans 

Badiou et al. 

(2011) 
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estimation par 

datation 

radiométrique 

mars 2014 et 

août 2014) 

Végétation de 

bordures des 

eaux à 

hélophytes et 

apparentés (C3.2, 

C3.3) 

155 + 13,1 = 

168,1a 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et la biomasse 

aérienne de 

roselières à 

P.australis 
 

616,93a 341,39 gC.m-

2.an-1 a 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone dans les 

sédiments de 

roselières 

(moyenne des 

transects AB, EF 

et CD, Macquarie 

marsh, Australie), 

estimé à partir du 

suivi du taux 

d’accrétion sur 

plusieurs siècles 

1170 gC.m-

2.an-1 b 

Production 

primaire brute 

moyenne de 

roselières à 

P.australis 

(Veljerne 

Nature 

Reserve, 

Danemark), 

estimée par 

chambres et 

récolte 

biomasse dans 

le cadre du 

projet EUREED 

II   

-550 gC.m-2.an-

1 b 

Échange net 

moyen de 

l’écosystème de 

roselières à 

P.australis 

(Veljerne Nature 

Reserve, 

Danemark), flux 

estimés par 

chambres dans le 

cadre du projet 

EUREED II 

4 molCH4.m-

2.an-1 b 

Flux moyen de 

roselières à 

P.australis 

(Veljerne Nature 

Reserve, 

Danemark), 

estimé par 

chambres dans 

le cadre du 

projet EUREED II 

0,01 kgN2O.ha-

1. an-1 c 

Flux moyen de 

roselières à 

P.australis pour le 

traitement d’eaux 

usées (moyenne 

des zones 6 « wet 

reedbeds », 6a 

« dry reedbeds » et 

7 « reedbed 

outflows », Lihula-

Matsalu, Estonie), 

estimé par 

chambres fermées 

en avril, juin et 

août 2007 

 

a. Whitaker et al. 

(2015) 

b. Brix et al. 

(2001) dans 

Whitaker et al. 

(2015) et Van 

den Berg et al. 

(2016) 

c. Soosaar et al. 

(2009) 
155a 

Stock moyen de 

carbone entre 0 et 

100 cm de 

profondeur de 

roselières à 

P.Australis 

(moyenne des 

transects AB et 

CD, Macquarie 

marsh, Australie), 

modélisé à partir 

de prélèvement 

sur 90 cm de 

profondeur  

1310 gC.m-2 a 

Stock moyen de 

carbone dans la 

biomasse 

aérienne de 

roselières à 

P.Australis 

(moyenne des 

transects AB et 
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CD, Macquarie 

marsh, Australie) 

Berges inondées 

périodiquement à 

végétation 

pionnière (C3.5) 

        

Tourbières acides 

à sphaignes à 

tendance 

oligotrophe 

(D1.1, D2.2) 

642 [584-700]a 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol entre 0 et 100 

cm de profondeur 

de tourbières se 

situant à plus de 

500 mètres au-

dessus du niveau 

de la mer (Atlas 

des tourbières 

françaises de 

1949, France 

Métropolitaine) 

2356a 59,2 gC.m-

2.an-1 b 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone de 

tourbière à 

Sphagnum spp. et 

Carex spp. 

(Bernadouze, 

Pyrénées, France) 

estimée par le 

RERCA de 1900 à 

2016  

610 [571-

649]gC.m-

2.an-1 b 
Production 

primaire brute 

moyenne de 

tourbière à 

Sphagnum spp. 

et Carex spp. 

(Bernadouze, 

Pyrénées, 

France) 

estimée par 

chambres 

statiques entre 

2017 et 2022 
 

-3,54 

tCO2eq.ha-1.an-

1 c 

Flux moyens du 

sol de tourbière 

de type « near 

natural bog » 

(facteurs 

d’émissions 

établis pour le 

Royaume-Uni), 

estimés par méta-

analyse* et 

modélisation  

113 kgCH4.ha-

1.an-1 d 

Flux moyens du 

sol de tourbière 

de type « near 

natural bog » 

(facteurs 

d’émissions 

établis pour le 

Royaume-Uni), 

estimés par 

méta-analyse* et 

modélisation 

0,1 kgN2O.ha-

1.an-1 d 

Flux moyens du 

sol de tourbière de 

type « near natural 

bog » (facteurs 

d’émissions établis 

pour le Royaume-

Uni), estimés par 

méta-analyse* et 

modélisation 

a. Pinault et al. 

(2023) 

b. Garisoain et al. 

(2024) 

c. Evans et al. 

(2017) dans 

Gregg et al. 

(2021)* 

d. Evans et al. 

(2017)* 

Tourbières 

alcalines à 

herbacées et 

bryophytes (D4.1) 

737 [668-806]a  
Stock moyen de 

carbone dans le 

sol entre 0 et 100 

2705a 57 [23-91] 

gC.m-2.an-1 b 

Taux moyen de 

séquestration de 

1052 [814-

1290] gC.m-

2.an-1 c  

-5,41 

tCO2eq.ha-1.an-

1 d 

155 kgCH4.ha-

1.an-1 e 

Flux moyens du 

sol de tourbière 

0,5 kgN2O.ha-

1.an-1 e 

Flux moyens du 

sol de tourbière de 

a. Pinault et al. 

(2023) 
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cm de profondeur 

de tourbières se 

situant à moins de 

500 mètres du 

niveau de la mer 

(Atlas des 

tourbières 

françaises de 

1949, France 

Métropolitaine) 

carbone dans des 

tourbières 

européennes 

atlantiques et 

tempérées (méta-

analyse*, Union 

Européenne) 

Production 

primaire brute 

moyenne de 

tourbière de 

type 

« transitional 

poor fen » 

dominée par 

M.caerulea (La 

Guette, Cher, 

France), 

estimée par 

chambres 

statiques de 

mars 2013 à 

février 2015 

 

Flux moyens du 

sol de tourbière 

de type « near 

natural fen » 

(facteurs 

d’émissions 

établis pour le 

Royaume-Uni), 

estimés par méta-

analyse* et 

modélisation 

de type « near 

natural fen » 

(facteurs 

d’émissions 

établis pour le 

Royaume-Uni), 

estimés par 

méta-analyse* et 

modélisation  

type « near natural 

fen » (facteurs 

d’émissions établis 

pour le Royaume-

Uni), estimés par 

méta-analyse* et 

modélisation 

b. Abdul-Malak et 

al. (2021) 

c. D’Angelo et al. 

(2021) 

d. Evans et al. 

(2017) dans 

Gregg et al. 

(2021)* 

e. Evans et al. 

(2017)* 

 

Tourbières 

eutrophes à 

grands 

hélophytes et 

apparentés (D5.1, 

D5.2) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

737 [668-806]a 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol entre 0 et 100 

cm de profondeur 

de tourbières se 

situant à moins de 

500 mètres du 

niveau de la mer 

(Atlas des 

tourbières 

françaises de 

1949, France 

Métropolitaine) 

2705a 57 [23-91] 

gC.m-2.an-1 b   
 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone dans des 

tourbières 

européennes 

atlantiques et 

tempérées (méta-

analyse*, Union 

Européenne) 

846 gC.m-

2.an-1 c 

Production 

primaire 

brute de 

l’écosystème 

de tourbière de 

type « fen » 

avec roselières 

à P.Australis 

(Federseemoor, 

Allemagne), 

suivis par 

Eddy-

covariance 

durant 1 an de 

mars 2013 à 

février 2014, 

calculée à 

partir du flux 

annuel de CO2 

-894 gCO2.m-

2.an-1 c 

Échange net de 

l’écosystème de 

tourbière de type 

« fen » avec 

roselières à 

P.Australis 

(Federseemoor, 

Allemagne), suivis 

par Eddy-

covariance durant 

1 an de mars 

2013 à février 

2014 

30 gCH4.m-

2.an-1 c 
Flux moyen du 

sol de tourbière 

de type « fen » 

avec roselières à 

P.Australis 

(Federseemoor, 

Allemagne), 

suivis par Eddy-

covariance 

durant 1 an de 

mars 2013 à 

février 2014 

0,5 kgN2O.ha-

1.an-1 d 

Flux moyens du 

sol de tourbière de 

type « near natural 

fen » (facteurs 

d’émissions établis 

pour le Royaume-

Uni), estimés par 

méta-analyse* et 

modélisation 

a. Pinault et al. 

(2023) 

b. Abdul-Malak et 

al. (2021)* 

c. Van den Berg et 

al. (2016) 

d. Evans et al. 

(2017)* 
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cumulé 

correspondant 

à 26% de la 

GEP (220 gC.m-

2.an-1) 

Forêts 

marécageuses 

tourbeuses (G1.5 

et G3.E) 

 

603 + 214 = 

817ab 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et la biomasse 

aérienne de forêts 

marécageuses 

tourbeuses 

2629,55 a 

 
Extrapolation 

sur 100 cm 

de 

profondeur 

 
 

32,6 gC.m-

2.an-1 a 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone dans des 

marécages 

tourbeux à T. 

Occidentalis 

(moyenne GS02-

19-02, Greenock 

Swamp, Ontario, 

Canada), estimé à 

partir de datation 

radiométrique à 

long terme 

 

713 gC.m-

2.an-1 c 

Production 

primaire brute 

d’une forêt 

tourbeuse à 

Picea mariana 

et Larix laricina 

(Complexe 

tourbeux de 

Western Peat, 

Alberta, 

Canada), flux 

suivis par 

Eddy-

covariance 

durant 1 an 

d’août 2003 à 

décembre 

2004 

-144 gC.m-2.an-

1 c 

Échange net de 

l’écosystème de 

forêt tourbeuse à 

Picea mariana et 

Larix laricina 

(Complexe 

tourbeux de 

Western Peat, 

Alberta, Canada), 

flux suivis par 

Eddy-covariance 

durant 1 an d’août 

2003 à décembre 

2004 

9,4 + 12,8 = 

21,2 gCH4.ha-

1.j-1 d 

Flux moyens 

(hiver et été) du 

sol et des troncs 

de forêts 

tourbeuses à  

A.glutinosa et 

B.pubescens 

(Bedfordshire, 

UK), suivis par 

des chambres 

statiques d’avril 

2011 à avril 

2012  

 

<1 kgN2O.ha-

1.an-1 e 

 

Flux moyens (sol 

et troncs) de forêts 

tourbeuses 

boréales, 

tempérées et 

tropicales, issus de 

méta-analyse au 

niveau mondial* 

 

a. Dazé et al. 

(2021) 

b. Davidson et al. 

(2022)* 

c. Syed et al. 

(2006) 

d. Pangala et al. 

(2015) dans 

Megonigal et al. 

(2018)* 

e. Mander et al. 

(2025)* 

60,3 kg.m-2 a  

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol entre 0 et 120 

cm de profondeur, 

de marécages 

tourbeux à T. 

Occidentalis 

(GS02-19-02, 

Greenock Swamp, 

Ontario, Canada)  
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214 [82-346]b  
Stock moyen de 

carbone dans la 

biomasse 

aérienne de 

marécages à 

conifères (méta-

analyse*, 

Amérique du 

Nord) 

 

Marais 

doux 

prairiaux 

(E2.12, 

E2.62, 

E3.4) 

Prairie 125 [ES : 

113,36-

136,64]a 

Stock moyen de 

carbone entre 0 et 

15 cm de 

profondeur de 

marais atlantiques 

prairiaux (La 

Vacherie, Saint-

Laurent-de-la-

Prée, Brouage, 

France), estimé 

par perte au feu 

Extrapolation 

sur 100 cm 

de 

profondeur 

trop 

incertaine 

  -2,1 tC.ha-1.an-1 

b  

 
Echange net 

moyen de 

l’écosystème 

d’une prairie 

pâturée de 

manière extensive 

de marais doux en 

agriculture 

biologique (Unité 

expérimentale 

INRAE de Saint-

Laurent-de-la-

Prée, France), 

estimé par 

chambre 

benthique à 

quatre saisons 

14 gCH4.m-

2.an-1 c 
Flux moyen de 

l’écosystème de 

prairies 

alluviales 

restaurées 

depuis 10 ans et 

gérées 

extensivement 

par pâturage et 

fauche (Skjern 

Meadows, 

Danemark), 

suivis par Eddy-

Covariance de 

2009 à 2011 

(moyenne sur 3 

ans) 

 

 a. Lemauviel-

Lavenant 

(communication 

personnelle, 

projet MAVI, 

2025) 

b. Perdrau et al. 

(in prep, projet 

MAVI, 2026) 

c. Herbst et al. 

(2013)  
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couplé à un 

analyseur 

élémentaire 

pendant 1 an en 

2024-2025 

Fossé 57,8 [48,2 – 

67,4]a 

Stock moyen de 

carbone entre 0 et 

100 cm de 

profondeur dans 

un grand fossé 

d’eau douce bordé 

de cultures 

céréalières et de 

prairies (canal de 

Marans, Charente-

Maritime) 

 

212,13a 

  +12,9 tC.ha-

1.an-1 b  

Echange net 

moyen de 

l’écosystème de 

fossés tertiaires 

de marais doux 

prairiaux en 

agriculture 

biologique (Unité 

expérimentale 

INRAE de Saint-

Laurent-de-la-

Prée, France), 

mesuré par sonde 

autonome pCO2 

(concentration 

moyenne de 5017 

ppm), et estimé 

par la méthode 

alcalinité/pH 

pendant 1 an 

87 [54-120] 

gCH4.m-2.an-1 c  
Flux moyens de 

fossés drainant 

des sols 

minéraux (méta-

analyse* au 

niveau mondial) 

0,892 [-0,938 -

2,722] 

gN2O.m−2.an−1 d 

 

Flux moyens de 

fossés drainant 

des sols minéraux 

et organiques 

(méta-analyse* au 

niveau mondial) 

a. LRTZC (2025) 

b. Perdrau et al. 

(in prep, projet 

MAVI, 2026) 

c. Peacock et al. 

(2021)* 

d. Silverthorn et 

al. (2025)* 
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entre 2024 et 

2025 

Prairies humides 

méso à eutrophes 

(E3.4) 

155 [146-164]a 
Stock moyen de 

carbone du sol 

entre 0 et 100 cm 

de profondeur de 

zones humides 

continentales 

minérales, boisées 

et herbacées 

(étude nationale 

sur l’état des 

zones humide, 

USA), estimé en 

2011 sur 967 sites 

d’études en zones 

humides à 120 cm 

puis modélisé à 

100 cm 

568,85 65 [38 – 92] 

gC.m-2.an-1 b 

Taux de 

séquestration 

moyen dans le 

sol de zones 

humides 

alluviales 

herbacées et 

arborées peu 

perturbées (Erie 

Drift Plain 

Region et Ridge 

and Valley 

Region, Ohio et 

Pennsylvanie, 

USA) estimé par 

datation 

radiométrique et 

analyse 

élémentaire 

 -142 gC.m-2.an-

1 c 

Echange moyen 

de l’écosystème 

de prairies 

alluviales 

restaurées depuis 

10 ans et gérées 

extensivement par 

pâturage et 

fauche (Skjern 

Meadows, 

Danemark), flux 

suivis par Eddy-

Covariance de 

2009 à 2011 

(moyenne sur 3 

ans) 

 

 

14 gCH4.m-

2.an-1  c 
Flux moyen de 

l’écosystème de 

prairies 

alluviales 

restaurées 

depuis 10 ans et 

gérées 

extensivement 

par pâturage et 

fauche (Skjern 

Meadows, 

Danemark), 

suivis par Eddy-

Covariance de 

2009 à 2011 

(moyenne sur 3 

ans) 
 

2,2 gN2O.ha-

1.jour-1 d 

Flux moyen de 

zones humides 

prairiales intacts 

parmi 118 sites 

suivis de la région 

des cuvettes des 

prairies (Iowa, 

Minnesota, Dakota 

du Nord, Montana), 

suivis entre 2003 

et 2016 tous les 

deux semaines 

entre avril et 

septembre par 

chambres fermées 

 

1.6 gN2O.m-

2.an-1 e  

Flux moyen 

mesuré par 

chambres 

statiques sur 

prairie (G. fluitans, 

H. lanatus, A. 

stolonifera, A. 

geniculatus, J. 

effusus) riveraine 

du Couesnon 

(Pleine-Fougères, 

France) 
 

 

a. Nahlik et 

Fennessy 

(2016) 

b. Fennessy et al. 

(2018) 

c. Herbst et al. 

(2013) 

d. Tangen et 

Bansal (2022) 

e. Clément (2001) 

et Clément et 

al. (2002) 
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Prairies humides 

oligotrophes 

(E3.5) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  0,53 

tCO2eq.ha-

1.an-1 a 

Taux de 

séquestration 

moyen de 

prairies acides à 

M.caerulea (Glen 

Finglas, Ecosse, 

sols organiques 

et minéraux), 

estimée par 

récolte de 

biomasse et 

modélisation à 

long terme sur 

100 ans 

 

7,45 [ES : 

6,56 - 8,34] 

tC.ha-1.an-1 b 

Production 

primaire brute 

moyenne de 

prairies acides 

(3 sites 

d’études en 

Ecosse sur sols 

podzoliques), 

flux suivis par 

chambres de 

juillet 2009 à 

décembre 

2010 

-1,61 [ES : -

1,04 - -2,18] 

tC.ha-1.an-1 b 

Echange moyen 

de l’écosystème 

de prairies acides 

(3 sites d’études 

en Ecosse sur sols 

podzoliques), flux 

suivis par 

chambres de 

juillet 2009 à 

décembre 2010 

0,25 µg 

CH4.m-2.h-1 c 

Flux moyen de 

prairies 

restaurées 

comprenant 

notamment 

M.caerulea 

(Hütwilersee 

Nature Reserve, 

Suisse), suivis 

par chambres à 

flux pendant une 

semaine en mai 

2010 

0,015 [0,011-

0,018] d 

tCO2eq.ha-1.an-1  

Flux moyen de 

prairies à molinie 

de type « moor 

grass » 

(métanalyse* des 

habitats 

prioritaires en UK) 

 

a. Smith et al. 

(2014) dans 

Gregg et al. 

(2021) 

b. Quin et al. 

(2014) 

c. Bullar et al. 

(2014) 

d. Sozanska-

Stanton et al. 

(2016) 

 

Mégaphorbiaies 

(E5.4) 

 

        

Landes humides 

(F4.1) 
158 +7,11 = 

165,11ab 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et la biomasse 

aérienne de 

landes humides et 

mésophiles 

605,95 ab 

 

 

 

 

 

0,41 tC.ha-

1.an-1 a 

Taux de stockage 

additionnel 

moyen de 

carbone dans les 

15 premiers cm 

des sols de 

6,91 [ES : 

5,71 - 8,11] 

tC.ha-1.an-1 c 

Production 

primaire brute 

moyenne de 

landes 

-3,45 [ES : -

4,41- -2,49] 

tC.ha-1.an-1 c 
Echange net 

moyen de 

l’écosystème de 

landes humides et 

0,156 d 

tCO2eq.ha-

1.an-1  

Flux moyen du 

sol de landes 

humides et 

mésophiles à 

0,029 d 

tCO2eq.ha-1.an-1  

Flux moyen du sol 

de landes humides 

et mésophiles à 

éricacées « upland 

heathland, 

lowland 

a. Chapman et al. 

(2013) 

b. Cantarello et al. 

(2011)* 

c. Quin et al. 

(2014) 
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158 [147,4 – 

168,6]a 

 

Stock moyen de 

carbone du sol 

entre 0 et 100 cm 

de profondeur de 

type «podzosol» 

(Inventaire 

national des sols, 

Ecosse), estimé 

sur la campagne 

2007-2009 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

landes humides 

et mésophiles 

« moorland » 

hors sols 

tourbeux 

profonds 

(Inventaire 

national des sols, 

Ecosse), estimé 

sur deux 

campagnes 

(1978-1988 et 

2007-2009) 
 

humides et 

mésophiles à 

C. Vulgaris (3 

sites d’études 

en Ecosse sur 

sols 

podzoliques), 

flux suivis par 

chambres de 

juillet 2009 à 

décembre 

2010 

mésophiles à C. 

Vulgaris (3 sites 

d’études en 

Ecosse sur sols 

podzoliques), flux 

suivis par 

chambres de 

juillet 2009 à 

décembre 2010 

éricacées 

« upland 

heathland, 

lowland 

heathland » 

(métanalyse* des 

habitats 

prioritaires en 

UK) 

 

heathland » 

(métanalyse* des 

habitats 

prioritaires en UK) 

 

 

d. Sozanska-

Stanton et al. 

(2016)* 

7,11 (min : 2 et 

max)b 
Stock moyen de 

carbone de la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

de landes 

humides et 

mésophiles à 

éricacées « moors 

and heathland » 

(méta-analyse*, 

Angleterre, UK et 

Europe)  
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Fourrés ripicoles 

et marécageux 

(F9.1, F9.2) 

 

176 + 43,6 = 

219,6ab 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et dans la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

806ab 2,9c + 1,43b = 

4,33 tC.ha-

1.an-1 cb 

  0,21 [0,11-

0,31] gCH4.m-

2.an-1 d  
Flux moyens du 

sol de fourrés 

ripicoles de type 

« shrub swamp » 

(Sanjiang Plain, 

Chine), suivis par 

chambres 

statiques de juin 

2002 à octobre 

2005 et saison 

de croissance 

2006 

 

1.8 gN2O.m-

2.an-1 e  
Flux moyen 

mesuré par 

chambres 

statiques sur 

friche (P. 

arundinaceae, U. 

dioica, H. helix, R. 

fructicosus) 

riveraine du 

Couesnon (Pleine-

Fougères, France) 

a. Cierjacks et al. 

(2010) 

b. Matzek et al. 

(2018) 

c. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et 

Wohl (2021)* 

d. Song et al. 

(2009) 

e. Clément (2001) 

et Clément et 

al. (2002) 

176 [144-208]a  
Stock moyen de 

carbone du sol 

entre 0 et 100 cm 

de profondeur de 

fourrés ripicoles 

de type 

« Hardwood 

reforestations » 

(Danube, 

Autriche) 

2,9 tC.ha-1.an-1 

c 
Taux de 

sédimentation 

moyen (plaine 

alluviale du 

Danube, 

Autriche) 
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43.6b  
Stock moyen de 

carbone de la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

de fourrés 

ripicoles de type 

« willow scrub » 

(Californie, USA), 

modèle et 

utilisation d’un 

calculateur 

carbone 

1,43 tC.ha-

1.an-1 b 
Taux de 

séquestration de 

carbone moyen 

pour fourrés 

ripicoles de type 

« willow scrub » 

(Californie, USA), 

estimé par 

modélisation 

(augmentation 

de 42,8 tC.ha du 

stock dans la 

biomasse 

aérienne sur 30 

ans) 
Saulaies 

riveraines (G1.1 

notamment 

G1.11) 

 

154 + 163 = 

317a  

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et dans la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

et le bois mort  

1163,39a 2,9b + 2,771c = 

5,7 tC.ha-1.an-1 

bc 

 
 

 

 

 

 

 

 

2,9 tC.ha-1.an-1 

b 
Taux de 

sédimentation 

moyen (plaine 

alluviale du 

31,2 tC.ha-

1.an-1 d 

Production 

primaire brute 

(respiration du 

sol de 22 tC.ha-

1.an-1) de 

saulaies 

riveraines à 

S.pierotii 

(Namhangang 

Basin, Corée 

du Sud), flux 

suivis par 

chambres 

statiques 

durant la 

saison de 

croissance 

-9,2 tC.ha-1.an-1 

d 

Production nette 

de l’écosystème 

de saulaies 

riveraines à 

S.pierotii 

(Namhangang 

Basin, Corée du 

Sud), flux suivis 

par chambres 

statiques durant 

la saison de 

croissance 

végétative et la 

respiration 

hétérotrophe de 

juillet à 

septembre 2013 

 

2,6 [1,5-3,7] 

kgCH4.ha-1.an-

1 e 

Flux du sol de 

cultivars de Salix 

spp. (Rothamsted 

Research, Devon, 

UK), suivis par 

chambres 

statiques de mai 

à octobre 2019  

1.65 gN2O.m-

2.an-1 f  
Flux moyen 

mesuré par 

chambres 

statiques sur 

ripisylve de type 

Saulaie (S. alba) 

riveraine du 

Couesnon (Pleine-

Fougères, France) 

a. Cierjacks et al. 

(2010) 

b. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et 

Wohl (2021)* 

c. Becker et al. 

(2024) 

d. Jung et al. dans 

Lim et al. 

(2024) 

e. Dlamini et al. 

(2022) 

f. Clément (2001) 

et Clément et 

al. (2002) 

 

154 a   
Stock moyen de 

carbone du sol 

entre 0 et 100 cm 

de profondeur 

d’une forêt 

alluviale de type 

« Softwood 
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forest » à S.alba 

(Danube, 

Autriche) 

Danube, 

Autriche) 

 

végétative en 

2013 

 

 

 

 

 

163 [137-189]a 
Stock moyen de 

carbone de la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

d’une forêt 

alluviale de type 

« Softwood 

forest » à S.alba 

(Danube, 

Autriche), estimée 

par allométrie 

2,771 tC.ha-

1.an-1 c 

 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone issu de 

la productivité 

primaire nette de 

S.alba (delta du 

Danube, 

Roumanie) 

estimée par 

allométrie à 

partir du DBH et 

de la hauteur 
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Aulnaies-frênaies 

riveraines (G1.2 

notamment 

G1.21) 

 

118,75 + 

148,38 = 

267,13a 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et dans la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

et souterraine 
 

Extrapolation 

sur 100 cm 

de 

profondeur 

trop 

incertaine 

2,9b + 3,066c = 

6 tC.ha-1.an-1 bc 

 

1329,8 

[1247,4 -

1412,2] 

gC.m-2.an-1 d 

 

Production 

primaire brute 

moyenne d’A. 

Incana (forêt 

rivulaire 

mature, 

Estonie), flux 

suivis par 

Eddy-

Covariance 

durant 3 ans 

 

-586,3 [-501,8- 

-670,8] gC.m-

2.an-1 d 

Échange net de 

l’écosystème 

moyen à A.incana 

(forêt rivulaire 

mature, Estonie), 

flux suivis par 

Eddy-Covariance 

durant 3 ans de 

2017 à 2019 

 

567,9 [44,4 -

1091,4] 

µgCH4.m-2.h-1 e  
Flux moyens du 

sol et des troncs 

de 

F.pennsylvanica 

et C.coraliana 

(Smithsonian 

Environmental 

Research Center, 

Maryland, USA), 

suivis par 

chambres à flux 

de mai-

novembre 2013 

et mai-

septembre 2014 

221,4 [209,2-

233,6] 

mgN2O.m-2.an-1 

f 

 

Moyenne des flux 

du sol et des 

troncs d’A.incana 

(forêt rivulaire 

mature, Estonie), 

suivis par Eddy-

Covariance et 

chambres à flux de 

septembre 2018 à 

septembre 2019 

a. Bartholomée et 

al. (2018) 

b. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et 

Wohl (2021)* 

c. Becker et al. 

(2024) 

d. Krasnova et al. 

(2025) 

e. Pitz et al. 

(2018) 

f. Mander et al. 

(2021) 
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118,75 [80,26-

157,24]a  

Stock moyen de 

carbone du sol 

entre 0 et 45 cm 

de profondeur 

d’aulnaies-

frênaies alluviales 

(La Bâtie et Bourg 

d’Oisans, Isère, 

France) 

 

148,38 [51,20-

245,56]a   

Stock de carbone 

de la biomasse 

aérienne ligneuse 

d’aulnaies-

frênaies alluviales 

(La Bâtie et Bourg 

d’Oisans, Isère, 

France) estimée 

par équation 

allométriques 

spécifiques 

 2,9 tC.ha-1.an-1 

b 
Taux de 

sédimentation 

moyen (plaine 

alluviale du 

Danube, 

Autriche) 

 

3,066 tC.ha-

1.an-1 c 

 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone issu de 

la productivité 

primaire nette de 

A.glutinosa (delta 

du Danube, 

Roumanie) 

estimée par 

allométrie à 

partir du DBH et 

de la hauteur 
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Chenaies-frênaies 

riveraines de 

grands fleuves 

(G1.2 notamment 

G1.22) 

 

186 + 281= 

467a 

 

Stock moyen de 

carbone dans le 

sol et dans la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

et le bois mort  

1713,89a 2,9b + 2,0316c 

= 4,9 tC.ha-

1.an-1 bc 

 
 

 

 

1375 [1319 

– 1431] 

gC.m-2.an-1 d 
Production 

primaire brute 

d’écosystèmes 

forestiers 

décidus sous 

climat tempéré 

humide 

(métanalyse*) 
 

-311 [-273 –    

-349]  

gC.m-2.an-1 d 
Echange net 

moyen 

d’écosystèmes 

forestiers décidus 

sous climat 

tempéré humide 

(métanalyse*) 

0,92 [SE : -

0,69 – +2,53] 

kgCH4.ha-1.an-

1 e 

Flux moyens du 

sol de forêt 

alluviale mature 

(Acer sp., 

Platanus sp., 

Quercus sp., 

Fraxinus sp. Et 

Fagus sp.) de la 

White River 

(Indiana, USA), 

suivis par 

chambres 

statiques de 

décembre 2009 

à mai 2011  

0,99 [0,41-

1,57] mgN2O.m-

2.an-1 f 

Flux moyens du 

sol de forêts 

rivulaires matures 

occasionnellement 

inondées de la 

White River 

(Indiana, USA), 

suivis par 

chambres 

statiques de juin 

2006 à novembre 

2007  

a. Cierjacks et al. 

(2010) 

b. Tockner et al. 

(1999) dans 

Hinshaw et 

Wohl (2021)* 

c. Becker et al. 

(2024) 

d. Luyssaert et al. 

(2007)* 

e. Jacinthe et al. 

(2015) 

f. Jacinthe et al 

(2012) 

 

186 a   
Stock moyen de 

carbone du sol 

entre 0 et 100 cm 

de profondeur 

d’une forêt 

alluviale de type 

« hardwood 

forest » à Q.robur 

et F.excelsior 

(Danube, 

Autriche) 
 

2,9 tC.ha-1.an-1 

bTaux de 

sédimentation 

moyen (plaine 

alluviale du 

Danube, 

Autriche) 

 

281 [222-340]a 
Stock moyen de 

carbone de la 

biomasse 

aérienne ligneuse 

d’une forêt 

alluviale de type 

« hardwood 

forest » à Q.robur 

et F.excelsior 

(Danube, 

Autriche), estimée 

par allométrie 

2,0316 tC.ha-

1.an-1 c 

Taux moyen de 

séquestration de 

carbone issu de 

la productivité 

primaire nette de 

Q.pedunculiflora 

et F.angustifolia 

(delta du 

Danube, 

Roumanie) 

estimée par 
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 allométrie à 

partir du DBH et 

de la hauteur 

 

Forêts 

marécageuses 

non tourbeuses 

(G1.4) 
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