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Abstract 

In this chapter different methods for the characterization and prediction of 

risks from chemical pollutants at the catchment scale are described. For the 

special case of the pesticide pollutants, this approach focusses on the first 

steps of pesticides fate from the application on soils to the outlet of the sys-

tem. Special attention is paid to evaluate and predict the amount of pesti-

cides exported from this system, which could potentially threaten ecosys-

tems and human water supplies. 

3.1 Introduction – Risques associés à l’eau (sécheresse, 

inondation, pollution) 

L’objectif de ce chapitre est de donner les principales étapes nécessaires au dia-

gnostic et à la prédiction du risque de pollution chimique à l’échelle du bassin ver-

sant.  

Figure 3-1 : Importance de la compréhension globale du cycle de l’eau, de ces extrêmes (sécheresse 

et crue) 
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Au-delà de cette thématique spécifique, les questions clés décrites dans ce chapitre 

sont généralisables à d’autres types de risques naturels : quelles échelles 

d’observations spatiales et temporelles ? , quels processus en jeu ? , quels outils de 

diagnostic pour quels types d’acteurs ? 

En premier lieu, la compréhension du cycle de l’eau (figure 3-1a and 3-1b) et 

l’estimation de ses différents termes (i.e. précipitation sous forme de pluie et de 

neige, transpiration de la végétation, évaporation depuis les sols et les surfaces en 

eau, restitution au cours d’eau par ruissellement ou par écoulements de sub-

surface ou souterrain) constitue un prérequis pour l’analyse des risques liés aux 

pénuries, aux excès d’eau (Gouldby et al., 2008), aux transferts de pollution (Flury, 

1996) ou aux maladies associées à l’eau (Fewtrell et al., 2005).  

De nombreux travaux permettent actuellement d’appréhender l’impact des chan-

gements globaux sur le cycle de l’eau qu’ils soient climatiques (Milly et al., 2002), 

comme illustrés sur la figure 1c, liés à l’urbanisation des sols (Nirupama and Simo-

novic, 2007), ou par exemple à la déforestation (Bradshaw et al., 2007). 

Figure 3-2 : Variabilité à l’échelle mondiale de la menace concernant l’accès à l’eau 

du point de vue consommation humaine évaluée au travers d’un indicateur de 

risque (a), facteurs déclassant cet indicateur (b) et hiérarchisation des polluants (c) 

(d’après (Vörösmarty et al., 2010)) 
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Par exemple, l’étude de Vörösmarty et al. (2010) permet d’apprécier la forte varia-

bilité à l’échelle mondiale du risque d’altération de la qualité de l’eau utilisée pour 

la consommation humaine (figure 3-2a) et les facteurs explicatifs de ce risque (Fi-

gure 3-2b et 3-2c) (Vörösmarty et al., 2010). Ces facteurs sont respectivement (1) 

l’altération des zones situées en amont dénommées bassins versants par les hydro-

logues (traduis par watershed (US) ou catchment (UK)), notion qui sera précisée 

dans la section suivante, (2) la pollution, (3) l’augmentation des besoins en eau et 

(4) les facteurs biotiques (e.g. production de toxine par des algues). Plusieurs subs-

tances (azote, phosphore, métaux et pesticides) ou processus (salinisation, acidifi-

cation) peuvent altérer la qualité de l’eau utilisée pour la consommation humaine 

(Figure 3-2c). 

Parmi les risques associés à l’eau, ce chapitre va illustrer l’évaluation d’un risque 

en géoscience au travers de l’exemple du risque de pollution chimique à l’échelle 

du bassin versant en associant de façon inédite des étapes de caractérisation du 

risque et les outils et modèle d’évaluation de ce risque. 

3.2 Etapes pour la caractérisation du risque de pollution 

chimique des cours d’eaux et la conceptualisation 

3.2.1 Appréhender le risque de transport de contaminants vers l'écosystème 

aquatique  

Comme illustrée dans la figure 3-3 adaptée de l’ouvrage édité à l’occasion de l’EGU 

(European Geosciences Union) 2015 et le l’article de Blösch et Sivapalan (1995), la 

perception d’un phénomène peut se faire depuis l’échelle du microorganisme 

jusqu’à l’échelle d’observation de la terre (Blöschl and Sivapalan, 1995). L’analyse 

du risque de transport d’un contaminant (illustré par le glyphosate et le DDT sur la 

figure 3-3) peut ainsi se faire depuis quelques mg de sol (de Jonge and de Jonge, 

1999) jusqu’à une cartographie mondiale (Stephenson and Harris, 2016). 

Toutes analyses du risque impliquent d’en définir le périmètre spatial. En géos-

cience et dans le cas des contaminants, ce périmètre dépend des processus de 

transport. Pour un contaminant volatile qui est entraîné dans l’atmosphère, il sera 
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nécessaire d’étudier la rose des vents pour déterminer les zones de déposition (Fi-

lipy et al., 2006). Pour un contaminant soluble, il faudra s’intéresser aux limites des 

bassins versants, notion qui sera illustrée dans la section suivante. La figure 3-4 

illustre trois échelles d’analyse du risque de contamination des rivières par les pes-

ticides (depuis les grands fleuves européens à gauche, les fleuves et rivières fran-

çaise, au milieu et les rivières de l’Agence de l’Eau Rhin Meuse dans l’Est de la 

France, à droite). 

L’analyse des risques de transport de contaminants et la conception d’outil de dia-

gnostic impliquent souvent d’étudier les processus à l’origine du transport de ces 

contaminants. La figure 3-5 illustre les dispositifs de mesure que l’on peut dé-

ployer pour quantifier les masses de contaminants qui vont atteindre une nappe 

Figure 3-3 : Les différentes échelles d’espace (a, b) et de 

temps (c) de la perception de la réactivité des pesticides et 

de leur export vers les eaux de surface et souterraines 

(Adaptée de (Blöschl and Sivapalan, 1995; Blöschl et al., 

2015)) 
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souterraine par exemple. De véritables laboratoires de terrain (ou lysimètre) peu-

vent être installés pendant plusieurs années pour mesurer les masses de contami-

nants qui quittent une parcelle agricole, ou une zone industrielle (figure 3-5, à 

gauche). Des dispositifs plus légers comme des plaques lysimétriques (figure 3-5, à 

droite) peuvent être mises en place pour intercepter l’eau d’infiltration et avoir 

une évaluation des concentrations sous une culture par exemple. 

Si l’on s’intéresse non pas aux écoulements souterrains mais au transport de con-

taminants en rivière, l’information clé sera la mesure des débits (volume par unité 

de temps, classiquement m3 s-1 ou L s-1). Là encore selon l’échelle spatiale de la 

Figure 3-5 : Echelle lysimétrique (Lysimètre et plaque lysimétrique) pour quantifier les 

flux verticaux d’eau et les flux associés de pesticides (d’après (Dairon, 2015)) 

Figure 3-4 : Illustrations des différentes échelles de perceptions de la contamination des 

eaux de surface par les pesticides : échelle européenne (d’après (Malaj et al., 2014) à 

gauche), échelle des masses d’eau françaises ((CGDD, 2015), au milieu), et échelle du réseau 

hydrographique de l’Agence de l’Eau Rhin-Meuse (d’après (Massara, 2014) à droite). 
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contamination (figure 3-6 de gauche à droite de la parcelle, aux petits bassins ver-

sants de quelques hectares à quelques centaines de km²), des appareils de mesure 

peuvent être déployés. 

Les risques de transport de contaminants peuvent également être étudiés à plu-

sieurs échelles temporelles, de quelques minutes durant une averse jusqu’à des 

échelles pluri-annuelles, afin de mesurer une diminution ou augmentation des flux 

de polluants (voir Partie 3.2.5). 

3.2.2 Le bassin versant comme échelle privilégiée de diagnostic de 

l’exposition des masses d’eau aux pesticides 

Le bassin versant est l’objet incontournable pour percevoir, diagnostiquer et gérer 

le risque de transport de contaminants lorsque celui-ci est soluble et peut être en-

trainé par infiltration vers les eaux souterraines ou par ruissellement vers les ri-

vières et fleuves. En effet, les écoulements de surface ou souterrains générés sur un 

Figure 3-6 : Illustration des échelles de mesure du ruissellement et des flux associés de pesticides 

depuis a) la parcelle expérimentale (avec des canaux venturi adaptés à la mesure de débits de 0.12 

à 12 l/s, couplés à des préleveurs automatiques), à b) l’exutoire de bassins expérimentaux (qq ha à 

qq km² (canal venturi de quelques centaines de m3 h-1, couplé à un débimètre et un préleveur 

automatique), c) jusqu’aux bassins versants de quelques à 100 aines de km² (échelle de gestion de 

la ressource en eau via les SAGE et SDAGE en contexte français) (avec une mesure de la hauteur 

d’eau (de type flotteur, capteur de pression, ultrason ou radar) associée à une courbe de tarage 

permettant de relier la hauteur d’eau à un débit). 
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bassin versant vont se concentrer 

d’amont en aval et modifier la 

qualité de l’eau que l’on peut me-

surer à son exutoire. La figure 3-7 

représente en rouge les limites de 

partage des eaux (ou limite de 

bassin versant) à l’intérieur des-

quelles les précipitations rejoin-

dront le réseau de rivière en bleu. 

Un bassin versant est toujours 

défini par rapport à son exutoire 

(le triangle jaune sur la figure 3-

7) qui définit l’endroit sur une rivière où l’on souhaite réaliser un diagnostic de 

l’exposition à une pollution. Ainsi, il y a autant de bassins versants du Rhin, qu’il y a 

d’exutoires que l’on souhaite étudier (le bassin versant du Rhin à Bâle, à Stras-

bourg, à Köln, etc.). L’analyse des risques de contamination devra se faire sur ce 

territoire délimité par les écoulements, si l’eau est le vecteur de la contamination.  

Les outils de diagnostic chercheront alors à caractériser les activités humaines à 

risque, les émissions associées, leurs devenirs et potentiellement leurs impacts à 

l’échelle du bassin versant pour orienter les mesures de protection ou la gouver-

nance. 

Le tracé des limites de bassin versant (en rouge sur la figure 3-7) se fait à partir de 

la topographie de la zone d’étude. La topographie contrôle en effet les écoulements 

qui se font gravitairement du haut vers le bas ou, en utilisant le vocabulaire de 

l’hydrologue, de l’amont vers l’aval. Les données topographiques sont donc une des 

premières données à collecter pour entamer un diagnostic du risque de contami-

nation des eaux mais plus largement pour les risques naturelles (avalanches, glis-

sement de terrain, érosion, inondation, recul du trait de côte). Ces données peu-

vent être obtenues auprès des services cartographiques de chaque pays, ou gratui-

tement sur internet auprès de plusieurs fournisseurs comme la NASA. Il convient 

A retenir : 

Un bassin versant est l'espace drainé par un cours d'eau et ses affluents. 

L'ensemble des eaux qui tombent dans cet espace convergent vers un 

même point de sortie appelé exutoire : cours d'eau, lac, mer, océan, 

etc… 

Figure 3-7: Limites topographiques (en rouge) d’un 

bassin versant en amont d’un exutoire donné (triangle 

jaune) avec son réseau hydrographique associé (en 

bleu). 
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d’être particulièrement vigilant à la qualité de ces données notamment en préci-

sion altitudinale. La donnée est-elle précise à 10 m près, au mètre ou à la dizaine de 

cm en altitude ? L’activité suivante vous permet de vérifier votre capacité à valori-

ser manuellement les informations topographiques pour définir votre zone d’étude 

des risques de transport de contaminants vers les eaux de surface ou souterraines. 

Le tracé que vous venez de réaliser (correction disponible en annexe) donne une 

information en 2 dimensions (x et y) sur les limites du bassin versant. Cette délimi-

tation permet de restreindre la zone d’étude et de quantifier précisément les ap-

ports (pluies) et exports (ruissellement, infiltration, évapotranspiration…) afin de 

faire des bilans de masses. Vis-à-vis du risque de transport de contaminants, le 

bassin versant doit être étudié en 3 dimensions pour considérer le rôle des diffé-

rents horizons de sols sur la persistance et la mobilité de ces contaminants 

jusqu’aux eaux souterraines. 

Activité : 

Extrayez manuellement les limites du bassin versant du Réal Collobrier 

(France), au niveau de l’exutoire correspondant aux coordonnées 

X = 915.8 km et Y =1811.5 km à l’aide du tracé de la figure 3-8 

Figure 3-8 : Lignes de niveau de la zone géographique du Réal Collobrier 

(France). 
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La figure 3-9 illustre ainsi le concept de zone critique qui intègre cette vision en 3 

dimensions depuis le sommet de la végétation jusqu’à la limite basse des eaux sou-

terraines. 

Si l’extraction manuelle d’un bassin versant est toujours possible, comme vous ve-

nez de le faire, la pratique actuelle dans les bureaux d’étude, collectivités et orga-

nismes de recherche consiste à utiliser des outils de type Systèmes d’Information 

Géographique (SIG) pour réaliser automatiquement cette extraction. La figure 3-10 

illustre le concept (à gauche) et le résultat (à droite) d’une extraction automatique 

des limites de bassins versants. L’extraction automatique nécessite une représen-

tation des altitudes sous forme de matrice (ou Modèle Numérique de Terrain ou 

MNT) qui couvre une portion du territoire avec plusieurs colonnes et lignes avec 

pour chaque pixel (le plus petit objet) une valeur moyenne de l’altitude. Ce pixel 

peut aller de quelques centaines de mètres de côté à quelques dizaines de centi-

A savoir : 

La Zone Critique désigne la pellicule la plus externe de la planète Terre, 

celle qui est le siège d’interactions chimiques entre l’air, l’eau et les roches. 

C’est un milieu poreux issu de la transformation des minéraux au contact 

de l’oxygène, du CO2 et de l’eau à la surface de la Terre. Elle est le siège de 

la vie et l’habitat de l’espèce humaine. Elle est donc critique au sens phy-

sique du terme car c’est là que nous cultivons, c’est là que se forme et évo-

lue la ressource en eau et en sol, et c’est là que nous stockons nos déchets. 

Figure 3-9 :  Notion de zone critique (de la base des aquifères au somment de la 

canopée) et réseau d’observation mondiale associé (à retrouver par exemple sur 

http://criticalzone.org/boulder/ 
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mètres pour les MNT obtenus par technologie aéroportée LIDAR (laser detection 

and ranging).  

Les limites de bassin 

versant ainsi extraites 

correspondent au bassin 

dit « topographique ». 

Dans certains contextes 

géologiques, l’utilisation 

des reliefs ne suffit pas à 

déterminer la zone col-

lectant les écoulements 

que l’on peut observer à 

l’exutoire d’une rivière. 

C’est par exemple le cas 

des zones karstiques 

typiques des massifs calcaires pour lesquels l’eau observée en un point d’une ri-

vière peut provenir de zones éloignées en dehors des limites topographiques mais 

transitant dans le massif calcaire fracturé. On parle de bassin versant fonctionnel 

ou hydrogéologique. L’exercice suivant permet de diagnostiquer clairement une 

contribution additionnelle de zones karstiques connaissant la pluviométrie an-

nuelle d’une part et la lame écoulée mesurée en rivière. 

  

Pour aller plus loin 

Retrouver les vidéos complètes (en français) des techniques d’extraction 

manuelle et automatique des bassins versants sur le lien suivant et de 

l’importance du contexte géologique (karst) : 

http://www.unit.eu/cours/engees/GEMEue2module1partie1/co/Publi

cations_web.html 

Figure 3-10 : Illustration du traitement automatique d’extraction 

des limites de bassins versants à l’aide d’algorithmes de calcul de 

directions d’écoulement sur la base de Modèle Numérique de Ter-

rain (MNT)(à gauche, la ligne rouge correspond à la ligne de par-

tage des écoulements délimitant deux bassins versants : un vers le 

nord ouest et un vers le sud est, à droite illustration de l’extraction 

des contours d’un bassin versant (Lefrancq et al., 2017b). 

http://www.unit.eu/cours/engees/GEMEue2module1partie1/co/Publications_web.html
http://www.unit.eu/cours/engees/GEMEue2module1partie1/co/Publications_web.html
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Exercice 

Sur le bassin versant de la Sorgue (Vaucluse, France), calculez 

l’infiltration en mm nécessaire à produire le débit moyen annuel de la 

source (18.5 m3 s-1) si seul le bassin topographique (15 km²) contri-

buait. Le résultat de ce calcul aboutit à une lame d’eau annuelle de plu-

sieurs milliers de mm, dépassant fortement la pluviométrie annuelle 

(estimée à 675 mm sur cette zone). Ce résultat démontre clairement 

que le bassin versant dans ce contexte karstique ne peut se résumer au 

bassin topographique.  

Refaites le calcul avec le bassin versant hydrogéologique (2500 km² es-

timé grâce à une exploration du karst) 

3.2.3 Présentation des micropolluants 

3.2.3.1 Qu’est-ce qu’un micropolluant ? 

Un polluant est défini comme « une substance qui se trouve dans l'environnement 

au moins en partie à cause des activités de l'homme et qui a un effet délétère sur 

les organismes vivants » (Newman and Unger, 2003). Les micro-polluants (MP) 

sont des composés présents en traces (ng L-1 au μg L-1) et qui se trouvent dans de 

petites quantités dans l'environnement. Il est avéré que des concentrations aussi 

faibles que quelques ng L-1 peuvent déjà avoir des effets sur la santé des orga-

nismes (Schwarzenbach et al., 2006). En dehors des MP artificielles, de très petites 

quantités de substances toxiques d'origine naturelle, telles que les phycotoxines 

(par exemple la nicotine), les mycotoxines et les pyréthrines, sont présentes et 

peuvent aussi affecter les organismes. 

A retenir : 

« Un micropolluant est une substance (minérale, biologique, organique, 

radioactive...) polluante (et donc altéragène biologique, physique ou 

chimique) présente dans des concentrations très faibles dans l'eau (μg 

ou ng/L), dans l'air ou le sol, et qui peut avoir une action toxique ou 

écotoxique pour tout ou partie des organismes ou l'écosystème. » 
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3.2.3.2 Quels sont les principaux micropolluants détectés dans les eaux ? 

Les principaux MP sont des composés synthétiques produits en très grand nombre 

via l'activité humaine (Figure 3-11). Environ 20 millions de produits chimiques 

synthétiques sont connus ; leur nombre augmente d’un million chaque année. Le 

nombre de produits chimiques de synthèse disponibles dans le commerce est es-

timé entre 50 000 et 100 000, il augmente d'environ 1 000 par an. En raison des 

sous-produits de fabrication (par exemple, les dioxines) et de la décomposition des 

produits et des métabolites, le nombre total de composés synthétiques dans l'envi-

ronnement est beaucoup plus important (Nierenberg et al., 2011). La production 

annuelle mondiale de composés synthétiques s'élève à plus de 300 millions de 

tonnes (Schwarzenbach et al., 2003). Cependant, il manque une liste exhaustive 

des quantités de production, de l'utilisation, des émissions, des propriétés toxico-

logiques et des effets environnementaux de tous ces composés. Après leur libéra-

tion « dans les égouts » et dans les rivières, beaucoup d'entre eux continuent 

d'exister en tant que MP. Même les MP qui ne sont pas persistants peuvent avoir 

des effets négatifs prolongés en raison de leur introduction continue dans l'envi-

ronnement (Ellis and Hvitved-Jacobsen, 1996). 

Les principaux produits chimiques synthétiques sont les composants de produits 

pharmaceutiques et les produits de soins personnels (produits de bain et de 

douche, désinfectants et insectifuges). Jusqu'à présent, environ 200 substances 

pharmaceutiques différentes ont été détectées dans les eaux de surface (Molander 

Figure 3-11 : Illustration de la diversité des micropolluants utilisés quotidiennement, des cibles 

indirectement impactés (comme les insectes pollinisateurs, et la diversité des usages et types de 

rejets. 



3 Diagnostiquer et prédire les risques de pollution à l’échelle du bassin versant 

42 

 

et al., 2009). Dans une étude portant sur 20 services d'eau potable aux États-Unis, 

la moitié des eaux potables contenaient les antiépileptiques carbamazépine et di-

lantine, et le médicament anti-anxiolytique méprobamate (pg au ng) (Benotti et al., 

2008). La présence de produits pharmaceutiques dans des échantillons d'eau po-

table a aussi été détectée en Europe (par exemple, (Adler et al., 2001)). Deux des 

MP les plus fréquemment détectés dans les eaux de surface appartiennent aux 

produits pharmaceutiques et de soins personnels - communément appelés PPSP : 

(1) ibuprofène - un médicament anti-inflammatoire non stéroïdien qui est aussi la 

troisième drogue la plus populaire au monde en ce qui concerne les ventes et l'uti-

lisation - (2) le triclosan - un désinfectant antimicrobien utilisé dans une vaste 

gamme de produits de soins personnels, de produits d'entretien ménager et de 

plastique (Carr et al., 2011). 

Issus de l’agriculture, les pesticides ou produits phytosanitaires représentent une 

part importante des micropolluants. Plus de deux millions de tonnes de pesticides 

par an sont utilisées dans le monde (Grube et al., 2011) ; ils comprennent 900 in-

grédients actifs dans 40 000 préparations commerciales. L'Environmental Protec-

tion Agency (EPA) estime que l'utilisation des pesticides a doublé entre 1960 et 

1980 (http://www.answers.com/topic/pesticide). Les molécules commercialisées 

évoluent, pour contourner les résistances (des insectes, champignons ou végétaux) 

ou pour remplacer des produits interdits en raison de leur toxicité. Les pesticides 

pénètrent dans les cours d'eau principalement par des écoulements diffus, mais 

des pics de concentration dans les cours d'eau dus au nettoyage du matériel d'ap-

plication dans les fermes ont également été signalés. Les pesticides dans les eaux 

de surface présentent généralement des concentrations < 1 μg L-1. Les pesticides 

courants sont les herbicides glyphosate, alachlor et atrazine, le fongicide vinclozo-

line, l'insecticide DDT et le biocide TBT. La plupart des pays (y compris l'Inde, la 

Chine, la Malaisie, etc.) ont une législation interdisant certains pesticides ; d'autres 

pesticides sont limités, par exemple le DDT ne peut être appliqué que pour lutter 

contre le paludisme en Inde. 

Un certain nombre de MP sont des produits chimiques industriels, par exemple des 

ignifugeants (bromodiphényléthers), des surfactants (nonylphénol), des tensioac-

tifs fluorés dans des revêtements (PFOS), des antioxydants (butylhydroxyanisol), 
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des plastifiants (phtalates), des inhibiteurs de corrosion (benzotriazole), ou des 

produits d'incinération (dioxine). On les trouve encore presque partout dans l'en-

vironnement. Les concentrations typiques de MP industriels dans les eaux de sur-

face sont inférieures à 10 μg L-1.  

Les métaux lourds sont aussi parfois classés en tant que PM, bien qu'ils puissent 

être présents en très grande quantité sur des sites, tels que les zones minières. On 

les trouve dans les eaux de surface dans la plage du μg L-1. 

Enfin, les accidents contribuent également de façon importante à la présence de 

MP ainsi que de macropolluants dans les eaux de surface. L'explosion de la plate-

forme Deepwater Horizon en 2010 présente un exemple des risques et des effets 

potentiels des accidents. On estime que 500 000 tonnes de pétrole brut ont été re-

jetées dans le golfe du Mexique à la suite de cet accident 

(http://www.zeit.de/news-nt/2010/7/16/iptc-bdt-20100716-42825600522xml). 

La combustion du pétrole brut a entraîné une contamination par des hydrocar-

bures aromatiques polycycliques (HAP) dans l'eau. De plus, les surfactants utilisés 

pour atténuer les effets de la marée noire ont été classés comme toxiques. Les évé-

nements récents - à savoir le séisme et le tsunami au Japon - constituent un autre 

exemple du risque et des effets potentiels des accidents. Au cours des six premiers 

jours de l'accident à la centrale nucléaire de Fukushima, en même temps qu'une 

grande quantité d'eau radioactive, un cocktail de produits chimiques toxiques de 

composition et de quantité inconnues a été libéré dans l'environnement. 

Les informations sur l'utilisation et la présence de MPs émergents dans les sys-

tèmes aquatiques tels que les nanoparticules, les médicaments biosimilaires (par 

exemple l'insuline humaine) ou les nutraceutiques (par exemple huperzine - un 

complément alimentaire bioactif) manquent dans une large mesure. Bien que les 

émissions de certains produits toxiques soient en déclin en raison des réglementa-

tions, des interdictions et des substituts, une population mondiale croissante crée 

une demande croissante de produits de soins personnels, de produits industriels et 

d'aliments issus de l'agriculture intensive. 
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3.2.3.3 Focus sur les pesticides 

Selon la FAO (1989), un pesticide est une substance ou un mélange de substances 

destinées à prévenir, détruire ou contrôler tout organisme nuisible, y compris les 

vecteurs de maladies humaines ou animales, les espèces non désirées de plantes 

ou d'animaux nuisibles ou gênants pour la production, la transformation, le stock-

age ou la commercialisation d'aliments, de produits agricoles, de bois et de pro-

duits ligneux ou d'aliments pour animaux, ou qui peuvent être administrés aux 

animaux pour lutter contre les insectes, arachnides ou autres organismes nuisibles 

dans ou sur leur corps. Le terme comprend les produits chimiques utilisés comme 

régulateurs de croissance, défoliants ou agents de prévention de la chute prématu-

rée des fruits et substances appliquées aux cultures avant ou après la récolte pour 

éviter toute détérioration pendant le stockage ou le transport. La définition ci-

dessus implique que les pesticides sont des agents chimiques toxiques qui sont 

délibérément rejetés dans l'environnement pour lutter contre les parasites des 

cultures et les vecteurs de maladies. 

A savoir : 

On distingue les pesticides de synthèse (molécules organiques conte-

nant du carbone) et inorganiques (sans carbone autre que sous forme 

autre que carbonate ou cyanure). Parmi les molécules de pesticide, une 

distinction est faite entre pesticides de synthèse (développés en labora-

toire et produits en usine), pesticides naturels (d'origine animale, végé-

tale ou microbienne) et micro-organismes. Les pesticides inorganiques 

sont des dérivés d'éléments minéraux (exemple : sulfate de cuivre). 

Le contexte historique de l'utilisation des pesticides dans l'agriculture remonte au 

début de l'agriculture elle-même (Figure 3-12) et s'est accentué avec le temps en 

raison de l'augmentation de la population de ravageurs parallèlement à la baisse 

de la fertilité des sols. Cependant, l'utilisation des pesticides modernes dans l'agri-

culture et la santé publique remonte au 19ème siècle. La première génération de 

pesticides impliquait l'utilisation de composés hautement toxiques, de l'arsenic 

(arséniate de calcium et arséniate de plomb) et d'un cyanure d'hydrogène en 1860 

pour lutter contre ces ravageurs tels que les champignons, les insectes et les bacté-

ries. D'autres composés comprenaient la bouillis bordelaise (sulfate de cuivre, 

chaux et eau) et du soufre. Leur utilisation a été très diminuée en raison de leur 

toxicité et de leur relative inefficacité. Une seconde génération de pesticides est 
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apparue ensuite avec l'utilisation de composés organiques synthétiques. Le pre-

mier pesticide organique synthétique important fut le dichlorodiphényltrichloroé-

thane (DDT) synthétisé par un scientifique allemand Ziedler en 1873 et son effet 

insecticide découvert par un chimiste suisse Paul Muller en 1939. À ses débuts, le 

DDT fut salué comme un miracle parce que de son activité à large spectre, sa per-

sistance, son insolubilité, son faible coût et sa facilité d'application. Depuis, de 

nombreuses nouvelles molécules sortent chaque année et les molécules commer-

cialisées évoluent vers des formes de plus en plus complexes. 

Essayer de répondre à ces questions est primordial pour une meilleure évaluation 

du risque associé à la présence de ces molécules dans l’environnement. 

 

  

Questions : 

Une fois appliqués et introduits dans l’environnement, quel est le deve-

nir de ces molécules ? Quels sont les processus et mécanismes de trans-

port qu’ils subissent ? 

Comment sont-ils dégradés et quels sont les produits de dégradation ? 

Figure 3-12 : Héritage historique de l’utilisation des pesticides (d’après Wiegert et Imfeld). 
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3.2.4 Les premières étapes dans l’évaluation du risque 

L’évaluation du risque chimique lié à l’introduction d’un polluant dans à l’échelle 

du bassin versant nécessite plusieurs étapes d’investigation.   

• Caractérisation de la source 

• Evaluation de la mobilité des polluants 

• Evaluation de la réactivité/dégradation des polluants 

3.2.4.1 Caractérisation de la source 

La première étape dans l’évaluation du risque associé à un polluant est la caracté-

risation de la source de pollution. L’entrée dans l’environnement de micropol-

luants peut se faire de façon ponctuelle et de façon diffuse (Figure 3-13). Les diffé-

rences et implications liées à ces deux formes d’entrées sont discutées dans ce 

chapitre. 

3.2.4.1.1 Sources ponctuelles 

Les rejets des usines de trai-

tement des eaux usées et de 

l'industrie (Figure 3-14) peu-

vent provoquer une pollution 

par les substances consomma-

trices d'oxygène, les nutri-

ments et les micropollutants. 

Les impacts négatifs dépendent très fortement de la mesure dans laquelle (le cas 

échéant) de tels rejets sont traités avant d'atteindre les cours d'eau. 

A savoir :  

« Les sources ponctuelles, telles que les rejets provenant du traitement 

des eaux usées urbaines, de l'industrie et des piscicultures sont définies 

comme des emplacements fixes ou des installations fixes à partir des-

quelles les polluants sont rejetés. Elles incluent aussi les évènements ac-

cidentels » 

Figure 3-13 : Représentation des deux principales sources 

de pollutions. 
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En général, les rejets de pol-

luants provenant de sources 

ponctuelles ont considéra-

blement diminué au cours 

des 30 dernières années. Les 

changements sont principa-

lement dus à l'amélioration 

de la purification des eaux 

usées urbaines et à la réduc-

tion des rejets industriels. 

3.2.4.1.2 Sources diffuses 

De par sa nature même, la gestion de la pollution diffuse est complexe et nécessite 

une analyse et une compréhension minutieuses de divers processus naturels et 

anthropiques. Les pratiques agricoles modernes mènent souvent à des niveaux 

élevés d'engrais et de fumier ; conduisant à des excédents de nutriments élevés 

(par exemple, azote et phosphore) qui sont transférés aux masses d'eau à travers 

divers processus diffus. Cependant, les concentrations excessives d'éléments nutri-

tifs dans les plans d'eau provoquent des effets néfastes en favorisant l'eutrophisa-

tion, avec une perte associée d'espèces végétales et animales. Dans les eaux riches 

en nutriments et suffisamment ensoleillées, les algues vertes peuvent couvrir les 

des cours d'eau et un appauvrissement en oxygène et l'introduction de toxines ou 

d'autres composés produits par les plantes peuvent également en résulter. 

Les pesticides utilisés en agriculture (Figure 3-15) sont transportés à la fois dans 

les eaux de surface et les eaux souterraines. Non seulement ils menacent la santé 

de la faune et de la flore humaine, mais le ruissellement excessif des sédiments 

provenant des terres agricoles entraîne des eaux troubles et le colmatage des 

A savoir : 

« La pollution diffuse peut être causée par une variété d'activités qui 

n'ont pas de point de décharge spécifique. L'agriculture est une source 

clé de pollution diffuse, mais les terres urbaines, la foresterie, les dépôts 

atmosphériques et les habitations rurales peuvent également être des 

sources importantes. » 

Figure 3-14 : Usine de traitement d’eau (d’après European 

Environment Agency). 
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frayères. Cela entraîne la perte 

d'habitats aquatiques. Les patho-

gènes microbiens provenant des 

fèces d'animaux peuvent consti-

tuer un risque important pour la 

santé publique et animale, de 

même que les antibiotiques utili-

sés dans les traitements vétéri-

naires. Les impacts négatifs de 

tous ces polluants agricoles sont exacerbés par l'utilisation de l'eau pour l'agricul-

ture (principalement l'irrigation) ; l'effet net est d'augmenter la concentration de 

polluants dans les masses d'eau. La présence de nutriments, de pesticides, de sé-

diments et de microbes fécaux dans les plans d'eau entraîne également des coûts 

de traitement de l'eau lorsque des prélèvements sont effectués pour l'approvision-

nement en eau potable. 

Dans les zones urbaines, où le ruissellement de surface n'est pas relié aux ouvrages 

de traitement, les polluants déposés sur des surfaces imperméables (par exemple 

les routes ou les trottoirs) sont entraînés dans les eaux de surface avoisinantes. 

Pour aller plus loin : 

Le registre européen des rejets et transferts de polluants (E-PRTR) est 

le registre européen qui fournit des données environnementales facile-

ment accessibles provenant des installations industrielles des États 

membres de l'Union européenne ainsi qu'en Islande, au Liechtenstein, 

en Norvège, en Serbie et en Suisse. Il a remplacé et amélioré le précé-

dent registre européen des émissions de polluants (EPER). Le nouveau 

registre contient des données rapportées chaque année par plus de 30 

000 installations industrielles couvrant 65 activités économiques en 

Europe. Pour chaque installation, des informations sont fournies sur les 

quantités de rejets de polluants dans l'air, l'eau et le sol ainsi que sur les 

transferts de déchets et de polluants dans les eaux usées d'une liste de 

91 polluants clés : métaux lourds, pesticides, gaz à effet de serre et 

dioxines pour les années 2007 et suivantes. Certaines informations sur 

les rejets provenant de sources diffuses sont également disponibles et 

Figure 3-15 : Application de pesticides sur un champ : 

exemple typique d’une pollution diffuse. 
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3.2.4.2 Evaluation de la mobilité des micropolluants 

Evaluer la mobilité des micropolluants à partir de leur introduction dans 

l’environnement est primordial pour l’évaluation du risque associé.  

Les propriétés physiques et chimiques peuvent être utilisées pour identifier a prio-

ri le comportement potentiel d'un produit chimique dans l'environnement et éva-

luer le risque associé (Figure 3-16). Les principales propriétés physico-chimiques à 

signaler dans une demande d'homologation et d'autres évaluations des risques 

pertinentes effectuées à la « Environmental Fate and Effects Division (EFED) » 

comprennent : la masse moléculaire, la densité, la solubilité dans l'eau, la pression 

de vapeur, coefficient de partage n-octanol-eau (KOW), la constante de la loi de Hen-

ry, et la constante de dissociation dans l'eau (pKa ou pKb). D’autres propriétés sont 

pertinentes mais non indispensable incluent : le coefficient de partage air-eau 

seront progressivement améliorées. 

Le registre contribue à la transparence et à la participation du public à 

la prise de décision en matière d'environnement. Il met en œuvre pour 

la Communauté européenne le Protocole PRTR CEE-ONU (Commission 

économique des Nations Unies pour l'Europe) à la Convention d'Aarhus 

sur l'accès à l'information, la participation du public au processus déci-

sionnel et l'accès à la justice en matière d'environnement. 

http://prtr.ec.europa.eu/#/home 

Figure 3-16 : Illustration des voies de transfert (à gauche, (Barbash, 2014)) et des 

processus affectant leur devenir dans la couche superficielle des sols agricoles (Köhne 

et al., 2009) 
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(KAW), le coefficient de partage n-octanol-air 

(KOA), et l’absorption de la lumière UV / vi-

sible (Figure 3-17). 

3.2.4.2.1 Volatilisation  

Plusieurs paramètres peuvent être utilisés 

où calculer afin d’estimer la volatilisation 

d’un micropolluant suite à son application. 

Poids moléculaire et forme 

Le poids moléculaire d'un pesticide est une 

propriété inhérente qui distingue un pesti-

cide de l'autre à l'exception des pesticides 

stéréoisomères qui partagent des poids moléculaires similaires ne différant que 

par les orientations spatiales. Les pesticides en présents en phases gazeuse ont par 

exemple souvent un poids moléculaire inférieur à 100 g mol-1. Cependant, il de-

vient très difficile de prédire l'état et la forme de molécules complexes ayant un 

poids moléculaire sensiblement supérieur à 500 g mol-1. 

Pression de vapeur (VP) 

La pression de vapeur est la tendance d'un pesticide à « s'évaporer ». En d'autres 

termes, pour passer d'un solide ou d'un liquide à une vapeur. En général, les pesti-

cides à faible pression de vapeur sont moins susceptibles de se transformer en va-

Figure 3-18 : Exemple de pressions de vapeur pour différents pesticides. Crédit : National Pesticide 

Information Center (http://npic.orst.edu/). 

Figure 3-17 : Principaux paramètres pris en 

compte pour l’évaluation du risque lié à la 

mobilité des micropolluants. D’après (EPA, 

2009). 
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peur et de se répandre dans l'air. Vous verrez généralement la pression de vapeur 

mesurée en torr ou en millimètres de mercure (mmHg) à 25 ° C (77 ° F). 

Pourquoi la pression de vapeur d'un pesticide est-elle importante ? 

Ce paramètre peut nous aider à prédire : 

• Le déplacement du pesticide après application 
• En combien de temps le pesticide peut rester dans l'eau, sur les 

plantes et dans le sol 
• La quantité de pesticide qui va être volatilisée 
• Le risque de respirer le pesticide (les pesticides qui se volatili-

sent rapidement et facilement peuvent augmenter ce risque) 

La constante de Henry 

La constante de la loi de Henry est une mesure de la concentration d'un produit 

chimique dans l'air en fonction de sa concentration dans l'eau. Il exprime la ten-

dance d'un matériau à se volatiliser d'une solution aqueuse à l'air. Il est parfois 

mesuré, mais plus généralement calculé à l’aide de l’équation : 

𝐶𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟

𝐶𝑎𝑖𝑟
= (

𝑆 × 𝑇 × 82.08 × 760

𝑃 × 𝐺𝑀𝑊 × 106
) 

Cwater= concentration du composé dans l’eau (μg mL-1) 

Cair= concentration du composé dans l’air (μg mL-1) 

S= solubilité du composé (μg mL-1) 

T= Température absolue (°K=°C+273.15) 

82.08= Constante gaz, R, [mL x atm)/(°K x mol)] 

760= mm atm-1 

P= pression de vapeur [Torr] du composé 

GMW= Masse molaire du composé (g mol-1) 

 Une fois calculé, il est possible d’estimer la volatilité d’un micropolluant d’après la 

table de classification ci-dessous. 

Cwater/Cair Volatility Class 

<102 Rapidly lost from a water surface 

102-103 Volatile from a water surface 

103-105 Slightly volatile from a water surface 

>105 Non-volatile 

 

Volatilité à partir d’un sol humide 

Enfin, une classification de la volatilité du sol humide est également disponible 

(OPPTS 835.6100) et est présentée dans le tableau 3-3 (US EPA, 2008). Cette clas-

sification tient compte de la sorption du composé dans le sol qui pourrait réduire 

Table 3-1 : Classification de volatilisation à partir d’une surface d’eau basée sur Cwater/Cair 



3 Diagnostiquer et prédire les risques de pollution à l’échelle du bassin versant 

52 

la volatilisation subséquente et repose sur un rapport de répartition entre le sol 

humide et l'air, tel qu'indiqué dans l'équation 5 (USEPA, 2008). Les classifications 

du tableau 3-3 supposent que le % de carbone organique, que le rapport en poids 

sol / eau (r) est de 6 et que le rapport eau du sol / volume d'air du sol est de 1. 

𝐶𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟+𝑠𝑜𝑖𝑙

𝐶𝑎𝑖𝑟
=  

𝐶𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟

𝐶𝑎𝑖𝑟
 (

1

𝑟
+ 𝐾𝑑)

Cwater+sol est la concentration du composé dans un sol humide 

(w/w sur une base de poids sec) 

Cwater est la concentration du composé dans l'eau (w/v) 

Cair est la concentration du composé dans l'air (w/v) 

r est le rapport (poids du sol)/(poids de l'eau), 

Kd est le coefficient de répartition sol-eau 

Sur la base de ce système de classification, la volatilisation des produits chimiques 

du sol en laboratoire ou sur le terrain est importante pour les produits chimiques 

ayant une valeur Csoil+eau / Cair ≤ 106 (EPA, 2009). Pour ces produits chimiques, dis-

cutez de cette classification dans la discussion sur le devenir environnemental. 

De nombreux produits chimiques qui sont prévus pour être non volatils (par 

exemple, ayant un très faible potentiel de volatilisation) sur la seule base de la 

pression de vapeur sont volatils ou semi-volatils sur le terrain ou subissent un 

transport à longue distance. Si les données de la littérature ouverte indiquent que 

la volatilisation ou le transport à longue distance est communément observé, in-

cluez-le dans votre caractérisation du devenir dans l'environnement. 

Cwater+soil/Cair Volatility from moist soila 

<1 x 103 Rapidly lost from a moist soil 

1 x 103 – 1.5 x 104 Volatile from moist soil 

1.5 x 104 – 1 x 105 Intermediately volatile from moist soil 

1x 105 – 2 x 106 Slightly volatile to non-volatile from moist soil 

> 2 x 106 Non-volatile from moist soil 

a 2% soil organic carbon, soil to soil water (w/w) = 6 and soil water to soil air (v/v) =1 

3.2.4.2.2 La sorption 

La sorption est un processus majeur observé lorsqu’un polluant est mis en pré-

sence de deux phases solide et liquide. Limitant le déplacement et la disponibilité 

des polluants, le mécanisme de sorption est primordial dans l’évaluation de la mo-

Table 3-2 : Classification de volatilisation à partir du sol basée sur Cwater+soil/Cair. 
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bilité des polluants et donc du risque chimique. Plusieurs paramètres permettent 

d’estimer son influence. 

Solubilité 

La solubilité est une mesure de la facilité avec laquelle une substance donnée peut 

se dissoudre dans un solvant donné. Sauf indication contraire, l'unité de solubilité 

dans l'eau est donnée en ppm (parties par million), ce qui est le même que le milli-

gramme par litre (mg L-1). Les mesures de solubilité sont influencées par la tempé-

rature, le pH, la polarité de la substance, les liaisons hydrogènes, la taille molécu-

laire et la méthode utilisée. L'importance de la solubilité des pesticides dans l'envi-

ronnement est telle qu'un pesticide très soluble dans l'eau aura tendance à ne pas 

s'accumuler dans le sol ou le biote en raison de sa forte nature polaire. Ceci sug-

gère qu'il plutôt rester en phase aqueuse et potentiellement subir des processus 

d'hydrolyse qui est une réaction favorisée dans l'eau. 

Rappel : 1 𝑝𝑎𝑟𝑡 𝑝𝑒𝑟 𝑚𝑖𝑙𝑙𝑖𝑜𝑛 = 1 𝑝𝑝𝑚 =
1

1 𝑚𝑖𝑙𝑙𝑖𝑜𝑛
=  

1 𝑚𝑔

1×106𝑚𝑔
=

1 𝑚𝑔

1 𝑘𝑔
=  

1 𝑚𝑔

1 𝐿
 

 

Coefficient de partage 

Le coefficient de partage est un rapport mesuré (à l'équilibre) de la masse dissoute 

d’une substance entre des phases égales de n-octanol et d'eau. 

 

 

Kow est un paramètre sans unité qui fournit un prédicteur utile des propriétés phy-

siques pour la plupart des pesticides et autres substances organiques de poids mo-

léculaire inférieur à 500. Les valeurs de Kow pour les produits chimiques orga-

niques peuvent être assez grandes, et par conséquent, elles sont souvent expri-

mées en Log Kow. Pour les facteurs physiques généraux, Kow augmentera lorsque 

les propriétés physiques suivantes augmenteront ; la surface spécifique molécu-

laire, le volume molaire, le poids moléculaire et la densité (Mailhot and Peters, 

1988). Les pesticides polaires tendent à être plus solubles dans l'eau et vont donc 

présenter de faibles valeurs de Kow. 

𝐾𝑜𝑤 =
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛 𝑛 − 𝑂𝑐𝑡𝑎𝑛𝑜𝑙 𝑝ℎ𝑎𝑠𝑒

𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛 𝑊𝑎𝑡𝑒𝑟 𝑝ℎ𝑎𝑠𝑒
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Les substances ayant des valeurs élevées de logKow ont tendance à s'adsorber plus 

facilement à la matière organique dans les sols ou les sédiments en raison de leur 

faible affinité pour l'eau (voir Kd / Koc). Les produits chimiques ayant des valeurs 

de logKow très élevées (c.-à-d.> 4,5) sont plus préoccupants, car ils peuvent avoir 

un potentiel de bio-concentration dans les organismes vivants. 

Coefficients d'adsorptions du sol Koc / Kd 

L'adsorption des pesticides sur les sols et les sédiments est un facteur majeur qui 

détermine le devenir des pesticides dans l'environnement et leurs processus de 

dégradation éventuels. La plupart des pesticides sont non polaires et hydrophobes, 

ce qui signifie qu'ils ne sont pas très solubles dans l'eau. Les pesticides non po-

laires ont tendance à quitter l'eau pour les sols et les sédiments qui contiennent de 

la matière organique non polaires. Le Kd est appelé coefficient de sorption, il donne 

la quantité de pesticides adsorbés sur le sol par rapport à celle obtenue dans l’eau, 

sans tenir compte de la teneur en matière organique du sol. La valeur Kd est géné-

ralement un paramètre mesuré obtenu à partir d'expériences de laboratoire. Les 

valeurs de Kd varient énormément parce que la teneur en matière organique du sol 

n'est pas prise en compte dans l'équation. Le paramètre pertinent pour déterminer 

la capacité du sol à adsorber les pesticides est Koc puisqu'il tient compte de la te-

neur en matière organique du sol. Koc est le rapport (à l'équilibre) de la masse 

d'une substance, adsorbée sur une masse unitaire de sol, par rapport à la masse de 

la substance restant dans la solution aqueuse. Koc est également un paramètre sans 

unité et sa valeur dépend de la teneur en matière organique du sol, de la polarité 

du produit chimique et du pH du sol. 

𝐾𝑑 =
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛 𝑠𝑜𝑖𝑙

𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛 𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟 
 

𝐾𝑜𝑐 =
𝐾𝑑 × 100

% 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑐 𝑐𝑎𝑟𝑏𝑜𝑛 
 

Une application des coefficients de distribution peut être effectuée afin d’estimer la 

vitesse d’un transport de contaminent dans un sol. L'estimation la plus prudente 

de la migration des contaminants dans le sol naturel consiste à supposer que le sol 

a peu ou pas de capacité à ralentir (retarder) le mouvement des contaminants. 

Ainsi pour une valeur de Kd de 0, le contaminant migrerait dans la direction et à la 
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même vitesse que l'eau. Une telle hypothèse peut en effet être appropriée pour 

certains contaminants comme le (Kd faibles), mais peut être trop conservatrice 

pour d'autres contaminants qui réagissent fortement avec les sols et peuvent mi-

grer plusieurs centaines de fois plus lentement que l'eau. D'un autre côté, pour es-

timer les risques (et les coûts) associés aux différentes options lors de mise en 

place d'assainissement, la valeur Kd limite pour un contaminant sera une valeur 

maximale (c'est-à-dire maximisera le retard). 

Koc Mobility class 

0 – 50  Very High 

50 – 150 High 

150 – 500 Medium 

500 – 2000 Low 

2000 – 5000 Slight 

> 5000 Immobile 

Lixiviation 

La lixiviation est un processus de mobilité de polluants très lié au mécanisme de 

sorption de polluants. Le potentiel de lixiviation peut être estimer par différentes 

caractéristiques physicochimiques, de transformation et de mobilité d'un produit 

chimique susceptible de lixivier dans des conditions de sol standard : solubilité 

dans l'eau> 30 mg / L ; Kd <5 et habituellement <1 ou 2 ; Koc <300 à 500 ; Constante 

de la loi de Henry <10-2 atm m3 mol-1 ; chargé négativement (entièrement ou par-

tiellement) au pH ambiant ; demi-vie d'hydrolyse> 25 semaines ; demi-vie de pho-

tolyse> 1 semaine ; et demi-vie dans le sol> 2 à 3 semaines. Notez que tous ces cri-

tères doivent être considérés ensemble, et non individuellement, dans l'évaluation 

du potentiel de lixiviation. 

A savoir :  

1) La demi vie (t1/2) indique la durée au bout de laquelle la quantité de 
molécules est diminuée de moitié 

2) La lixiviation désigne dans le domaine de la chimie, de la pharmacie 
ou des sciences du sol, toutes les techniques d'extraction de produits 
solubles par un solvant, et notamment par l'eau circulant dans le sol 

(éventuellement polluée) ou dans un substrat contenant des pro-
duits toxiques 

Table 3-3 : Classification de la mobilité à partir du Koc 
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Gustafson a développé l'indice de potentiel de lixiviation suivant, basé sur la per-

sistance dans le sol et l’adsorption : 

Cet indice convient le mieux aux composés non ioniques. Plus important encore, il 

est préférable d'utiliser les valeurs de métabolisme / biotransformation du sol du 

laboratoire pour le temps de demi-vie dans le sol car les valeurs de terrain incluent 

le déclin par lixiviation (ce qui est évalué). Dans tous les cas, sur la base du score 

GUS calculé, le potentiel de lixiviation des composés peut être le suivant : 

 

GUS Leaching potential 

> 2.8  Leacher 

> 1.8 et <2.8 Borderline leacher 

< 1.8 Non leacher 

3.2.4.2.3 Processus et transformation des pesticides 

Suite à la libération de pesticides dans l'environnement, ils subissent une série de 

processus complexes interdépendants. Ces processus auxquels un pesticide est 

soumis sont essentiellement déterminés par ses propriétés physico-chimiques et 

en partie par des paramètres environnementaux tels que le pH, la température, 

l'humidité, les précipitations, l'intensité lumineuse et la topographie.  

Les principaux processus qui déterminent la persistance, la distribution et le deve-

nir ultime des pesticides dans l'environnement comprennent le transport, la réten-

tion, la dégradation et l'absorption par les organismes. Parmi tous ces processus, la 

dégradation est d'une grande importance pour cette section car elle implique les 

transformations chimiques des pesticides dans l'environnement, donc les proprié-

tés chimiques des pesticides. La dégradation des pesticides est la décomposition 

ou la transformation chimique des molécules de pesticides en d'autres formes qui 

ne sont pas nécessairement plus simples et moins toxiques que la molécule mère. 

𝐺𝑈𝑆 =  𝑙𝑜𝑔10 (𝑡1
2

𝑠𝑜𝑖𝑙
) × (4 − 𝑙𝑜𝑔10(𝐾𝑜𝑐) 

t1/2 = le temps de demi vie du compose 
dans le sol dans les conditions environ-
nementales 

Koc = Coefficient d’adsorption du car-
bone organique du sol 

Table 3-4 : Classification du potentiel d’infiltration à partir du GUS 
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Dans certains cas, les produits de dégradation sont également toxiques et ont éga-

lement des effets pesticides. Un bon exemple en est la dégradation du DDT en DDD, 

qui est lui-même un pesticide. Le taux de dégradation des pesticides est habituel-

lement évalué par le terme de demi-vie (t1/2), qui est le temps requis pour la réduc-

tion de la moitié (ou 50 %) de la quantité de pesticide présente initialement. Les 

processus de dégradation qui entraînent la transformation des pesticides peuvent 

être classés en deux groupes principaux ; dégradation physico-chimique et dégra-

dation biologique. La dégradation physico-chimique se produit généralement dans 

l'eau ou dans l'atmosphère et suit l'une des quatre réactions suivantes : oxydation, 

réduction, hydrolyse et photolyse. 

Environmental  
Factors 

Role in Chemical/Biotic Degradation 

Sunlight 
Radiation from the sun breaks certain chemical bonds, creating break 
down products. 

Microbes 
Bacteria and fungi can break down chemicals, creating biodegradation 
products. 

Plant / Animal / Meta-
bolism 

Plants and animals can change chemicals into forms that dissolve better 
in water (metabolites). This makes removal from the body easier. 

Water 
Water breaks chemicals apart to make pieces that dissolve better in wa-
ter (hydrolysis). This is typically a very slow process. 

Dissociation Chemicals can break apart into smaller pieces (dissociation products). 

Sorption 
Chemicals that stick tightly to particles can become inaccessible and/or 
move away with those particles. 

Bioaccumulation 
Some chemicals can be absorbed by plants/animals from the soil, water, 
food, and air. When the plant/animal is exposed again before it can re-
move the chemical(s), accumulation can occur. 

La dégradation biologique se produit généralement dans le sol et dans les orga-

nismes vivants et elle utilise l'une des quatre réactions ; oxydation, réduction, hy-

drolyse et conjugaison. Le type de réaction dans lequel un pesticide subit est en 

grande partie déterminé par les propriétés phycochimiques inhérentes aux pesti-

cides et le milieu de l'environnement (eau, sol, air, biote) dans lequel il est présent. 

 

Table 3-5 : Résumé des principaux facteurs environnementaux et leurs rôles dans la dégradation 

chimique/biotique des micropolluants. 
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A savoir :  

• Pourquoi la demi-vie environnementale d'un pesticide est-elle importante ? 
La demi-vie peut aider à estimer si un pesticide a tendance à s'accumuler dans 

l'environnement. Les demi-vies de pesticides peuvent être regroupées en trois 

groupes afin d'estimer la persistance. Ils sont faibles (demi-vie inférieure à 16 

jours), modérés (16 à 59 jours) et élevés (plus de 60 jours). Les pesticides 

ayant des demi-vies longues sont plus susceptibles de s'accumuler après des 

applications répétées. Cela peut augmenter le risque de contamination des 

eaux de surface, des eaux souterraines, des plantes et des animaux avoisinants. 

• Comment la demi-vie d'un pesticide est-elle déterminée ? 
Les demi-vies de pesticides sont souvent déterminées en laboratoire. Ainsi, des 

paramètres comme la température peuvent être contrôlées et surveillées. Le 

sol, l'eau ou le matériel végétal est mélangé avec une quantité connue de pes-

ticide. Le sol est ensuite échantillonné et sa concentration suivie dans le temps 

pour déterminer le temps nécessaire à dégrader la moitié du composé chi-

mique. 

Des études sur le terrain sont également effectuées pour certains produits 

chimiques. Une quantité connue du pesticide est mélangée avec de la terre, de 

l'eau ou du matériel végétal. Il est ensuite placé dans un environnement exté-

rieur où il est exposé à diverses conditions environnementales et échantillonné 

au fil du temps. Les études sur le terrain fournissent aux chercheurs une idée 

plus réaliste de la façon dont la molécule se comporte dans l’environnement.  
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Résumé des principaux processus de dégradation des micropolluants dans 

l’environnement 

 

Dégradation physico-chimique

• Oxydation
•L'oxydation des pesticides est un processus de réaction par lequel l'oxygène 

dissous dans l'environnement réagit avec les pesticides. Ce processus 
d'oxydation peut également être réalisé par l'oxygène Singlet, l'ozone, 

l'hydrogène, le peroxyde ou d'autres radicaux hydroxy 

• Réduction
•La réduction des pesticides est une réaction chimique dans laquelle le 
substrat (pesticide) subit une réduction de l'état d'oxydation. Les agents 

réducteurs dans l'environnement sont habituellement +H

• Hydrolyse
•L'hydrolyse est une réaction dépendante du pH dans laquelle les pesticides 

réagissent avec l'eau (c'est-à-dire l'ion hydrogène et l'ion hydroxy). 
L'hydrolyse est l'une des réactions les plus courantes de la plupart des 

pesticides dans l'environnement. 

• Photolyse
•La photodégradation ou photolyse est la dégradation ou la transformation 
des pesticides par la lumière du soleil qui provoque une rupture des liaisons 
chimiques. Les réactions de photolyse sont importantes pour la dégradation 

des molécules organiques dans la haute atmosphère, dans les milieux 
aquatiques peu profonds, sur le feuillage et à la surface des sols.

Dégradation biologique
La biodégradation est l’un des mécanismes majeurs d’atténuation naturelle 

puisqu’elle permet  la  perte  en  masse  des  contaminants  de  façon  
significative  en  conditions  favorables.  C’est  pourquoi  la  compréhension  du  
phénomène  de  biodégradation,  qui  amènera à l’identification des vitesses de 
dégradation, est importante dans l’étude du potentiel  d’atténuation  naturelle.  

Néanmoins,  ce  phénomène  met  en  jeu  de  nombreux  mécanismes et est 
dépendant d’un grand nombre de paramètres, ce qui rend difficile la 
compréhension   totale   du   processus   et   la   quantification   de   sa   
contribution   à   l’atténuation naturelle. Des   micro-organismes   sont   

naturellement   présents   dans   les   sols   et   les   eaux   souterraines. Pendant 
la biodégradation, ils vont transformer les nutriments disponibles en 

composés utiles pour la production d’énergie et la croissance cellulaire, en 
facilitant le  transfert  d’électrons  entre  les  donneurs (en   général   la   

matière   organique   et   les   pesticides)  et  les  accepteurs (composés oxydés 
tels que l’oxygène, les nitrates, les sulfates ...).  Certains  facteurs  influencent  

l’activité  de  biodégradation  de  la  microflore,  tels  que  le  pH,  la  
température,  l’humidité,  la  concentration  en  substrats,  les  interactions  

entre  substrats,  la  disponibilité  en  nutriments  (phosphates,  nitrates...),  la  
disponibilité  et  l’utilité  des  accepteurs  d’électrons,  la  croissance  et  le  
déclin  des  micro-organismes. Si les conditions permettent une vitesse de 
biodégradation des polluants supérieure à la vitesse d’écoulement des eaux 
souterraines, le panache de contamination est alors contenu, voire régressif. 
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A retenir : 

Paramètres importants pour l’évaluation du risque chimique d’un polluant : 

• Caractérisation de la source (Ponctuelle vs Diffuse) 

• Evaluation de la mobilité du polluant (Solubilité, Kow, Koc, GUS) 

• Evaluation de la réactivité du polluant (Temps de demi-vie) 

3.2.5 Quels sont les pas de temps à adopter lors de l’évaluation du risque 

(période critique, forçage climatique) ?  

L’évaluation du niveau de contaminants présents en rivière nécessite de collecter 

des échantillons dans le mode et la fréquence d’acquisition fait l’objet d’un grand 

nombre d’articles scientifiques parmi lesquels on peut citer (Alvarez-Zaldívar et al., 

2018 ; Audet et al., 2014 ; Lefrancq et al., 2017a ; Novic et al., 2017 ; Raymond et al., 

2013). 

Quatre stratégies d’échantillonnage peuvent être distinguées avec des avantages et 

limites pour évaluer le risque de contamination :  

• La première stratégie vise à mesurer ponctuellement des mesures en rivière 

en prélevant un échantillon d’eau puis en analysant les polluants soit globa-

lement, on parle d’eau brut, soit en distinguant la phase dite « dissoute » qui 

passe au travers des pores d’un filtre (45 ou 70 µm) et la phase particulaire 

retenue sur le filtre. Les Agences de l’Eau réalisent ainsi ce type de mesures 

en mesurant les concentrations en plusieurs contaminants sur des stations 

de mesures fixes facilitant les comparaisons inter-annuelles et le suivi des 

tendances. La fréquence est d’une mesure par mois mais dépendant de la 

disponibilité des équipes de prélèvements. Les points de mesures ne font 

pas, sauf exceptions, l’objet de mesure des débits. Il est donc difficile 

d’évaluer des flux de polluants (masse par unité de temps). C’est une des 

critiques qui est faite pour ce type de mesures ponctuelles réalisées indé-

pendamment du régime hydrologique (crue, décrue, basses eaux, hautes 

eaux) (Raymond et al., 2013).  

• La deuxième stratégie est de réaliser des mesures automatiques avec des 

prélèvements à pas de temps régulier (hebdomadaire, journalier, horaire 

jusqu’à quelques minutes (Lefrancq et al., 2017a). La principale limite d’un 

suivi à pas de temps régulier est que les débits sont très rarement station-
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naires entre les pas d’échantillonnage. Il est donc très délicat de réaliser un 

échantillon composite avec l’ensemble des échantillons à pas de temps ré-

gulier. L’approche par échantillon composite permet pourtant de réduire le 

nombre et le coût d’analyse, par exemple une mesure hebdomadaire com-

posée de 7 prélèvements journaliers réalisés à 12 h. Ce suivi à pas de temps 

contant permet toutefois de caractériser des pics de concentration en con-

taminants et la variation de ces concentrations (appelée chemogramme) si 

le pas de temps est suffisamment court (Lefrancq et al., 2017a ; Novic et al., 

2017).  

• La troisième stratégie vise à répondre aux limites de l’approche à pas de 

temps constant, en asservissant les prélèvements au débit. Plus le débit aug-

mente, plus la fréquence de prélèvement augmente. Le paramètre à caler est 

le volume entre chaque prélèvement. Si ce volume est trop faible, il y aura 

un grand nombre de prélèvements provoquant une saturation de la capacité 

de stockage du préleveur automatique avant le passage de l’équipe de ma-

nutention. Si ce volume est trop élevé, un nombre trop faible d’échantillons 

voire aucun échantillon ne sera prélevé, notamment en été lorsque les dé-

bits sont faibles. Certaines mesures chimiques nécessitent en effet un vo-

lume minimal pour obtenir une mesure fiable (Alvarez-Zaldívar et al., 

2018). L’intérêt majeur de cette stratégie consiste à pouvoir calculer des bi-

lans de masses des contaminants robustes à un coût abordable.   

• La dernière stratégie consiste à utiliser des capteurs passifs qui vont « enre-

gistrer » les flux de contaminants circulant entre le dépôt et la récupération 

du capteur passif (Audet et al., 2014). Ils sont composés de résines permet-

tant une sorption des contaminants in situ qui sont ensuite élués au labora-

toire à l’aide de solvants adaptés. La difficulté majeure au cœur des déve-

loppements actuels (Martin et al., 2017) est de pouvoir calibrer ces capteurs 

pour passer de la concentration extraite après récupération du capteur en 

rivière et la concentration en rivière que l’on cherche à déterminer comme 

pour les trois stratégies précédentes.    

Ces 4 stratégies illustrent les compromis à faire pour chaque nouvelle campagne 

de mesure, entre fiabilité et représentativité et coût de la mesure. Ces mesures 

sont souvent indispensables pour développer et vérifier le caractère prédictif 

d’outils et modèles d’évaluation du risque présentés dans la section suivante. 
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3.3 Outils et modèles pour l’évaluation du risque 

Dans ce guide, nous nous sommes concentrés sur les outils et modèles émanant de 

la recherche mais couvrant une diversité d’outils et d’objectifs. L’utilisation d’un 

outil ou modèle pour l’évaluation du transport d’un polluant vers les eaux de sur-

face ou souterraines peut ainsi viser : 

• Les agriculteurs ou les conseillers agricoles, en leur permettant de 

comprendre et de prédire l’impact de leurs choix de cultures, 

d’itinéraires techniques, de pesticides utilisés. Pour cet objectif, les 

outils doivent représenter de façon suffisamment réelle la prise de 

décision et les raisons de ces décisions. 

• Les gestionnaires de la ressource eau, afin de les aider à orienter les 

programmes en cours et futurs de reconquête de la qualité de l’eau 

en fonction de leur faisabilité technique et agronomique, mais aussi 

de leur efficacité sur des concentrations ou des flux par rapport à 

des normes de qualité et de potabilité. 

• Les producteurs de pesticides pour leur permettre de tester leur de-

venir dans des conditions extrêmes (worst case) lors de la procé-

dure d’homologation. Les outils sont en général à bases physiques 

pour intégrer les processus connus impactant la persistance et la 

mobilité des pesticides. Les outils et approches utilisés lors de 

l’homologation ont fait et font l’objet de discussions vives dans la 

communauté scientifique (Stehle and Schulz, 2015). 

• L’agrégation des connaissances scientifiques en vue de développer 

des outils à bases physiques d’aide à l’interprétation des observa-

tions lorsque les processus en jeu sont complexes comme sur la 

thématique du transport des pesticides. 

La section suivante illustre la diversité des outils sur la thématique des pesticides à 

l’échelle du bassin versant. 

3.3.1 Développement actuel des outils de prédiction du risque de pollution 

(exemple des pesticides à l’échelle des bassins versants) 

Une étude bibliographique a été réalisée à partir de la base de données scientifique 

ISI Web of Science (entre 1975 et 2011) afin d'analyser la diversité et le nombre 

d’articles portant sur les approches de modélisation du transfert de pesticides sur 
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les eaux de surface à l'échelle du bassin versant (Payraudeau and Gregoire, 2012). 

Cette étude a été étendue à 2017 inclus pour ce guide (figure 3-19). Entre 1975 et 

2017, 508 articles scientifiques ont ainsi été répertoriés dans la base de données 

ISI Web of Science. Les approches de modélisation aux bassins versants apparais-

sent en 1980 (figure 3-15), même si les premières évaluations du risque de trans-

port de pesticides ont été menées dès 1960 à l'échelle de la parcelle agricole (Wau-

chope, 1978). Ce décalage temporel dans la conception d’outils d’évaluation 

s’explique par le fait que la compréhension et la modélisation du risque de trans-

port de pesticides à l’échelle de la parcelle agricole sont une condition préalable à 

une vue d'échelle du bassin versant.  

Sur la base de cette étude bibliographique, 4 grandes familles d’outils se distin-

guent pour aborder le risque de transport de contaminants. On distingue ainsi les 

modèles physiques et conceptuels, les indicateurs et les systèmes multi-agents. Les 

objectifs, avantages et limites de ces 4 familles sont détaillés dans les sections sui-

vantes. 

Figure 3-19 : Evolution temporelle des études (n = 508) évaluant le transfert des pesticides dans 

les eaux de surfaces à l’échelle du bassin versant avec des modèles physiques (n = 43) et concep-

tuels (n = 215), des indicateurs (n = 238) et des approches multi-agents (n = 12) 
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3.3.2 Les modèles à bases physiques 

Parmi les 4 familles d’outils d’évaluation, les modèles à bases physiques représen-

tent le niveau de complexité le plus élevé. Ils visent à reproduire, de manière mé-

caniste, les flux de matière et les bilans de matière et d’énergie. Ces modèles simu-

lent le devenir des pesticides à chaque point et chaque pas de temps d'un maillage 

spatiotemporel fin. L'aspect distribué (ou spatialisé) signifie que le modèle prend 

explicitement en compte la variabilité spatiale des paramètres, des processus et 

des conditions aux limites du système. Un des objectifs de ces modèles est de re-

présenter explicitement la connectivité hydrologique entre les parcelles agricoles 

et la nappe phréatique ou le réseau hydrologique pour moduler le risque de trans-

port de pesticides. Seuls des modèles basés sur la physique des phénomènes peu-

vent être utilisés pour simuler l’impact de scénarii de changements des zones étu-

diées : changement de l’occupation du sol ou des pratiques. Au sein de cette fa-

mille, la figure 3-20 illustre la diversité des modèles selon la taille des bassins ver-

sants ciblés et le pas de temps des variables de forçage (e.g. pluie) considérés (Le-

francq, 2014). 

Figure 3-20 : Modèles à bases physiques existant répartis selon la taille des bassins versants ciblés 

et le pas de temps des variables de forçage considérés (Lefrancq, 2014). 
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Les principales limites des modèles de cette famille sont (i) la complexité des pro-

cessus que l’on cherche à reproduire pour lesquels de nombreux paramètres ne 

sont pas quantifiables ou transposables nécessitant une étape de calage, (ii) le vo-

lume conséquent de données permettant de caractériser la physique des bassins 

versants qui limite le plus souvent leur application à des bassins versants expéri-

mentaux, (iii) les temps de calculs prohibitifs qui peuvent aboutir à une durée de 

simulation plus longue que la durée réelle du phénomène étudiée. 

Exercice 

Prédire le transport et l’atténuation de différents solvants chlorés à 

l’aide du logiciel Biochlor développé par l’EPA. Voir détails en Annexe.  

(https://www.epa.gov/water-research/biochlor-natural-attenuation-

decision-support-system) 

3.3.3 Modèles conceptuels 

Par rapport à la famille précédente, les modèles conceptuels de transport de pesti-

cides reposent sur la simplification des processus concernant le cycle de l'eau et le 

devenir des pesticides. L'étude bibliographique souligne la diversité des modèles 

au sein de cette famille avec 215 articles présentant des approches différentes re-

présentant 42 % des études entre 1975 et 2017 (figure 3-19). Le plus souvent, le 

fonctionnement hydrologique du bassin versant est représenté par une série de 

réservoirs interconnectés, avec des propriétés le plus souvent estimées homo-

gènes par réservoir. Du point de vue spatial, ces modèles peuvent être globaux, 

c’est-à-dire représenter la totalité d’un bassin versant par un réservoir (ou plu-

sieurs sur une verticale pour représenter le sol et sous-sol). Le bassin versant peut 

également être divisé en unités considérées comme « homogènes » par rapport à 

l’occupation du sol, aux caractéristiques physiques et / ou au fonctionnement hy-

drologique. On parle alors de modèle semi-distribué. Chaque unité est ainsi repré-

sentée par une série de réservoirs en parallèle à la fois horizontalement et aussi 

verticalement comme les modèles globaux. Selon la maturité d'un modèle, la fron-

tière entre les modèles conceptuels et physiques peut être difficile à distinguer. 

Certains modèles conceptuels existants peuvent être améliorés en supprimant les 
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hypothèses simplificatrices et en ajoutant des processus hydrauliques physiques et 

des réactions chimiques (Joyce et al., 2010). 

3.3.4 Indicateurs 

La troisième famille d’outils d’évaluation des risques de transfert de pesticides re-

pose sur un ou plusieurs indicateurs. Un « indicateur est une variable qui fournit 

des informations sur d'autres variables difficiles d'accès ou de mesure et peut ser-

vir de référence pour prendre des décisions » (Gras et al., 1989) et constitue une 

mesure alternative et un outil pour comprendre un système complexe afin de 

prendre des décisions de gestion efficaces qui mènent aux objectifs énoncés » (Mit-

chell et al., 1995). Les indicateurs constituent la base des différentes méthodes uti-

lisées pour l'évaluation de l'impact environnemental des activités humaines. 

L’avantage clé des indicateurs est de surmonter les difficultés liées à l'obtention de 

mesures directes en raison de difficultés méthodologiques, pratiques, coûts ou du-

rée de l'acquisition des données (Bockstaller and Girardin, 2003) ce qui explique 

en partie le grand nombre d'indicateurs développés depuis les années 1980 repré-

sentant 47 % des articles publiés entre 1975 et 2017 (figure 3-19). Les indicateurs 

peuvent être classés en considérant leur position dans la chaîne de cause à effet 

reliant les pratiques des agriculteurs aux impacts environnementaux (figure 3-21). 

Les indicateurs basés sur les moyens estiment les moyens techniques et les in-

trants introduits dans un système de production, tels que la quantité d'engrais ou 

de pesticides. Les données requises pour ce type d'indicateur sont généralement 

faciles d'accès. Deuxièmement, les indicateurs d'émission évaluent la contribution 

de l'agriculture en termes d'émissions polluantes en tant que flux de nitrates, de 

N2O ou de CO2. Enfin, les indicateurs d'impact fournissent des informations direc-

tement sur l'effet des émissions de polluants. Les indicateurs d'impact peuvent 

être du type milieu ou point final, en fonction du point de la chaîne cause-effet au-

quel ils sont définis. 

La frontière entre indicateurs et modèles hydrochimiques (conceptuels ou à bases 

physiques) est parfois floue. Ainsi l'utilisation des résultats du modèle PESTLA 

pour construire l'indicateur EYP (Reus et al., 2002) ou le recours aux résultats du 

modèle MHYDAS pour dériver un indicateur de transport des pesticides (Wohlfa-
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hrt et al., 2010), souligne le potentiel ce ces approches intégrées qui visent à com-

biner les avantages de deux familles. 

Exercice 

A l’aide des formules fournies dans la partie 3.2.4.2 et des données ac-

cessibles sur https://sitem.herts.ac.uk/aeru/ppdb/en/, lequel de 

l’Atrazine, de l’alachlor, du metalaxyl, du glyphosate et du lindane pos-

sède le GUS le plus élevé (potentiel d’infiltration le plus élevé) ?  

3.3.5 Multi-agents 

La quatrième et dernière famille d’outils d’évaluation du risque de transport de 

pesticides repose sur les approches multi-agents. L'objectif des approches multi-

agents appliqués au domaine environnemental est de comprendre et modéliser 

l'impact des acteurs, y compris leurs relations, sur les ressources naturelles, telles 

que la quantité et / ou la qualité de l'eau (Bousquet and Le Page, 2004). 

La figure 3-22 illustre ainsi un outil d’évaluation visant une prise de conscience de 

l’impact des choix de modèles agricoles et d’itinéraires techniques à l’amont d’un 

bassin versant sur la quantité et qualité de la ressource en eau pour les popula-

Figure 3-21 : Illustration des indicateurs d’impacts environnementaux associés à une région agri-

cole, en fonction de leur position dans la chaine de cause à effet et le compromis entre leur appli-

cabilité et leur pertinence environnementale. 
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tions vivant à l’aval de ce même bassin en Thaïlande. Cet outil a été développé par 

le CIRAD pour débloquer une situation conflictuelle et contribuer à une meilleure 

compréhension de la solidarité amont-aval sur la ressource en eau. 

Cette famille d’outils est ainsi utilisée dans le contexte du problème des pesticides 

afin de comprendre l'impact et l'adaptabilité de chaque acteur par rapport aux 

quantités de pesticides pouvant être transférées à la sortie du bassin versant 

(Houdart, 2005 ; Houdart et al., 2009). L'objectif principal est donc de représenter 

correctement les voies de transfert des pesticides et l'ampleur des flux. Par consé-

quent, ces outils incluent une représentation des processus dont la complexité va-

rie en fonction du type de modèle pour le devenir du pesticide. L'effort de modéli-

sation se concentre sur les relations causales entre les modalités des pratiques 

agricoles (type de molécule, fréquence d'application, date d'application), le rôle 

des structures d'atténuation des pesticides (bandes végétalisées, zones humides 

artificielles) et le sort des pesticides. 

Figure 3-22 : Illustration d’une approche multi-agent pour faciliter l’appropriation du problème 

d’une gestion commune de la ressource en eau en Thaïlande. CatchScape repose sur une représen-

tation de la mosaïque paysagère (à gauche), sur laquelle des agents (agriculteurs, éleveurs, …) 

interagissent (au centre), et dont l’impact sur la ressource en eau est simulé par un modèle con-

ceptuel du cycle de l’eau (à droite). 
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Le nombre d’articles sur des approches de type multi-agent sur le devenir des pes-

ticides à l’échelle des bassins versants restent faible (n = 12 entre 1975 et 2017). 

Ceci souligne la difficulté à trouver un compromis entre la mise en œuvre d’un ou-

til de simulation incluant les choix des agents et le caractère prédictif des outils 

permettant de diagnostiquer les problèmes et de proposer des solutions de gestion 

durables. 

3.4 Conclusion 

Dans ce chapitre, les principales étapes de la caractérisation et de la prédiction du 

risque chimique d’un polluant à l’échelle du bassin versant ont été exposées. Le 

choix des méthodes décrites n’est pas exhaustif mais se voulait représentatif de 

celles qui sont utilisées aussi bien par les professionnels que dans le cadre de 

l’homologation des pesticides. 

De nombreuses études ont bénéficiées de ces approches permettant la caractérisa-

tion du risque vis-à-vis de pesticides (Arias-Estévez et al., 2008 ; Jarvis et al., 1997 ; 

Sakaliene et al., 2007) ou de molécules pharmaceutiques (Bottoni et al., 2010 ; 

Hernando et al., 2006). Bien que des progrès importants aient été accomplis sur les 

modèles de transfert de pesticides, les prévisions de ces modèles concernant les 

évolutions à long terme des contaminations à des échelles larges restent encore 

soumises à des incertitudes importantes. L’évaluation du risque chimique se base 

entre autres sur l’utilisation d’indicateurs (Koc, temps de demi-vie etc…), souvent 

déterminés et fournis par les fabricants. Or la transposition de ces indices déter-

minés en laboratoires aux conditions environnementales rencontrées sur le terrain 

peut être délicate. Par exemple, le 30 novembre 2017, l'Association pour la Protec-

tion de la Nappe Phréatique de la Plaine d'Alsace (APRONA) a publié les concentra-

tions en 113 pesticides dans la nappe d’Alsace. Plusieurs pesticides dont certain 

interdit depuis plusieurs années (Atrazine, Lindane, Alachlor…) ont été retrouvés à 

des concentrations dépassant les limites de qualité sanitaire (0,1 µg L-1, Code de la 

santé publique). Ces observations posent la question de l’applicabilité des tests 

d’homologation des molécules en laboratoire, résultant en des temps de demi-vies 

allant de 10-100 jours pour ces composés (données E-PHY).  
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Actuellement, quelques groupes de recherche essaie de mieux contraindre ces sys-

tèmes complexes pour mieux « coller » à la réalité et améliorer les outils de dia-

gnostic et de prédiction des risques chimiques. Par exemple, un outil en plein essor 

est l’utilisation de la mesure isotopique de composer pour comprendre son « his-

toire » et tracer plus précisément les mécanismes de dégradation (Elsner and 

Imfeld, 2016).  

Enfin, des travaux associant une meilleure quantification de l’exposition des orga-

nismes aux pesticides et des effets qui en découlent permettront d’accéder à une 

meilleure évaluation du risque (ECRIN, 2002). Enfin, si l’objectif de la modélisation 

n’est pas de comparer des molécules entre elles, il est préférable d’utiliser plu-

sieurs modèles comme le recommande l’EFSA (2004) dans le cadre de l’évaluation 

des risques pour l’homologation des pesticides. En effet, les différences de concep-

tion des modèles (et donc de description des processus) peuvent entraîner une 

disparité des résultats. La prévention de la contamination de l’environnement doit 

aussi s’accompagner de mesures de gestion des risques (Mamy et al., 2008). Ces 

mesures peuvent concerner les propriétés des pesticides (choisir des molécules 

fortement retenues et faiblement persistantes), les modalités d’application (ré-

duire les doses, limiter les traitements préventifs, modifier les dates d’application), 

les milieux (identifier les milieux à risque c'est-à dire, la présence de sols filtrants, 

de pente, d’une nappe d’eau ou d’un cours d’eau), l’aménagement de zones non 

traitées ou de zones tampons (bandes enherbées), les pratiques agricoles (mise en 

place de rotations, technique de labours) et le matériel (vérification des pulvérisa-

teurs, gestion des fonds de cuve et des emballages) (Mamy et al., 2008). 

L’amélioration des méthodes d’évaluation et le couplage entre évaluation et ges-

tion des risques permettront de protéger plus efficacement l’environnement. 
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