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Figure 1/1 : Illustration, démarche et plan simplifié de la thèse. 
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Bibliographie : problématique de la prévention de la pollution nitrique et enjeux de quantifier « on farm », à 
l’échelle rotation et bassins : N lixivié  

Chapitre 2 : quantification par 
données expérimentales   
2.1  stocks et flux annuels sous les 
racines (modèle de calcul LIXIM) 
sur  36 stations ; intégration à 
l’échelle de la rotation  (article). 
2.2  concentration  moyenne 
pondérée , structure de l'aquifère et 
évolution des teneurs aux captages  
(projet d’article) 
 

Chapitre 4 : simulations avec STICS aux échelles pluriannuelle et 
du bassin 
4.1 : comparaison aux données observées pour 36 stations et 8 années 
avec STICS6 ré-initialisé ou enchaîné  (projet d’article). 
4.2 : comparaison de la réponse des différentes formes de modélisation 
à des scénarios techniques de gestion de l’azote (sous chapitre). 
4.2 : sensibilité de STICS couplé à Arc Info à la résolution de la carte 
des sols et à la durée des simulations (sous chapitre).  

Conclusions et perspectives  
- Les questions finalisées ; 
- Les questions scientifiques; 

Chapitre 5 : Discussion générale 
- Atouts du dispositif expérimental et validité des hypothèses . 
- La dépendance des modèles aux facteurs d’échelle. 

- Les déterminants de la pollution et sa maîtrise. 

P, ETP, T 

Stations : 
stocks eau + N, 
exportations    

SdC : expérimentation 
partenariale 

Sources 
Débit, NO3, H3* 
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Cadrage 
 
A l’échelle mondiale, la production des systèmes de culture est fortement déterminée par 

l’accessibilité de l’intrant azoté, après celle de l'eau. En Europe, les recherches portant sur l’azote, ont 
successivement visé, depuis un siècle, à économiser l’intrant azoté qui était une ressource rare, à en 
optimiser la dose pour maximiser la production puis à mieux contrôler les pollutions de l’environnement. 
Malgré la réduction notoire du prix des produits depuis 20 ans, le gain marginal apporté par la fertilisation 
a excédé son coût marginal jusqu'à des valeurs élevées de rendement. Ce raisonnement a fondé le 
paradigme de l’agriculture intensive au détriment des considérations environnementales (Mollard et al., 
1997).  

Les enjeux environnementaux d’une meilleure maîtrise de l’azote dans les systèmes de culture 
concernent l'hydrosphère, l'atmosphère et la biosphère. En ce qui concerne l’eau, la directive cadre 
européenne du 22/12/2000 donne un objectif  de «bonne qualité » en 2015 pour les eaux continentales 
européennes. Les gestionnaires sont face à un objectif de résultats et non plus de moyens. La cause 
principale de la pollution nitrique des nappes souterraines est la lixiviation1 du nitrate en zones agricoles. 
Les mécanismes biophysiques élémentaires en sont assez bien connus ; mais les facteurs qui les 
conditionnent sont soumis aux aléas du climat et aux systèmes économiques qui agissent à d’autres 
échelles de temps et d’espace. Cela rend le phénomène difficile à maîtriser à l’échelle du bassin 
hydrologique, qui est l’échelle pertinente d’évaluation de la qualité des eaux.  

Pour dépasser ces contradictions, la PAC a successivement demandé l’édition de codes de Bonnes 
Pratiques Agricoles (BPA) par la Directives Nitrate de 1991, puis conditionné le versement des aides à 
leur réalisation sur les zones vulnérables, en 2005. Les BPA ne remettent pas en cause le système de 
production. Néanmoins, leurs conditions de mise en œuvre peuvent varier. A fortiori la réponse des agro-
écosystèmes et hydrologiques à leur application est polymorphe (Meynard et al., 2002). Pour organiser les 
démarches de prévention et gérer les ressources en eau, nous faisons le postulat qu' il est nécessaire de 
quantifier l’impact des systèmes de culture sur la lixiviation du nitrate. Il faut en même temps quantifier 
les risques de transfert de pollution entre ressources naturelles. 

Ce travail contribue à l'évaluation de l'impact de systèmes de grande culture sur la pollution 
nitrique. Il s'appuie sur une expérience concrète de prévention de la pollution menée à l'échelle d'un 
bassin hydrologique (Figure 1/1). Cette thèse est composée d'articles, précédés d'une introduction (§1) et 
suivis d'une discussion générale (§5). Les contextes, problématiques et objectifs de la thèse sont présentés 
dans le chapitre 1. Le chapitre 2 comprend la présentation de l'hydrogéologie et les données 
expérimentales de quantification de la lixiviation in situ.  Il aborde la question des déterminants de la 
pollution en systèmes de grande culture. Les chapitres 3 et 4 portent sur les résultats de travaux de 
modélisation conduits sur les mêmes données, en faisant varier les échelles de temps et d'espace. La 
question du rapport coût/efficacité de mesures de prévention de la pollution est abordée par la simulation 
des impacts de différents scénarios techniques de gestion de l'azote. La comparaison des résultats de 
modélisation aux données acquises, permet de traiter de la capacité d'un modèle de culture à quantifier, de 
façon robuste, la pollution nitrique en situation agricole réelle. Une vue synoptique des différentes 
approches de quantification est faite dans la discussion générale; elle est suivie des conclusions et 
perspectives (§6). 

 

                                                      
1 La lixiviation est appelée communément "lessivage", mais ce concept est à réserver à l'entraînement des 

colloïdes argileux. 
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1 Introduction 
 

« Pluie du matin n’arrête pas le pèlerin » Dicton populaire rapporté par M.  Sarrazin 
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1.1 La problématique de la pollution nitrique des 
eaux souterraines  

1.1.1 Contexte  

1.1.1.1Contexte agricole et para-agricole 

Dans les trois décennies qui ont suivi la deuxième guerre mondiale, l'agriculture européenne a 
connu de grandes mutations, en bénéficiant de progrès agronomiques et techniques sans précédent 
(Mignolet, 2003). Les faits majeurs sont la spécialisation des systèmes de production, l'intensification de 
la production végétale, la concentration des élevages et la spécialisation régionale des productions 
(Sébillote et Meynard, 1990, Mollard et al., 1997). L'extension du maïs a permis l’intensification 
fourragère avec en corollaire: les retournements de prairie et la diminution de la sole en luzerne (Gaury, 
1992).� Le nombre d'exploitations agricoles et la population active agricole ont fortement décru. Le 
schéma de développement est uniquement basé sur l’intensification de la production par unité de surface 
et/ou d’actif agricole (Boiffin et Stengel, 2000). Les évolutions des compétences techniques et financières 
des exploitants ont été encadrées par l'organisation du développement agricole. Les résultats de la 
recherche ont été transférés dans les processus de production selon un seul critère, celui de la 
maximalisation des facteurs de production. L'aménagement du territoire a été organisé en fonction des 
besoins de la mécanisation et de l'intensification. Les filières amont et aval de l'agriculture ont été 
fortement structurées. Ces mutations ont été en grande partie déterminées par le contexte macro-
économique lié à la Politique Agricole Européenne (PAC) et à la croissance industrielle des Trente 
Glorieuses. La PAC a soutenu les prix des produits jusqu'en 1992, même si elle a du gérer des périodes de 
surproduction dès la fin des années 1970. Ce paradigme excluait les zones moins productives qui ont fait 
l'objet d'aides spécifiques. Les agriculteurs de ces régions ont commencé à explorer des niches technico-
économiques portées sur des labels et des images de terroirs ou l'organisation d'un compromis entre 
agriculture et environnement, au sein des Parc Naturels Régionaux, s'appuyant sur la naissance de l'agro-
tourisme. Le besoin de protéger l’environnement émergeait avec l’apparition de l'agriculture biologique 
mais qui restait très marginale. Une mission d'expertise était confiée, en 1982, au professeur Henin pour 
statuer sur l'implication de l'agriculture dans la pollution nitrique des eaux (Dépagne et Hénin, 1988). Elle 
aboutit, en 1984, à la création du CORPEN, initialement Comité d'Orientation pour la Réduction de la 
Pollution des Eaux par les nitrates et phosphates. Il élargira son action aux phytosanitaires, en 1992, en 
devenant Comité d'Orientation pour des Pratiques Agricoles Respectueuses de l'Environnement.  

Les contextes macro-économiques, réglementaires et technologiques des exploitations agricoles ont 
changé ces quinze dernières années. La PAC a engagé un découplage progressif entre les aides et la 
production. Les marchés se sont alors ouverts progressivement sur les courts mondiaux, plus bas que ceux 
en cours au sein de l'Union, dans une ambiance de déflation et de chômage accru. Les filières amont et 
aval de l'agriculture se sont restructurées. Les aides ont été ré-orientées sur des critères de surface au titre 
de l'entretien de l'espace rural. Parallèlement, l'Union a impulsé une politique de protection de 
l'environnement. La Directive Nitrate (91/676/CEE) a engagé les états membres à définir des zones 
vulnérables et un code de Bonnes Pratiques Agricoles pour réduire ou prévenir la pollution nitrique des 
eaux. Elle a favorisé des expériences visant à réduire les niveaux d'intrants ou à mettre en place 
l'agriculture biologique. Pour mettre en oeuvre la Directive Nitrate, le gouvernement français a contracté 
avec les partenaires plusieurs programmes de mise aux normes des bâtiments d'élevage à partir de 1993 
(JO, 1993). Malgré des tentatives répétées, les législateurs ont reculé devant l'instauration d'une taxe sur 
les épandages d'azote, pour appliquer le principe "pollueur-payeur", alors que celle relative aux apports de 
pesticides a été votée. Dans ce contexte mouvant, la concentration des exploitations s'est poursuivie, 
favorisée par la sécurité qu'apportent les aides versées au prorata des surfaces. Les techniques culturales 
tendent à se simplifier. Pour intégrer les exigences environnementales, les implantations de cultures 
intermédiaires, l'installation de bandes enherbées et le recyclage important des produits organiques se 
développent. La demande de consommateurs, relayée par des groupes de distribution pousse à certifier les 
pratiques des exploitations. L'agriculture raisonnée défend le respect de critères de qualité des produits et 
de l'environnement. Parallèlement, des exploitants s'investissent, dans la transformation, dans des circuits 
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courts de commercialisation, pour augmenter leur plus value. Les démarches de qualité avec traçabilité 
des produits s'appuient sur des technologies de gestion de l'information (micro-informatique, internet) et 
sur le développement des méthodes d'analyse rapide en laboratoire.  

Prendre en compte la limitation des ressources terrestres et l’existence d’interactions entre les faits 
techniques, sociaux, environnementaux et économiques, a conduit à l'émergence du concept de 
développement durable qui s’applique à l’ensemble des activités humaines. L'agriculture durable requiert 
une délicate balance entre production des cultures, utilisation des ressources naturelles, impacts sur 
l'environnement et économie (Corwin and Wagenet, 1996). La conception de systèmes de culture 
durables exige une démarche intégrée et multicritère. La gestion de l'azote y est primordiale, pour des 
raisons tant économiques qu’écologiques. 

1.1.1.2Contexte agri-environnemental 

Les apports d’azote en agriculture ont plusieurs finalités : 1) augmenter la production et/ou en 
maîtriser la qualité ; 2) maintenir la fertilité du milieu, en particulier les propriétés physico-chimiques, à 
l’aide d’amendements organiques; 3) recycler des déchets d’autres activités, sous forme de boues ou 
d’effluents. Ces apports ont aussi des conséquences sur la santé, des animaux et des plantes cultivées, et 
sur la croissance d’espèces adventices. Une gestion durable de l'azote vise à privilégier une source d'azote 
issue d'une ressource renouvelable et à en contrôler le devenir après l'application. 

Plusieurs moyens existent pour introduire l’azote dans les systèmes de production. Les principaux 
sont: la synthèse industrielle de l’ammoniac, la fixation symbiotique d'azote atmosphérique et le 
recyclage de produits azotés, endogène ou exogène à la parcelle agricole (§1134). Les modalités et 
quantités d’apports interagissent au sein du système sol-culture-atmosphère (§1143). Des pertes d’azote 
sous différentes formes peuvent alors se produire.  

Les ordres de grandeur des pertes de composés dans l'environnement sont très variables selon leur 
forme chimique (Tableau I-1). Toutes ces pertes ne signifient pas forcément une pollution. Le terme de 
pollution se défini comme "la dégradation d'un milieu par l'introduction d'un polluant" (Encyclopedia 
Universalis, 1985). Cette définition fait mention d'un état géochimique naturel qui devrait être pris 
comme la référence pour juger de la pollution. Or cet état naturel est rarement défini (Guillemin et 
Roux,1992). D'après Keating et al., 1996, une teneur dépassant 15 mg NO3 l

-1 est signe d’une pollution 
anthropique des eaux. La typologie des pollutions peut être effectuée en référence à la cause (fait 
polluant) ou en référence aux conséquences sur les milieux affectés. Le transfert de la matière polluante 
s'effectue selon différentes formes : solide, soluté, gazeuse, énergétique ou radiative et dans différents 
milieux pouvant les contenir. Les types de pollution se distinguent par la nature (physique, chimique, 
bactériologique), la situation dans l'espace (localisée-linéaire-diffuse-généralisée) et dans le temps 
(accidentelle ou chronique) et l’origine (agricole-urbaine- industrielle). Le Tableau 1/-2 montre que les 
activité humaines, agricoles et industrielles, déterminent des pertes du même ordre de grandeur par unité 
de surface mais sur des superficies très différentes (Barroin et al., 1997). Les premières sont diffuses; les 
secondes sont ponctuelles.  

Compte tenu du mode de transfert du polluant et de la ressource naturelle touchée, les problèmes 
posés sont globaux et/ou locaux (Gosse et Mérillot, 1997). Des transferts se produisent naturellement 
entre ressources. La protection de la qualité des eaux souterraines ne doit donc pas conduire à un report de 
pollution sur d’autres ressources. Inversement, limiter les risques de pollution nitrique peut aider à 
protéger des ressources. Par exemple, environ un tiers du nitrate lessivé dans les zones agricoles du bassin 
de la Seine ou dans des bassins versant de Bretagne, serait dénitrifié dans les ripisylves à la sortie des 
aquifères (Gomez et al., 2002 ; Durand et al., 2006), dont une partie peut être émise sous forme de 
protoxyde d'azote, gaz à effet de serre.  

Les conséquences des pollutions sur les ressources naturelles sont variables. Le diazote (N2), 
dissout dans l'eau, sert de source d'azote par la voie symbiotique, mais peut provoquer la mort par 
sursaturation (Barroin et al., 1997). Les ions ammonium (NH4) et nitrate (NO3) sont des nutriments pour 
la flore. En milieu lacustre, la présence de NO3 peut limiter l'eutrophisation en bloquant la libération des 
ions phosphates. En milieu marin, l'augmentation des taux de nitrate provoque la prolifération estivale 
d'algues vertes sur le littoral (Ménesguen, 2003). La toxicité du NO3 pour les animaux et l'homme fait 
objet de débat (Apfelbaum, 2003); par contre sa forme réduite, le nitrite (NO2), est reconnue comme 
toxique. Le gaz ammoniac (NH3 ) dissout dans l'eau est toxique pour la faune aquatique (Barroin et al., 
1997). Le protoxyde d'azote (N2O) a un effet de serre égal à 250 fois celui du CO2 (Cellier et al, 1997). 
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Les retombées NH3 modifient les équilibres floristiques des zones naturelles, car les plantes l'absorbent 
très facilement par voie foliaire.  

Dans une logique d'exploitation du milieu naturel, le recours à des normes guides est nécessaire 
pour trancher entre des objectifs différents, voire contradictoires (Guillemin et Roux, 1992). Ces normes 
sont relatives à ce que l'homme contemporain connaît, est capable d'établir et de doser. Le protocole ONU 
de Göteborg, auquel la France a souscrit, engage à des réductions d'émissions de composés azotés vers 
l'atmosphère, mais ne fixe pas de valeurs plafond (CORPEN, 2006). La norme CEE de 50 mg N03 l

-1, est 
une norme sanitaire fréquemment utilisée pour qualifier l’état des nappes souterraines. La Directive Cadre 
Européenne du 22/12/2000, donne un objectif de «bonne qualité » en 2015 pour les eaux continentales 
européennes. Elle vise une reconquête de la qualité biologique des milieux aquatiques, vus comme des 
habitats, et pas seulement comme des réservoirs d’eau (Ombredane et al., 2006). Au niveau des pratiques 
humaines, des omissions, et non seulement des détériorations, peuvent entraîner des pollutions. C'est donc 
une multiplicité d’'impacts d'un système de pratiques qu'il faut juger.  

 
  Composé Source Cible 

 Phénomène 
 

Quantité 
kgNha-1an-1 

kgNha-1j -1 

Origine de l’azote Phase Ressource Demi-vie 
séjour 

an 

       
NH3 Volatilisation 0-3-50 Effluents,  

Fertilisants. 
Végétaux 

Solide Biodiversité Végétale 
Règne Animal 

1-5 

N0x puis 
N2+O3 

Dénitrification 
 

? Fertilisants 
Pool organique du sol 

Solide Production Agricole 
Santé 

? 

N20 Dénitrification 
Nitrification 

e 2-22 
�  – b0.1- a3 

Fertilisants 
Pool organique du sol 

Eaux souterraines 

Gazeuse Atmosphère a150 

Organique 
dissoute 

Minéralisation 
+Lessivage 

�  Pool organique du sol 
 

Aqueuse 
 

Eaux souterraines. 
 

? 

NH3 dissous 
/NH4 

Minéralisation 
+Ruissellement 
(+Lixiviation) 

0-� -5 Effluents 
Fertilisants. 

 

Aqueuse 
 

Eau superficielles. 
Océan 

Règne Animal 

? 

N03 

 
Nitrification 
+Lixiviation 

 

3-a30-100 Pool organique du sol 
Fertilisants 

Aqueuse 
 

Eau superficielles. 
Eaux souterraines. 

Océan 
Règne Animal 

30 
1- d1000 

 

Tableau 1/1 : Typologie des pertes d’azote pouvant entraîner une pollution, d’après aMariotti, 1997 ; 
bCellier et al., 1997 ; dWendland, 1994 ; eZebart et al., 1999. 

1.1.2 La pollution nitrique des eaux souterraines 
Le nitrate est le polluant azoté quasi exclusif des nappes souterraines (Tableau 1/2). L’ammonium 

pollue souvent les eaux superficielles. La pollution nitrique des nappes�croît presque partout à l’exception 
de certaines nappes captives (Dépagne et Hénin, 1988; Hubbard et Sheridan, 1995). Elle est croissante 
pour les trois quarts des aquifères de France (UE, 2000 ; Figure 1/2)��Les zones les plus affectées sont les 
plaines alluviales, les zones de sols calcaires, ou à socle primaire fracturé (Roux, 1995). D'après l'Agence 
de l'eau Seine Normandie, les risques de ne pas atteindre l'objectif de bonne qualité en 2015 sont grands 
(Tableau 1/3). Les cartes d’évolution des teneurs des captages ne traduisent qu’en partie cette tendance 
lourde à l’augmentation du fait: de l’inertie des aquifères et parce que les captages trop pollués sont 
abandonnés et radiés des réseaux d’observation. 

La corrélation entre les hautes teneurs en nitrate des captages, le degré de vulnérabilité de leurs 
aquifères et l'agriculture intensive est forte (Roux, 1995). Un diagnostic précis des causes de pollution 
d'un captage donné est difficile, car cette relation est plus structurelle que causale. Le caractère diffus 
dans le temps et l'espace de la pollution complique le diagnostic. Dans le temps, le pool d’azote organique 
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représente une forte inertie face aux changements des systèmes de culture. En système de culture intensif, 
l'azote qu'il contient provient de l'accumulation de la fraction organisée des apports d'engrais successifs 
qui ont été effectués (Mariotti, 1997). Dans l'espace, la dimension et la complexité des circulations des 
solutés au sein des aquifères, rendent difficile la mise en relation entre les évolutions aux captages et les 
quantités de nitrate lixivié. Un exemple en est donné par l'aquifère multicouche du bassin de Villamblain 
(Schnebelen, 2000). Cependant, des corrélations ont pu être établies entre des évolutions ou évènements 
agricoles et des pollutions. L’augmentation précoce des teneurs des captages des sources du Migennois a 
été attribuée à la conjonction de plusieurs facteurs advenant à la fin des années 1960 : mauvaise récolte - 
introduction des cultures de pois - retournement de prairies - intensification des apports d’azote (Morlon 
et al., 1998). La concomitance entre l'augmentation des concentrations des sources et l'évolution des 
systèmes de culture a montré le rôle de l’intensification laitière comme cause principale de la pollution, 
avec l'apparition du maïs et le défrichement des prairies et luzernières, sur le plateau de Vittel (Gaury, 
1992). La disparition des élevages dans les zones céréalières a aussi entraîné un recul, historiquement 
daté, des prairies permanentes (Davis et Sylvester Bradley, 1995 ; Mignolet, 2003). Les opérations 
foncières tels le drainage agricole ou la coupe à blanc des forêts, augmentent temporairement les risques 
de pollution nitrique ou organique, des eaux de surface (Capone et al., 1995, Barroin et al., 1997).� Les 
épandages massifs d’effluents, en zone d’excédent structurel, sont une autre cause de pollution des eaux 
superficielles et souterraines (Zebarth et al., 1999; Durand, 2003). Cependant, relier grossièrement 
l’évolution des pratiques agricoles moyennes du proche passé, aux évolutions des teneurs en nitrates 
n’aide pas au raisonnement de la conduite des systèmes de culture. (Sébillotte et Meynard, 1990). 

 

 Pluie Bassins 

forestiers 

& 

agricoles 

extensifs 

Bassins agricoles 

Intensifs 

 

Bassins urbains 

(ruissellement urbain) 

Pertes 

Ponctuelles 

Liées aux 

Activités 

domestiques 

   Prairies 

Fauchées 

Pâtures Cultures Résidentiels industriels 

Azote 

Total 

3 à 6(*) 0,9 à 5 2 à 10 3 à 15 10 à 30 4 à 16 6 à 20 

N-N03
- 30 % >80 % >80 % >80 % >80 % 

 

 

 

 

 

   3 à 5kg (**) 

N-NH4
+ 

 

70 % < 5 % < 5 % < 5 % < 5 % 

N-NH4
+ + N- NO3

- 

= 60 % 

 

Tableau  1/2  : Ordre de grandeur des flux spécifiques de divers modes d’occupation des sols, exprimés 
en kgN ha-1an-1 (issu de Barroin et al., 1997).  
-  (*) très variable suivant la pollution atmosphérique ;  
- (**) calculé sur la base de 100 habitants par km². 

 

 

Catégorie de masses 
d’eau 

 

Adour - 

Garonne 

 

Artois - 

Picardie 

 

Rhin-Meuse 

(district 

Meuse seul) 

 

Rhône - 

Méditerranée 

et Corse 

 

Seine - 

Normandie 

Cours d’eau 70 % 78 % 79 % 71 % 72 % 

Eaux  Côtières 82 % 100 %  71 % 52 % 

Eaux de Transition 100 % 100 %  87 % 100 % 

Eaux Souterraines 51 % 100 % 55 % 42 % 87 % 

Tableau  1/3 : Pourcentage de masses d’eau qui risquent de présenter un écart aux objectifs au moins 
faible (y compris celles classées en doute par manque d’information et masses d’eau fortement 
modifiées et artificielles) par catégorie dans les bassins (AESN, 2003 ). 
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Les études à la parcelle sont nombreuses et révèlent une forte sensibilité du lessivage au système de 
culture et au contexte pédo-climatique (Gaury et al, 1992; Simon et Lecorre, 1998). La marge de progrès 
est grande même si atteindre le plafond des 50 mg NO3 l

-1 est parfois problématique. Si la pollution 
nitrique a été localement maîtrisée ou réduite, elle ne l'a pas été en général, pour plusieurs raisons 
(Durant, 2003; Beaudoin et Mary, 2003) : 

- les règles économiques favorisent une politique d'assurance de la fertilisation et une 
spécialisation des systèmes de production par région (Mignolet, 2003);  

- le caractère diffus, dans le temps et dans l’espace, des conséquences des pratiques agricoles 
sur l’évolution des systèmes (sol - aquifères), rend difficile la responsabilisation des acteurs; 

- les entités d'évaluation, économique qu'est l'exploitation agricole, et environnementale qu'est 
le bassin hydrologique, sont géographiquement discordantes (Meynard et al., 2002); 

- le caractère aléatoire des phénomènes liés au cycle de l’azote génèrent des incertitudes sur les 
préconisations d'azote (Addiscott et al., 1991; Makowski et al., 1999); 

- la prévention de la pollution exige un niveau de maîtrise bien plus élevé que l’optimisation de 
la seule production (Boiffin et Stengel, 2000); 

- les contraintes d' organisation du travail de l’exploitation rendent impossible l’optimisation 
des techniques, telle qu’elle l'est dans les systèmes expérimentaux. 

La pollution nitrique diffuse est un processus dynamique imbriquant plusieurs systèmes. Ces 
systèmes sont le siège de tout ou partie de nombreux cycles bio-géochimiques, dont celui de l'azote. 

 

 

a) valeur entre 1996 et 1998 ; b) évolution entre 1es deux périodes de surveillance 
(1992/94 et 1996/98). 

Figure 1/2  : carte statistiques des teneurs en nitrate des captages ou de leur évolution lors des périodes 
de surveillance (issu de UE, 2000 ).  
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1.1.3 Les cycles concernés 

1.1.3.1Le cycle de l'eau  

Les principales masses d’eau du globe sont salées (océans) et les principales masses d’eau douce 
sont glacées. Les eaux de surface représentent la majeure partie des eaux utilisées à l’échelle mondiale 
alors que les eaux souterraines sont la ressource dominante en France (Roux, 1995). Le cycle de l’eau 
dépend du bilan radiatif des océans qui est rythmé par le cycle des saisons. Les cycles des végétaux  
participent au cycle de l’eau par la transpiration. Les sols, en tant que matrice poreuse, jouent un rôle de 
stockage d’eau. Ils orientent les transferts d’eau en fonction de leur perméabilité. L'eau qui draine est le 
vecteur de la pollution nitrique. 

1.1.3.2Les cycles biologiques 

Les organismes vivants, animaux ou végétaux, sont principalement composés d’eau, de carbone, 
d'oxygène, d'hydrogène et d'azote. Leurs cycles de développement végétatif et de reproducteur sont 
fortement dépendants des cycles physiques (radiatif, thermique et hydrique) et des conditions édaphiques 
ou écologiques. Leur croissance est déterminée par l’accès à l’énergie, l’accès aux nutriments, la 
disponibilité en eau et la température. Leur accès à l’énergie se fait au sein des chaînes alimentaires qui 
font passer des masses de carbone et d’azote, du règne végétal vers le règne animal. Les processus de 
mortalité et de déjection viennent enrichir les sols, dont les éléments viennent en retour nourrir les 
végétaux.  

1.1.3.3Le cycle du carbone 

Les stocks de carbone atteignent 750 Gt dans l’atmosphère, 650 Gt dans la végétation et 1500 Gt 
dans les sols à l’échelle planétaire (Figure 1/3 ; Arrouays et al., 2002). Cet inventaire occulte les réserves 
géologiques. La photosynthèse, assurée par les végétaux supérieurs ou inférieurs, est l’unique voie 
d’entrée du carbone dans les écosystèmes. Elle est directement tributaire du rayonnement solaire et 
indirectement de l’alimentation en eau du peuplement végétal. La restitution de CO2 dans l’atmosphère se 
fait par la combustion, la respiration ou la fermentation. Le stock de carbone dans les sols est de l’ordre 
de 30 à plusieurs centaines de tonnes par ha. Le stock varie en fonction du climat, de la couverture et de la 
texture du sol. Son temps de renouvellement est de l’ordre du siècle mais une fraction, dite labile, se 
renouvelle en quelques décennies (Mary et Guérif, 1994). 

 

 

Figure 1/3 : Le cycle du carbone dans les écosystèmes terrestres (issu de  Arrouays et al, 2003). 

1.1.3.4Le cycle de l'azote  

Le cycle de l’azote est très complexe car c'est un nutriment essentiel des organismes vivants et 
parce qu’il existe sous plusieurs formes chimiques. Son cycle dépend fortement des cycles biologiques, 
carbonés et hydriques (Figure 1/4). L’atmosphère constitue la principale réserve d’azote, sous forme de 
diazote, chimiquement inerte. Les végétaux, la macrofaune et la biomasse microbienne contiennent 
principalement de l’azote organique. Les sols contiennent un compartiment d’N organique, d’une masse 
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variant entre 3 à 10 t ha-1 et un pool d’N minéral contenant entre 10 et 150 kg N ha-1. Le cycle de l’azote 
est, avec l'eau et le carbone, un élément dont le cycle a été fortement perturbé par les activités humaines 
(Mariotti, 1997). L’azote apporté subit des processus d'absorption par les végétaux, de bio-transformation 
au sein du cycle interne de l’azote du sol et de transfert. Notre point de vue est de cibler les processus 
générant l’émission de composés azotés polluants et les risques liés aux types d’entrée d’azote dans le 
système sol-culture-atmosphère. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 1/4 : Le cycle global de l'azote (issu de  Mariotti, 1997). 

Le pool d’azote minéral est constitué des ions NO3 et NH4 en solution. Ces formes d’azote 
subissent la plupart des transferts au sein du sol. En conditions suffisantes de température, d’humidité et 
d’aération, l’ion NH4 est rapidement oxydé en ion NO3 par le processus de nitrification. Les ions nitrates 
ne sont pas fixés par le complexe adsorbant du sol et restent en solution, contrairement aux ions NH4. Il 
est soumis au processus de lixiviation, lors des phases de drainage vertical ou latéral, par un processus de 
convection-dispersion. Cependant, sous climat tropical, le nitrate est retenu par adsorption dans les 
oxisols (Sierra et al, 2003). La nitrification produit du NO3 mais aussi, en faible proportion, du N2O. En 
cas de conditions limitant la nitrification ou après un apport d’azote sous forme ammoniacale, le NH4 
accumulé à la surface du sol est soumis au processus de volatilisation. Celui-ci résulte du déplacement 
d’équilibre entre les formes NH3 et NH4; il est tributaire des conditions du milieu, de la quantité d’NH4 
présente et de turbulence de l’atmosphère (Cellier et al, 1997). En conditions anaérobies et en présence de 
matière organique, le nitrate est dénitrifié : des bactéries réduisent le NO3 en NO2, puis en N2O et enfin en 
N2. Cependant la réaction n'est pas toujours complète et produit alors du N2O. Les pertes d’azote sont 
dépendantes de la convection des fluides et de conditions physico-chimiques propres à chaque forme 
d’azote transférée. Entrant en concurrence avec ces processus, les végétaux prélèvent des ions NO3 et 
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NH4 en solution ou des molécules NH3 par voie foliaire. Les végétaux restituent au sol, sous forme de 
matière organique, tout ou partie de l’azote qu’ils ont prélevé.  

Leurs organes aériens, non prélevés par l'homme ou les animaux, les racines et les rhizodéposats se 
décomposent dans le sol. La majeure partie de l’azote qui les compose entre dans la constitution d'humus 
stable, par voie fongique ou microbienne, ou par voie purement chimique. L’humus est minéralisé par les 
microorganismes, à un taux de quelques % par an, en fonction des conditions pédologique, hydrique et 
thermique. Une part des produits de décomposition et surtout les excréments et urines contiennent de 
l’azote ammoniacal, qui peut être volatilisé. Le reste de l’azote minéralisé subit le processus ultime qui 
est la nitrification ; avec des pertes possibles sous forme de N2O . Les composés azotés perdus par le sol 
retournent in fine dans le compartiment N2 de l’atmosphère. Les bio-transformations de l’azote dans le sol 
sont très sensibles aux conditions hydrique, thermique mais aussi trophique (présence de carbone 
organique).  

Les principaux types d’entrée d'azote dans le système sol-culture-atmosphère sont la synthèse 
industrielle de l’ammoniac, la fixation d'azote atmosphérique, symbiotique ou non, et le recyclage des 
matières organiques exogènes. La synthèse industrielle nécessite de 30 à 70 MJ. kg N-1 (Cellier et al., 
1997). La fertilisation azotée est ainsi le premier poste de consommation énergétique en agriculture 
(Gosse et Mérillot, 1997). Une réduction des apports d'azote d'origine industrielle conduit indirectement à 
réduire les émissions de CO2 dans l'atmosphère. La fixation d'azote atmosphérique fait passer les 
molécules N2 sous forme d’N organique en utilisant l’énergie fournie par la plante hôte, symbiotique, ou 
de façon autotrophe. Une faible partie de l’azote est perdue sous forme de N2O pendant la fixation du N2. 
Les produits exogènes consistent en des effluents d’élevage, des boues de station d’épuration ou des 
ffluents agro-industriels (Nicolardot et al., 1997). Le recyclage de produits conduit à rendre de l’azote au 
sol dont une partie est rendu disponible aux cultures par minéralisation.  

Une autre source d’azote pour les cultures est l'azote endogène, qui provient de la minéralisation de 
l’humus et des résidus de récolte, et du reliquat d’azote minéral de début de culture (Recous et al., 1997).  

1.1.4 Les systèmes impliqués  

1.1.4.1Les systèmes hydrologiques 

Un système hydrologique se définit comme la zone où se concentrent les eaux aboutissant à un 
point donné, qui est appelé son exutoire. Au niveau d'un exutoire, les eaux peuvent avoir plusieurs 
origines : le ruissellement en surface, le ruissellement hypodermique, l'écoulement des eaux souterraines. 
Les aires d'alimentation des eaux arrivant à un même exutoire ne se recouvrent pas forcément. Le bassin 
versant est l'aire de regroupement des eaux de ruissellement; le bassin d'alimentation, celle de la collecte 
des eaux d'infiltration (Figure 1/5). Les eaux de surface circulent principalement sous le champ gravitaire 
(potentiel de pression nul à leur surface). Les eaux souterraines sont distinguées en fonction de leur 
potentiel de pression (Figure 1/6). Les zones non saturées présentent un potentiel de pression négatif : 
seule la microporosité est occupée plus ou moins par l'eau. Les zones saturées ont un potentiel de pression 
nul à leur sommet (nappe libre) ou positif (nappe captive); dans les deux cas toute la porosité est occupée 
par l'eau. La hauteur piézomètrique exprime l'altitude où l'eau de la nappe est au potentiel de pression nul. 

Le bassin hydrologique est le lieu de transfert de matières en suspension et de molécules ou 
d'éléments chimiques (Dorioz et Ferhi, 1994). Le transfert passif (ou convection) est lié uniquement au 
déplacement de la masse d'eau sous l'influence des gradients de pression et de gravité. La nature des 
matériaux et leur anisotropie interviennent sur la vitesse et l'orientation de la convection : le transfert peut 
être latéral (ruissellement, circulation hypodermique) et/ou vertical (infiltration). Le transfert par diffusion 
moléculaire est lié à l'existence d'un gradient de concentration du soluté dans la masse d'eau. Les temps 
de transfert sont éminemment variables. En Allemagne, ils sont compris entre 1000 ans dans la partie 
ouest-nord et moins de 1 ans dans les zones karstiques du “ Swabian and Franconian 
Highlands (Wendland, 1994). Des processus de bio-transformation, de fixation ou de re-largage physico-
chimique du polluant peuvent se produire dans certaines zones traversées. Certains peuvent être assimilés 
à une autoépuration : dénitrification de surface ou dans les nappes captives en conditions chaudes, 
anoxiques et en présence d'un donneur d'électron (matière organique, pyrite); fixation du phosphore dans 
les marais ou photo-dégradation de composés organiques lourd (Mariotti, 1997; Hubbard et Sheridan, 
1995). La dilution de la ressource dans d'autres aquifères en zone karstique a pu être assimilée à tort à une 
auto-épuration (Guillemin et Roux, 1992). La notion d'épuration est relative à la ressource étudiée et peut 
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correspondre à un report de pollution (cas du N2O dans la dénitrification). Les eaux de surface sont 
également soumises aux phénomènes climatiques d'évaporation, de dilution ou de changement d'état et 
aux prélèvements par les végétaux, animaux et humains. En cas d'absence de transformation des 
polluants, leur transfert est dit conservatif. 

 

 

Figure 1/5 : distinction entre bassin versant et bassin d'alimentation , cas de Vittel, d'après Mary et al, 
1997. 

 

Figure 1/6: Différents types de nappe, modes d'alimentation et d'écoulement, d'après Guillemin et 
Roux 1992. 

Les études des systèmes hydrologiques visent à prédire l'évolution de la ressource en eau, sur un 
plan quantitatif ou qualitatif ou à comprendre leurs évolution face à des évènements naturels ou 
anthropiques. Les bassins versants « ateliers » ont d'abord été des outils d’hydrologues et de 
climatologues (Bosch and Hewlett, 1982, cités par Gaury, 1992). Des études peuvent se limiter à établir 
des bilans de masse ‘sorties-entrées’ ou des modélisations de type ‘boite noire’, avec calage de 
paramètres à partir d'un jeu de données d'entrée et de sortie (Eeles et al, 1990; Adamiade V., comm. 



22 

perso., Durand et al., 2006). L'étude à l'aide d'un modèle hydrologique spatialement distribué permet de 
prendre en compte les nombreuses interactions pesant sur les flux et transferts de solutés (Gascuel-Odoux 
et al., 2006). Elle suppose que les processus physiques peuvent être représentés selon un mode 
déterministe, que les paramètres sont accessibles et que les entrées obtenues par sondage représentent 
bien les variations temporelles et spatiales (Arnold and Allen, 1996). La modélisation quantitative permet 
d’intégrer les flux issus de plusieurs bassins hydrologiques élémentaires pour prédire l’évolution d’un 
bassin complexe (Ducharne et al., soumis). 

1.1.4.2Les agro - écosystèmes 
L’agro - écosystème ou agrosystème est un espace agricole soumis à un ou plusieurs systèmes de culture 
(Meynard et al., 2001). Cet espace est composé d'un ou plusieurs croisements de parcelles et de types de 
sol (Figure 1/7). Le système de culture est «l'ensemble des modalités techniques mises en oeuvre sur des 
parcelles traitées de manières identiques; chaque système de culture se caractérise par la nature des 
cultures et leur ordre de succession, et par les itinéraires techniques appliqués à chacune des cultures » 
(Gras et al, 1987, citant Sébillotte, 1982). L'itinéraire technique est l'ensemble des modalités mises en 
oeuvre sur le pas d'un cycle de production sur une parcelle (Sébillotte, 1974). La succession des 
techniques menées sur le territoire, avec des variables d'état physiques, chimiques, biologiques et 
climatiques données, génère des produits et crée des impacts internes ou externes à l'agrosystème, en 
particulier sur les nappes d'eaux souterraines.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 1/7 : schéma des composantes et aboutissants de l'agrosystème, pour un système de culture 
donné; d'après Meynard et al., 2001. 

Les productions et impacts de l'agrosystème jouent en retour sur la conception des systèmes de 
culture. Un système de culture est la résultante d'une combinaison de décisions prises, par l'agriculteur ou 
un groupe d'agriculteurs, sous l'influence de facteurs externes et internes à l'exploitation (Boiffin et al., 
2001). Les facteurs externes sont économiques, techniques et écologiques. Les facteurs internes sont les 
objectifs et le besoin de la famille, les ressources en main d'oeuvre et en équipement de l'exploitation, les 
connaissances et informations sur les cultures et les sols. Des choix tactiques et stratégiques, affectant 
respectivement le système de production ou les modalités techniques, déterminent alors le système de 
culture.  

Les techniques appliquées sur une parcelle sont interactives et s'inscrivent dans un ordre logique 
(Sebillotte, 1974). Pourtant, elles ne sont pas planifiées à l'échelle de la parcelle, mais à des niveaux 
supérieurs que sont le groupe de parcelles d'une même sole et de l'exploitation (Aubry et al., 1998). La  
conduite par groupe de parcelles est liée à un besoin de simplifier le processus de prise de décision. Les 
pratiques résultent de l'application d'un modèle d'action, établi pour une série d'interventions comme par 
exemple l'implantation à une période donnée (Cerf et Sébillotte, 1998; Duru et al., 1988 cités par Aubry et 
al., 1998). Ce modèle inclut : 1) des objectifs généraux de l'agriculteur, 2) un programme pour les 
opérations, 3) des règles de décision d'action associées à l'utilisation d'indicateurs de fonctionnement du 
milieu. Dans le cas de l'implantation du blé dans le Noyonnais, ces règles portent sur l'ordre, le calendrier 
et les modalités des interventions (Figure 1/8). Elles servent à établir des séquences de travaux, les 
activer, établir les modalités de ces travaux et à arbitrer entre les tâches entrant en concurrence (Aubry et 
al., 1998). Ces règles permettent une adaptation à la variabilité du climat; bien que parfois, l'agriculteur 
doive gérer certains écarts au programme. Le but d’un indicateur est de donner une information simple et 
lisible sur une réalité complexe, ici le fonctionnement du système sol-culture-atmosphère (Girardin et 
Boskstaller, 1997 cité par Meynard et al., 2001). Les indicateurs d’impacts environnementaux permettent 
de hiérarchiser les risques de pollution au sein d’agrosystèmes et d’évaluer qualitativement les progrès 
permis par la mise en place d’une action. 
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Figure 1/8 : Représentation d'un modèle d'action d'implantation du blé (repris dans Aubry et al, 1996). 
- 1 ) Règles portant sur la l'ordre et le calendrier d'intervention  
- V11 : la chronologie des interventions dans un parcelle,  
- V12 : la plage souhaitée dans le calendrier pour les réaliser,  
- V13 : le nombre de sessions de chantier d'une finalité donnée ( exemple semis de blé ou récolte de betterave) 
- V14 : l'ordre de passage sur les parcelles de la sole concernée, 
- 2) Règles sur les modalités d'intervention 
- V21: le nombre et caractéristiques des modes opératoires escomptés, 
- V22: la distribution prévue de ces modes dans la sole concernée 

 
Pour aider l'évolution des systèmes de culture à souscrire aux exigences d'une agriculture durable, 

Meynard et al, 2001 définissent deux thématiques de recherche : l'évaluation des systèmes de culture et la 
mise au point de systèmes de culture, innovants (Figure 1/9). L'évaluation des impacts des systèmes de 
culture peut s'appuyer, soit sur une démarche qualitative à l'aide d'un indicateur, soit sur une démarche 
quantitative à l'aide d'un modèle (§ 1143). La mise au point des systèmes de culture nécessite de définir le 
système et les acteurs. Elle comprend plusieurs étapes : a) diagnostic préalable qui s'appuie sur une 
analyse des causes des disfonctionnements; b) modélisation de l'agrosystème adaptée au problème de la 
décision; c) choix de scénarios techniques permettant d'atteindre les objectifs d) tests du bien fondé des 
règles de décision et systèmes mis en place. Le résultat des tests peut amener une action en retour. Ces 
démarches s'appuient sur des observations ponctuelles de variables d’état du système sol-culture-végétal -
atmosphère qui doivent être représentatives de l'agrosystème (Gras et al., 1989).  

 

Figure 1/9 : Démarche de mise au point et d'amélioration des systèmes de culture (issu de Meynard et 
al., 2001) 

1.1.4.3Le système sol - culture - atmosphère 

Ce système, ouvert, est le système biophysique élémentaire où se produisent les échanges de 
radiation, d’éléments minéraux et de ressources génétiques entre l’atmosphère, le sol et le peuplement 
végétal, voire le cortège d’espèces végétales. Il est mono-dimensionnel et défini sur une portion de sol 
homogène. Sa limite supérieure peut être considérée comme la partie de l’atmosphère prospectée par la 
canopée; sa limite inférieure par celle de la lithosphère colonisée par le système racinaire. Il n'a pas de 
limites latérales mais des entrées et sorties latérales d'eau ou de solutés peuvent être prises en compte. Le 
système est soumis aux interventions de la faune, qui vient y prélever de la biomasse, excréter, voire s'y 
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décomposer et parfois agir sur les structures du sol ou de la canopée. L'homme intervient 
significativement sur les diverses composantes du peuplement végétal, du sol et même du climat. Les 
entrées dans le système sont les radiations émises par l'atmosphère ou le sous-sol, les précipitations issues  
des nuages et des matières minérales ou organiques apportées par les animaux et l'homme. Le système 
rend de l'eau, réfléchit des radiations et fournit des éléments organiques et chimiques à l'environnement, 
en particulier via la récolte de produits et les transferts de gaz ou de solutés. Décrire, de façon 
concomitante tous les phénomènes, est difficile car leur durée varie de l'heure à plusieurs décennies 
(Figure 1/10; Gosse et Mérillot, 1997). Cela amène à faire des choix en fonction de l'objectif de l’étude.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 1/10 : Les principales échelles de temps au niveau d'un écosystème agricole (Gosse et Mérillot, 
1997). 

Les études du système "sol-culture-atmosphère" varient en fonction du point de vue, qui peut être 
productif ou environnementaliste, et de leur objectif, finalisé ou cognitif. Dans un but cognitif, chaque 
composante du système peut être étudiée séparément, à pas de temps court, en faisant l'hypothèse que les 
autres sous-systèmes sont invariants : les disciplines concernées sont l'écophysiologie, la science du sol et 
la bioclimatologie.  

La conception ou l’évaluation de systèmes de culture nécéssitent de relier des variables d'intérêt 
agronomique ou environnemental à des variables de contrôle à l'opposé d'en décrire tous les mécanismes. 
Les variables de contrôle sont des facteurs sur lesquels l'agriculteur peut agir (Meynard et al., 2003). Le 
critère de durabilité nécessite de prendre en compte les interactions au sein du système et avec les 
interventions techniques. Ainsi le stock d'azote minéral en entrée d'hiver résulte de la conjonction de 
nombreux facteurs et conditions liés à l'automne en cours ou issus du précédant cultural (Figure 1/11).  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 1/11    : Facteurs techniques déterminants la lixiviation ; d'après Machet et al, 1997. 
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La prise en compte de temps longs, à l'échelle du cycle cultural ou de la rotation, permet de lisser 

certains phénomènes élémentaires. Les indicateurs sont des outils « qui synthétisent les processus en jeu, 
matérialisent les enjeux, décrivent les actions et permettent d'agir en toute connaissance » (CORPEN, 
2005). L’indicateur « idéal » devrait répondre aux critères de sensibilité, représentativité, robustesse, 
lisibilité (Juste,1993). En pratique, les indicateurs utilisés remplissent rarement l’ensemble des critères 
proposés. Il est important de croiser plusieurs indicateurs et de les valider scientifiquement dans le 
domaine d’application. Les outils d'aide à la décision sont des outils plus complexes, basés sur des 
relations statistiques probabilistes et/ou des modèles déterministes dynamiques.  

1.1.5 L’organisation de la prévention 
Lorsque l'on veut protéger l’intégralité d'une ressource, la mise en œuvre des solutions préventives 

est toujours nécessaire, à défaut d’être suffisante, pour la fourniture d’eau potable (Roux, 1995). Une 
simple taxation de l’engrais azoté n’est pas efficace, au moins à court terme (Mollard et al., 1997). La 
prévention de la pollution nitrique des nappes phréatiques demande d’agir globalement sur les techniques 
agricoles appliquées aux agrosystèmes alimentant en eau un exutoire donné (captage ou forage). Une 
concertation s'impose, non seulement à cause de l'interdépendance des phénomènes biophysiques, mais 
pour explorer la complexité de la gestion de l'eau et à en identifier les incertitudes (Steyaert, 2006). 
L’opération Ferti Mieux s’est appuyée sur un diagnostic des risques pour établir une hiérarchie des 
interventions à conduire sur le mode du volontariat au sein de bassins hydrologiques pilotes (Sébillotte et 
al., 2003). Elle a concerné 7 % du territoire français et aboutit à des résultats variables en terme 
d’évolution des teneurs aux exutoires. Le vocable d'expérimentation sociale a été utilisé pour en désigner 
la dynamique à la fois collective et partenariale, de recherche-développement. Le mode de 
fonctionnement s’est par la suite heurté à la logique réglementaire de la Directive Nitrate, censée le 
supporter. L’action de prévention mobilise des compétences pluridisciplinaires ; elle s’approche de la 
recherche-action (Sébillotte, non daté). Selon Brossier et Chia (1990), s’appuyant sur l’expérience menée 
sur le plateau de Vittel, la compréhension de la globalité du phénomène nécessite d’articuler différentes 
disciplines et différents niveaux d’analyse :  
- 1) le système écologique, pour caractériser la circulation de l’eau, la perméabilité des substrats, la 

rémanence des solutés.  
- 2) le système technico-économique, pour caractériser l’agressivité des divers systèmes de culture en 

matière de pollution nitrique, le fonctionnement des exploitations et la courbe de productivité 
marginale en valeur des engrais. 

- 3) le système des relations économiques et sociales, pour caractériser les relations entre les 
modifications des productions et l’évolution de l’ environnement socio-économique. 

- 4) le système de pensée des agriculteurs par rapport au problème posé; en quoi ils se sentent 
responsables de la qualité de l’eau ; quelle forme d’association susciter entre partenaires (GIE, label 
pour les produits). 

Chaque item peut être décliné à différents niveaux d’intégration spatiale: le sol, le bassin 
hydrologique pour l’approche écologique et les flux biophysiques ; la parcelle agricole, l’exploitation 
agricole et le système agraire pour l’approche économique et sociale (Gaury, 1992). L‘action doit aussi 
prendre en compte le temps, court, d’acquisition des données et les dizaines ou centaines d’années 
nécessaires pour renouveler une nappe (Brossier et Chia, 1990 ; Mollard et al., 1997).  

Les items 3 et 4 concernent les disciplines de sociologie des systèmes agraires et d’économie 
rurale. L’analyse des relations, qui s’établissent sur un territoire, entre les acteurs agricoles et 
l’environnement pris au sens large, est un objet de la recherche sur les systèmes agraires; elle aboutit à 
une modélisation systémique (Brossier et Chia, 1990��� Elle s’appuie sur une théorie économique et 
l’analyse des relations contractuelles avec asymétrie d’information. Les coûts des transactions sont ceux 
liés à�l’information, la négociation, la coordination, à l’évaluation et à la motivation� Les item 1 et 2 sont 
abordés dans la suite de ce mémoire. 
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1.1.6 Problématiques  

1.1.6.1Problématique agricole 

La perception, par les agriculteurs de leur responsabilité dans la pollution nitrique, n’est pas 
tangible. Il faut leur donner les moyens d’une part, de mieux connaître l’impact de leur pratique sur les 
systèmes hydrogéologiques, et d’autre part, de les optimiser sur des critères agri-environnementaux. 

Les agriculteurs, gestionnaires des agrosystèmes, sont théoriquement sous la menace du principe 
"pollueur-payeur". Devant la difficulté pour en faire appliquer le principe, l'UE a rendu obligatoire 
l’application des codes de BPA, édictés lors de la Directive Nitrate par les états membres (CEE, 1991). 
En 2005, les règles d'éco-conditionnalité rendent obligatoire l'application de la Directive en zone 
sensibles et ajoutent d’autres volets environnementaux (Ministère de l’Agriculture, 2004). Le code 
proposé par le CORPEN est principalement d’ordre tactique. Il vise à limiter le stock d’azote minéral du 
sol, appelé reliquat, en fin d’automne pour chaque situation (Figure 1/11). Dans les systèmes d'élevage, 
les apports d'effluents doivent être raisonnés en priorité. Dans les systèmes de culture, la fertilisation doit 
être raisonnée en fonction d'un objectif de rendement réaliste et avec une connaissance suffisante des 
fournitures d'azote minéral par le sol. La fertilisation raisonnée est nécessaire mais pas suffisante. La mise 
en place de Culture Intermédiaire Piège à Nitrate (CIPAN) en fin d'été est indispensable car les quantités 
d'azote minéralisées en automne sont importantes (Laurent et Mary, 1992). La problématique agricole 
pourrait se limiter à savoir comment appliquer ces codes à la lettre et au moindre coût. Cependant, rien ne 
garantit que leur intégration dans les systèmes de production conduise à des résultats efficaces (Meynard 
et al., 2003). L'application du code ne met pas la profession agricole à l’abri d’une mise en cause lors 
d’une pollution avérée. La problématique est alors de pouvoir faire un diagnostic d'impact des systèmes 
de culture actuels (cf § 1162).  

Face à un constat de pollution, des agriculteurs peuvent rechercher des moyens pour réduire de 
façon systématique les risques de pollution à l’échelle de leur exploitation et/ou pour améliorer la 
durabilité de leurs systèmes. Les solutions recherchées sont d’ordre stratégique, c'est à dire qu'elles 
remettent en cause le système de production; par exemple: la remise en prairie, la mise en jachère, la dés-
intensification ou la conversion vers l’agriculture biologique. Une réduction systématique de la 
fertilisation azotée a été proposée de 1995 à 2000 par l’UE dans le cadre des mesures agri-
environnementales avec réduction d'intrants (MAE). Une modulation spatiale de la fertilisation est offerte 
par la technologie de l’agriculture de précision. L’intégration de ces mesures consiste à concevoir des 
systèmes de cultures économes en intrants azotés et limitant les pertes d'azote, au sein d’une boucle de 
progrès (Meynard et al., 2001, CORPEN, 2006). Leur rapport coût/efficacité est un critère important dans 
leur adoption. La problématique agricole est de disposer d'outils de pronostic fiables aux échelles de 
l’exploitation et du bassin hydrologique.  

Plusieurs types d’outils de diagnostic ou de pronostic du fonctionnement du système « sol-culture-
atmosphère » sont proposés aux agriculteurs. La définition de l’objectif de rendement peut s’appuyer sur 
l’emploi de références expérimentales sur les potentialités en fonction du contexte pédo-climatique. La 
préconisation de la fertilisation azotée est facilitée par l’emploi d’un outil informatique prenant en compte 
toutes les fournitures du milieu (Machet et al., 2003). Compte tenu de l’importance de la prise en compte 
des risques liés à la prise de décision, les règles peuvent s’appuyer sur une modélisation intégrant les 
aléas ; ainsi l'incertitude affectant la variable d'entrée "structure locale du sol" permet une modélisation 
dynamique de levée des cultures (Dorsainvil, 2002). La conception d’outils stratégiques d’aide à la 
conception de systèmes de culture durable est encore une voie de recherche (Keating et al., 2003).  

En conclusion, la problématique agricole varie selon que l’on se place dans un contexte 
d’application des BPA ou d’innovation. Pour aider ces deux types de démarche, les besoins sont de : 

- connaître l’impact environnemental des BPA appliquées sur un territoire donné, ou plus 
généralement de disposer d’indicateurs fiables permettant d’établir un diagnostic des risques de pollution; 

- établir des références sur le rapport coût/efficacité des solutions permettant de les hiérarchiser;  
- disposer d’outils de simulation du fonctionnement du système "sol-culture-atmosphère », fiables 

en situation ‘on farm’, pour faciliter la démarche de pronostic aux échelles de la parcelle et de 
l’exploitation .  
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1.1.6.2Problématique environnementale 

La perception de la pollution nitrique est tangible, à l’exutoire, pour les gestionnaires de l’eau. Ceci 
les amène à se poser des questions (SAGEP, 2005): l’efficacité des BPA est-elle suffisante ? dans quels 
délais ? ne faut-il pas des mesures différenciées en fonction de la position de la parcelle par rapport aux 
captages ? Les questions concernent d’une part le fonctionnement de l’hydro-système et d’autre part, la 
pression polluante exercée par les activités agricoles. 

La connaissance des limites en trois dimensions du bassin d’alimentation représente la première 
difficulté. Elle s’appuie sur la topographie, la géologie et la piézométrie. Une autre difficulté est 
d’acquérir une connaissance minimale sur la nature des transferts des molécules. Le traçage isotopique in 
situ complète la modélisation, dans la compréhension du transfert des solutés. L’idéal serait de réaliser 
une intégration spatio –temporelle de flux issus de chaque portion du bassin. La modélisation 
hydrologique quantitative nécessite un travail de description de la géométrie et des caractéristiques des 
compartiments de l'aquifère (de Marcilly, 1993). Une approche à moindre coût consiste à identifier les 
principaux processus et leurs principales zones contributrices (Durand, 2003). Le temps pour évaluer 
l'impact des actions devrait être le temps de renouvellement de l’eau de l’aquifère. Ce délai est souvent 
très grand, ce qui soulève le problème de leur pérennisation. Une étape intermédiaire d’évaluation est le 
calcul du flux annuel de sortie sous la zone racinaire.  

La maîtrise des flux à l’entrée du système hydrologique pose des questions en termes d’efficacité, 
d’accessibilité technique et de coût pour la collectivité. L’opération Ferti-Mieux utilisait un outil 
d’évaluation de type qualitatif (Lanquetuit et Sébillotte, 1997). Ce type d’évaluation était acceptable pour 
des personnes motivées pour des améliorations de type tactique. Il ne permet pas à une agrégation des 
flux à l'échelle du bassin. Cela crée une ambiguïté sur le niveau de résolution spatiale où se définit 
l’objectif de teneur en nitrate de l'eau de drainage. Appliquer le même niveau d’exigence pour tous les 
milieux conduit à exclure les terrains à faible potentialité de production (Sébillote et al., 2003). Les 
résultats des actions menées sur chaque parcelle sont, de fait, mutualisés à l'échelle du bassin. Seule une 
modélisation quantitative de l'impact des pratiques réellement appliquées peut permettre de différencier 
ex ante des niveaux d’exigence au sein d'un bassin. Seule, elle peut permettre d’aider le gestionnaire de 
l’eau à évaluer in fine l’impact des améliorations engagées par des agriculteurs. La DCE demande de 
mettre en place des structures de concertation et d'information du public au sein des districts 
géographiques (Steyaert, 2006). Pouvoir quantifier l'impact des systèmes de culture sur la lixiviation est 
nécessaire pour une mise en œuvre pluridisciplinaire et partenariale de la prévention. Le bassin 
hydrologique et le temps de renouvellement de l’eau de l’aquifère sont les échelles pertinentes de 
l’évaluation. La campagne agricole et l’exploitation agricole sont les échelles pertinentes pour estimer les 
coûts de la prévention pour l’agriculteur. La problématique est la quantification conjointe des impacts 
environnementaux et économiques de modifications des systèmes de culture réalisée à l’échelle du bassin.  

En conclusion, la problématique environnementale de gestion de la ressource en eau à l’échelle du 
bassin d’alimentation en eau potable varie suivant l’objectif, de diagnostic ou de pronostic. Les besoins 
sont de pouvoir:  

- définir les limites du bassin et comprendre les transferts au sein de l’hydro-système;  
- quantifier l’impact in situ des BPA, systématiquement mises en place à l’échelle du bassin 

hydrologique. 
- simuler l’impact de scénarios alternatifs, techniques ou de gestion de l’espace, en utilisant des 

variables et des échelles communes aux approches technico-économiques et hydrologiques. 

1.1.6.3Problématique scientifique  

Les besoins de quantification précédemment exprimés impliquent trois challenges : - la prise en 
compte du contexte agricole, avec des pratiques réelles (« on farm ») ; - la prise en compte des facteurs 
déterminants de la lixiviation du nitrate sur le long terme - la prise en compte de la variabilité spatiale  
(Schenebelen et al., 2004).  
La quantification in situ des flux d’eau et d’azote sortant de la zone racinaire 

Les estimations quantitatives des flux d’eau et d’azote en conditions agricoles normales sont rares 
(Bruckler et al., 1997). Les prélèvements de solutés en bougies poreuses permettent d’effectuer des 
mesures in situ, non destructives et répétées au cours du temps sur le long terme (Gaury, 1992). Elles 
donnent accès à la concentration de l'eau mobile qui peut différer de la concentration moyenne de la 
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solution du sol (Garnier et al., 2001). L’association de données de carottage et d’un modèle simple de 
calcul présente des avantages et inconvénients opposés (Mary et al., 1999). Son avantage est de permettre 
de localiser les mesures en tout lieu et d’intégrer toute l’épaisseur du sol. La mesure conjointe de 
l’humidité, de la teneur en azote, et de la masse volumique, permettent de quantifier le stock d’azote 
minéral, grandeur indispensable pour établir des bilans. La difficulté est de répéter dans le temps les 
prélèvements, qui sont destructifs et coûteux. La modélisation dynamique du système « sol-culture-
atmosphère » permet de synthétiser et généraliser les résultats de la recherche. Cependant les questions du 
respect du domaine de définition des algorithmes et de l’accessibilité de leurs paramètres se posent. Le 
recours à la modélisation pour décrire des situations « on farm » soulève la question du nombre de 
facteurs du milieu pris en compte par le modèle (Hansen et al., 2001 ; Meynard et al., 2003). 
La prise en compte des déterminants de la lixiviation par la modélisation. 

La lixiviation à l’échelle locale est due à la conjonction de plusieurs facteurs (Sébillotte et 
Meynard, 1990) : 

- la présence d’un reliquat en fin d’automne qui résulte du bilan d’azote minéral pendant la culture 
et de l’interculture ; le nitrate lessivé est issu majoritairement de la minéralisation de la matière organique 
du sol et d’un déséquilibre éventuel entre les besoins et l’offre en azote de la culture précédente;  

- l’occurrence d’un drainage et donc d’un bilan hydrique excédentaire; les modalités de circulation 
dépendent de la porosité du profil de sol;  

- l’absence d’absorption par le système racinaire de la culture présente ou suivante et l’absence de 
réduction des nitrates dans les couches anoxiques du sol.  

Ces phénomènes font participer toutes les composantes du système sol-culture-atmosphère de 
façon diachronique et en partie aléatoire. L’absorption du nitrate reste possible tant que celui-ci n'a pas 
migré au delà la profondeur maximale prospectée par les racines. Ces processus dépendent du climat. Un 
cas d'école est l'effet, soit dépressif, soit supplétif, causé par l'implantation d'une culture piège à nitrate 
pendant l'automne, sur la culture principale (Thorup-Kristensen et Nielsen 1998). L’échelle minimale 
pour appréhender la résultante de ces processus est la rotation culturale. Prendre en compte la variabilité 
de leurs interactions avec celles du climat demande d’étudier plusieurs rotations. Des phénomènes 
cumulatifs affectent le compartiment d’azote organique qui interagit avec le pool d’azote minéral. 
Vérifier la capacité des modèles à prédire les flux sur le long terme, reste une question de recherche 
(Séminaire STICS ; 2005 ; comm. orale). Il est utile de confronter les prédictions des modèles à des 
données d'essais à long terme (Jansen, 1996). 

La quantification des flux d’eau et d’azote variant dans l’espace 
L’association, entre les modèles de transfert des solutés dans la zone non saturée et des Systèmes 

d’Information Géographiques (SIG), a permis de gérer la variabilité spatiale des propriétés du sol (Corwin 
et Wagenet, 1996). L’outil de simulation associe plusieurs modèles, de types naturaliste ou mécaniste : 
- un modèle de répartition spatiale de la couverture pédologique et du climat ; 
- des bases de données des valeurs des paramètres ou des fonctions, dites de pédotransfert, reliant leurs 

valeurs à des caractéristiques du sol (Bastet et al., 1998);   
- un modèle de comportement des cultures, généralement, monodimensionnel; 
- des règles de prévision des état initiaux; 
- des modèles ou bases de données des interventions techniques. 

Les sorties du modèle sont ensuite agrégées aux échelles supérieures de temps et d’espace 
(« upscaling » selon Wagenet et Hudson, 1996 ; Nicoullaud et al., 2004). Un conflit apparaît entre la 
nécessité d'évaluer régionalement l'impact environnemental des décisions et le caractère ponctuel de l'état 
de l'art de la modélisation (Kersaubum et Beblik, 2001). Trois types d'erreurs sont inhérents à la 
modélisation hydrologique: - du modèle, - des entrées, - des paramètres (Loague et Corwin, 1996). Les 
cartes de pollution diffuse des nappes, générées par cet outil, doivent associer les incertitudes aux 
estimations. Pouvoir évaluer la qualité des prédictions spatialisées est une question de recherche. 
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1.2 Objectifs, hypothèses et étapes de la thèse 

1.2.1  Les objectifs finalisés  
Un travail de caractère finalisé consiste en l’optimisation des systèmes de culture dans un bassin où 

la pollution nitrique est avérée. Les objectifs concernent les agro et hydro-systèmes : 
- connaître l’impact des pratiques de prévention gérées par les agriculteurs et systématiquement 

appliquées à l’échelle d’un bassin (application dite « on farm »),  
- comprendre le fonctionnement hydrologique du bassin ; 
- acquérir des données permettant de sélectionner des indicateurs de pollution à l’échelle de la 

parcelle et à celle du bassin, pour faciliter les démarches de diagnostic ;  
- connaître le rapport coût/efficacité des BPA. 

1.2.2 Les questions de recherche  
Les questions scientifiques concernent les moyens d'évaluation des impacts des agro-systèmes 

inclus dans un bassin hydrologique. L'objet de recherche est le système sol-culture-atmosphère. Les 
impacts considérés sont ceux concernant la production agricole, la lixiviation du nitrate en situation 
agricole :  

- Des méthodes de quantification de la lixiviation sont-elles performantes en situation ‘on farm’?,  
- La hiérarchie des déterminants de la lixiviation en systèmes de grande culture est-elle soumise à 

des facteurs d’échelle temporelle et/ou spatiale? 

1.2.3 Le support de recherche  
Le site d'étude de Bruyères (02) est un petit lobe d’un plateau qui comporte une nappe d’eau 

souterraine. Cette nappe alimente 5 sources principales qui connaissent une pollution croissante et 
régulière depuis 1960. Le bassin d'alimentation de cette nappe comprend 21 parcelles, recouvrant 137 ha 
cultivés, réparties sur 3 exploitations agricoles, et 50 ha de bois ou prairies extensives. Les parcelles ont 
fait l’objet d’une mise en oeuvre systématique des BPA, puis des MAE de 1990 à 2002. Les 
améliorations des pratiques ont porté sur 2 corps de règles de décision systématiques: -fertiliser de façon 
raisonnée ; - implanter des CIPAN avant les cultures de printemps, et 2 régles optionnelles : - favoriser les 
repousses ; - enfouir précocement des pailles (Annexe 1). Des données sont acquises pour établir les 
recommandations et pour évaluer leurs impacts. Elles concernent des variables agronomiques, climatiques 
et hydrologiques. Des observations complémentaires ont porté sur la typologie et la cartographie des sols, 
la cartographie des rendements et la réalisation d’observations hydrogéologiques.  

Le temps de renouvellement de l'eau de l'aquifère du Lutétien avait été estimé à 8 ans au début de 
l'action (Mary et al., 1992). Le site a fait l'objet d'une tentative de modélisation hydrogéologique, 
spatialement distribuée (Cabon, 1993). Ce travail a permis de bien reproduire les cinétiques des débits, 
mais pas celles des concentrations en nitrate aux exutoires. L'explication est la grande sous-estimation du 
temps de transfert des solutés dans la zone non saturée. Le temps de séjour moyen du Tritium dans 
l'aquifère, et donc de la molécule d'eau, a été estimé entre 20 ou 25 ans (Beaudoin et al., 1996). 

Par rapport aux sites déjà étudiés au Nord de la France (Cheloufi et al., 1990; Gaury, 1992; 
Lanquetuit, 1996), ce site combine plusieurs critères intéressants: 1) la nappe, localisée dans le calcaire du 
Lutétien, est presque isolée hydrologiquement;  2) elle est alimentée presque exclusivement par des zones 
agricoles de grande culture; 3) le temps de séjour du nitrate dans le système hydrologique est supposé 
relativement court; 4) la nappe est libre, ce qui réduit le risque d’une dénitrification souterraine; 5) la 
teneur en nitrate de l'eau des captages augmente régulièrement depuis plus de 25 ans; 6) l’aire de la zone 
d’alimentation de l’aquifère est modeste ce qui permet d’en faire un suivi détaillé ; 7) la variabilité de la 
couverture pédologique est remarquable pour une étude d’impact environnemental (Coquet et al., 2005).  

1.2.4 L’expérimentation partenariale 
Parler d'une expérimentation sociale sur le site de Bruyères, serait abusif, car le terme laisse 

entendre une dynamique interactive au sein d'un large groupe; le vocable "partenariat" semble préférable 
pour désigner la dynamique de collaboration, qui s'est installée sur le long terme. L’opération a débuté en 



30 

1990 sur le mode du volontariat; le bassin était inclus dans l’opération Ferti-Mieux des collines du 
Laonnois. Les BPA ont été ensuite instituées et partiellement financées dans le cadre de l’article 19 de 
l’UE en 1992 et dans le cadre des Mesures Agri-environnementales avec réduction d’intrants (MAE) de 
1996 à 2000. Cette expérimentation a nécessité des travaux d’ingénierie d’amélioration des systèmes de 
cultures et de suivi de la qualité des eaux à l’exutoire, qui ont été effectués par l’INRA, la Chambre 
d’Agriculture de l’Aisne et un expert bénévole.  

Cette expérimentation partenariale a pu s'installer et durer grâce à la volonté de la municipalité de 
miser sur la prévention et de mobiliser les responsables concernés : les agriculteurs, les acteurs de la 
recherche-développement, les services sanitaires et la municipalité (Dorel, 2005). La double volonté de 
dialoguer et d'agir impliquait un double pacte : de non-agression et de transparence. L'opération 
d'évaluation des impacts des BPA, concomitante à l'action, était un autre principe fondateur. Elle a permis 
de prévenir les risques d'usure, accrus par l'annonce d'un temps de renouvellement de 25 ans, au lieu des 8 
ans escomptés. Le pacte à évolué en une relation plus libre, de type "win-win", dont la formalisation a été 
progressive sous forme de contrats. 

1.2.5 Les modèles de simulation « sol-culture-atmos phère » 
Deux types de modèle dynamique sont utilisés pour quantifier les pertes d'eau et d'azote à l'échelle 

locale. Ils diffèrent par le nombre de variables d’entrée et la complexité et de leur formalisme. Ils ont en 
commun le module de transfert du nitrate, qui est de type « cellule de mélange » (Burns, 1976). 

Le modèle LIXIM simule le bilan hydrique, la minéralisation de l’azote et le transfert vertical des 
solutés au pas de temps journalier (Mary et al., 1999). La minéralisation est calculée par méthode inverse. 
L’intérêt de ce modèle est de prendre en compte les données mesurées des stocks d’eau, d’azote minéral 
pour simuler la lixiviation. A titre de comparaison, le modèle de Burns permet aussi de prendre en compte 
les données mesurées mais n’a pas de module de minéralisation. 

Le modèle STICS a été créé en 1996 pour satisfaire 4 critères : - généricité (capacité à décrire le 
fonctionnement de différentes espèces avec un seul formalisme) - robustesse-  prise en compte des faits 
techniques – variables et paramètres d'entrées accessibles à l’échelle d'un agro-système (Brisson et al., 
1998). Il simule les bilans d'eau, de carbone et d'azote, au pas de temps journalier (Figure 1/12).  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

Figure 1/12. La modélisation du système sol-culture-atmosphère-techniques" par le modèle STICS, 
d'après Brisson et al., 2003. 

Il intègre les variabilités du climat, du sol et des modalités techniques. Il gère les effets simples ou 
combinés des stress hydrique et azoté. Le paramétrage du modèle a bénéficié d'études expérimentales 
spécifiques. L'introduction, d'un module de simulation des Cultures Pièges à Nitrates (CIPAN), s'est 
appuyée sur les cinétiques de croissance de l’indice foliaire et d’absorption d’N des cultures de moutarde 
et ray-grass (Dorsainvil, 2002). Le paramétrage, des fonctions de minéralisation d’N et C des résidus de 
culture, s'est basé sur des incubations au laboratoire (Nicolardot et al., 2001). D’autres modèles assurent 
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des fonctions analogues : tels CERES (Kovács et al., 1995), APSIM (Keating et al., 2003), ou DAISY 
(Hansen et al, 2001). Le module de minéralisation de STICS a été positivement comparé à d’autres 
(Gabrielle et al., 2003). La réponse du modèle au facteur simple "fertilisation" a été positivement vérifiée 
avec STICS 4, pour la simulation des rendements (Beaudoin et al., 2002) et avec STICS 5 pour celle de la 
balance d'azote (Houlès et al., 2004). Ces résultats motivent le choix de STICS. La version 6 prend mieux 
en compte les conditions d'enchaînement des cycles et prédit les différents types de pertes d'azote. 

1.2.6 Hypothèses d’étude 
Compte tenu que la lixiviation n’est pas directement mesurable et que les conditions aux limites 

des systèmes étudiés ne sont pas toutes bien déterminées, il est nécessaire d’effectuer un certain nombre 
d’hypothèses. Trois portent sur les conditions expérimentales et l'objet de la quantification : 
- dans la démarche expérimentale agricole, les exigences posées par l’amélioration demandée des 

pratiques ne remettent pas en cause l’organisation des exploitations ni le libre arbitre des agriculteurs; 
- dans le devenir du nitrate au sein des zones non saturée et saturée, le transfert est conservatif ;  
- sur la hiérarchie des pertes d'azote : les pertes par voie gazeuse, ou sous forme organique dissoute, 

sont quantitativement négligeables par rapport aux pertes par lixiviation. 
Trois autres concernent les outils de quantification de la lixiviation :  

- dans l’impact des conditions 'on farm', la quantification de l’impact d’un système de culture donnée 
sur la pollution nitrique est plus fiable avec un dispositif de mesures qu’avec un modèle; 

- sur le modèle de simulation : un modèle « sol-culture-atmosphère » fonctionnel sera plus robuste 
qu’un modèle mécaniste car plus facile à paramétrer ; 

- sur la démarche de spatialisation de la quantification des flux, les mailles du territoire sont 
considérées comme indépendantes sur le plan hydrologique. 

1.2.7 Démarche d’étude 
Relation entre expérimentation et modélisation 
La démarche de modélisation a consisté à s’appuyer sur les données issues de l’expérience 

partenariale. Cependant, la modélisation a bénéficié de données spécifiques acquises sur le site ou sur 
d’autres sites expérimentaux. Les pratiques mises en oeuvre sont considérées comme des faits techniques, 
au sens défini par Gras et al. (1989), c’est-à-dire « le résultat, à un moment donné, d’une évolution et d’un 
jeu d’interactions avec le milieu tant physique qu’économique ». La question des déterminants socio-
économiques des pratiques n’est pas abordée. 

Démarche d'intégration spatiale. 
L’étude des flux affectant la zone racinaire fait l'objet de deux simplifications concernant les 

écoulements latéraux. Les processus de ruissellement - réinfiltration sont négligés. Le temps de transfert 
vers les exutoires est supposé assez long pour considérer que la concentration moyenne annuelle 
parcellaire, pondérée par la surface, a une signification physique. Cela permet d’étudier séparément deux 
systèmes emboîtés :  

- le volume, correspondant à la zone d’enracinement des parcelles cultivées, est l'objet de 
recherches cognitives ou finalisées sur les déterminants des flux qui en sortent. 

- le volume, correspondant à l’enveloppe topographique de bassins élémentaires de sources 
d’émergence, est un support d’illustration et de validation globale.  

Démarche d'intégration temporelle 
Le travail consiste à « faire des gammes » du calcul des flux d’eau et d’azote, en s’affranchissant 

progressivement des données observées. Le pas de temps de calcul des flux d’eau et d’azote, sortant de la 
zone racinaire, est la journée. Les flux sont ensuite agrégés à des niveaux supérieurs :  

- l’échelle minimale est la station-année, l’effectif de 390 individus permettra de faire un 
traitement statistique des déterminants de la pollution, calculée à l’aide du modèle LIXIM ; 

- aux échelles de la rotation et de la station, l’effectif de 36 stations permettra une comparaison 
des sorties entre les quatre types de matériaux- sols principaux; 

- aux échelles du bassin et de la rotation, les impacts de scénarios, simulés par les modèles, 
seront comparés, sans pouvoir bénéficier de répétitions.  
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1.2.8 Les étapes 
Les étapes du travail consistent à décrire le site puis à faire varier la nature du couple « mesures 

expérimentale – modèle » qui sert à quantifier  les pertes d’eau et d’azoe sous la sous racinaire.  
Les résultats expérimentaux sont présentés dans le chapitre 2; ils concernent les données issues de 

36 stations d'observation, des sols et des cultures, et celles issues du suivi des exutoires du bassin. Les 
données observées sont intégrées dans le modèle LIXIM pour obtenir les flux d'eau et d'azote sous la zone 
racinaire. Celles concernant le fonctionnement hydrogéologique du bassin sont également présentées dans 
le chapitre 2.  

Dans le reste du document, les résultats concernent les pertes du système sol-culture-atmosphère 
seul. Les méthodes de modélisation diffèrent par le niveau de généralisation dans le temps et l'espace 
(Tableau 1/4). La durée de simulation, sans réinitialisation du modèle croît du chapitre 2 au chapitre 4 : 
seules les données mesurées en sortie d’hiver sont utilisées dans les prédictions du modèle couplé de 
Makovski -STICS 3.0; seules celles mesurées au début de l’étude servent dans le modèle STICS enchaîné 
pendant 8 années. L'enjeu d’utiliser STICS enchaîné est de simuler les interactions à moyen terme entre 
les modes de fertilisation et de gestion de l'interculture. Dans les chapitres 2.2, 3.1, 3.2, 4.1 et 4.2, la 
concentration moyenne de l'eau de percolation est calculée par pondération des flux issus des 36 stations. 
Dans le chapitre 2.3, elle est obtenue par simulation couplée de STICS avec un SIG, ce qui permet 
d'évaluer l'impact, du niveau de résolution spatiale, sur la quantification de la lixiviation du nitrate.  

 
Chapitre de thèse  2.1-2.2 3.1-3.2 4.1.-4.2 4.3 
 Méthode   LIXIM 6.0 MAKOWSKI +STICS 3.0 STICS 6.0 STICS 6.0 

 a) méthodes de prise en compte de la variabilité temporelle, à l’échelle de la station  
  Entrées Sept /déc. N Février N Récolte N Récolte N  

ou *0 
Récolte N  

ou *0 
  Profil d’eau  du sol +  + + + 
  Profil d’N minéral du sol + Total (Reliquat) + + + 
  Paramètres capacitifs sol + + + + + 
  %N. organique sol  + + + + 
  Résidus du précédent  Type Quantité C/N Quantité C/N Quantité C/N 
  Type de culture  + + + + + 
  Techniques agricoles  Dose totale N + + + 
  N absorbé par culture +     
  Climat de la période +  + + + 
  Sorties Mars N+1 Récolte N Mai N+1 Récolte N+1 

ou *N+n 
Récolte N+1 

ou *N+n  
  Profil d’eau du sol +  + + + 
  Profil N minéral du sol + Total (Reliquat) + + + 
  Drainage +  + + + 
  Lixiviation du nitrate +  + + + 
  Minéralisation nette + + + + + 
  Rendement  +  + + 
  %N. du produit  +  + + 
  Résidus (quantité. - %N)  +  + + 
  N. organique du sol    + + 
  Organisation d’ azote  + + + + 
 b) méthodes de prise en compte de la variabilité spatiale à l’échelle du bassin  
 Extrapolation - carte des matériaux-

sols 
+ + + + + 

 Généralisation 
 

- carte des sols 
- régles d’apparentement 
- fonction pédo-transfert  

    + 
*+ 
+ 

Tableau 1/4 : Méthodes de prise en compte de la variabilité temporelle à l’échelle de la station (a), et de 
la variabilité spatiale à l’échelle du bassin (b), employées dans les différents chapitres de la thèse.  En 
a), description des variables d’entrées, de sortie et des périodes de simulation en fonction du type de 
modèle.  N = année étudiée. (*) : en cas d’enchaînement, seules les données initiales ou 
d’apparentement de l’année 0 comptent. 
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2 . Quantification expérimentale du 
lessivage du nitrate dans un bassin 
hydrologique 

 

Légende de la source du Val Saint-Pierre-Fontaine Notre Dame vers 1243. 

Par Rousselle-BERGEVIGENY (1858). 

 
... Mais je veux récompenser votre piété, à côté d'une petite 

chapelle bâtie au sommet de la colline de Saint-Pierre en Vallon, faisant 
face au Nord, coule une source d'eau vive. Cette eau aura la vertu de 
guérir les fièvres après une neuvaine faite en mon honneur. 

Cinq ans après, c'était en 1250, Blanche de Castille, mère du futur 
Saint-Louis, roi de France, était minée par une fièvre qui avait résisté à 
toutes les ressources de la médecine... Blanche était alarmée, non pas à 
cause de la mort qui la menaçait, mais parce qu'elle avait encore besoin 
de vivre pour le bien de l'Etat qu'elle administrait en l'absence de son fils 
parti... 

... Aussitôt les pèlerins se mettent en route et bientôt arrivent à Bruyères. Dès le lendemain 
de l'arrivée de Blanche, le Clergé de Sainte Elisabeth s'acheminait processionnellement vers la 
Fontaine de Saint Pierre en Vallon. Bientôt le cortège arrive à la source salutaire, le curé 
adresse quelques oraisons à l'Etre Suprême et au bienheureux Saint Pierre, puis plonge un vase 
d'argent dans la source bénie et la présente à Blanche qui en bu quelques gorgées... 

 

 
La source du Bélier – dispositif limnimétrique (photo. E . Venet) 

On ne dit pas « Fontaine , je ne boirai pas de ton eau ! »  -dicton populaire 
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Abstract  

The efficacy of 'Good Agricultural Practices' (GAP) for reducing nitrate pollution is tested on the 
scale of a small catchment area (187 ha) which is almost entirely under arable agriculture. GAP have been 
introduced on all fields since 1990. They consist in applying carefully planned N fertilizer 
recommendations, establishing catch crops (CC) before spring crops and recycling all crop residues. Soil 
water and mineral nitrogen (SMN) were measured three times each year on 36 sites representative of 
crops (wheat, sugarbeet, pea, barley, oilseed rape) and soil materials (loam, loamy clay and rocks, sand 
loam and limestone, sand) during 8 years (1991-1999). These measurements (about 3600 soil samples) 
were used in LIXIM model to calculate water and nitrogen fluxes below the rooting zone. The model 
could reproduce satisfactorily the water and SMN contents measured at the end of winter. It simulated 
reasonably well the nitrate concentration measured in the subsoil (3-10 m deep) of nine fields. The mean 
calculated amounts of drained water and leached nitrogen below the rooting depth were 231 mm yr-1 and 
27 kg N ha-1 yr-1, corresponding to a nitrate concentration of 49 mg L-1. Leached N varied by a 5, 4 and 3 
fold factor according to the year, crop and soil type, respectively. Nitrate concentration was primarily 
affected by soil type: it varied from 31 mg L-1 in deep loamy soils to 92 mg L-1 in shallow sandy soils, 
and was linked to the soil water holding capacity. The sugarbeet - wheat rotation gave the lowest 
concentration (38 mg  L-1) and the pea - wheat rotation the highest one (66 mg  L-1). In spite of their 
moderate growth (mean biomass = 0.8 Mg ha-1), the catch crops allowed to reduce the mean 
concentration by 50% at the annual scale and 23% at the rotation scale. Straw incorporation was also 
beneficial since net mineralisation between harvest and late autumn was reduced by 24 kg N ha-1 when 
straw residues were incorporated. Reducing fertilisation below the recommended rate did not significantly 
reduce further nitrate leaching. Although GAP were not all optimal and therefore less efficient than in 
well controlled experiments, they appear essential in intensive agriculture in order to comply with the EU 
standard for nitrate concentration.  

 

Key words: Agricultural practices, nitrate leaching, nitrogen fertilisation, catch crops, catchment. 

2.1.1 Introduction  
Nitrate pollution of groundwater from agriculture is a common fact (Addiscott et al., 1991; 

Guillemin and Roux, 1992; Datta et al., 1997). The European Union has implemented a procedure aiming 
at recovering a good quality of water resources in 2015 (Directive 2000/60/EC; Letcher and Giupponi, 
2005). The challenge is particularly hard in intense farming systems with high N excess as well as in 
arable cropping systems with low drainage (Machet et al., 1997; Hall et al., 2001; Di and Cameron, 
2002). Moreover, in regions with large sedimentary basins and deep groundwater, such as Paris basin, the 
impact of present practices may be hidden due to the long response time of the aquifers. The complexity 
of the problem rules out apparently simple solutions such as taxation of nitrogen fertilisers (Haruvy et al., 
1997). It raises the question as to whether the standard is achievable (Addiscott et al., 1991). Alternative 
agricultural practices have been encouraged since the 1990s under the generic term ‘Good Agricultural 
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Practices’ (GAP) or 'Best Management Practices' (Hubbard and Sheridan, 1995). This trade off is not 
entirely concerned with sustainability but it does appear to be economically achievable (Lacroix, 1995).  

In arable systems, the main rules to prevent nitrate pollution rest on better management of the 
nitrogen cycle during crop succession. Dehérain (cited by Morlon et al., 1998) explained the principles as 
early as 1902: "since the major losses of nitrogen from ploughed soils take place in autumn, one must 
reduce as far as possible the area of bare soil in winter by using green manures, incorporate crop residues 
and avoid applying nitrogen fertiliser greatly in excess of crop requirements”. These principles seem 
essential to prevent nitrate pollution of groundwater (Laurent and Mary, 1992; Hansen et al., 2001). 
However applying GAP in actual farming conditions may be more or less successful because there are 
uncertainties on N predictions and farmers may not follow the recommendations at the optimum due to 
lack of information, technology or time (Meynard et al., 2002).  

Few studies have quantified precisely the efficiency of GAP applied in farming conditions with 
regard to the EU guideline for nitrate in drinkable water. The relevant spatial and temporal limits for this 
quantification are the loading aquifer perimeter and the renewal time of the aquifer.  At this scale, the 
results are hampered by uncertainties but can be smoothed using a relevant aggregation (Kersebaum and 
Beblik, 2001). The objectives of this work are to quantify nitrogen leaching below the rooting zone in 
different soil types, crop rotations and farming practices, and to evaluate GAP efficacy for reducing 
nitrate leaching in actual farm conditions in Northern France. The method chosen has consisted in using 
measurements and simple modelling rather than using a pure simulation model which requires many 
parameters and local testing. The data presented here concern the first 8 years of the study. A large 
number of measurements was realized on crops (700) and soils (3600) in order to estimate the water and 
nitrogen fluxes below the rooting zone. The comparison with the fluxes measured at the catchment outlet 
will be presented in a next paper. 

2.1.2 Materials and Methods 

2.1.2.1Experimental site 

2.1.2.1.1 General characteristics 

The site investigated is located in 
Bruyères, near Laon, in Northern France. It 
is a tertiary sedimentary plateau, typical of 
the Paris Basin. The main characteristics of 
this site are: i) a small (187 ha) and well 
defined loading perimeter for the aquifer 
(Mary et al., 1997), ii) an aquifer showing 
increasing nitrate pollution with a faster 
response time than the surrounding chalk 
aquifers, and iii) an important variability of 
soils. Due to the concern of nitrate 
pollution, GAP have been adopted by 
farmers since 1990 and applied to all 
cultivated fields present in the catchment 
area: 21 fields composing 145 ha. The 
period of study described here begins in 
autumn 1991 and ends in autumn 1999. A 
set of 36 sampling sites was defined to 
assess the variability of crop yields, water 
and N losses. The sites represent the main 
soil types within each field (Figure 2.1/1). 

 

 

Figure 2.1/1: Pedological map of Bruyères site and 
location of the sampling sites. 
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2.1.2.1.2 Soil properties 

A 1:7500 soil map was established (Figure 2.1/1). Four main soil types were defined according to 
their parent material (Table 2.1/1): deep loam (DL) or neoluvisols developed on decarbonated loess; 
shallow loamy clay (SLC) or calcosols developed on marl and rocks; shallow sandy loam (SSL) or 
calcaric rendosols developed on coarse limestone; shallow loamy sand (SLS) or redoxic arenosols 
overlying sand (taxonomy according to AFES, 1995). They represent 43, 21, 14 and 6% of the 
agricultural area, respectively. All soils are fairly porous, well structured and allow good drainage. The 
maximum rooting depths of wheat were measured at flowering in 1993 and appeared to be strongly 
related to soil type. Percentage of coarse fractions and bulk densities of the main materials were measured 
by mechanical analysis and gamma density probe, respectively. 

 

   deep soils** shallow soils*** 
   DL SLC SSL SLS 

BD g.cm-3 0 - 30  1.49 1.37 1.42 1.39 
  30-LD* 1.63  1.42 1.52 1.48 

WFC g.g-1 0 - 30 0.24  0.28 0.23 0.18 
  30-LD 0.22  0.26 0.22 0.16 

WWP g.g-1 0 - 30 0.10  0.11 0.08 0.05 
  30-LD 0.12  0.12 0.08 0.04 

WFC mm 0 - LD 423 (19)  344 (52) 276 (34) 196 (42) 
WWP mm 0 - LD 220 (15)  177  (2) 88 (11) 38 (27) 

Table 2.1/1 : Permanent characteristics of soils : bulk density (BD), water content at field capacity 
(WFC) and water content at permanent wilting point (WWP) in the surface layer (0-30 cm) and deep 
layer (30-LD). Values in brackets are the standard errors.  
- * LD = depth used for leaching calculations; LD = 120 cm for deep soils and 90 cm for shallow soils.  
- ** DL = deep loam.  
- *** SLC = shallow loamy clay lying on marl and rocks;  
- SSL = shallow sandy loam lying on limestone;  
- SLS = shallow loamy sand lying on sand. 

2.1.2.1.3 Climatic characteristics  

Rainfall and air temperature have been measured continuously in two locations on the site. 
Potential evapotranspiration (Penman) was provided by the nearest meteorological station. The annual 
mean temperature is 9.7°C over the last 40 years. Annual precipitation (R) reaches 701 mm and is 
distributed evenly throughout the year. Mean potential evapotranspiration (PET) calculated by Penman 
formula (1948) is 664 mm. 

2.1.2.1.4 Land use and agronomic management  

The main crops grown are winter wheat (Triticum aestivum, 39% of the cropped area), sugarbeet 
(Beta vulgaris, 19%), spring pea (Pisum sativum, 16%), winter barley (Hordeum vulgare, 12%) and 
winter rapeseed (Brassica napus, 7%). Autumn crops represent 58% and spring crops 40% of the area. 
Soil type has no significant influence on the nature of crop (p<0.05). The duration of the fallow period 
varies from 31 to 218 days (mean = 118); it determines together with the date of harvest the possibility to 
establish or not a catch crop.  

GAP were introduced in 1990, which consist in three items: 1) carefully planned nitrogen 
fertilisation; 2) establishment of catch crops (CC) before all spring crops; 3) return of all crop residues to 
soil. These practices were reinforced in 1996 when the farmers adopted the Agri-Environmental Practices 
(AEP). Compared to GAP, AEP add another constraint which consists in reducing the recommended rate 
of fertiliser-N by 20% to obtain a sub-optimal N fertilisation. GAP and AEP both aim at reducing the 
amount of mineral nitrogen present in soil when water drainage starts again in autumn. Fertilisation is 
calculated using the balance-sheet method AZOBIL (Machet et al., 1990). The method involves the 
measurement of soil mineral nitrogen in February and establishes a predictive mineral N balance.  

The catch crops sown were rye (Secale cereale) until 1995 and then nematocidal mustard (Sinapis 
arvensis) or radish (Raphanus sativus). Rapeseed and barley volunteers were encouraged and had a 
growth comparable to CC. CC were always ploughed in, at the earliest on December 1 and at the latest on 
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January 15. Volunteers were either destroyed in September when they preceded an autumn-sown cereal or 
at the same time than CC. Crop residues were first mixed with the soil by superficial disking after the 
summer harvest and then incorporated by deep ploughing in December.  

2.1.2.2Methods   

2.1.2.2.1 Calculation of nitrate leaching  

Several methods are available to assess nitrate leaching: lysimeters, drained perimeters, ceramic 
cups, soil cores, use of models. Only the first two methods provide direct measurements of water and 
nitrate fluxes, but they obviously could not be used in our situation. Ceramic cups provide direct 
information on nitrate concentration but not on water fluxes and could not have been installed on all sites. 
Standard crop models used in a simulation mode allow to predict water and N fluxes below the rooting 
zone. But they do not consider all farming practices affecting fluxes and require to determine many 
parameters with good accuracy (Schaffer et al., 2002; Gijsman et al., 2002 ). We chose to make frequent 
soil samplings to measure variation of water and mineral N in soils. A classical method to convert mineral 
N stocks into nitrate leaching fluxes consists in calculating the drainage rate and multiplying it to the 
mean concentration of the deeper layer (e.g. Duwig et al., 2003). This method is satisfactory if the 
calculation is made on short time steps, so that mineralization and transport of nitrate through the profile 
can be neglected. In the case of longer time steps (in our case 2-3 months), the use of a model which 
accounts for these phenomena is preferable. We chose to use the 'calculation' model LIXIM (Mary et al., 
1999) which both simulates these processes and relies on the water and mineral N measurements to 
calculate the water and nitrate fluxes. The model simply helps to convert these measurements into fluxes. 
LIXIM has been successfully evaluated in various field experiments with bare soils (Justes et al., 1999; 
Mary et al., 1999). It simulates the water and nitrate transport in soils using the 'capacity' type and the 
'mixing cells' concepts (Van Ommen, 1985; Van der Ploeg et al., 1995). It calculates the evaporation and 
the mineralization rates by fitting the simulated distributions of water and nitrate in the soil profile to the 
measured ones. The drained water and leached N below the soil depth are then model outputs. 

Since LIXIM model was primarily designed for bare soils, we had to make adaptations for using it 
in cropped soils. The model was modified to account for N uptake versus depth: rooting depth and density 
were simulated as a function of thermal time and N uptake as a function of soil mineral N and root 
density, as in STICS model (Brisson et al., 1998). But as opposed to STICS model, the total N uptake 
measured is imposed in LIXIM model. The results show that the changes in leaching predictions due to 
crop uptake were small (see discussion in the results section). This is mainly due to the fact that most 
drainage occurred throughout the winter period, i.e. between the measurements made in late autumn and 
mid-February. During this period, temperature was low (average 3.5°C) so that crop uptake of water and 
nitrogen was small and mainly affected the upper soil layer. 

2.1.2.2.2 Soil measurements  

Soil samples were randomly taken within a radius of 10 m around each site. The soil water content 
(SWC) and soil mineral nitrogen (SMN) were measured on each of the 36 sampling sites, 3 or 4 times per 
year. During the first two years, soil cores were taken up to 120 cm in deep and 90 cm in shallow soils; 
then the sampling depth was extended to 150 cm and 120 cm, respectively. The measurements were 
made: 1) at harvest of the main crops; 2) at the end of September in the previously harvested fields; 3) in 
late autumn (mid-November to early December); 4) in mid-February before growth recommenced. The 
third date corresponds approximately to the time when water drainage starts again. Six replicate cores 
were taken in each layer (30 cm thick). They were mixed and deep frozen. After thawing, SWC was 
determined by gravimetry and mineral nitrogen was extracted in 0.5M KCl (50 g: 100 mL). Ammonium 
and nitrate contents were determined by continuous flow colorimetry, using the Griess-Ilosvay and the 
indophenol methods, respectively. SWC (mm) and SMN (kg ha-1) were calculated by taking account of 
the bulk density of fine materials and eventually the proportion of stone materials. 

Our protocol did not include replicate measurements of SWC and SMN, but considered a large 
number of measuring sites. This choice was made to have a good assessment of fluxes at the basin scale 
in accordance with geo-statistical rules (Bruckler et al., 1997). The errors on measurements were tested 
on single cores taken in August 1993. They allowed to estimate the confidence intervals for SWC at 
harvest at 10, 37 and 11 mm for DL, SLC and SLS, respectively (p<0.10). The relative error on SMN 
varied between 15 and 25% (p<0.10), in agreement with the results of Vinther (1994). 
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2.1.2.2.3 Plant measurements 

Plant samples were taken in 6 plots of 0.3 m2 size in each sampling site. In the case of pea, 
rapeseed and sugarbeet crops, plant samples were only used to analyse the N content of the whole plant 
and harvested organs; the dry matter produced was calculated from the yield recorded by the farmer. In 
the case of cereals, sunflower and maize, plant samples were taken to measure the yield, dry matter and N 
content. The confidence interval of the estimate is about 10% of the mean (p<0.10). CC dry matter was 
measured at the end of November, just before destruction. Total N content was measured using an 
elemental CN analyser (Dumas method). Crop and soil N measurements were used to calculate the over-
fertilisation, as defined in the appendix 1.  

2.1.2.2.4 Model parametrisation  

The climatic input data are the daily rainfall, potential evapotranspiration and air temperature. The 
data inputs are the water and SMN contents measured in different soil layers at different dates, and 
eventual N uptake by crops in winter. The measurements made in late autumn were used as initial dates of 
calculations in the majority of situations.  

The input soil data of LIXIM are the water contents at field capacity (WFC), at permanent wilting 
point (WWP) and the apparent bulk density (BD) of each soil layer. WFC is estimated as the median value 
of water contents measured in mid February during the studied period (Hénin et al., 1969). WWP is taken 
as the lowest value of water contents observed at harvest or given by regional references (Baize, 1989). 
BD was measured in duplicate in all soil types using a gamma density probe. The depth at which drainage 
and leaching are calculated is constant for all the study period; it was defined as the minimum of the 
measurement depth and the rooting depth, namely 120 cm on loamy soils. The soil water content (SWC, 
mm) is the product of water content, layer thickness and bulk density. WFC varied between 196 and 423 
mm (Table 2.1/1). The ratio of actual to potential evapotranspiration was set at 0.5 in bare soils in autumn 
or winter and at 1.0 in winter for a complete vegetative cover (Ballif, 1996; Mary et al., 1999). It was 
fitted by the model in the other cases, particularly in the case of covered soil in autumn. The 
mineralisation rate was always fitted by the model. The mean nitrate concentration is calculated as the 
ratio between cumulative leaching and drainage.  

2.1.2.2.5 LIXIM evaluation  

We conducted a sensitivity analysis to test the effect of the (i) crop uptake impact, (ii) initialisation 
date and (iii) soil depth on leaching calculations. We have firstly estimated the maximum error on N 
leaching by comparing LIXIM outputs with or without accounting for N uptake by plants. The sensitivity 
to the second factor was tested during the 1995/96 period which is characterised by a dry autumn and a 
late drainage. The sensitivity to the latter factor is required because uncertainties remain on the maximum 
rooting depth. 

LIXIM was tested for its ability to reproduce the variables SWC and SMN from end of autumn 
(November or early December) to mid-February for all situations.  

The last evaluation of the model has consisted in comparing its prediction of nitrate concentration 
in drained water below the rooting zone during years 1991-1995 with the nitrate concentration measured 
in the subsoil on September 1995. The latter concentration was measured on subsoil cores taken by deep 
coring between 2 and 10 m depth. The subsoil samples were extracted and analysed for water, nitrate and 
ammonium contents as indicated previously. The mean nitrate concentration in subsoil is calculated over 
the depth containing the same amount of water than that which had drained during the preceding years. 
The comparison with the predicted nitrate concentration relies on the assumptions that nitrate is 
conservative below the rooting depth and that its transfer is mainly convective and vertical.  

2.1.3 Results  

2.1.3.1Crop response to GAP and AEP  

2.1.3.1.1 Implementing the recommendations  

The nitrogen fertiliser rates actually applied by farmers were in good agreement with the 
recommended rates, during both the GAP and the AEP periods (Table 2.1/2). Although recommended, 
the incorporation of crop residues in soil was not systematic: it was realized in 70% of situations. Catch 
crops before spring crops were grown in 30% of the cropping area, whereas the maximum was 40%: 4% 



40 

correspond to sugarbeet before spring peas, where it was impossible to establish a CC and 6% correspond 
to the fields left bare due to the need to destroy perennial weeds. Volunteers production was significant in 
32% of fields during short fallow.  

 

Crop**  GAP (1991-97)  AEP (1996 -1999) 
  n* Advised Applied   n* Advised Applied  

W  77 165 (26) 164 (24)  48 122 (37) 122 (25) 
B  32 134 (23) 137 (20)  8 110 (20) 101 (10) 
R  17 192 (30) 193 (29)  10 136 (13) 135 (18) 
S  43 125 (37) 124 (31)  17 113 (31) 102 (19) 
             

All crops  211 127  127   101 99  97  

Table 2.1/2 : Advised and applied N fertilisation of the main crops (kg N ha-1 y-1), during the two 
management periods. The advised fertilisation for GAP is given by AZOBIL software and corresponds 
to the potential yield of the fields. It is reduced by 20% for AEP recommendations.  
- Standard errors are in brackets.  
- GAP = Good Agricultural Practices; AEP = Agri-Environmental Practices 
- * n = number of observations 
- ** W =winter wheat; B = winter barley; R = winter rapeseed; S = sugarbeet.  

2.1.3.1.2 Crop production  

No significant difference in crop yield was found between the GAP (1991-1997) and the AEP 
(1996-1999) periods (Table 2.1/3). This may be due to the large variability in yields among fields, 
particularly among soils. The cereal yields varied from 3.5 to 11.0 Mg ha-1. The yields actually obtained 
(Y') were 3% lower on average than the yield objectives (Y), but the difference (Y'-Y) was not correlated 
to the soil type. The N content of plants at harvest was significantly lower in the second period with a 
reduced fertilisation. The difference was visible both on exported products and on returned crop residues 
(Table 2.1/3). 

The dry matter production of CC was on average 0.9 and 0.6 Mg ha-1 for GAP and AEP, 
respectively. The mean N content found in CC at destruction was 31 g kg-1 and was not affected by the 
fertiliser regime. The mean amount of N taken up in CC aerials was 28 and 19 kg ha-1 for GAP and AEP, 
respectively. CC growth was favoured by early dates of sowing and high amounts of water and mineral N 
in soil. Volunteers had a significant growth: their mean dry mass was 0.9 Mg ha-1. Their N content 
depended on the species : 44, 31 and 22 g N kg-1 for pea, barley and rapeseed volunteers, respectively. 
Volunteers took up as much N as CC (25 kg ha-1). 

 

  GAP (1991-97)  AEP (1996-99) 
  Dry yield 

Mg ha-1 
Harvested-N 

g kg-1 
Residue-N 

g kg-1 
 Dry yield 

Mg ha-1 
Harvested-N 

g kg-1 
Residue-N 

g kg-1 

Main crops*         
B  6.7 16 5  8.0 14 4 
W  7.1 17 5  8.1 16 4 
R  3.2 33 7  3.0 29 5 
P  5.5 38 13  7.3 37 11 
S  17.4 6 21  18.3 5 20 

Catch crops**         
Volunteers  1.0 - 30  0.5 - 31 

CC1  0.7 - 36  0.5 - 33 
CC2  1.6 - 25  1.2 - 27 

Table 2.1/3: Mean values of dry yield and N contents in harvested or returned parts of the crops (catch 
crops or main crops), during the two management periods (GAP and AEP). 
- * Main crops: R = winter rapeseed; W =winter wheat; B = winter barley; P = spring pea; S = sugarbeet. 
- ** Catch crops: Volunteers from rapeseed, winter barley or spring pea; CC1 = catch crops (mustard or rye) 
with a poor growth (DM < 1 Mg ha-1); CC2 = catch crops with a good growth (DM > 1 Mg ha-1).  
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2.1.3.2Water and nitrogen contents 

At all dates of measurements (February, harvest and late autumn), soil mineral nitrogen was mainly 
present as nitrate. The average amount of ammonium-N was 9 kg ha-1, representing 17% of mineral N. 
Half of it was present in the upper layer (0-30 cm).  

2.1.3.2.1 Evolution of SWC and SMN  

In mid February, SWC was close to WFC in all fields. The soil water deficit (SWD), WFC-SWC, 
was nil (Table 2.1/4). SMN varied significantly (p<0.05) according to year or soil type. SMN was lowest 
in 1994 after the wettest winter, and in sandy soils (SSL and SLS). 

Soil water deficit and SMN at harvest were significantly influenced by year and crop (p<0.05) and 
soil type to a smaller extent (p<0.10). The mean water deficit was 89 mm which means that soils were 
about half water depleted at harvest. The average SMN at harvest was 41 kg N ha-1. The year, crop and 
soil factors explain 40% of SMN variance. SMN varied among years from 20 to 58 kg N ha-1 (Table 2.1/ 
4). It was lowest after sugarbeet (35 kg ha-1) and highest after spring pea (51 kg ha-1). It was slightly 
smaller in deep (37 kg ha-1) than in shallow soils (43 kg ha-1). 

 

  SWD    (mm)   SMN    (kg N ha-1) 
  

 
Mid 

February 
Harvest Late 

autumn 
 Mid 

February 
Harvest Late 

Autumn 

a) per year         
 1991 16 a 123 a 57 a  72 a  38 ab  55 ab  
 1992 20 a   20 b   0 b  58 a 58 b  47 ab  
 1993    4 ab   93 a  15 ab  61 a  43 ab 45 a  
 1994 -11 b 110 a  15 ab  28 b  50 ab  57 ab  
 1995 -10 b   82 a 41 a  52 a  37 ab 74 b  
 1996     7 ab 127 a  -3 b  74 a  43 ab  64 ab  
 1997     9 ab   55 b   6 b  63 a  49 ab  62 ab  
 1998     3 ab   98 a   6 b  63 a 32 a 49 a  
 1999 -12 b   90 a 46 a  50 a 20 a 40 a  

b) per crop succession*        
 R-W     2 ab   62 b 8 b  50 a 50 a  61 ab 
 W-R    8 a 118 a 7 b  66 a 36 b 45 b 
 W-B - - 8 b  - -  54 ab 
 P-W   -5 ab 117 a 16 b  55 a 51 a 95 a  
 S-W -13 b   79 ab 38 a  47 ab 35 b 48 b   
 B-CC   6 a   78 ab  14 b  48 ab 38 b 40 b  

c) per soil type** 

 DL -1 ab 97 a 21 a  61 a 37 a 57 a 
 SLC -1 ab 80 ab 25 a  59 a 45 a 64 a 

 SSL 8 ab 87 ab 15 a  43 b 44 a 58 a 
 SLS 5 ab 66 b 5 a  39 b 39 a 40 b 
         

Average  2 89 17    58 41  55  

Table 2.1/4 : Soil water deficit (SWD) and mineral nitrogen (SMN) measured at crop harvest, in late 
autumn and in mid February, according to the year, crop succession and soil type.  
- SWD and SMN are measured up to 120 cm in deep soils and 90 cm in shallow soils.  
- *Crops:  R = winter rapeseed; W =winter wheat; B = winter barley; P = spring pea; S = sugarbeet. The first 
symbol corresponds to the harvested crop, the second one to the crop present during the following autumn. 
- **Soils: DL = deep loam; SLC = loamy clay over marl and rocks; SSL = shallow sandy loam over limestone; 
SLS = shallow loamy sand over sand. 
- Letters a and b indicate groups which differ statistically (test of Kruskal and Wallis, p < 0.10). 
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Despite a large variability, a significant relationship was found between the measured excess of 

mineral N at harvest (DSMN) and the calculated excess of fertiliser (OF) (Appendix; Figure 2.1/2). The 
data can be fitted to a plateau plus linear function, as proposed by Makowski et al. (1999). The plateau is 
obtained for OF values lower than –13 kg ha-1 and corresponds to DSMN = 2 kg ha-1, i.e. not different 
from 0. This indicates that Azobil recommendation is well calibrated to minimise the residual SMN at 
harvest. The slope of the linear function is 0.40. The mean overfertilisation was 22 kg ha-1 for GAP and -1 
kg ha-1 for AEP. According to the fitted curve, AEP should reduce SMN by 9 kg N ha-1 in comparison 
with GAP. 
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Figure 2.1/2 : Relationship between the excess of mineral nitrogen at harvest (DDDDSMN, kg N ha-1) and 
the over-fertilisation calculated a posteriori (OF, kg N ha-1), for the two management periods (GAP 
and AEP). The definition of these variables is given in the appendix. 

SWC in late autumn varied between years from 304 to 369 mm, so that the water deficit varied 
from –3 to 57 mm. This confirms the fact that drainage was about to start at this date in most situations, 
and that it had already begun in some years (for example 1992). The mean SMN measured at the end of 
autumn was 55 kg ha-1, i.e. 14 kg ha-1 greater than SMN at harvest. SMN depended on year and land 
occupation (p<0.05) and soil type (p<0.10). It was lowest after catch crops (B-CC: 40 kg ha-1) and highest 
under winter wheat following spring pea (P-W: 95 kg ha-1). SMN varied from 40 kg ha-1 in sandy soils to 
64 kg ha-1 in loamy soils. It was not significantly affected by the GAP/AEP factor.  

2.1.3.2.2 Variation of soil mineral N in autumn  

We can compare SMN in late autumn versus SMN at harvest. The two variables were significantly 
correlated (r = 0.46), but with a large dispersion (Figure 2.1/3). In situations before winter wheat (Figure 
2.1/3a), i.e. situations after sugarbeet, rapeseed or spring peas, SMN increased from harvest to late 
autumn almost in all fields: the mean variation was +25 kg ha-1. The mean variation in bare soils (without 
volunteers) was +17 kg ha-1. The effect of volunteers depended on plant species: rapeseed volunteers 
tended to stabilise SMN, whereas pea volunteers increased it markedly (mean increase = 64 kg ha-1). The 
much higher release of N is attributed due to the much higher N content of pea volunteers, as mentioned 
before, which suggests that young peas had a very active N2 fixation during this short fallow period. 

In situations after wheat harvest (Figure 2.1/3b), i.e. situations with barley, rapeseed or CC, SMN 
increased or decreased from harvest to late autumn, depending on situations: the mean variation was 
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higher for winter barley (+11 kg N ha-1), lower for catch crops (+1 kg N ha-1) and intermediate for 
rapeseed (+7 kg N ha-1). It ranks in the same order than sowing dates. 

Measurements of SMN at harvest and CC destruction and N uptake by CC allow to assess net N 
mineralisation since the situations corresponding to high risk of N leaching during autumn have been 
excluded (Table 2.1/5). The average mineralisation during August to November (about 4 months) was 30 
kg N ha-1. It was significantly higher in the situations with straw removed (45 kg ha-1) compared to those 
with straw return (21 kg ha-1). The difference, 24 kg ha-1, is attributed to the net immobilisation of straw 
decomposing in soil.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

Figure 2.1/3: Relationship between measured SMN at harvest and at the end of autumn, in situations 
a) with a short fallow period before winter wheat and b) after winter wheat. 
- a) BS = bare soil after sugarbeet; RV = rapeseed volunteers; PV = pea volunteers 
- b) B = winter barley; R = winter rapeseed; CC = catch crop (mustard or rye) 

 
 

  Straw residues  Catch Crop  
  removed buried  CC1 CC2 

N uptake by CC U 27 a 27 a  20 b 38 a 
SMN at crop harvest  N1 27 b 42 a  31 b 45 a 
SMN at CC destruction N2 45 a 35 b  41 a 36 a 
SMN variation  N=N2-N1 +18 a  -7 b  +10 a -8 b 
Net mineralisation  M=N+U +45 a +21 b  +29 a +30 a 
Net immobilisation due 
to straw incorporation 

 -24  Not observed 

Table 2.1/5 : N uptake by CC, amounts of soil mineral nitrogen at crop harvest, at catch crop 
destruction, variation in SMN and net mineralisation calculated between crop harvest and CC 
destruction, according to residue management and CC growth. All values are in kg N ha-1. 
- CC1 and CC2 represent catch crops with a dry matter production lower or greater than 1.0 Mg ha-1, 
respectively. 
- Total number of observations = 45. Fields with waste application are excluded. 
- Letters a and b indicate statistical differences for each variable (ANOVA, p < 0.05). 
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2.1.3.3Water and nitrogen fluxes 

2.1.3.3.1 Evaluation of LIXIM 

 
LIXIM was able to reproduce 

the SWC and SMN measured in 
February (Figure 2.1/4). The small 
bias (-3 mm) and root mean square 
error (31 mm) found for SWC is 
comparable to the error of 
measurement. The SMN prediction 
over the whole profile in February is 
satisfactory : there is little bias (+4 kg 
N ha-1), the RMSE is 9 kg N ha-1 and 
the relative error is 26%, also 
comparable to the measurement 
variability. This agreement concerns 
both bare soils and soils with a slow 
growing crop. In bare soils, the 
model had been successfully 
evaluated for water and nitrate by 
comparison with lysimeters (Mary et 
al., 1999) and porous cups 
measurements (Vertès et al., 2001). 
The test of the nitrate concentration 
calculation, integrated along 3 or 4 
years, is presented at §341.  

The mineralisation rate 
calculated by LIXIM in bare soils 
during the winter period was on 
average 0.83 ± 0.27 kg N ha-1 d-1 (at 
15°C and optimum water content); 
this is comparable to the daily 
mineralisation rates found in similar 
soils (Mary et al., 1999). The 
consistency of these estimates 
suggest that mineralisation and 
leaching were correctly evaluated by 
the LIXIM model. 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

Figure 2.1/4: Comparison of observed and simulated values of 
a) soil water content (SWC, mm) and b) soil mineral nitrogen in 
mid February (SMN, kg N ha-1). Simulated values are obtained 
with LIXIM from September or late autumn to mid February. 
The continuous lines are the 1:1 lines. 

2.1.3.3.2 Sensitivity analysis  

In our study, bare soils contributed for 57% to the whole drainage (Table 2.1/6). In cropped soils, 
the main part of whole drainage occurred in autumn (9%) and winter (21%). At these periods N uptake by 
plants is small (the mean N uptake was 16 and 15 kg N ha-1, respectively). In period 3 (February 5 - April 
15), plant absorption becomes important: the mean N uptake during this period was 48 kg N ha-1.We have 
compared LIXIM outputs with or without accounting for N uptake by plants. The maximum error made in 
cropped soils varies according to the drainage period from 0.5 to 9.6 kg N ha-1 y-1. If we account for the 
relative contribution of these periods to the whole leaching, the maximum error which may be committed 
is 2.5 kg N ha-1 y-1, i.e. 9% of the mean leaching value. The uncertainty on leaching calculation due to the 
presence of crops seems reasonable. 

The sensitivity analysis realised for the 1995/96 year showed that LIXIM outputs were not 
significantly affected by the initialisation date chosen: harvest, September or late autumn (Table 2.1/7). 
The mean errors on drainage, leaching and concentration are respectively 49 mm, 2.8 kg N ha-1 and 2 mg 
NO3 L

-1. These values are close to the measurements errors on SWC and SMN.  
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  Period 1 Period 2 Period 3  
  20 Sep- 30 Nov 30 Nov - 5 Feb 5 Feb - 15 Apr Total 
Contribution to whole drainage (%)      
   Bare soils  11% 31% 16% 57% 
   Cropped soils  9% 21% 13% 43% 
Contribution to whole leaching (%)      
   Bare soils  11% 19% 17% 48% 
   Cropped soils  12% 21% 19% 52% 
Maximal error on N leaching calculation in cropped soils (kg N ha-1 y-1) 
   Absolute error *  0.5 3.0 9.6 13.1 
   Weighted error **  0.1 0.6 1.8 2.5 

Table 2.1/6. Relative contributions of bare and cropped soils to whole drainage and leaching, and 
maximal error committed on N leaching due to plant absorption during three periods. 
- * The maximal error is the difference between Lixim simulations made with or without accounting for plant 
absorption  
- ** The weighted error accounts for the contribution of cropped soils to whole leaching. 

 

  Drainage 
mm 

Leaching 
kg N ha-1 

Concentration 
mg NO3 L

-1 

Initialisation date *     

Harvest   82 8.2 43 

September  103 9.4 39 

Late autumn  101 9.4 41 
Leaching depth **     
Shallow soils     

LD = 90 cm  226 a 38 a 71 a 
  LD = 120 cm  211 b 29 b 59 b 

Deep soils     
  LD = 120 cm  191 a 15 a 31 a 
  LD = 150 cm  173 b 10 b 23 b 

Table 2.1/7 : Sensitivity analysis of drainage, leaching and nitrate concentration in drained water to 
the initialisation date and the leaching depth (LD) used in LIXIM calculations. 
- Total number of observations = 169.  
- * the differences in outputs are not significantly different (p < 0.05).  
- ** the letters a and b compare the outputs of each variable between the two depths. All paired variables differ 
significantly (p < 0.05). 

In contrast, LIXIM calculations were sensitive to the soil depth, i.e. the maximum depth at which 
crops can recover water and mineral N. Increasing the soil depth from 90 to 120 cm in the shallow soils 
and from 120 to 150 cm in the deep loamy soils resulted in a small reduction in drained water and a 
marked reduction in leached nitrate. It decreased the nitrate concentration from 71 to 59 mg L-1 in shallow 
soils and from 31 to 23 mg L-1 in deep soils, i.e. a 17% and 25% reduction, respectively. This effect, 
already mentioned by Lilburne et al. (2003), emphasizes the importance of defining the maximum depth 
influenced by the rooting system in order to predict the absolute N leaching. We determined the 
maximum rooting depths of winter wheat at anthesis on 12 sites: the measured values were 158, 97, 88 
and 53 cm in DL, SLC, SSL and SLS soils, respectively. These values are close to the leaching depth in 
shallow soils, but lower than that used in deep soils. Then we may over-estimate N leaching in the deeper 
soils. However, the prediction of the relative effect of several factors on leaching can be trusted because 
the leached N (or the concentrations) calculated in the 36 sites at the two depths were very highly 
correlated. 
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2.1.3.3.3 Drained water, leached nitrogen and nitrate concentration 

If we consider all individual sites, the amounts of drained water varied widely from 17 to 590 mm 
y-1 (Figure 2.1/5). The year, soil and crop rotation factors explain 83% of the variance. Elementary 
drainage varied primarily from year to year, between 79 and 443 mm (Table 2.1/8). Mean drainage varied 
significantly with crop type : the smallest value (153 mm) was obtained after sugarbeet crops which have 
an active growth and transpiration until harvest; the crops harvested early produced the larger amount of 
drained water (278 mm). Concerning soils, the deep loamy soils had less drainage than the other soil 
types but the difference was not statistically significant.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 2.1/5: Nitrate concentration in drained water (mg NO3 L
-1) versus drained water (mm y-1) for 

several crop successions. The hyperbola correspond to fixed amounts of leached N (L in kg ha-1 y-1). 
Symbols are similar to Table 4. 

The quantity of nitrogen leached annually on each individual site varied from 0 to 154 kg N ha-1. 
The year, soil and crop type explain 59% of the variance. The mean amount of N leached was 27 kg N ha-

1. N leached varied by a 5, 4 and 3 fold factor according to the year, the crop and soil type, respectively. 
The year effect (from 8 to 45 kg N ha-1) was strongly linked with the amount of drained water. Leaching 
varied with land occupation from 11 kg N ha-1 (S-W) to 42 kg N ha-1 (P-W). The mean leaching was 
16 kg N ha-1 in the loamy soils and 50 kg N ha-1 in the sandy soils. Changing the rooting depth does not 
alter the soil impact on N leaching (Table 2.1/7). Leaching did not differ significantly between GAP and 
AEP situations. 

Nitrate concentration in the drained water calculated for each site and each year varied also widely, 
from 1 to 300 mg L-1. At the annual scale, the concentration varied much less than leaching, between 35 
and 59 mg L-1. Nitrate concentration was primarily affected by soil type: the lowest value is obtained in 
deep loamy soils (31 mg L-1) and the highest in shallow sandy soils (92 mg L-1). The sugarbeet-wheat 
succession gave the lowest concentration (32 mg L-1) whereas the pea-wheat succession resulted in the 
highest one (80 mg L-1). 

As expected, leached N was significantly correlated with drained water (r2 = 0.31, n=256). In 
contrast, nitrate concentration was not correlated with drained water, even when considering only the 
highest drainage values (Figure 2.1/5). This indicates that there was no significant effect of nitrate 
'dilution' even in shallow soils and wet years. On other hand, low nitrate concentration associated with 
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low drainage has a low impact on leaching. Both water and N fluxes are required to predict the GAP 
impact on a long term.  
 

  Drainage 
mm 

Leaching 
kg N ha-1 

Concentration 
mg NO3 l

-1 
a) per year     

 1991/1992 102 d  11 b 41 a  
 1992/1993 287 b   33 ab  49 a 
 1993/1994 443 a 45 a   44 a 
 1994/1995  329 ab 39 a    51 a 
 1995/1996   79 d   8 b   35 a 
 1996/1997  125 cd  16 b    53 a 
 1997/1998 190 c   22 ab  48 a 
 1998/1999  308 ab 41 a    59 a 

b) per crop succession*     
 R-W  244 ab 32 a  56 ab 
 W-R  182 ab  17 ab 35 b 
 W-B  264 ab 31 a   51 ab 
 P-W  216 ab 42 a 80 a 
 S-W 153 b 11 b 32 b 
 B-CC 278 a 27 a 41 b 

c) per type of soil*     
 DL 219 a 16 c  31 c 
 SLC 234 a 30 b 51 b 
 SSL 245 a 45 a 81 a 
 SLS 263 a 50 a 92 a 

All situations  231 27 49 

Table 2.1/8: Mean drainage, nitrogen leaching, and nitrate concentration in drained water calculated 
with LIXIM, according to a) year, b) crop succession and c) soil type. Total number of observations = 
256. 
- Letters a, b, c and d indicate groups which differ statistically (test of Kruskal-Wallis, p < 0.10). 
- * Same symbols as in Table 4. 
 

2.1.3.4Cumulative fluxes 

2.1.3.4.1 Comparison with nitrate concentration in subsoil  

In each of the nine sites which were cored deeply, we added the water and nitrogen fluxes 
calculated by LIXIM from 1991, 1992 or 1993 to 1995 and calculated the mean concentration in drained 
water during this period. This concentration was then compared to that measured in 1995 in the 
corresponding subsoils (Table 2.1/ 9). The time period for calculation in each site was adjusted so that the 
amount of drained water equalled the amount of water contained in the subsoil core (average = 
1042 mm). The mean observed nitrate concentration was 39 mg L-1. This value is close to that calculated 
with LIXIM: 41 mg L-1. The regression equation between simulated and observed values is y = 0.99x 
(intercept not significantly different from 0), r2 = 0.84. The concentration is particularly high in one site, 
corresponding to the sandy soil with a shallow rooting potential: 122 mg L-1. In the two situations with 
the lowest concentrations (sites #1 and 3), LIXIM calculations were greater than the measured 
concentrations: this might be due to the under-estimation of the rooting depth, as mentioned previously. 
However, if we consider the spatial variability of SMN and the possibility of dispersive transport, we 
conclude that the calculations with LIXIM were in reasonable agreement with the observations.  
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Site Soil type Coring 
depth m 

Water 
content mm 

Period Crop succession Concentration             
mg NO3 l

-1 
      measured calculated 

1 DL 5.3 1080 1992-1995 B-P-W-S  21  46 
2 DL 3.3   780 1993-1995 S-P-M  34  37 
3 DL 4.4 1000 1992-1995 P-B-S-W    5  16 
4 DL 6.0 1120 1992-1995 P-W-S-W  28  27 
5 DL 5.8 1110 1992-1995 W-B-S-W  35  25 
6 DL 10.0 1240 1991-1995 W-P-W-R-S  48  33 
7 SLS 3.0   590 1993-1995 W-R-S 122 120 
8 DL 8.5 1130 1991-1995 P-B-R-S-B  24  23 
9 DL 10.0 1300 1991-1995 W-R-B-P-W  33  44 

 Average      39  41 

Table 2.1/9 : Comparison of the observed and simulated nitrate concentrations in the subsoil of 9 
fields.  
- The observed concentration is the average concentration measured in 1995 in deep cores over the depth 
(between 1.2 and 10 m) corresponding to the amount of water drained during the study period.  
- The simulated concentration is the mean weighted concentration of drained water below the leaching depth 
during the same period, calculated with LIXIM.  

2.1.3.4.2 Cumulative fluxes over 8 years 

The cumulative drainage and leaching over the 8 years varied between sites from 161 to 
369 mm yr-1 and from 10 and 83 kg N ha-1 yr-1, respectively. The nitrate concentration varied about as 
much, from 20 to 123 mg L-1 (Figure 2.1/6). The amount of drained water is negatively correlated with 
soil water content at field capacity, but the determination coefficient is small (r² = 0.23). Leached N and 
nitrate concentration are highly and negatively correlated with WFC (r² = 0.60 and 0.58, respectively). 
These variables can be fitted to a linear or an exponential curve, the latter being more relevant than the 
former. The fitted curves are L = 157 exp(-0.0053 WFC) and C = 220 exp(-0.0044 WFC) for the leached 
N and the concentration, respectively. The nitrate concentration varies from 36 mg L-1 in deep soils (mean 
WFC = 416 mm) to 60 mg L-1 in shallow soils (mean WFC = 299 mm).  
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Figure 2.1/6: Relationship between calculated nitrate concentration in drained water and soil water 
content at field capacity, for all sampling sites. The concentration (mg NO3 L

-1) is the ratio between 
cumulative leaching and drainage during the 8 year study, multiplied by 62/14. 
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2.1.3.4.3 Fluxes per rotation 

The effect of crop nature on water 
and nitrogen fluxes cannot be studied alone, 
at least because fluxes are influenced by the 
preceding and the next crops. It must be 
analysed as a crop rotation effect. On the 
basis of the observed crop successions, we 
could define 6 main rotations: 2 year (S-W 
and P-W) and 3 year rotations (S-W-B, R-
W-B, P-W-B, S-P-W). They represent 
respectively 13, 14, 8, 13, 7 and 5% of the 
land occupation. Most crop successions can 
be obtained as a mixture of these rotations. 

The effect of crop rotation on nitrate 
concentration was almost independent on 
soil effect (Figure 2.1/7). We first discuss 
the situations with CC which are the 
observed ones. The higher was the 
proportion of spring peas in the crop 
succession, the greater was the nitrate 
concentration. Conversely, the higher the 
sugarbeet proportion, the lower the 
concentration. Cereals and rapeseed crops 
had an intermediate effect. The variation 
due to crop rotation was lowest in deep 
loamy soils (18 mg L-1) and highest (47 mg 
L-1) in shallow loamy sand soils. The 
relative effect of crop rotation (ratio of the 
concentration to the mean concentration per 
group of soil) was the same for the three 
groups of soils (52%). The soil type exerted 
an important effect: the concentration was 
lowest in deep loamy soils and greatest in 
shallow loamy sand soils. 
The effect of absence of CC was then 
simulated using the observed situations and 
assuming that CC reduced drainage by 30 
mm (Justes et al., 1999). At the plot-year 
scale, the mean nitrate concentration 
calculated before spring crops without CC 
is 85 mg L-1. Therefore the absence of CC 
would have increased the nitrate 
concentration in all rotations, on average by 
44 mg NO3 l

-1, i.e. 50% of the concentration 
without CC. The benefit of CC would vary 
between 11 and 46 mg L-1. The relative 
benefit (ratio of the reduction in nitrate 
concentration due to CC to the nitrate 
concentration of the situation without CC) 
depends on its frequency within the 
rotation: it varies from 0% in the R-W-B 
rotation to 42% in the S-W rotation. The 
mean benefit was 23% and did not depend 
on soil  type.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 2.1/7: Mean nitrate concentration below the 
rooting zone for the main crop rotations with or without 
catch crops calculated in a) deep loamy soils (DL), b) 
shallow loamy clay soils (SLC); c) shallow loamy sand 
soils (SSL or SLS).  

- The situations with CC are the observed ones; the situations 
without CC are simulated.  
- P = spring pea, W = winter wheat; S = sugarbeet, B = winter 
barley, R = winter rapeseed. 
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2.1.4 Discussion 
The mean SMN content found at wheat harvest (36 kg ha-1 over a mean depth of 105 cm) is 

moderate. It is equal to the mean value of the experimental dataset compiled by Makowski et al. (1999) 
for unfertilised wheat, and lower than that reported by Webster et al. (2003): 43 kg ha-1 over 0-60 cm. We 
found that SMN at harvest was significantly greater after pea and rapeseed than after cereals or sugarbeet, 
whereas Webster et al. (2003) did not. No correlation was observed between SMN measured in February 
and at the following harvest. This suggests that residual N present in soil in February, which varied from 
14 to 164 kg ha-1, was well accounted for in the N fertilisation.  

SMN increased with the excess of fertiliser-N measured a posteriori. The slope of the regression 
line is 0.40. It is close to the values (0.40-0.50) reported by Machet et al. (1997) and that (0.47) given by 
Makowski et al. (1999). The mean over-fertilisation for GAP was 22 kg N ha-1, indicating an implicit 
insurance policy related to the fact that the response curve is only known retrospectively (Addiscott et al., 
1991). It was nil for AEP. According to the fitted curve, AEP should reduce SMN at harvest by 9 kg N 
ha-1 in comparison with GAP. This reduction should result in smaller leaching losses, which have not 
been detected. The reason is likely to be the compensatory effect of CC on leaching: indeed CC took up 
less N during the AEP than the GAP period. 

The SMN contents measured in late autumn also varied with crop type. The high values (average 
95 kg ha-1) found for wheat after pea (P-W) are confirmed by regional data (not shown). The mean of the 
4 other rotations without legume and CC is 52 kg ha-1, so that the increase in N release due to pea is 43 kg 
ha-1. This is consistent with the results of Beckie et al. (1997) who estimated that the mean contribution of 
pea to the nutrition of the next crop was 25 kg N ha-1. Our results suggest that the growth of pea 
volunteers and their subsequent decomposition favour this N release.  

Straw incorporation can help reducing nitrate losses since it decreased net mineralisation during the 
autumn. The net immobilisation due to cereal straw decomposition has been estimated at 24 kg ha-1 from 
harvest to December; this is consistent with the values (17 to 24 kg ha-1) found by Mary et al. (1996) for 
our farming practices and those (10-25 kg N ha-1) reported by Nicholson et al. (1997), even after repeated 
incorporation of straw. 

We found that nitrate leaching was greatly affected by soil type. This confirms earlier work by 
Nieder et al. (1995), Boniface (1996), Simmelsgaard (1998) and Hoffmann and Johnsson (1999). The 
latter authors analysed 205 plots in Germany from 1986 to 1988 and calculated losses from 16 kg N ha-1 
yr-1 in clayey or loamy soils to 63 kg N ha-1 yr-1 in sandy soils. Their results are comparable to ours: 16 
kg N ha-1 yr-1 in deep loamy soils and 50 kg N ha-1 yr-1 in shallow rooted sandy soils. Studies conducted 
by Hall et al. (2001) and Lilburne et al. (2003) have simulated nitrate leaching in North-eastern Colorado 
and in New Zealand, respectively. They indicate that leached N can vary by a 5-9 fold factor due to soil 
type. Richter et al. (1998) and Webster et al. (2003) have also shown that WFC is an important 
explicative variable.  

Shallow soils with a lower yield potential may then contribute greatly to leaching even when 
fertilisation is carefully planned, as shown by Pang et al. (1998). However the relative differences 
between soils are smaller for concentration than for leaching. This may result from water dilution in 
shallow soils. Gorres and Gold (1996) simulated no difference between soils when drainage was very 
high (700 mm). Johnson et al. (2002) did not find any dilution in porous cups for a drainage less than 300 
mm. Webster et al. (2003) in shallow soils found that nitrate concentration in ceramic cups decreased 
when drainage exceeded 300 mm. Our calculations did not show significant dilution for the cumulative 
results, but did show a dilution with time during the wet winter 1993/1994 which produced an average 
drainage of 443 mm. 

We found that nitrate leaching was greatly affected by crop type and farmer practices, in agreement 
with Hall et al. (2001). The impact of crop nature has been assessed at the rotation scale, in order to 
integrate the effect of preceding and following crops. The mean effect of catch crops has been estimated 
at 22 mg L-1, i.e. a reduction of 11 kg ha-1 of leached N, at the rotation scale. The mean relative benefit of 
CC also decreased from 51%, at the yearly scale, to 23% at rotation scale. The value obtained at yearly 
scale is significant but lower than that observed on experimental sites in northern France (Chapot, 1995; 
Justes et al., 1999). This is attributed to the moderate growth of CC in our ‘on farm’ conditions. 
Volunteers, particularly from barley or rape, can also have a large impact, as shown by Justes et al. 
(1999). The relative range of variation due to crop nature was halved from the annual scale (98%) to the 
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rotation scale (52%). Because of this large temporal scale effect, the scale of the rotation is the relevant 
one to assess the impact of cropping systems improvements on nitrate concentration. 

The efficiency of improved agricultural practices with regard to the EU drinking water guideline 
depends on situations. These practices are clearly more 'environment friendly' than the conventional 
practices which were simulated at 88 mg L-1 (Beaudoin et al., 2004). We could not find a significant 
difference in the mean nitrate concentration in drainage between the GAP and the AEP periods (51 and 56 
mg L-1, respectively). Maize crops grown with carefully planned fertilisation in Canada gave a similar 
concentration: 55 mg L-1 (Milburn and Richards, 1993) whereas conventional practices could provide 
higher concentrations: 67-80 mg L-1 (Tan et al., 2002). Johnson et al. (2002) in UK found that nitrate 
concentration in shallow soil could greatly exceed the guideline, even for the 'protective system': they 
measured 96 mg L-1 for 'full N rate' (about equivalent to GAP) and 80 mg L-1 for the 'protective' with an 
additional 25% reduction in N fertilisation (equivalent to AEP), during a 10 year study. Webster et al. 
(2003) found 69 mg L-1 in a 6 year study with the 'LIFE' system, which included a 30% fertiliser 
reduction, straw incorporation, and reduced tillage. A more drastic scenario to reduce nitrate pollution in 
shallow soils may consist in introducing set aside on these soils. Richter et al. (1998) found that a 5 year 
permanent covered fallow decreased the nitrate concentration by 64% at the field scale but 13% over a 
catchment in Germany: the impact at the catchment scale depends on the involved area and the conditions 
of  fallow destruction. 

Concerning the impact of reduced tillage, no clear recommendation is available at the moment (Di 
and Cameron, 2002). Under conservative farming, volunteers impact is great and can be confused with 
the no tillage impact (Stenberg et al., 1999; Johnson et al., 2002). 

2.1.5 Conclusion 
Three combined rules of decision have been applied by the farmers over the catchment in order to 

limit the nitrate pollution of the aquifer: N fertiliser optimisation, CC establishment and straw 
incorporation. The results indicate that applying these 'Good Agricultural Pratices' should result in a 
significant reduction in nitrate concentration below the rooting zone, even under actual (non optimal) 
farming conditions. The reduction of fertiliser N rate by 20% ('Agri-Environmental Practices') does not 
improve further the situation, probably because the effect of CC is smaller than with GAP. The impact of 
GAP is highly dependent on soil type: the absolute effect is greater in soils sensitive to leaching. But 
nitrate concentration in sandy or rocky soils in drained water remains higher than the EU guideline for 
nitrate in drinkable water. The effects of crop nature or of CC establishment on the range of variation of 
the mean nitrate concentration are both halved from the annual scale to the rotation scale. Due to this 
scale effect, the rotation scale is the relevant one to assess the impacts of changes in cropping systems. 

GAP should be adapted to soil type: precision agriculture techniques could help to manage spatial 
variability, and the duration and frequency of catch crops could be increased in shallow soils. CC have 
other beneficial effects on soil, such as increasing infiltration and reducing erosion risk. A better 
integration of catch crops within the cropping systems needs more investigations concerning the 
constraints of the farmers and the means to limit weeds and pests. The crop rotation is another key of 
choice influencing nitrate pollution but it is necessary to agree with the economic concern. More 
generally, a systemic approach including tillage, N management and crop protection should be planned in 
order to aim at sustainable agro-ecosystems. 
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Appendix: calculation of overfertilisation 

The predictive nitrogen balance can be written (Meynard et al., 1997):  
  X  = (U2 + N2 + L + G) - (M + N1 + U1 + A)   (1) 
with X=  optimal amount of N fertiliser  
N2 = SMN at harvest  
N1 = SMN in February 
M = net mineralisation by the soil 
U2 = nitrogen uptake by the crop at harvest  
U1 = nitrogen uptake by the crop in February 
A = meteoritic input of nitrogen  
L = leaching losses during cropping 
G = gaseous losses (denitrification and volatilisation) 
 
all values in kg N ha-1. 
 
The N uptake at harvest can be written, in the case of cereals and rapeseed: 
  U2 = b.Y       (2) 
Y = objective yield (Mg ha-1) 
b = amount of nitrogen absorbed per unit of yield (kg Mg-1) 
 
The actual nitrogen balance (a posteriori) can be written similarly: 
  X' = (U'2 + N'2 + L'+ G') - (M' + N1 + U1 + A)   (3) 
  U'2 = b'.Y'       (4) 
where Y' is the actual yield obtained. 
 
Comparing the predictive and the actual N balances allows to define an a posteriori over-

fertilisation (OF). We assume that, in a system without organic effluents, the main discrepancy in the 
prediction concerns the yield and possibly the application of a fertiliser rate different from the 
recommended one (especially when rule 4 is applied). Then OF is defined as : 

 
  OF = (X'- X) + b(Y – Y')      (5) 
which can be written: 
  OF = (X'- X) - (U'2 – U2) + (b' - b)Y'  
Using equations (1) and (3), it comes: 

  OF = (N'2 – N2) + (b' - b)Y' + e     (6) 
with: 

  e = (L' - L) + (G' - G) - (M' - M)     (7) 
 
Equation (6) indicates that over-fertilisation has two main effects: it increases the amount of 

mineral nitrogen at harvest (term DSMN = N'2 – N2) and increases the uptake of nitrogen by the crop term 
Y'(b' -b). A negative OF should lead to minimise DSMN. We assume that the e term is nil on average with 
a random distribution. 
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2.2 Effet des Bonnes Pratiques Agricoles sur 
l'évolution des teneurs en nitrate à l'exutoire d'u n 
aquifère tertiaire du Bassin parisien 
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Mots-clés 
Nitrate, bilan d'eau, grandes cultures, débit, temps moyen de séjour, calcaire lutétien. 
 
Résumé 

La directive nitrate puis les règles d'éco-conditionnalité de l'UE ont incité puis imposé la mise en 
œuvre d'un code de "bonnes pratiques agricoles" (BPA) dans les zones vulnérables en France. L’objectif 
de cette étude est de vérifier quels sont les impacts de ces mesures sur le lessivage d’azote et l’évolution 
des concentrations nitriques des captages d’un aquifère, en région de grande culture du Bassin Parisien. 
Le site étudié est un aquifère perché, hydrologiquement quasi isolé, dont l'aire d'alimentation est 
d’environ 187 ha. L'exutoire du bassin est un ensemble de sources dont la pollution est avérée depuis 
1970 et dépasse la norme de 50 mg NO3 l-1 depuis 1992. Depuis 1990, une action de prévention de la 
pollution est engagée sur tout le bassin. Les agriculteurs ont appliqué les préconisations de fertilisation 
azotée raisonnée sur toutes les cultures. Des cultures « pièges à nitrate » ont été installées avant les 
cultures de printemps. Des données ont été acquises, sur les stocks d’eau et d’azote du sol, des 36 stations 
d'observation des cultures et des sols du bassin. Elles permettent de quantifier les flux d’eau et d’azote 
sous les racines à l’aide d'un modèle d'élution (Beaudoin et al., 2005).  Les débits et la concentration en 
nitrate de l'eau des sources ont été suivis au pas hebdomadaire. Les stocks d'eau de la zone non saturée 
ont été estimés par mesure de l’humidité gravimétrique sur des carottes et le calcul du volume des 
couches aquifères; celui de la zone saturée à partir de la formule de Maillet. Les teneurs en tritium ont été 
mesurées périodiquement. Ces dosages permettent de calculer les temps moyens de renouvellement 
(TMR) et de séjour (TMS) du nitrate dans l'aquifère.  

Le drainage et la lixiviation montrent de fortes variations inter-annuelles, en lien avec l’importance 
des précipitations hivernales. Leurs moyennes sous cultures sont respectivement de 225 mm d’eau an-1et 
24 kg N ha-1an-1 sous la zone cultivée. La concentration en nitrate de l'eau de percolation sous la zone 
racinaire, assez stable entre années, est en moyenne de 46 mg NO3 l

-1. A défaut de mesurer les pertes de 
nitrate avant 1990, l’impact des BPA a été estimé par approche diachronique (Beaudoin et al., 2004). La 
concentration résultante d'un scénario conventionnel aurait été de 88 mg NO3 l

-1 sous la zone cultivée. 
Depuis 1990, la teneur moyenne de l'eau de percolation sous l'ensemble a été de 37 mg NO3 l

-1, du fait de 
la dilution permise par les zones incultes.  

Les cinétiques des débits des sources diffèrent entre celles issues des parties du plateau recouvertes 
par l’Auversien et le Lutétien supérieur, dont la source principale (Zézin) et celles issues des zones où 
seule le Lutétien inférieur affleure. Les débits des premières fluctuent de façon synchrone avec un temps 
de réponse aux pluies efficaces de l’ordre de la semaine ; les débits des secondes fluctuent de façon 
retardée et amorties par rapport aux pluies efficaces. La teneur de la principale source (Zézin) a cru 
jusqu'à 56 mg NO3 l

-1 en moyenne, puis a commencé à baisser depuis 2000. La concentration en nitrate de 
l'eau y a été d’abord corrélée positivement avec le débit , puis progressivement non corrélée et enfin, 
corrélée négativement à partir de 2000. Ces corrélations entre débit-concentration ne sont pas causales car 
le temps de séjour de l’eau dans le système hydrologique, estimé à partir des mesures d'activité tritium, 
est de l’ordre de 25 ans. Ce chiffre est dû à l’importance du stock d’eau de la zone non saturée. 
L'évolution récente indiquerait que le temps de réponse serait égal à la moitié du temps de 
renouvellement. La source Zézin est probablement influencée par de la nappe perchée de l’Auversien, qui 
s’est rapidement dépolluée, voire des nappes fugaces apparaissant dans le Lutétien Supérieur.  
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2.2.1 Introduction 
En région d’agriculture intensive, une gestion rigoureuse de l’azote est nécessaire en raison des 

contraintes économiques et surtout environnementales : limitation de la consommation d’énergie fossile 
nécessaire à la synthèse de l’engrais (Gosse et Merillot, 1997), réduction de la lixiviation du nitrate 
(Addiscott et al., 1991; Hubbard et Sheridan, 1995), réduction des émissions d'oxyde nitreux (Bouwman, 
1996). La directive nitrate a incité à la mise en œuvre d'un code de "bonnes pratiques agricoles" (BPA) 
adapté régionalement (CEE, 1991); les règles d'éco-conditionnalité, qui soumettent le versement des aides 
européennes à l'agriculture au respect de l'environnement, et rendent obligatoires certains items. 
Cependant cette obligation de moyens ne garantit pas le résultat de bonne qualité des eaux superficielles 
et souterraines, tel qu'il est demandé dans la Directive Cadre européenne sur l'Eau (22/12/2000). 

Dans le Bassin Parisien, les ressources en eau sont majoritairement fournies par des nappes 
souterraines profondes, alimentées par des zones de grandes cultures intensives (Guillemin et Roux, 
1992). Plusieurs types d’évolution de concentration en nitrate des eaux s’y produisent (Figure 2.2/1): i) 
augmentation régulière et rapide (source Petite Traconne) ii) augmentation régulière et modérée (source 
Zézin); iii) augmentation brutale (source Charmois); iv) variations en dents de scie (source Pisseleu). La 
compréhension de ces évolutions demande une approche pluridisciplinaire car, la vitesse d'accroissement 
de la concentration dans les nappes s'explique à la fois par l’intensité de la pollution et par leur 
vulnérabilité (Knox and Moody, 1991 ; Styczen and Storm, 1995, Morlon et al., 1998). Une épuration 
naturelle du nitrate, par dénitrification, s’observe dans certaines nappes captives, mais dans la plupart des 
aquifères exploités, il semble que le nitrate soit conservatif (Mariotti et al., 1988). Cependant, cette 
dénitrification peut être incomplète et entraîner une émission de protoxyde d'azote, gaz à effet de serre.  
Réduire la lixiviation du nitrate par des mesures agricoles appropriées peut limiter aussi ces émissions.   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2.2/1 : Evolution à long terme de la concentration en nitrate de plusieurs captages d’eau 
souterraine issue de différents aquifères du Bassin Parisien. 
- Petite Traconne = aquifère tertiaire (Guillemin & Roux, 1992) 
- Zézin = aquifère du Lutétien (Beaudoin et al, 1996) 
- Migennois = aquifère tertiaire (Morlon et al, 1997) 
- Pisseleu = aquifère de la craie de Champagne (Ballif, comm. pers.) 

 

Depuis les années 1980, des pratiques agricoles améliorées ont été préconisées sous le terme de 
"bonnes pratiques agricoles" (BPA). Ces pratiques, relativement peu coûteuses, ne remettent pas en cause 
le système de production des exploitations. Elles se limitent généralement à une meilleure gestion du 
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cycle de l’azote dans la succession culturale (Lacroix, 1995). Ces BPA ont été testées aux échelles du 
lysimètre (Chapot, 1995), de la parcelle drainée (Milburn et Richards, 1993) et de la rotation (Yridoe et 
al., 1997). Les BPA visent à réduire le stock d'azote minéral du sol (SMN) avant le début du drainage 
(Machet et Mary, 1989). Leur premier levier d'action est la fertilisation raisonnée des cultures. La 
fertilisation raisonnée consiste à définir la dose d’engrais et le fractionnement optimal pour couvrir les 
besoins d’azote de la culture. Cette méthode s'avère capable de minimiser le SMN à la récolte 
(Glendining et al., 1992; Machet et al., 1997). Le fractionnement des apports permet de limiter 
l'organisation microbienne et les pertes par voie gazeuse au profit de l’absorption par la culture (Recous et 
Machet, 1999). Il réduit également les risques de lixiviation dans les sols à faible capacité de rétention en 
eau, drainés artificiellement, sur-irrigués ou fissurés (Cheloufi et al., 1990; Milburn et Richards, 1993 ; 
Diez et al., 1994). Cependant la variabilité du climat rend aléatoire la prévision du rendement, donc celle 
des besoins en azote (Sébillotte et Meynard, 1990), ce qui peut augmenter le SMN à la récolte (Addiscott 
et al., 1991). De plus, une mauvaise synchronisation entre minéralisation d'azote par le sol et besoins de 
la plante, ou l’existence d’une interculture longue, en sol nu, augmente inévitablement le SMN en début 
drainage (Machet et Mary, 1990; Izaurralde et al., 1995). 

Les BPA doivent donc également gérer l’azote minéral du sol pendant les périodes d’interculture 
longue, avec trois volets d'action: i) l'exclusion d'apports d’effluents azotés sur les sols nus, ou en hiver; 
ii) l’incorporation dans le sol des résidus de culture, pauvres en azote; iii) la mise en place de cultures 
intermédiaires ou, à défaut, la promotion de repousses de cultures (Laurent et Mary, 1992; Justes et al., 
1999). Ces techniques, de gestion de l’interculture, doivent être associées à la pratique de fertilisation 
raisonnée de la culture suivante (Thorup-Kristensen et Nielsen, 1998). 

Une question est de savoir si la mise en œuvre systématique des BPA peut conduire à une réduction 
durable des risques de lixiviation d’azote, à l'échelle de plusieurs années et du bassin hydrologique, 
sachant que les fuites d'azote doivent rester faibles par rapport aux entrées d'azote (Machet et al., 1997). 
Généraliser les résultats obtenus à l’échelle parcellaire est difficile, car les conditions d’application des 
BPA ne peuvent être partout optimales. L’expérimentation numérique permet de comparer les impacts de 
divers scénarios (Hansen et al., 2001), mais présente des risques pour établir un diagnostic en référence à 
une norme. Une solution plus robuste consiste en l’expérimentation à l’échelle du bassin. Il est préférable 
d’utiliser un dispositif hydrologique isolé et, si possible, à faible temps de réponse. L'objectif du suivi du 
plateau de Montbéraut, à Bruyères, est de tester expérimentalement si les BPA, mises en place par des 
agriculteurs, permettent de réduire durablement les fuites de nitrate et de satisfaire à la norme CE de l’eau 
des captages d’eau potable. Cet article quantifie les différents flux en entrées et sorties, et caractérise les 
compartiments pesant sur l’inertie du système hydrogéologique. Il s’appuie sur une caractérisation des 
pratiques agricoles et de leur impact sur la lixiviation du nitrate sous la zone racinaire (Beaudoin et al., 
2005).  

2.2.2 Matériel et méthodes 

2.2.2.1 Le site expérimental 

2.2.2.1.1 Critères de choix 

Le site de Bruyères-et-Montbérault est situé à 120 km au nord-est de Paris. Par rapport aux sites 
déjà étudiés au Nord de la France (Cheloufi et al., 1990; Gaury, 1992; Lanquetuit, 1996), ce site combine 
plusieurs critères intéressants: 1) la nappe, localisée dans le calcaire du Lutétien, est presque isolée 
hydrologiquement ;  2) elle est alimentée presque exclusivement par des zones agricoles de grande 
culture; 3) le temps de séjour du nitrate dans le système hydrologique est relativement court; 4) la nappe 
est libre ce qui réduit le risque d’une dénitrification souterraine ; 5) la teneur en nitrate des captages 
augmente régulièrement depuis plus de 25 ans (figure 2.2/1) ; 6) la zone d’alimentation de l’aquifère est 
modeste (187 ha), ce qui permet d’en faire un suivi détaillé. 7) la grande variabilité de la couverture 
pédologique permet une étude comparative de la sensibilité des sols à la lixiviation du nitrate (Beaudoin 
et al., 2005), ou des pesticides (Coquet et al., 2005). 

2.2.2.1.2 Caractéristiques géomorphologiques, géologiques et tectoniques 

Le site est un plateau sédimentaire des assises tertiaires du Bassin Parisien. Il est délimité au Nord-
ouest et au Nord-est par la "Cuesta"  de l’Ile de France : les versants y sont pentus et occupés par la forêt 
(Figure 2.2/2). Les couches sédimentaires de l’Eocène sont les suivantes : sables de Beauchamp et argile 
sableuse de St Gobain de l’Auversien (épaisseur 12 m), marnes et caillasses du Lutétien supérieur (17 m), 
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calcaires grossiers du Lutétien (25 m), argile de Laon (2 m) et sables de Cuise de l’Yprésien (50 m). Deux 
dépôts de limon loessique quaternaire les ont recouverts. Ils ont été partiellement érodés mais atteignent, 
par endroits encore, 7 mètres d’épaisseur. Le calcaire du Lutétien a été soumis à des diaclases d’origine 
tectonique. Le pendage général des assises tertiaires est de 0.15 % vers le Sud-Sud-ouest (Cholley, 1943). 
La subsidence du Bassin Parisien a provoqué de légers mouvements tectoniques, « L’anticlinal du 
Soissonnais » est situé entre les synclinaux de l’Ardon et de la Bièvre qui ont la même direction Sud-
Ouest/Nord-Est. Cette ride présente en outre une ensellure au niveau de Montbérault, où ont été 
préservées les formations auversiennes pouvant atteindre une douzaine de mètres d’épaisseur. La 
fracturation des couches calcaires sub-horizontales peut conduire à inverser localement le pendage. Des 
matériaux ont été localement exploités : le calcaire lutétien au lieu dit la Carrière, en amont des sources 
Zézin, à l'Ouest du bassin, et le limon des plateaux, au lieu dit la Borne, en amont des sources St-Pierre, 
au Nord du bassin. 

 

 

Figure 2.2/2 : Coupe géologique NO–SE (direction indiquée à la figure 2.2/3) et série stratigraphique 
du site de Bruyères. 

2.2.2.1.3 Caractéristiques hydrologiques 

L’aquifère principal est constitué par les calcaires grossiers du Lutétien inférieur. Son plancher est 
formé par l’argile de Laon qui affleure à l’altitude 147 m. Une vingtaine de sources de déversement de 
l’aquifère principal sourdent au pourtour du plateau (Figure 2.2/2). Les sables de Beauchamp (Auversien) 
constituent un second aquifère, superficiel, dont l’eau réalimente l’aquifère principal, plus profond. Le 
Lutétien Supérieur contient par endroit des zones saturées qui génèrent l’apparition de mouillères à mi-
pente. Le ruissellement concerne surtout les eaux provenant des surfaces goudronnées.  

L’affleurement de l’argile de Laon détermine précisément les 2/3 du périmètre d’alimentation de 
l’aquifère principal (figure 2.2/3). La définition du reste du périmètre est basée sur les deux hypothèses 
suivantes: i) la limite sud du bassin suit l'affleurement méridional des sables auversiens, au delà la crête 
topographique ; ii) les limites est et ouest suivent chacune l’arc méridien qui relie la crête et l'axe de 
chaque talweg. La première hypothèse s'appuie sur l'existence de l'ensellement du plancher de l'Auversien 
et le fait que celui-ci ne génère pas de mouillère, à l'Est ou au Sud, contrairement au Nord et à l'Ouest. La 
deuxième hypothèse s'appuie sur les faits, qu'à l'Ouest, la source Zézin est localisée sur le flanc droit de 
son talweg et non sur la médiane de celui ci, et qu'à l'Est, le plateau est très étroit. La partie du territoire 
située au Sud Est serait donc hors du périmètre d'alimentation,  

 Les sources Zézin et St-Pierre sont captées et font l’objet d'analyse chimique depuis 1965. Pour la 
source Zézin, ayant le plus fort débit, la concentration en nitrate augmentait au rythme moyen de 1.2 mg 
NO3 l

-1 an-1 ; cet accroissement est représentatif des captages des nappes du Lutétien de la région. 
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Figure 2.2/3 : Photographie aérienne du site de 
Bruyères (mission IGN du 20/07/1996). Schéma 
des limites du bassin et de la localisation des 
sources et des stations de mesures 
météorologiques et piézométriques. 

Sources : 
-  Les sources majeures sont indiquées par un 
numéro de  code (1 = Zézin; 2 = Fontaine ND; 3 = St-
Pierre; 4 = St-François; 5 = Bélier) ; 
- les sources mineures de la nappe du Lutétien sont 
indiquées par une croix;  
- les sources mineures de la nappe de l'Auversien 
sont indiquées par le symbole "s".  
 

Limites : 
- Le trait rouge sinueux représente l'affleurement de 
l'Argile de Laon, limite du bassin hydrologique à l'Est 
et à l'Ouest. La trait orange représente la ligne de 
crête, limite supposée, du bassin, au Sud. 
- Le trait rouge rectiligne localise la coupe 
géologique présentée en Figure 2.2/2. 

 

Figure 2.2/4 : Parcellaire agricole du site de Bruyères et 
localisation des stations de mesures sur les sols et les 
végétaux. 

Cultures : 
- Sugar beet = betteraves sucrières,  
- Winter rape = colza d’hiver,  
- winter barley = escourgeon,  
- Continuous set-aside= jachère couverte permanente,  
- Peas = pois de printemps,  
- Sunflower= tournesol,  
- Maize = maïs. 
 

Matériaux-sols 
- Shallow loamy clay on marl = limon argileux développé dans les 
marnes et caillasses 
- Deep loam = limon épais 
- Deep sandy loam = limons sableux épais (colluviaux) 
- Dep sand  = sables épais (faiblement enracinés) 
- Shallow sandy loam on limestone = limon sableux développé dans 
les calcaires grossiers 

2.2.2.1.4 Caractéristiques pédologiques 

Une carte pédologique a été établie à l’échelle du 1/5000. Les sols sont majoritairement des 
luvisols, calcosols et colluviosols (AFES, 1995). Des phénomènes périglaciaires de cryoturbation et de 
solifluxion ont remanié localement ces matériaux. Les limons éoliens ont évolué en sols bruns lessivés; 
certains ont été rajeunis par l'érosion. Les parcelles agricoles sont très hétérogènes. Les textures de 
surface sont le plus souvent limono-sableuses, limono-argilo-calcaire et limono-sablo-calcaire, avec une 
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pierrosité volumique moyenne de 0,5 et 10%, respectivement. La fréquence des types de texture, à 40 cm 
de profondeur, est la suivante: limono-argileuse 57%; argilo-calcaire 21%; sablo-calcaire 14%; sableuse 
6%; autres 2%. Ces matériaux sont assez poreux, bien structurés et permettent un bon drainage sur 
l’épaisseur de la zone d’enracinement.  

Les profondeurs maximales d’enracinement du blé ont été mesurées à la floraison en 1993, selon la 
méthode des cartes verticales d’impacts racinaires (Nicoullaud et al., 1994). Elles s'avèrent être 
caractéristiques du matériau-sol (Tableau 2.2/1). Les teneurs en éléments grossiers et les masses 
volumiques des principaux matériaux ont été mesurées respectivement par analyse mécanique et 
gammamétrie. Les différences entre substrats génèrent une forte variabilité de la réserve utile (RU) des 
sols (Tableau 2.2/1). 

 

 Limons épais 
éoliens 

Limons 
sableux sur 

sables 

Limons 
sableux 

colluviaux 

Limons argilo-
calcaires sur 

marnes et caillasses 

Sables limoneux 
sur calcaire 

grossier 
Profondeur 

d’enracinement (cm) 
158 (3) 53 (2) 120 97 (15) 88 (6) 

Réserve Utile (mm) 256 (26) 104 (14) 
 

188 
 

173 (29) 174 (30) 

Part de la surface 
cultivée (%) 

56 5 3 24 12 

Nombre de sites 
d’observation suivis 

17 4 2 8 5 

Tableau 2.2/1 : Profondeur d’enracinement maximale (observée sur blé d’hiver) et réserve utile en 
eau, part de la surface qu’ils représentent et nombre de sites d’observation correspondant à chaque 
matériau géologique du bassin de Bruyères. Les valeurs entre parenthèses correspondent à l’écart 
type; la valeur en italique est estimée. 

2.2.2.1.5 Caractéristiques climatiques 

Le climat est de type océanique à influence continentale. Les paramètres climatiques moyens sur 
35 ans (1961-1996), proviennent de la station météorologique de St-Quentin à 50 km de Bruyères. La 
température moyenne mensuelle varie de 2.4°C en janvier à 17.2°C en juillet; la moyenne annuelle est de 
9.7°C. Les précipitations annuelles atteignent 695 mm ; elles sont réparties de façon homogène pendant 
l'année. L'évapotranspiration annuelle moyenne (ETP) est de 656 mm, avec un maximum de 117 mm en 
juillet et un minimum de 4 mm en décembre. Le drainage, principalement hivernal, atteint en moyenne 
179 mm sous un sol enherbé dans les cases lysimétriques situées, sous un climat comparable, à Châlons-
en-Champagne (Ballif, 1996).  

2.2.2.1.6 Occupation des sols 

L'activité économique sur le site est quasi exclusivement agricole. Sur les 187 ha du périmètre 
d'alimentation, 135 ha sont consacrés à la grande culture et 50 ha sont occupés par des bois, des prairies 
extensives ou des chemins. Les parcelles agricoles ont une surface moyenne de 5.5 ha avec des extrêmes 
de 0.5 à 17 ha. L'orientation des 3 exploitations concernées a été la polyculture avec élevage laitier 
jusqu'à la fin des années 1970. La production laitière a cessé; le seul élevage présent actuellement est un 
troupeau de moutons.  L’intensification des cultures a été continue depuis les années 1950 et accentuée 
par des défrichements de prairies localisées sur les bordures du plateau; la grande majorité entre 1977 et 
1983.  

Les cultures de printemps, betterave, pois protéagineux, orge de printemps, tournesol, ou maïs, 
représentent 40% des surfaces agricoles (Tableau 2.2/2). Dans ce tableau, les cultures sont classées par 
ordre de semis, compris entre fin août pour le colza et mi-avril pour le tournesol. Le délai, entre récolte du 
précédent et date de semis de la culture suivante, correspond à la période d'interculture. Les successions 
les plus fréquentes sont betterave-blé (16%), pois-blé (15%) et blé-escourgeon (10%). En notant (w) les 
cultures semées avant l’hiver et celles semées au printemps, les successions w-s, w-w, s-s et s-w occupent 
respectivement 32, 26, 8 et 32% de la surface; leurs durées moyennes d’interculture sont de 237, 48, 171 
et 31 jours. La durée moyenne annuelle d’interculture est de 114 jours. Les risques de pollution nitrique 
augmentent avec la durée de l'interculture, quand le sol est laissé nu. 
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 colza escourgeon blé pois 
protéagineux 

betteraves 

sucrières 

orge de printemps, 
maïs, tournesol  

jachères 

1991-1995 6 (5) 14 (7) 34 (7) 16 (3) 21 (8) 8 (6) 2 (2) 

1996-2001 10 (7) 8 (4) 45 (8) 15 (7) 15 (6) 4 (4) 3 (0) 

1991-2001 8 (6) 11 (6) 40 (9) 15 (6) 18 (7) 6 (5) 2 (1) 

Tableau 2.2/ 2 : Pourcentages moyens de la surface occupée par les cultures principales. Ecart type 
inter-annuel entre parenthèses. 

2.2.2.1.7 Mise en oeuvre des  bonnes pratiques agricoles  

Des modifications de pratiques culturales ont été introduites en 1989 afin de lutter contre la 
pollution croissante de l’eau des captages. Les BPA concernent 21 parcelles et 145 ha dont 137 ha situés à 
l’intérieur du périmètre du bassin. Elles portent sur: 1) la fertilisation raisonnée ; 2) l’introduction de 
cultures intermédiaires avant toute culture de printemps ; 3) l’enfouissement des résidus de culture 
pauvres en azote. Les agriculteurs ont adhéré volontairement à ces BPA en 1989, puis ont bénéficié d’une 
aide européenne à partir de 1993 ("article 19"). Les parcelles ont été ensuite contractualisées entre 1996 et 
2000 sous le régime des "mesures agri-environnementales" avec réduction d’intrants. Ces mesures 
ajoutent, au précédent cahier des charges, la réduction de 20% des apports d’azote et de pesticides.  

La fertilisation est raisonnée selon la méthode du bilan prévisionnel d’azote minéral, à l’aide du 
logiciel AZOBIL, qui est paramétré pour 25 cultures (Machet et al., 1990). 

Les cultures intermédiaires piéges à nitrate sont des cultures de seigle ou de moutarde nématicide 
ou des repousses de colza ou d’escourgeon. La période conseillée pour le semis est la dernière décade 
d’août. Le seigle est semé au semoir centrifuge, suivi d'un déchaumage léger. La moutarde est semée par 
un semoir en ligne, après un déchaumage profond. Ces cultures intermédiaires sont détruites par un 
labour, effectué au plus tôt le 1er décembre et au plus tard fin janvier. Les repousses sont détruites soit par 
labour en septembre si elles précèdent une culture d’hiver, soit en décembre. 

2.2.2.2Mesures expérimentales  

2.2.2.2.1 Données climatiques 

La pluviométrie est mesurée sur 4 sites, équipés de pluviomètres enregistreurs (Figure 2.2/3). La 
température de l'air sous abri, à deux mètres, est mesurée sur les sites m1 et m3. Des échantillons de pluie 
sont collectés en vue d’un dosage du nitrate et, pour certains, des isotopes 18O, 2H et 3H. 
L'évapotranspiration potentielle (ETP) est donnée par la station météorologique d’Aulnois-sous-Laon, 
située à 14 km au Nord-Ouest et à l’altitude 90 m. Les résultats annuels de ces mesures sont présentés 
dans le Tableau 2.2/3.  

 

début fin Température (°C) ETP (mm) Pluie (mm) P-ETP)(mm) 
01/08 31/07 Moyenne Cumul Cumul Cumul 
1990 1991 9.5 692 570 -123 
1991 1992 9.8 759 619 -141 
1992 1993 10.1 667 765 98 
1993 1994 10.0 740 853 114 
1994 1995 10.8 712 829 117 
1995 1996 9.4 716 544 -172 
1996 1997 9.4 689 746 58 
1997 1998 10.7 741 684 -57 
1998 1999 10.2 755 835 80 
1999 2000 10.2 758 909 151 
2000 2001 10.5 764 1066 125 
2001 2002 10.1 756 641 121 

moyenne 10.1 729 755 31 
Ecart type 0.5 33 153 119 

Tableau 2.2/3 : Données climatiques annuelle sur le site Monbérault, à Bruyères (02), de août à juillet. 
ETP = Evapotranspiration Potentielle. 
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2.2.2.2.2 Mesures sur les sols et les cultures 

Les mesures sont effectuées sur 36 stations permanentes d’observation choisies parmi les 21 
parcelles cultivées (Figure 2.2/4). Ces stations représentent les différentes cultures et les matériaux sols. 
Les stocks d’eau (WS) et d'azote minéral du sol (SMN) sont mesurés sur les 36 stations 3 ou 4 fois par an. 
La profondeur des mesures est de 120 cm sur les sols limoneux épais; elle est de 90 cm sur les autres sols, 
dits superficiels. Les mesures sont faites aux périodes suivantes: 1) à la récolte; 2) en début de période de 
drainage; 3) en fin d’automne; 4) en milieu d'hiver. Les mesures sont effectuées par carottage à la sonde 
tubulaire de 2 cm de diamètre à raison de 6 carottes par tranche de 30 cm. Les carottes sont mélangées et 
congelées.  Chaque échantillon est ensuite décongelé et soigneusement mélangé. Le dosage du NH4

+ et du 
NO3

- est effectué par colorimétrie en flux continu. Les ions nitrates sont réduits en nitrite sur une colonne 
de cadmium, puis  colorés par la méthode de Griess-Ilosvay (Henriksen et Selmer, 1970). Les ions 
ammonium sont dosés selon la méthode à l’indophénol (Verdouw, 1977). Les résultats sont convertis en 
kg N ha-1 en fonction de la masse volumique de chaque matériau.  

Les prélèvements des végétaux visent à déterminer la biomasse produite et les exportations d’azote. 
Les mesures faites sur les céréales, maïs et tournesol, permettent de calculer directement le rendement 
biologique. Les mesures faites sur les cultures de pois, de colza et de betterave, donnent uniquement les 
teneurs en azote et l’indice de récolte; le rendement "agriculteur" est alors utilisé comme référence pour 
connaître la masse des produits récoltés; leur teneur en azote est mesurée après broyage par la méthode 
Dumas. 

2.2.2.2.3 caractéristiques et teneurs en eau et en nitrate des  couches géologiques  

Des carottages ont été effectués, en 1991 et 1995, sur les 10 premiers mètres des couches 
géologiques meubles, pour en connaître les stocks d'eau et de nitrate (Mary et al, 1992; Beaudoin et al, 
2005). Ces observations ont été complétées en 1999, par 3 forages réalisés avec un carottier de diamètre 
100 mm (Beaudoin et al., 2001). Ils ont été implantés de façon à échantillonner les zones de battement 
maximal de la nappe (forages P1 et P2), et la zone proche de la source principale Zézin (forage P3). 
L'objectif était de quantifier les profils de teneur en eau et en nitrate en fonction de la présence ou non de 
la nappe de l’Auversien au-dessus de la nappe du Lutétien (Figure 2.2/2). Un deuxième objectif de ces 
forages, était d'y suivre la piézométrie; c'est pourquoi ils ont été effectués en fourrière de façon à ne pas 
trop gêner les pratiques agricoles. Les forages P1 et P2 ont été positionnés en "flûte de Pan", à 5 m de 
distance. 

Les forages ont été réalisés d'abord par battage dans les horizons meubles, puis au trépan, avec 
injection d’eau, dans les matériaux calcaires. Les principaux substrats géologiques constituant le sous-sol 
ont été échantillonnés. Les carottes ont permis de déterminer l'épaisseur des différents horizons dont celle 
des vides présents dans les matériaux. 383 échantillons ont été décrits selon leur morphologie : masse 
volumique, couleur, consistance, texture, effervescence à l'acide, humidité, éléments secondaires. Les 
carottes ont été classées en 7 matériaux géologiques principaux. Les principaux horizons meubles ont fait 
l’objet d’une analyse physico-chimique, réalisée au laboratoire INRA d’Arras. Les échantillons analysés 
sont des cylindres de 6 cm de hauteur et 6 cm de diamètre, prélevés au sein des carottes à un pas de 25 
cm. Pour se prémunir d’une éventuelle pollution par l’eau de forage de la carotte, seul l’intérieur des 
carottes et seules, les carottes non émiettées ont été dosées. Nous avons vérifié, sur quelques échantillons, 
que la teneur en azote de la couronne rejetée était égale à la teneur du cylindre central, lieu du dosage, ce 
qui conforte la validité de nos mesures. 

Les forages, effectués en topographie plane ou convexe, sont supposés représentatifs pour l'étude 
des processus de circulation de l’eau. L’eau excédentaire, présente dans les zones saturées, a eu le temps 
de s’infiltrer avant la mesure. L’humidité mesurée est donc supposée être représentative de l’humidité 
matricielle, à l'exception de la zone d’enracinement. La teneur en nitrate mesurée ne peut pas être 
représentative de l’ensemble du bassin à cause de la position du forage sur des lieux de re-croisement 
d'épandage d'engrais. L'objectif n'est pas de quantifier les stocks d’azote dans l'absolu mais de déterminer 
la forme du profil de nitrate, pour caractériser la circulation de l'eau qui s’opère entre les deux nappes au 
droit de P1 et P2, et de vérifier l’existence d’un gradient vers P3.  

2.2.2.2.4 Débits et concentrations aux exutoires 

Les 5 sources, ayant un débit supérieur à 1 m3 h-1, font l’objet de mesures hebdomadaires (Figure 
2.2/2). Les sources mineures, dont le débit est de 10 fois à 100 fois inférieur, font l’objet de mesures 
bisannuelles. Les mesures de débit sont effectuées par volumétrie ou limnimétrie. Les mesures 
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volumétriques, très reproductibles, sont faites sur toutes les sources. Les mesures limnimétriques 
concernent les sources 2, 3 et 5, dont les exutoires sont équipés d’une échancrure triangulaire. Le débit est 
calculé à partir de la hauteur d’eau mesurée selon la formule de Gourlet (Castany, 1967). Le liminimètre 
de la source 2 (Fontaine-ND) est équipé d’une sonde à ultrasons, reliée à une centrale CR2M enregistrant 
les données horaires, depuis 1992. Les 3 forages sont équipés d'un capteur de pression PARATRONIC 
relié à une centrale d'acquisition, depuis octobre 1999. Des mesures mensuelles manuelles sont faites avec  
une sonde lumineuse SEBA KLL. 

Des échantillons d'eau sont prélevés en même temps que les mesures de débit volumétrique ou 
piézométriques manuelles. L’eau des forages est prélevée, sans pompage préalable, avec un 
échantillonneur manuel de liquide. La concentration en nitrate est mesurée systématiquement; 
l'abondance isotopique et la radioactivité spécifique des isotopes de l'eau ont été mesurées à certaines 
dates. Les abondances isotopiques en oxygène 18 (18O) et deutérium (2H), ont été mesurées par 
spectrométrie de masse; l'activité spécifique du tritium (3H) a été mesurée sur un compteur à scintillation 
après concentration électrolytique de l'eau.  

2.2.2.3Calculs  

2.2.2.3.1 drainage et lixiviation d’azote sous les racines à l’échelle du bassin 

 Les pertes d’eau et d’azote sont calculées avec le modèle LIXIM, à partir des mesures des profils 
d’eau et d’azote (Mary et al, 1999). Le modèle a été adapté pour prendre en compte l'impact de 
l'absorption des cultures en hiver (Beaudoin et al., 2005). Des tests du modèle ont été réalisés sur des 
résultats d’expérimentations en sols développés sur limon profond et sur craie. Le modèle requiert les 
données suivantes : - teneurs initiales d’eau et d’azote sur la profondeur d'enracinement - capacité 
volumique de rétention en eau de chaque horizon - pluviométrie (P), évapotranspiration (ETP) et 
température moyenne de l’air (T). En l’absence d’incorporation de résidus entre les pas de mesure, la 
minéralisation nette peut être ajustée par méthode inverse. Le modèle d'élution de LIXIM se base sur le 
concept de cellules de mélange ; ce type de modèle converge vers les modèles convectif-dispersif avec un 
temps de calcul 10 fois moindre (Gorres et Gold, 1996). La convergence s’opère quand l’épaisseur des 
cellules est égale à la moitié de la dispersivité et que celle-ci est moindre que 15cm, ce qui est le plus 
probable (Vander Plog et al., 1995). 

L’intégration temporelle, à l’échelle de la rotation culturale, est effectuée par addition des résultats 
des cycles successifs, en considérant qu'il n'existe pas d'interaction entre eux. Les quantifications sont 
clôturées à la date fixe du 31/07, pour comparer les flux entre années et entre rotations. Les effets  croisés 
des types de sol et des types de culture, sur la concentration de l'eau de percolation sous les racines, sont 
présentés par Beaudoin et al. (2005). Les flux ont été calculés pour  les années 1990/91 à 1998/99. 

L’intégration spatiale, sur la zone cultivée, est faite au prorata de la surface représentée par chaque 
station de mesure. L’hypothèse est faite, qu’en absence de ruissellement, il n’existe pas d’interaction entre 
mailles, sur le plan  hydrologique. La localisation des parcelles par rapport à chaque exutoire n’est pas  
prise en compte. Le calcul d’intégration fournit les flux sortant, sous la zone racinaire, à l’échelle du 
bassin, soit  la quantité totale d'eau drainée et la quantité totale d'azote lixivié. La concentration moyenne 
annuelle ou inter-annuelle est alors égale à leur ratio. Le calcul du drainage dans les surfaces non 
cultivées est fait par bilan hydrique décadaire. Une concentration forfaitaire de 4.4 mg NO3 l

-1 leur est 
affectée, d’après la concentration mesurée sous forêt lors d’un sondage profond en septembre 1995 (non 
présenté), et confirmée par les résultats obtenus sous un lysimètre enherbé (Ballif, 1996). Les rejets des 
habitants sont ajoutés au flux total de la zone non cultivée (5 kg N habitant-1 an-1). 

La sensibilité des calculs, en fonction des incertitudes sur les valeurs d’entrée de LIXIM, est 
calculée en utilisant des fonctions de propagations simplifiées : - l’erreur sur la mesure de teneur en eau 
se propage sur le drainage avec un taux de 100% - l’erreur sur la mesure de SMN se propage 
proportionnellement au taux “quantité lessivée /SMN initial” et bornée par 1.0. Ces erreurs sont ensuite 
agrégées à l’échelle du bassin comme le sont les flux élémentaires. Une autre estimation de l'aléas 
affectant les sorties de LIXIM consiste à faire varier les dates de son initialisation.  L’occurrence tardive 
du drainage, pour l’exercice 1995/96, a permis d’initialiser les calculs à 2 ou 3 dates différentes. Cela a 
permis de calculer un écart type sur les sorties du modèle. La profondeur de mesure des SMN a été 
portées à 150 cm en 1994, ce qui permet de comparer les flux obtenus pour les deux profondeurs, 120cm 
et 150cm, pour les années 1994/95 et 1995/96 pour l’ensemble de la zone cultivée (Beaudoin et al., 2005). 
Les erreurs liées à la structure spatiale du dispositif, peuvent être assimilées aux erreurs d’interprétation 
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de la portée des mesures locales (Beckie, 1996). A défaut d’employer une méthode stochastique, la 
méthode a consisté à faire varier la part de la surface affectée aux stations les plus sensibles de chaque 
parcelle. Les biais et erreurs absolues ont été additionnés en considérant qu'ils étaient indépendants. 

2.2.2.3.2 Stockage d’eau dans les couches géologiques  

L’objectif est d’estimer le stock d’eau, contenu dans la micro-porosité des matériaux, qui 
représente la majeure partie de l’eau stockée dans l’aquifère. Il est nécessaire de connaître les volumes 
des couches géologiques, leur masse volumique et leur teneur en eau. La carte d'affleurement de ces 
matériaux, dressée à partir de la carte des sols, permet d'estimer les surfaces de la base des limons, des 
sables, des marnes et caillasses, du calcaire grossier et des sables glauconieux. Les volumes sont ensuite 
estimés, en assimilant chaque assise géologique à une pyramide régulière tronquée. Les pentes de chaque 
assise sont calculées en prenant les pentes réelles pour les limons et sables, ce qui donne l'angle q entre 
l'horizontale et l'arête de la pyramide. Chaque horizon est ensuite divisé en couches superposées 
d'épaisseur H connue, à partir de la base B de l’assise géologique. La petite base b est ensuite calculée 
par : 

b = ÖB * H *Ö2 /(tan q * ÖB²)                                    (1) 
Le volume de roche R est alors : 
R = H * (B + b) /2                                                      (2) 
Le volume des vides V se calcule de la même façon, avec la hauteur des lacunes h : 
V= h *(B + b) /2                                                        (3) 
La masse de roche (M) est égale, pour chaque étage, à: 

M = V * r                                                                   (4) 

où r  est la densité apparente du solide. L’humidité volumique Hv est : 

Hv = r  * Hp                                                              (5) 
où Hp est l’humidité pondérale matricielle. Le volume d’eau Ve contenu dans l’étage est  : 
Ve = Hv * R                                                               (6) 
Les valeurs moyennes de masse volumique, d'humidité matricielle volumique et d'humidité 

matricielle massique de chaque étage géologique, sont ensuite calculées : 

r  =�  M / �  R                                                            (7) 

Hv =�  Ve /�  R                                                          (8) 

Hp = Hv / r                                                                (9) 

2.2.2.3.3 Recharge de la nappe et stock d'eau de la zone saturée  

Nous avons utilisé le modèle de Maillet pour simuler les débits à l'exutoire de l'aquifère et le 
volume de la zone saturée. Ce modèle assimile l'aquifère à un seul réservoir constitué d'un matériau 
poreux en équilibre hydrostatique (Castany, 1967). Selon la loi de Poiseuille, le débit à l'exutoire D (m3 s-

1), est proportionnel à la charge hydraulique : 

 ChD =                                                                   ( 10) 

C étant la conductance de la nappe (m2 s-1) et h la hauteur piézométrique moyenne (m). Si l'on appelle A 
l'aire de l'aquifère (m2), le volume de la zone saturée QSZ (m

3) est: 

  AhQSZ =  

On peut alors montrer que le débit à l'exutoire obéit à la relation : 

 ( ) teIDID a--+= 0                                               (11) 

D0 étant le débit initial (m3 s-1), a le coefficient de tarissement ( AC=a , s-1), et I la recharge (m3 s-1), 
supposé constant, sur le pas temps de mesure (1 semaine). En régime de tarissement (I = 0), cette 
équation s'écrit : 

 teDD a-= 0                                                              (12) 

a peut être calculé à partir des mesures de débit faites en été, lorsque le bilan hydrique est fortement 
négatif. Le volume de la zone saturée (QSZ) est proportionnel au débit de sortie : 
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aDQSZ =                                                 (13) 

2.2.2.3.4 Temps de renouvellement de l'eau dans le système hydrologique  

Le temps de renouvellement moyen de l’eau de l’aquifère (TMR) peut être calculé à partir de la 
connaissance des stocks d’eau de la zone non saturée (QUZ) et saturée (QSZ), en faisant l'hypothèse de l'état 
stationnaire de la nappe:  

( ) IQQMRT SZUZ +=                               (14) 

QSZ a été estimé pour la nappe du calcaire Lutétien à partir du modèle de Maillet selon l'équation (13). Le 
stock d’eau de la nappe des sables auversiens est négligé. Le volume QUZ est égal à la somme des stocks 
d’eau de chaque couche géologique.  

2.2.2.3.5 Temps moyen de séjour de l'eau dans le système hydrologique  

Une première campagne de mesures de tritium a été réalisée en 1991/92 (Beaudoin et al., 1996). 
Elles nous ont permis d'estimer le temps moyen de séjour (TMS) de l’eau dans le système hydrologique. 
Le calcul est basé sur les mesures d'activité tritium et sur l'utilisation d'un modèle adapté, MULTIS 
(Richter et Szymczack, 1992). Les deux types extrêmes d'écoulement de l'eau sont considérés: le modèle 
"piston" dans lequel il n'y a aucun mélange des eaux, et le modèle de mélange parfait (Bolin et Rodhe, 
1973). Ces deux modèles peuvent être associés en série ou en parallèle, suivant les conditions 
hydrogéologiques (Zuber, 1986). 

Une deuxième campagne de mesures, portant à la fois sur les eaux des nappes et des sources, a été 
effectuée en juin 2000 et février 2001 afin de conforter ces résultats. Les teneurs en tritium mesurées sont 
comparées aux teneurs qu’aurait dû connaître l’eau, s’il n’y avait eu recharge, en fonction de la 
décroissance radioactive du tritium (demi-vie = 12.3 ans).  

L’activité Tritium après N années d’une eau ayant initialement une activité Ao est : 
A = Ao * exp (- N*Log2/12.3)                                    (15) 
Cela permet de calculer le taux de mélange de l’aquifère réalisé entre 1992 et 2001. Soient Va le 

stock d’eau et Aa son activité tritium avant 1992; soient Vr le stock d’eau et Ar son activité tritium après 
1992. La conservation des masses d'eau et de tritium donne les équations: 

V = Va + Vr                                                              (16) 
V.A = Va.Aa + Vr.Ar                                               (17) 
On en déduit le taux de renouvellement de l’eau depuis 1992:  
Vr/V = (A-Aa) / (Ar-Aa)                                            (18) 

2.2.3 Résultats et discussion 

2.2.3.1Flux d’eau et d’azote à l’entrée de l'aquifè re 

2.2.3.1.1 Données climatiques 

Les normales calculées sur 12 années sont légèrement supérieures aux données trentenaires de St 
Quentin. La pluviométrie annuelle, sur les années étudiées (1990-2002), présente une grande variabilité: 
ainsi l'année 1995/96 a-t-elle été presque aussi sèche que l’année 1975/76, la plus sèche du siècle, et 
l'année 2000-01 a été très humide puisqu'elle excèdent de près de 100 mm le maximum des 30 années 
antérieures (960 mm). La température est moins variable ; seules les années 1996/97 et 1995/96 ont connu 
de longues périodes de gel. Les 5 dernières années font partie des années les plus chaudes des 12 
dernières années. 

2.2.3.1.2 Quantités d'azote minéral en fin d’automne et mi-hiver 

Le stock d'azote nitrique de fin d'automne informe sur les risques potentiels de lixiviation. Le stock 
moyen, mesuré en fin d'automne sur l'ensemble du bassin, a été de 42 kg N ha-1 , en moyenne, sur le profil 
de sol (120 cm en sols profonds; 90 cm en sols superficiels). Ces stocks varient d'un facteur 2 en fonction 
des années, avec un écart-type inter-annuel de 10 kg N ha-1 (Figure 2.2/5). Ces stocks varient aussi en 
fonction du type de succession culturale, mais assez peu en fonction des sols (Beaudoin et al., 2005). A 
contrario, l'étude préliminaire effectuée par Machet et Mary (1990), avait montré que les excédents 
d'azote minéral étaient importants dans les sols superficiels, soumis à une fertilisation conventionnelle, 
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car les objectifs de rendements étaient surestimés. L'impact du type de culture est lié à la durée de 
l'interculture et à leur degré de développement avant la reprise du drainage. Les modifications de 
pratiques ont pour effet de réduire le stock d'azote nitrique du sol à la reprise du drainage et d'en réduire la 
variabilité (Beaudoin et al., 2004). Les cultures intermédiaires ont réduit le stock d'azote minéral, de 40 
kg N ha-1 en moyenne, par rapport aux sols peu couverts ou laissés nus, indépendamment du type de sol.  

Le stock moyen mesuré en milieu d'hiver a été de 44 kg N ha-1 avec un écart-type inter-annuel de 
14 kg N ha-1 (Figure 2.2/5). Ces stocks varient selon un facteur 3, en fonction de l'année, mais assez peu 
en fonction de la succession culturale et des sols (Beaudoin et al., 2005). La variation de stock entre la fin 
d'automne et le milieu d'hiver est nettement positive les années-récolte 1991 1993, 2000, 2002; elle est 
nettement négative les années récolte 1994 et 2001. Le stock d'azote nitrique de milieu d'hiver résulte des 
effets de la lixiviation, de la minéralisation et de l'absorption d'azote. Cette dernière est assez faible et 
compense partiellement l'effet de la minéralisation. Les années à variation positive (négative) représentent 
les années à faible (forte) lixiviation. La lixiviation s'est poursuivie les années à fort drainage printanier, 
en 1994, 1995,1998, 2001. L'estimation précise de la lixiviation nécessite de recourir à un modèle 
d'élution.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 2.2/5 : Moyenne et écart type des stocks d’azote nitrique ( kg N ha-1) des 36 stations de mesure 
du site de Bruyères en fin d’automne et milieu d’hiver qui précèdent la récolte.   

2.2.3.1.3 Drainage et lixiviation sous la zone cultivée 

Pendant les 8 ans d'étude, sur la zone cultivée, le drainage, le lessivage et la concentration sont 
respectivement de 225 mm an-1, 24 kg N ha-1 an-1 et 46 mg NO3 l

-1. Les moyennes annuelles, du drainage 
et du lessivage, pondérées sur l’ensemble de la zone cultivée, sont fortement variables (Tableau 2.2/4). Le 
drainage annuel moyen pondéré, varie de 83 à 453  mm an-1, sur les 8 années étudiées. Les pertes d’azote 
varient de 8 à 44  kg N ha-1 an-1. La concentration moyenne  annuelle pondérée varie de 39 à 56 mg  
NO3 l

-1. La concentration varie beaucoup moins avec les années. Compte tenu  de la stabilité des reliquats 
d'azote minéral en fin d'automne sur l'ensemble de la période 1990-2002, nous faisons l'hypothèse que la 
concentration moyenne de l'eau de percolation, pendant les années 2000-2002, ne diffère pas 
significativement de celle calculée pour les années précédentes. 

Les incertitudes moyennes inter-annuelles pondérées, d’origine aléatoire affectant ces calculs, 
seraient de +1.6 mm an-1, +0.6 kg N ha-1 an-1 et +1.0 mg NO3 l

-1 sur la zone cultivée, au risque de première 
espèce de 0.1, (Tableau 2.2/5). Ces chiffres sont d'un ordre de grandeur similaire à ceux obtenus en 
faisant varier la date d'initialisation pour l’année 1995/96 : 3.5 mm an-1, 0.4 kg N ha-1 et 2.6 mg NO3 l

-1. 
Le calcul pratique pour une année validerait le calcul théorique. La deuxième incertitude est liée aux 
erreurs possibles sur la représentativité des stations; l’hypothèse basse et l’hypothèse haute correspondent 
respectivement à affecter 1/3 et 1/2 de la surface de la zone cultivée en zone sensible au lessivage. Le 
drainage, le lessivage et la concentration sont alors modifiés respectivement de +0.8 mm an-1, 
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+1.0 kg N ha-1an-1 et +1.6 mg NO3 l
-1. Les incertitudes totales sur les flux moyens pondérés sont donc de 

+2 mm an-1, +2 kg N ha-1an-1 + 3 mg NO3 l
-1. Le premier biais étudié vient de la profondeur de mesure de 

120 cm utilisée en sols limoneux (Tableau 2.2/5) ; il est estimé respectivement en 1994/95 et 1995/96 
pour la zone cultivée à +12 et +8 mm.an-1 sur le drainage, +2.6 et +0.8 kg N ha-1 sur le lessivage et à +1.7 
et +0.4 mg NO3 l

-1 sur les concentrations des eaux de drainage. Le deuxième biais est dû à la non prise en 
compte de l’impact des fourrières dans le dispositif de calcul. Des zones de croisement des apports 
d’engrais de 10 m de largeur représenteraient 13% de la surface cultivée. Si l’excédent de fertilisation 
était localement de 100 kgN ha-1, il amènerait un excédent de SMN à la récolte d’environ 40 kgN ha-1 
(Beaudoin et al., 2005). En absence de culture piège à nitrate, ou de colza en automne, l’application du 
taux de lessivage annuel du SMN de fin d’automne à cet excédent donne une majoration locale de 20kg 
ha-1 du lessivage moyen. En présence de CC ou de colza, la majoration serait nulle. En intégrant la 
fréquence de ces deux situations, la concentration moyenne sous la zone cultivée serait majorée de  
+2 mg NO3 l

-1. Ces deuxième et troisième biais auraient donc un ordre de grandeur comparable et sont 
opposés. L’estimation globale néglige les interactions possibles entre les différentes sources d’erreur. Le 
calcul de la concentration moyenne de l’eau de drainage semble fiable, donc à l’échelle interannuelle.  

 

 fin drainage lixiviation concentration 
01/08 31/07 (mm an-1) (kgNha-1an-1) (mg NO3.l

-1) 
     

1990 1991 155 14 39 
1991 1992 101 9 40 
1992 1993 278 25 40 
1993 1994 453 44 43 
1994 1995 325 37 50 
1995 1996 83 8 45 
1996 1997 122 15 56 
1997 1998 194 21 48 
1998 1999 310 38 55 

Moyenne  225 24 46 
Ecart type 117 13 6 

Tableau 2.2/ 4 : Drainage, lixiviation et concentration en nitrate moyenne annuelle pondérée de l’eau 
de percolation calculée à partir des données des mesures effectuées sur les 36 stations de mesures et du 
modèle LIXIM ( Beaudoin et al., 2005).  

 

 drainage lixiviation concentration 
 (mm an-1) (kgNha-1an-1) (mg NO3.l

-1) 
a) aléas des mesures de stocks d’eau et d’azote ± 1.6 ± 0.6 ± 1.0 
b) aléas de l’intégration spatiale ± 0.8 ± 1.0 ± 1.6 
c) biais sur la profondeur d’enracinement +8.6 +2.2 +3.7 
d) biais du à la sur-fertilisation en fourrière 0 - 1.3 - 2.2 
Total de toutes les erreurs  +8.6 + 2.4 +0.9 + 1.6 +1.6 +2.6 

Tableau 2.2/5 : Incertitudes des calculs des flux moyens pondérés sous la zone cultivée du bassin.  
- hypothèse CV = 20% sur les mesures: mesures de reliquat. 
- biais résultant d’une profondeur de calcul de lessivage moindre que la profondeur d'enracinement en sol 
limoneux ( 120cm au lieu de 150 cm) 
- biais résultant de la non prise en compte des croisements d’apports d’azote dans les fourrières (supplément 
d’apport de 100kg sur 13.08 ha) 
- intervalle de confiance résultant du changement d'échelle (extrapolation spatiale basée sur deux limites 
d'extension des zones à enracinement superficiel : 44 ha et 67 ha). 
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Contrairement aux données élémentaires, la quantité d'azote lixivié, à l’échelle du bassin, est 
fortement corrélée à la quantité d’eau drainée. Pourtant chaque valeur moyenne intègre une forte 
variabilité liée aux types de sol et aux types de rotation culturale (Beaudoin et al., 2005).  Ce résultat peut 
s'expliquer par trois facteurs complémentaires : (i) la variance de l’ensemble se réduit avec 
l’augmentation du nombre d’individus; ainsi les incertitudes relatives sur les flux intégrés sont de 0.6% 
pour le drainage et de 2.5% pour le lessivage ou la concentration, soit 10 fois moindres que celles des 
sorties élémentaires de LIXIM; cela est cohérent puisque la variance se réduit proportionnellement au 
nombre d’observations (Gorres et Gold, 1996) ; (ii) les améliorations culturales permettent de réduire et 
donc de stabiliser, autour d’un minimum, la quantité d'azote lessivable; les simulations de Gorres & Gold, 
1996, montrent ainsi que la variabilité est moindre, en système de fertilisation raisonnée, qu’en système 
conventionnel ; (iii) la gamme de variation des capacités de rétention en eau des sols est comparable à 
celle du drainage annuel, ce qui réduit la variabilité du taux moyen annuel de lessivage.  

2.2.3.1.4 Drainage et lixiviation sur l'ensemble du bassin 

Sur l’ensemble du bassin, les flux moyens sont de 221 mm an-1, 19 kg N ha-1an-1 et 37 mg NO3 l
-1 

(Tableau 2.2/6). A l’échelle du bassin, l’apport d’eau de la zone de friches et de forêt réduit encore les 
variations de concentration. Les zones marginales apportent une marge de sécurité pour l'obtention d'une 
eau potable. Dans un but opérationnel, se focaliser sur le résultat de la seule zone cultivée ne serait pas 
pertinent car les zones marginales sont intrinsèques au système étudié : les bois occupent les fortes pentes 
caractéristiques du contexte géomorphologique qui génère l’hétérogénéité des sols des parcelles cultivées.  

 

  flux annuels totaux   flux annuels moyens 
zone  surface drainage lessivage  drainage lixiviation concentration 

  ha (1000m3 an-1) Kg an-1)  (mm an-1) (kgNha-1an-1) (mg NO3.l
-1) 

         

cultivée  139 351 3682  225 24 46 

non cultivée  48 115 237  212 4 9 
bassin  187 466 3918  221 19 37 

Tableau 2.2/6 : Drainage, lixiviation et concentration en nitrate moyenne annuelle pondérée de l’eau 
de percolation sous la zone cultivée interne au périmètre du bassin, sous les zones incultes ou habitées 
et pour l’ensemble du bassin d’alimentation enveloppe des 5 sources. 

Pour évaluer l’impact des BPA sur le site, il faut considérer la valeur de 46 + 3 mg NO3 l
-1 obtenue 

en zone cultivée seule. Ces résultats permettent de répondre positivement sur l’efficacité des BPA pour 
respecter la norme de potabilité dans l'eau de percolation. Les conclusions sur l’efficacité des BPA 
peuvent être aussi extrapolées aux régions des limons des plateaux ayant des parcelles planes et 
homogènes. Les BPA y seraient à la fois efficaces et nécessaires pour 3 raisons : - la valeur moyenne de 
31 mg NO3 l

-1 obtenue sous en sol limoneux est vite hypothéquée par des techniques culturales mal 
maîtrisées (cf Tableau 2.1/8) - ces régions sont souvent dépourvues de forêts et de prairies : ce qui exclut 
toute dilution - leurs systèmes de culture, à forte valeur ajoutée, sont souvent basés sur des productions de 
printemps, qui justifient d’autant plus une maîtrise de l’azote (Paux, 1999).   

2.2.3.2Caractérisation des matériaux et solutés en sous sol 

2.2.3.2.1 Nature des matériaux forés 

Les profondeurs atteintes ont été de 13, 49 et 19 m respectivement dans les forages P1, P2 et P3. 
Les carottes ont été conservées et ont fait l'objet d'une description morphologique (Maucorps et al., 2001). 
Des lacunes de matériaux sont apparues à la remontée de certaines carottes faites au trépan. Ces lacunes 
révèlent vraisemblablement l’existence de vides de nature tectonique (diaclases) ou karstique.  

Nous avons pu en déduire les profondeurs d’apparition et donc l'épaisseur des strates de faciès 
variés. L’examen des carottes révèle l’extrême variabilité verticale des matériaux : - dans la transition 
entre l’Auversien et le Lutétien : les lits de sables roux et d’argile très compacte alternent avec un pas de 
l’ordre de 10 cm; - dans le Lutétien supérieur, par l’alternance des marnes et des caillasses avec un pas un 
peu plus grand; -entre le calcaire grossier et les sables glauconieux, avec des alternances répétées de 
sables et de calcaires. L’argile de St-Gobain contient 52% d’argile et 40% de sable ; le pH eau est neutre. 
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L’argile de Laon présente une composition très variable, en fonction de l’existence d’horizons ligniteux : 
en P2, elle contient 55% d’argile et 16% de matière organique; en P3, elle contient 46% d’argile et 1.4% 
de matière organique; le pH eau y est basique. Au sein du calcaire grossier, en P2, à la profondeur 36 m 
(12.45 m  au dessus de l'argile de Laon), nous avons noté l’existence de phénomènes d’oxydo-réduction 
qui pourraient correspondre à la zone de battement maximal de la nappe. L' alternance de matériaux 
perméables et imperméables devrait avoir des conséquences importantes sur la circulation de l’eau.  

2.2.3.2.2 Humidité pondérale et teneur en azote minéral dans les forages 

Les mesures ne décrivent qu’un quart de l’épaisseur des matériaux forés. Les données des sondages 
P1 et P2 sont présentées comme si ces derniers étaient rigourseuement superposés.  

Les humidités pondérales varient de 0.05 à 0.60 g eau g-1 matériau sec, en fonction de la texture du 
matériau (Figure 2.2/6). Les marnes et caillasses (situées 20 à 25 m au-dessus de la couche d'argile de 
Laon) sont le siège de variations verticales très fortes. Les humidités des calcaires grossiers du Lutétien 
mesurées dans les forages P2 et P3, sont assez proches, pour une même altitude. Elles varient entre 0.05 
et 0.26 g g-1; cette dernière valeur approche la valeur donnée par Bousquié (1979), à partir de mesures de 
laboratoire, pour la porosité accessible à l’eau. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 2.2/6 : Profils d’humidité pondérale (%) des forages P1 et P2 considérés comme superposés. 

Les teneurs en nitrate de l'eau contenue dans le matériau, sont également très variables, de 0.5 à 40 
mg N-NO3 l-1, soit de 2 à 210 mg NO3 l

-1. Ces variations ne sont pas corrélées à celles de la teneur en eau, 
à l’exception des calcaires du Lutétien dans le forage P2, où un gradient croissant d’eau et de nitrate 
apparaît avec la profondeur. Différents niveaux de teneur en nitrate apparaissent. Dans le profil P1-P2, les 
concentrations sont de l'ordre de 45 à 90 mg N-NO3 l

-1
,
 dans les limons et sables, puis de l'ordre de 20 mg 

N-NO3 l
-1

 dans le marnes et caillasses et la partie sommitale du calcaire grossier, et enfin croissent assez 
régulièrement avec la profondeur jusqu'à 70 mg NO3 l

-1. Dans le sondage P3, qui explore exclusivement le 
calcaire grossier, les concentrations montrent 3 paliers en fonction d'une profondeur croissante : - de 
l'ordre de 20 mg NO3 l

-1
 jusqu'à 7 m, puis un palier à 70 mg NO3 l

-1
 jusqu'à 12 m, puis un gradient 

croissant atteignant 120 mg NO3 l
-1

 à 15 m et enfin un palier à 70 mg N-NO3 l
-1.  

Les teneurs en ammonium varient entre 0 et 5 mg N-N H4 L-1, ce qui est surprenant car 
l'ammonium est une forme d'azote fortement adsorbée sur le complexe argilo-humique. Deux pics de 13-
14 mg N H4 L

-1 apparaissent dans les profils P1 et P2. Le premier pourrait correspondre à une zone de 
battement de nappe des sables auversiens (+37 m au dessus de l’argile de Laon,); le second est situé à la 
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transition entre les marnes et le calcaire grossier à cérithes sous jascent (+22 m). Ils pourraient être dus à 
une réduction disséminatrice du nitrate. 

Là où un transfert vertical et conservatif du nitrate est possible, les teneurs mesurées sont assez 
cohérentes avec celles calculées avec le modèle de lessivage LIXIM (Beaudoin et al., 2005) et avec celles 
mesurées dans des sources. En  P1-P2, la concentration moyenne de 65 mg NO3 L

-1 sur les 5 premiers 
mètres de limon est deux fois plus élevée que celle calculée précédemment sous la zone racinaire avec 
LIXIM, pour le même type de sol. Ceci résulterait de l'effet de la fourrière, générant des apports excessifs 
d'azote. La concentration de 125 mg NO3 L

-1 au niveau de la nappe des sables auversiens est en cohérence 
avec les teneurs calculées dans l'eau de percolation sortant de la zone racinaire en zone sableuse. En P3, 
sous un sol caillouteux, la faible concentration en nitrate dans les 6 premiers mètres s'explique par la mise 
en jachère de la parcelle en 1993 (non présenté). Le plateau de 70 mg NO3 L

-1 qui apparaît ensuite est 
probablement du aux pratiques améliorées avant la mise en jachère. Enfin, la teneur atteignant 120 mg 
NO3 L

-1 serait héritée des pratiques initiales conventionnelles. En dessous, la concentration est influencée 
par la nappe. 

La nappe du Lutétien sur la partie sommitale du plateau est protégée par l’aquifère de l’Auversien, 
voire des nappes fugaces ou localisées au sein des marnes et caillasses. La zone de battement maximal de 
la nappe du Lutétien au sommet du plateau pourrait atteindre 15 m au-dessus de l’argile de Laon; elle 
n'atteint donc pas l'étage de l’argile de St-Gobain ou celui des marnes et caillasses. La nappe du Lutétien 
ne pourra donc pas être en charge, ce qui rend une dénitrification généralisée peu probable. Le nitrate en 
transit vers cette nappe pourrait être néanmoins dénitrifié localement et temporairement.  

2.2.3.3Flux d’eau et d’azote à l’exutoire 

2.2.3.3.1 Débits d'eau à l'exutoire et niveaux piézométriques 

Le débit moyen mesuré de l'ensemble des sources est de 39.5 m3 h-1; le débit de la source Zézin est 
de 18.5 m3 h-1; les débits des sources Fontaine-ND et St-Pierre sont respectivement de 5.5 et 7.0 m3 h-1 
(Tableau 2.2/7). La contribution de la source Zézin au total est de 47%. Les débits des sourcins et sources 
de l'Auversien ne dépassent pas quelques dixièmes de m3h-1. A l’échelle inter-annuelle, la contribution de 
chaque source à l’ensemble est très stable malgré de fortes fluctuations des débits. Le calcul du débit total 
du bassin est estimé comme le débit total mesuré, en ne comptant que la moitié du débit de la source du 
Bélier, accru d’un coefficient stable pour intégrer les débits des sourcins issus du Lutétien.  

 

 ST Pierre Zézin FND St François Bélier Total mesuré 
 Total Nord Sud      
         

Débit (m3 h-1) 5.5 4.6 1.4 18.5 7.0 3.1 4.9 39.5 
% débit mesuré 0.14 0.12 0.04 0.47 0.18 0.08 0.12 1.00 
Concentration        
(mg NO3 l

-1) 61 56 73 54 56 39 37 52 

Tableau 2.2/7  : Débit moyen horaire, part du débit dans le total des débits mesurés, concentration 
moyenne et débit total des sources du Lutétien du plateau de Bruyères, de 1990 à 2002. FND = 
Fontaine Notre Dame. 

Les variations inter-annuelles de débit sont importantes: le débit total est passé de 58 m3 h-1 en 
juillet 1989 à 20 m3 h-1 en août 1992, puis à 84 m3 h-1en mai 2001. Les débits de la source Zézin, 
Fontaine-Notre Dame (FND), St-François présentent des fluctuations saisonnières fortes et synchrones 
(Figure 2.2/7). Les débits des sources FND et St-François sont fortement corrélés avec ceux de la source 
Zézin (coefficients de corrélation respectifs r = 0.98 et 0.90). Les débits croissent lentement en automne 
puis plus ou moins brutalement avec la reprise des pluies efficaces. Le temps de réponse des débits aux 
épisodes pluvieux d'hiver est de l’ordre de la semaine pour Zézin mais de 2 à 3 mois pour St Pierre. 
Ensuite, les débits régressent à un rythme exponentiel.  
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Figure 2.2/7 : Cinétiques du cumul P-ETP depuis 1989 et des débits des principales sources étudiées 
du plateau de Bruyères (m3 heure-1) de 1989 à 2002. La source St Pierre est l’addition de deux 
branches (Nord et Sud). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

Figure 2.2/8 :  Cinétiques des teneurs en nitrate des principales sources étudiées du plateau de 
Bruyères (mg NO3 L

-1) de 1989 à 2002. La source St Pierre est le mélange de deux branches (Nord et 
Sud). 

Les données piézométriques sont disponibles depuis fin 1999 (Figure 2.2/9). Les hauteurs de  
nappe diffèrent fortement entre les trois piézomètres. La hauteur en P2 a présenté une hauteur très forte au 
moment du forage, qui s’est répétée en février-mars 2000. La première est probablement due à des 
infiltrations d’eau suite au forage ; la seconde peut être considérée comme un artefact fugace puisque 
cette haute valeur ne s’est pas répétée pendant le fort excédent P-ETP de 2000/2001. Les variations 
temporelles sont plus importantes pour le piézomètre P1, décrivant la nappe de l’Auversien. La pente 
pendant le tarissement est beaucoup plus forte en P1 qu’en P2 et P3. Les hauteurs piézométriques étaient 
maximales en avril 2001 en P1 (4.0 m), en juillet 2001 en P2 (11.7 m) et en avril 2001 (3.1 m) en P3. 
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Figure 2.2/9 : Cinétiques comparées du cumul P-ETP (mm) depuis 1989, du débit de la source 
Fontaine Notre Dame (m3 h-1) et des hauteurs piézométriques des aquifères du plateau de Bruyères de 
1999 à 2002. 

Les différences de débit seraient dues à leurs différences d'altitude (Cabon, 1993). La stabilité des 
contributions et le synchronisme des variations des débits des sources Zézin, Fontaine-ND, St-François et 
Bélier suggère que leurs nappes sont en équilibre piézométrique ou bien sises dans des structures 
hydrologiques similaires. Cependant, cela ne peut être qu'une relation de structure car la hauteur 
maximale piézomètrique en P2 est atteinte en juillet 2001, de façon amortie et décalée dans le temps. Le 
tarissement qui suit y est lui-même beaucoup plus amorti que celui visible à l’exutoire. Les débits des 
sources St-Pierre présentent ce même décalage temporel par rapport aux sources Zézin et FND alors que 
leur bassin est dépourvu des étages de l'Auversien et du Lutétien supérieur. Il est probable que les 
matériaux de ces deux étages génèrent des circulations latérales hypodermiques qui influencent les 
sources Zézin, FND, St François et du Bélier. 

2.2.3.3.2 Concentration de l'eau à l'exutoire et dans les piézomètres 

En 1970, la concentration nitrique de la source Zézin atteignait déjà 20 mg l-1 (Figure 2.2/1). La 
concentration a ensuite cru régulièrement depuis 1974. La concentration de la source St-Pierre (mélange 
des deux branches) a augmenté plus rapidement dans les années 1970 puis s’est stabilisée autour de 75 
mg NO3 l

-1 à partir de 1980.  
La concentration moyenne pondérée du nitrate à l’échelle du bassin est de 52 mg NO3 l

-1 (Tableau 
2.2/ 7). Celle de la source principale, Zézin, est de 54 mg NO3 l

-1. Les concentrations des deux branches 
de la source St-Pierre diffèrent. Les sources mineures ont des concentrations assez stables et égales à + 5 
mg l-1 près de cette moyenne. Les concentrations des sources issues de la nappe de l’Auversien sont en 
baisse: celle située au centre du hameau de Monbérault est passée de 109 en septembre 1994 à 49 mg NO3 
l-1 en octobre 2000; celle située plus au Nord, de 79 à 49 mg NO3 l

-1.  
Les variations des concentrations en nitrate montrent des fluctuations saisonnières (Figure 2.2/8). 

Les fluctuations sont plus marquées pendant les années très pluvieuses de 1993-1994 que celles de 2001-
2002. De 1989 à 1998, en fin d’automne les concentrations de toutes les sources augmentent 
simultanément avec le débit; seule la concentration de la source St-François décroît brièvement puis 
augmente rapidement. Les mêmes années, la tendance est généralement inverse en fin d'hiver. Depuis 
1998, les fluctuations sont moindres malgré la forte crue de 2000/2001. Les teneurs des sources Zézin et 
Fontaine-ND diminuent quand les débits augmentent et inversement.   

Les différences de concentration entre sources s'expliquent, par le type d'occupation du sol et la 
nature du sol, dans la zone d'alimentation présumée de chaque source. Ainsi, la faible concentration des 
sources St-François et Bélier est attribuable à la part importante de forêt présente dans le voisinage des 
sources. Les concentrations initiales élevées des sources de l'Auversien sont probablement dues aux 
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conduites de fertilisation non raisonnée, des sols de texture sableuse qui alimentent cette nappe, telles que 
les ont décrites Machet et Mary, 1990. La concentration élevée à la source St-Pierre Sud ne peut 
s’expliquer uniquement par la sensibilité au lessivage des sols calcaires qui l'environnent; les sources qui 
la jouxtent, dont St-Pierre Nord, ont des concentrations inférieures et proches de la moyenne du bassin. 
Le facteur temporel est un deuxième élément explicatif de la valeur actuelle des concentrations aux 
exutoires de l’aquifère le plus profond.  

La concentration en nitrate de l’eau prélevée, dans le piézomètres de P1 était proche  
de 70 mg NO3 l

-1 en 2000/2001 puis est descendue à 50 mg NO3 l
-1 courant 2002. Celle de P2 a varié 

entre 40 et 47 et celle de P3, entre 86 et 72, pendant la même période (non présenté).  

2.2.3.4Stocks d’eau et temps de renouvellement 

2.2.3.4.1 Coefficient de tarissement et volume de la nappe 

Les mesures réalisées montrent que les débits des sources décroissent exponentiellement en 
fonction du temps au printemps et en été. Il est donc possible d'appliquer le modèle de Maillet et de 
calculer le coefficient de tarissement. Les coefficients de tarissement des sources Zézin, Fontaine-ND et 
St-François, calculés en été, sont respectivement de 0.33 ± 0.02, 0.78 ± 0.13 et 0.99 ± 0.19 an-1. 
Cependant, les valeurs, obtenues au printemps, leur sont supérieures d'environ 50%. Elles 
correspondraient à un régime encore influencé par le déversement de la nappe de l’Auversien. La stabilité 
interannuelle des coefficients permet de faire une modélisation hydrogéologique statique.  

Le débit total à l'exutoire était à son maximum en 2001 (56 m3 h-1) et minimal en 1992 (22 m3 h-1). 
En prenant un coefficient de tarissement moyen de 0.48 an-1 pour l'aquifère principal, la capacité Q0 de la 
zone saturée était de 1.0 106 m3 à son maximum et de 0.4 106 m3 à son minimum. Le coefficient 
d’emmagasinement volumique de la zone saturée a été estimé à 0.10 m3 m-3, par Cabon, 1993. Le toit de 
la nappe aurait une altitude moyenne variant entre +3 et +7 m au dessus de l’exutoire. Cela est cohérent 
avec les hauteurs piézométriques maximales observées en 2001 en P2, au sommet du plateau et, en P3 sur 
le versant en amont de Zézin (Figure 2.2/3).    

2.2.3.4.2 Porosité utile au stockage de l’eau du réservoir 

Les paramètres de stockage de l’eau des matériaux géologiques ont été définis grâce aux 
observations des sondages à 10 m et aux 3 carottages (Tableau 2.2/8). La pierrosité des marnes et 
caillasses est mal connue: elle varie entre 0.20 et 0.50 m3 m-3 (d’Aray et Tirat, 1968 ; Caous et Comon, 
1976). Le stock d’eau cumulé des calcaires grossiers diffère peu, entre les sondages P1 et P2, malgré des 
différences de faciès. Les humidités volumiques moyennes sont proches de celles mesurées sur les 
cailloux calcaire du Lutétien en surface; ces dernières, assez variables, atteignent en moyenne 0.25 m3 m-

3. Ces valeurs sont bien supérieures au coefficient de 0.10 m3 m-3 utilisé pour la modélisation de la zone 
saturée. La porosité intersticielle serait deux fois supérieure à la macroporosité, qui seule, sert aux 
circulations rapides. Mais cette porosité matricielle n’est peut être pas partout occupée par l’eau. Les 
marnes pourraient jouer un rôle de "parapluie percé" au dessus du calcaire, rendant inaccessibles à l’eau 
certaines zones du calcaire Lutétien. Des diaclases observées à leur affleurement pourraient y créer des 
court-circuits. Le stockage de l’eau dans la zone non saturée s’élèverait donc à 14. 106 m3 au maximum. Il 
est plus de dix fois supérieur au stock d’eau de la zone saturée.  

 

Couche géologique Surface 
de base 

(ha) 

Epaisseur 
maximale 

(m) 

Lacunes 
ou vide  

(cm3cm-3) 

Masse Vol. 
apparente 

(g sol cm-3) 

Humidité 
pondérale 

(g eau g-1sol) 

Humidité 
volumique 
(cm3 cm-3) 

Stock 
d’eau 

( 103. m3) 

Limon des plateaux 110 6.8 0.000 1.57 0.20 0.32 2.3 
Sables Auversiens 44 7.5 0.000 1.48 0.15 0.22 0.7 

Marnes & C. Lutétien 69 10.9 0.002 1.67 0.26 0.44 2.7 
Calcaire gros.  Lutétien 187 12.9 0.003 2.62 0.10 0.26 5.0 
Sable glauc. Lutétien 187 4.0 0.000 1.75 0.15 0.27 1.5 

Total du bassin 187 42.0 0.002 2.08 0.14 0.30 14.2 

Tableau 2.2/ 8  : Dimensions et caractéristiques des étages géologiques mesurée sur les forages et 
estimation des stocks d’eau contenu dans la porosité matricielle (micro-porosité) des roches du bassin. 
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2.2.3.4.3 Temps moyen de renouvellement moyen (TMR) 

Le temps moyen de renouvellement est le ratio entre le stock d'eau et le flux d'eau, soit d'entrée, 
soit de sortie (Tableau 2.2/9). Deux valeurs extrêmes sont plausibles pour les stocks : prendre en compte 
tous les stocks mesurés au Tableau 2.2/8 (hypothèse haute); considérer que le calcaire lutétien n'est pas 
accessible au turn over de l'eau, à cause des cheminements préférentiels (hypothèse basse). La valeur 
moyenne de drainage agricole représente une entrée dans l'aquifère de 0.466 106 m3 an-1, moyenne de 8 
années. Nous extrapolons cette valeur aux années à venir. La moyenne des débits totaux estimés de 1990 
à 2002 est de 0.36 106 m3 an-1, en négligeant les variations de stock et en affectant un coefficient de 12%, 
en supplément, pour les sources non mesurées. Le TMR serait compris entre 21 et 41 ans.  

 

stock d’eau flux d'eau annuel temps de renouvellement 
 drainage débits  haut bas 

hypothèse 

(106 m3) (106 m3) (106 m3)  an an 

moyenne 14.8 0.47 0.36  32 41 
basse 9.8 0.47 0.36  21 29 

Tableau 2.2/9 : Quantité d’eau stockée dans les zones non saturée et saturée, drainage moyen, débit 
moyen et temps moyen de son renouvellement.  
- Le drainage moyen annuel est calculé de 1991 à 1999, le débit moyen est calculé de 1991 à 2002.  
- Le stock d'eau est égal à la somme des zones non saturée et saturée, avec exclusion de celui des calcaires 
grossiers pour l'hypothèse basse.  

2.2.3.5Etude des transferts internes 

2.2.3.5.1 Teneurs  en Tritium des eaux des sources et de la nappe 

Les teneurs en tritium mesurées dans les pluies à Laon sont proches de celles mesurées à Thonon, 
ce qui est conforme aux circulations atmosphériques sous nos latitudes. Les résultats des mesures 3H 
effectuées sur les 4 principales sources du bassin en 1992 et 1993 permettent de séparer nettement les 
sources qui ont la même activité (36 ± 1 UT), et la source St-Pierre Nord qui présente une activité plus 
forte de 53 ± 2 UT (Tableau 2.2/10). Les teneurs en tritium des eaux prélevées dans la nappe des 
piézomètres P1 et P2  pendant l’hiver 2000/2001 sont proches et supérieures à celle du piézomètre P3 
(Tableau 2.2/11). L'eau de l’aquifère auversien est assez récente, ce qui est cohérent avec son altitude. 
Que la valeur, en P2, soit égale à celle de P1 et inférieure à celle de P3, pose question. Il est possible que 
cette donnée soit le résultat d’un artefact dû au forage, puisque le niveau piézométrique a été 
anormalement élevé, en février 2000. Il est possible aussi que l’eau extraite en P2 résulte d’un mélange 
d’eaux infiltrées avant et après le marquage des eaux de pluie au tritium des années 1960-63.  

 

Source 
 

concentration 
en Tritium  

(UT)  

part du flux 
total 

 

concentration 
en nitrate  

(mg NO3 L
-1) 

hypothèse de transfert  des 
solutés 

 

TMS 
(ans) 

 

Zézin, FND,     
St Pierre Sud,     
St François 

36 ± 1 85% 42-58 100% Mélange 

93% Mélange +7% Piston 

21.5  (18-26) 

18.5  (16-35) 

St Pierre Nord 53 ± 2 3% 76 100 %Piston  25.0  (20-26) 

Tableau 2.2/10 : Activité spécifique du tritium (3H) en 1991 ou 1992 des sources et temps moyen de 
résidence (TMR) de la molécule d’eau dans les système hydrologique, suivant deux hypothèses de 
transfert des solutés. Les valeurs entre parenthèses représentent l’intervalle de confiance (issu de 
Beaudoin et al., 1996). 

Les évolutions comparées des teneurs des eaux de source du Lutétien et des pluies sont présentées 
au Tableau 2.2/11. Les teneurs de la source Zézin sont voisines de celles du forage P3 et assez proches de 
celles mesurées à la source St Pierre Sud. La source Zézin, dont le bassin correspond à des assises 
épaisses de 40-50 m, a donc une teneur en tritium moindre que celle de St Pierre-Nord dont le bassin est 
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alimenté par des assises limitées au calcaire grossier, recouvert partiellement de quelques mètres de 
limons. Les teneurs de la source St Pierre Nord se confirment être supérieures.  
 

piézomètres altitudes (m) Type de nappe Tritium (UT ) 

 en surface  du prélèvement   05/02/2001 05/06/2001 

P1 197 186 Auversien 12 ( +1) 15 ( +1) 
P2 197 155 Lutétien 13 ( +1) 14 ( +1) 
P3 166 147 Lutétien 19 ( +1) 20 ( +2) 

Tableau 2.2/11: Teneurs du Tritium dans l’eau de la nappe en février 2001 au niveau des forages. Les 
valeurs entre parenthèses représentent l’intervalle de confiance.  

2.2.3.5.2 Temps moyen de séjour (TMS) et taux de renouvellement  

Dans la simulation avec le modèle Multis, l'écoulement a été supposé être essentiellement de type 
mélange dans la majeure partie des limons, sables auversiens et des calcaires. Cette hypothèse est étayée 
par la stabilité des mesures du d18O qui indique en effet un mélange important des eaux (Beaudoin et al, 
1996� . Le temps de séjour de l'eau (TMS) dans l’aquifère alimentant les sources Zézin, FND, St-François 
et de St-Pierre Sud est proche de 20 ans (Tableau 2.2/11). La source St-Pierre Nord produit des eaux plus 
anciennes avec une écoulement qui serait de type piston à travers les fissures des bancs calcaires. 

Le taux de renouvellement calculé en 9 ans varie de 0.20 pour Zézin à 0.53 pour St-Pierre Sud, 
avec une incertitude assez grande pour la première. Le taux renouvellement de l'eau de St-Pierre Nord 
serait aussi supérieur à celui de Zézin, ce qui est contradictoire avec les calculs du TMS de ces deux 
sources. Ces résultats remettent en cause les hypothèses de calcul du TMR des eaux de Zézin, car le 
système hydrologique y est plus complexe que celui de St-Pierre. L'argile de St Gobain, voire les marnes, 
doivent jouer un rôle de gouttière et concentrer les flux. L'origine de l'eau doit varier entre les phases de 
crue et de tarissement. Le calcul du TMS de l’eau des sources Zézin et FND pourrait rester valide, sauf si 
une partie de l’eau est plus ancienne que 1960. Le dosage de CFC, à des fins de datation, pourrait être 
utile (Gascuel- Odoux et al., 2006). 

2.2.3.5.3 Temps de réponse du système 

Le temps de réponse peut se définir de différentes façons : soit le temps pour obtenir une égalité 
entre les concentrations entre les teneurs à l’entrée et à la sortie du système, en supposant que les 
premières soient stables, ce qui correspond au TMR, soit comme le délai pour obtenir une inflexion dans 
la cinétique des concentrations. 

Les estimations, indépendantes du temps de renouvellement de l'eau (TMR et TMS) donnent des 
résultats assez convergents. L'hypothèse basse occultant le stock dans le calcaire grossier et donc court-
circuitant cet étage, donne une TMR proche du TMS de Zézin. Le TMS est un estimateur qui nivelle des 
différences probablement fortes entre les parcelles, liées à la localisation de celles-ci par rapport à 
l’exutoire (Styczen et Storm, 1995). Ainsi, Vinten et Dunn (2001) calculent un temps de transit variant de 
3 à 400 ans, suivant les parcelles pour un aquifère de 400 ha en Ecosse. 

L'inflexion des courbes de cinétique de concentration est avérée pour la source Zézin alors qu’elle 
ne l’est pas pour la source St-Pierre Nord (Figure 2.2/10). La représentation de l'évolution des teneurs en 
fonction de la recharge cumulée, calculée à l'aide du modèle de Maillet (équation 11), montre plus 
clairement cette inversion (Figure 2.2/11). Les sources exutoires de l'aquifère de l'Auversien, dont les 
eaux se recyclent en amont de Zézin ont aussi connu une décroissance. Cependant leurs débits et 
concentrations ne peuvent diluer assez les eaux de Zézin. L’inversion de la pente de la cinétique des 
concentrations en fonction du temps sur les sources principales pourrait s’expliquer par deux 
hypothèses antagonistes: - 1) la baisse est permise par l’introduction des BPA et le temps de réponse du 
système est de l’ordre de 10 ans : 2) la baisse est liée à une réduction antérieure des pertes en nitrate, 
probablement celle qui a succédé au pic lié à la destruction des prairies, et le temps de réponse est de 
l’ordre de 20 ans. La première hypothèse est confortée par deux arguments : - i) les prairies défrichées se 
situaient sur des parcelles en pente; le passage du pic de pollution à l'exutoire a été très étalé dans le 
temps alors que le phénomène de dé-corrélation de la concentration et de la recharge s'est établi assez 
rapidement;- ii) les reprises de débit des sources de Zézin, de FND se produisent sans élévation du niveau 
piézométrique de P2, ce qui signifie que les eaux ne viennent pas à ce moment du centre du plateau. La 
deuxième hypothèse pourrait être étayée par le fait que, même à une faible altitude, le front de dépollution 
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dû aux BPA n'avait pas encore atteint la nappe en 1999 dans le forage P3. Cependant cet argument 
conforte aussi le i) de la première. 

 

a) source Zézin 
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La perception du début 
de la réponse est fonction du 
stock d'eau à renouveler et de 
sa concentration. Pour estimer 
les concentrations antérieures, 
il est difficile d'utiliser les 
mesures réalisées sur les 
sondages profonds, à cause de 
leur variabilité. Les teneurs en 
nitrate du sous-sol, mesurées 
lors des sondages profonds en 
1991, variaient de 6 à 50 mg 
NO3 l

-1 sous-sol limoneux et de 
51 à 136 sous-sol sableux 
(Mary et al, 1992). Dix 
sondages, effectués entre 5 et 
25 m de profondeur dans des 
matériaux crayeux de Picardie, 
ont révélé des teneurs 
moyennes variant entre 25 et 
76 NO3 l-1 (Normand et al., 
2004). Le recours à la 
modélisation est une 
alternative. La concentration de 
l'eau de percolation, avec un 
scénario conventionnel, a été 
simulée égale à 88 mg NO3 l

-1 
(Beaudoin et al., 2004). Une 
modélisation agronomique, 
couplée à un modèle 
hydrologique, permettrait 
d’effectuer une reconstitution 
historique des flux passés en 
considérant le bassin de chaque 
source comme une répétition 
de l’expérimentation engagée.  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

Figure 2.2/10 : Cinétiques comparées débits (m3 h-1) et des teneurs 
en nitrate (mgNO3 l-1) des sources Zézin et St Pierre Nord, du 
plateau de Bruyères de 1989 à 2002. 

Le délai de réponse pour un complet renouvellement, est soumis aussi à l'inertie du stock de 
matière organique labile (Mariotti, 1997). Le temps de renouvellement du stock labile de la matière 
organique, est équivalent ici à celui TMR. Cela signifie que l'état d'équilibre du système ne sera jamais 
atteint, car les pratiques culturales évolueront en fonction du contexte économique et du changement de 
climat.   

2.2.3.5.4 Schéma de circulation spatio-temporelle 

Les corrélations positives, entre les augmentations de débit et de concentration, observées dans les 
premières années, ne sont pas causales, telles celles que l'on peut trouver dans les périmètres drainés 
(David et al, 1997). Elles sont structurelles; pendant la recharge, l’eau mobile entraînerait du nitrate, 
présent à forte concentration dans la zone non saturée, vers la nappe. Ceci expliquerait la forte 
augmentation temporaire de la concentration observée au moment de la reprise de débit, dans presque 
toutes les sources. A contrario, la zone non saturée proche de la source St-François serait pauvre en 
nitrate car son périmètre rapproché est recouvert de forêt. Il se produit alors une dilution de l'eau lors la 
reprise de débit. Pendant la période de tarissement, la concentration de la nappe se ré-homogénéise, et 
atteint une valeur d'équilibre, plus élevée toutefois que l'année précédente. Ce schéma diffère de celui de 
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nappes de socles fracturés de Bretagne, où c'est la zone saturée elle même qui présente des stocks 
stratifiés de nitrate (Gascuel- Odoux et al., 2006). Il diffère aussi de celui donné pour le bassin de Vittel, 
où les eaux composant les forts débits ont un temps de résidence faible et une concentration élevée 
(Gaury, 1992).  
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Figure 2.2/11 : Evolution de la concentration (mgNO3l
-1) à la source ZEZIN en fonction de la 

recharge cumulée pour cette source (Mm3), de 1990 à 2002. 

 
sources et 

pluies 
type de 
donnée 

 Mesures  du Tritium (UT)  Taux de 
renouvellement 

   nov. 91 mars 92 oct. 92 juin 00 févr. 01  moyen extrêmes 

mesurée  38 ( +1) 37 ( +1)  21 ( +2) 17 ( +2)  0.35 0.20 - 0.53 Zézin 

théorique  38  37 36 23 22    

mesurée  56   52 ( +1) 25 ( +1) 21 ( +1)  0.47 0.40 - 0.53 St Pierre Nord  

théorique  56 55 53 35 33    

mesurée  40   38 ( +1) 17 ( +2) 15 ( +1)  0.53 0.43- 0.61 St Pierre Sud  

théorique  40 39 38 25 24    

mesurée  52  56 ( +2) 49 ( +1) 23 19  0.48 0.39 - 0.55 St Pierre total 

théorique  52 51 49 32 31    

mesurée  12 ( +1)  10 ( +1) 9 ( +1) 7 ( +1)    Pluie 

théorique  12 12 11 7 7    

Tableau  2.2/ 12: Teneurs du tritium dans l’eau des sources du Lutétien et estimation de la quantité 
d’eau renouvelée entre 1991 et 2001, d’après un modèle de mélange parfait.  
- La valeur dite théorique est calculée à partir de la décroissance naturelle de la radio-activité du Tritium ; elle 
correspond à la teneur qu’aurait pris les eaux si le renouvellement était nul.  
- Les valeurs entre parenthèses représentent l’intervalle de confiance; les données dépourvues d’intervalle de 
confiance sont des valeurs estimées. 
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Un schéma plus complexe est nécessaire pour comprendre le temps de réponse des sources Zézin et 
FND. Dans la partie sommitale du plateau, l'eau de l'aquifère de l'Auversien et les nappes fugaces des 
Marnes et caillasses protégeraient la nappe du Lutétien en son centre. En période de recharge, la zone 
saturée serait alimentée par ces flux d’eau, latéraux, auxquels s'ajouteraient les flux verticaux issus des 
terrains calcaires. En période de tarissement, ces flux influenceraient momentanément la nappe du 
Lutétien, ce qui expliquerait l'existence de deux rythmes successifs de décroissance exponentielle. Ces 
circulations latérales draineraient des eaux qui ont été rapidement dépolluées entre 1990 et 2000. Elles 
seraient connectées à des diaclases ou des vides d'origine karstique. En période d'étiage, une 
homogénéisation des eaux de la nappe se produit progressivement telle que celle décrite par Gascuel- 
Odoux et al., 2006. Cette hypothèse invaliderait le calcul du temps de renouvellement (Tableau 2.2/12) 
mais peut être pas celui du temps de séjour (Tableau 2.2/10) pour la source Zézin. Ce schéma de 
recyclage de l'eau d'une nappe perchée est comparable à celui utilisé par Vinten et Dunn, 2001. Le type de 
circulation s'inspire de celui donné pour la source de ‘En Bardi spring', où deux principaux flux se 
produisent – un lent drainage de type piston au sein de la matrice poreuse de la craie, avec une forte 
concentration, - un drainage rapide dans les fissures, avec une faible concentration (Burg, Heaton, 1998).  
Ce schéma permet de comprendre à la fois les délais de réponse des débits et pourquoi les faibles 
concentrations obtenues sous les parcelles, depuis la mise en place des BPA, influencent déjà les 
cinétiques de teneurs en nitrate des sources Zézin et Fontaine-ND. 

2.2.4 Conclusion 
Dans un contexte de drainage relativement faible, la minimisation du stock d'azote nitrique de fin 

d'automne est un objectif prioritaire, pour répondre à la norme de 50 mg NO3 l
-1 dans l’eau des captages. 

Les "bonnes pratiques agricoles" (BPA), mises en place systématiquement depuis 1990 sur le dispositif de 
Bruyères, aboutissent à une valeur moyenne, assez stable, de 42 kg N ha-1 en fin d’automne. Ce résultat 
semble a priori perfectible; il est cohérent avec les références expérimentales régionales concernant les 
BPA. La concentration moyenne de l'eau de percolation a été quantifiée à 37 mg NO3 l

-1, avec une bonne 
précision. 

La concentration en nitrate de l'eau des sources a continué d'augmenter à un rythme moyen 
identique aux 20 années précédentes, d'environ 1 mg NO3 L

-1 an-1, malgré la mise en place des BPA. Le 
dosage du Tritium dans les eaux de source conduit à estimer le temps moyen de séjour du nitrate entre 18 
et 25 ans. Ce chiffre s'explique par l'épaisseur et/ou la forte micro-porosité de certaines couches aquifères. 
Le temps de réponse des sources Zézin et FND apparaît moindre; il est probable que des transferts rapides 
se produisent entre le sommet du plateau et les sources. 

Le bassin peut être considéré comme une unité hydrologique assez bien circonscrite pour l’étude 
d’applications agronomiques. Le dispositif est représentatif des parcelles de grande culture, au sols de 
bonne perméabilité et à faible drainage annuel, du Nord Bassin Parisien. Il permet d’établir des bilans 
d’eau à l’échelle du bassin, car le délai de transmission de la charge hydraulique est compris entre 1 
semaine et 3 mois. Le système étudié ne permet pas d’établir les bilans de solutés. En cela, il devient 
représentatif des problèmes que pose la majorité des aquifères profonds, dans leur prévention à l’égard de 
la pollution nitrique : problème économique de gestion des pratiques à long terme, problème écologique 
de modélisation en lien avec le changement climatique.  
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