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Résumé &mdash; Les campagnes d’analyse des eaux de surface ou souterraines utilisées comme ressource en eau potable
montrent fréquemment une pollution par les produits phytosanitaires au-delà de la norme UE. Cette situation est en
partie due à une agriculture intensive, au non respect des bonnes pratiques agricoles, aux usages non agricoles des
pesticides mais également à l’existence de sites particulièrement vulnérables (réseau hydrologique dense et diffus,
relief accidenté, sols filtrants ou fissurés, nappes peu profondes). Son évaluation peut être réalisée à différentes
échelles. Cependant, seule l’étude régionale apparaît comme satisfaisante. En effet, elle permet de mieux cibler les
produits à rechercher, les dates d’échantillonnage et le type d’eau à surveiller en fonction des ressources en eau
potable. Les pesticides mis en cause dans la pollution de l’eau en France sont actuellement peu nombreux : atrazine,
simazine, lindane, carbofuran, phénylurées. Mais cette liste peut se diversifier en prenant en compte la spécificité de
l’agriculture locale par réduction de l’échelle d’investigation ou par la prise en compte des produits de dégradation des
pesticides utilisés (dééthylatrazine). Pour les eaux de surface, la pollution peut être très élevée mais de courte durée.
Elle est étroitement liée aux possibilités de transport des pesticides par ruissellement et à l’effet de dilution par les
eaux provenant de secteurs non traités. En revanche, pour les eaux souterraines, la pollution est plus discrète mais
elle peut être permanente. Elle est régulée par le processus de lessivage, lui-même lié à la disponibilité du produit et à
la dynamique de l’eau. Dans le cas où le pesticide est à la fois persistant et quelque peu mobile, il peut y avoir un stoc-
kage du produit dans le sol, qui entretient la pollution des eaux souterraines.

pollution / pesticide / eau / sol

Summary &mdash; The pollution of water by pesticides: state and origin. In Europe, monitoring campaigns of surface
and groundwaters used for drinking water frequently show pollution by pesticides, above the EU specification. This sit-
uation is due to intensive agriculture, non-respect of good agricultural practices, non-agricultural uses and the exis-
tence of especially vulnerable sites (eg, thick and diffuse hydrological system, broken relief, filtering or cracked soils,
water table lying near the surface). The assessment of the pollution can be conducted at different levels. However,
local study appears to be the only satisfactory method. Indeed, it allowed us to focus on some pesticides, sampling
dates and water supplies, in relation to the local characteristics. In France, few pesticides are involved in water pollu-
tion: atrazine, simazine, lindane, carbofuran and phenylureas. However, this list would be different if practices carried
out locally or degradation products (deethylatrazine) were taken into account. The pollution of surface water can reach
a high level but for a small time. It is closely related to the ability of pesticides to be transported by runoff, and the dilu-
tion with water from untreated areas. In contrast, groundwater is weakly but, in some instances, continuously polluted.

* 
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This depends on the leaching processes, and, hence, on the availability of pesticides and the water dynamics. In the
case of pesticides with high persistance and relatively good mobility, the storage of pesticides in soil sustains the
groundwater pollution.

pollution / pesticide / water / soil

INTRODUCTION

L’attention portée à l’état de pollution de l’eau par
les produits phytosanitaires en France est relati-
vement récente. Aussi, toutes les actions d’en-

vergure menées au niveau national sont posté-
rieures à la directive CEE n° 80/778 et au décret
N° 83-3 au 3 janvier 1989.

Cette pollution prend son origine dans l’utilisa-
tion annuelle de près de 80 000 t de produits
phytosanitaires (Coste, 1990). Même si la SNCF,
les Ponts et Chaussées, l’industrie ou les particu-
liers amateurs de gazons sont d’importants utili-

sateurs (Montiel, 1990), la majeure partie de ces
substances est employée par l’agriculture intensi-
ve. Près de 500 matières actives sont commer-

cialisées, mais la fréquence et les quantités utili-
sées sont très inégales. En fait, la situation est

aggravée par la place prépondérante de
quelques cultures dans chaque région. Cela
entraîne l’emploi presque exclusif de certaines
molécules particulièrement performantes. C’est
le cas de l’atrazine, étroitement associée à la cul-
ture du maïs ou de l’isoproturon sur céréales d’hi-
ver infestées de vulpin.

Quel que soit le type de traitement (pré-semis,
post-semis, foliaire...), c’est le sol qui, in fine,
reçoit directement ou indirectement la presque
totalité des produits utilisés. Aussi, en dehors des
pollutions directes (vidange de fonds de cuves
dans les cours d’eau ou les puits désaffectés,
dérives d’embruns...), la pollution de l’eau est liée
aux interactions pesticide-sol et modulée par les
conditions climatiques. Le caractère polluant d’un
produit est, en pratique, associé à l’incapacité du
sol à le retenir et à le dégrader avant que, sous
l’effet de l’eau, il ne soit dispersé dans l’environ-
nement. En schématisant l’analyse, on peut esti-
mer que les possibilités de pollution de l’eau par
un produit phytosanitaire sont corrélées à son état
de disponibilité dans le sol au cours du temps
(Barriuso et al, 1994) et à la dynamique de l’eau.

Nous nous proposons ici, non pas de recenser
l’ensemble des résultats des travaux entrepris en
vue de dresser un état des lieux de la pollution
de l’eau par les produits phytosanitaires, mais
simplement d’examiner quelques cas afin de
situer le degré de contamination en France par

rapport à d’autres pays, d’évoquer l’intérêt de
dresser de tels constats et de soulever les

aspects de la recherche qui devront être abordés
pour préjuger de l’évolution du niveau de pollu-
tion des eaux.

ÉCHELLE DE L’ÉTAT DES LIEUX

L’évaluation de la pollution de l’eau par les pro-
duits phytosanitaires représente, du point de vue
toxicologique du moins, un enjeu considérable.
De ce fait, il apparaît comme indispensable
d’avoir une image de la situation française. Bien
que cela représente un travail important, une
étude d’ampleur nationale a été réalisée par la
Lyonnaise des Eaux à l’initiative de l’Union des
industries de la protection des plantes (UIPP).
Sur 1 929 résultats issus de 11 sites de prélève-
ments d’eaux souterraines et 2 sites de prélève-
ment d’eaux de surface répartis sur l’ensemble
de la France et échantillonnés à différentes

périodes de l’année, 99,73% des échantillons
présentaient une teneur en résidus inférieure à la
limite de potabilité : 0,1 &mu;g.l-1. Parmi ces échan-
tillons, dans 99,06% des cas, les 38 matières
actives recherchées n’étaient pas décelables

(My, 1990). Ces chiffres donnent une première
impression rassurante, à la fois pour les eaux
souterraines et de surface. En fait, l’examen
détaillé des résultats publiés par Legrand et al
(1991), qui ont vraisemblablement donné lieu à
cette analyse (tableau I), montre une pollution
non négligeable de 9 captages sur 11 et une

contamination sévère des eaux des rivières
Seine et Marne.

L’analyse des résultats peut donc être très
subjective. En outre, l’introduction dans la liste
des produits recherchés d’un grand nombre de
molécules très peu utilisées conduit, de manière
évidente, à de faux résultats rassurants.

En définitive, une meilleure appréciation sera
obtenue à partir des études à caractère régional
où la liste des produits à rechercher sera établie
en fonction des pratiques culturales locales et
sera ciblée sur ceux particulièrement utilisés.
Cette échelle d’investigation permet par ailleurs
un meilleur choix des périodes de prélèvement



qui sont d’une importance capitale, en particulier
pour les eaux de surface où le transfert du pro-
duit de la parcelle au cours d’eau est direct lors
des épisodes de ruissellement.

NIVEAUX DE CONTAMINATION
DES EAUX DE SURFACE

Différents mécanismes sont à l’origine de la pol-
lution des ressources en eau potable. Il s’agit
principalement du ruissellement dans le cas des
captages de surface et du lessivage dans le cas
des captages souterrains. Ces 2 situations seront
présentées successivement ici, à partir
d’exemples à échelle régionale qui sont le mieux
appropriés.

Cas de la Bretagne

Nous reprenons ici les résultats publiés par Gillet
(1992). Les ressources en eau potable de cette

région sont essentiellement superficielles. Ceci
explique, en partie, la mise en place d’un plan
régional de surveillance de 5 rivières (Aven,
Arguenon, Oust, Seiche et Vilaine) collectant les
eaux de 5 bassins versants occupés par une
agriculture intensive (25% de maïs, 25% de
céréales) utilisatrice entre autres de 630 t d’atra-
zine et de 5 t de simazine. Dans le cadre de la

pollution de l’eau, il faut également prendre en
compte 6 t d’atrazine et 8 t de simazine

employées à usage non agricole.
L’analyse des eaux des rivières, après chaque

épisode pluvieux supérieur à 10 mm au cours
des années 1990, 1991 et 1992, donne l’image
d’une situation quelque peu préoccupante. En
effet, sur une période allant d’avril à juillet pour
chaque année du suivi, 90% des échantillons
pour l’atrazine et 60% pour la simazine ont pré-
senté des teneurs supérieures à 0,1 &mu;g.l-1. Plus
délicat encore, 50% des échantillons ont présen-
té des concentrations en atrazine supérieures à 1
&mu;g -1. À ce stade, et sans prendre en compte les
quelques cas où l’atrazine a atteint des concen-
trations de 10 et 15 &mu;g.l-1, il devient technique-



ment et économiquement difficile de respecter la
concentration limite réglementaire de 0,1 &mu;g l-1

pour les eaux de boisson (Gillet, 1992).
Ainsi, la pollution des eaux de surface se pré-

sente comme une pollution limitée dans le temps
et étroitement corrélée aux épisodes pluvieux qui
interviennent immédiatement après le traitement
des sols ou des cultures. Pour la Bretagne, les
maxima de concentration en atrazine ont été
observés en juin et pour la simazine en mai.

Enfin, la comparaison des résultats obtenus
pour ces 2 matières actives fait apparaître que la
pollution des eaux de surface, dans son intensité
et dans sa fréquence, n’est pas directement liée
aux quantités utilisées. La pollution par les 2 her-
bicides est du même ordre bien que la simazine
soit 50 fois moins utilisée que l’atrazine. Pour
mieux appréhender les risques de pollution au
cours de l’année, il s’avère nécessaire de
connaître :

- le type d’usage qui est fait du pesticide ;
- la fréquence et l’ampleur des phénomènes de
ruissellement en relation avec le climat, la topo-
graphie, le type de sol, le couvert végétal, le type
de surface sur lequel il est appliqué et sa situa-
tion par rapport au cours d’eau ;
- le positionnement de ces ruissellements par
rapport à la date d’emploi des produits et à leur
durée de vie ;
- les interactions sol-produit-eau qui définiront
la solubilisation de la matière active.

Le cas de chaque région est unique et s’inté-
resser à d’autres régions n’a pas pour but d’ef-
fectuer des comparaisons du degré de contami-
nation de l’eau, mais de comprendre que chaque
résultat est relatif et que chaque étude doit
s’adapter aux particularités locales. Ainsi, les
résultats présentés par Brambilla et al (1993)
pour les eaux du Po en Italie (tableau II) présen-

tent un intérêt, non pas parce qu’ils sont globale-
ment plus satisfaisants par rapport à la Bretagne
dans l’ampleur de la pollution par l’atrazine, mais
parce qu’ils montrent que les métabolites des
matières actives employées peuvent jouer un
rôle important dans la pollution de l’eau.
De même, les résultats enregistrés par

Maguire et Tkacz (1993) (tableau III) pour la
rivière Yamaska (Québec), apparaissent comme
particulièrement inquiétants, mais leur intérêt
particulier est de nous montrer la diversité des
produits pouvant être entraînés par ruissellement
et l’amplitude des variations saisonnières.

Le ruissellement à l’origine de la pollution
des eaux de surface

La réalisation d’un état des lieux à un instant
donné n’a pas nécessairement pour objectif de
donner une image exacte de la situation, mais de
situer un degré de pollution. De même, il ne
donne aucune information sur son évolution pos-
sible. Aussi, toute approche prévisionnelle ne
peut être envisagée que par une connaissance
plus fine des mécanismes de transfert par ruis-
sellement.

Le transport latéral des pesticides à la surface
de la parcelle jusqu’au cours d’eau est soumis à
2 facteurs limitants, liés d’une part à la topogra-
phie (nécessité d’une pente) et d’autre part au cli-



mat (intervention de précipitations plus ou moins
intenses et donnant lieu ou non à des transports
de sédiments). Il est par ailleurs dépendant de la
solubilité des produits dans l’eau et de la stabilité
de leurs liaisons avec les constituants du sol. Le

développement des surfaces érosives est lui-

même contrôlé par les caractéristiques du sol :
texture, stabilité structurale, façons culturales et
couvert végétal.

De nombreux travaux ont été réalisés en vue

d’évaluer les quantités de résidus transportés par
ruissellement, voire par érosion. Ils ont été

menés aussi bien en conditions expérimentales
naturelles ou semi-naturelles (pluies simulées)
que modélisées (précipitations simulées, pente
contrôlée...). Ces 3 approches sont complémen-
taires et conduisent à de nombreuses conclu-

sions communes.

Le transport latéral des résidus est essentielle-
ment réalisé sous forme hydrosoluble, en général
7 à 10 fois plus que par les sédiments, même si
la concentration des pesticides dans ceux-ci est
toujours de 2 à 15 fois plus forte que dans l’eau
(White et al, 1967 ; Hall et al, 1972 ; Hall, 1974 ;
Ritter et al, 1974 ; Leonard et al, 1979). Il faut,
par ailleurs, noter l’absence de relation entre les

quantités de sédiments entraînés et de résidus
exportés (Wauchope, 1987). Ceci s’explique par

les forts volumes d’eau mis en jeu par rapport
aux faibles masses de sol déplacées.

En termes de quantités de produits transpor-
tés, Ritter et al (1974) observent que les trans-
ferts sont nuls si les précipitations donnant lieu à
un ruissellement se produisent plus de 2 mois
après application du produit phytosanitaire. Ceci
paraît en contradiction avec les observations de
Wu (1980) qui enregistre pour le même herbici-
de, des traces dans les eaux même en fin de sai-
son.

Globalement, et dans des conditions particu-
lièrement favorables au ruissellement, les expor-
tations (tableau IV) sont généralement comprises
entre 0,1 et 3% et n’excèdent pas 12% de la

dose appliquée. Toutefois, Ritter et al (1974) ont
obtenu en 1970 pour l’atrazine des exportations
atteignant 15,9%.
Même si les quantités transférées sont le plus

souvent inférieures à 50 g.ha-1.an-1 pour des

traitements du sol aux doses préconisées par le
fabricant, la concentration en résidus des eaux

de ruissellement peut être ponctuellement très
élevée (tableau V) et atteindre des valeurs de
l’ordre de 8,8 mg.l-1 (Triplett et al, 1978).
Tous les auteurs notent les plus fortes teneurs

en résidus dans les premières eaux de ruisselle-
ment obtenues après traitement. D’après



Léonard et al (1979), cette concentration décroît
exponentiellement avec le temps et dépend des
quantités de résidus présentes à la surface du
sol dans la zone explorée par les eaux de ruis-
sellement. Les travaux de White et al (1967)
montrent que la concentration en atrazine des
eaux de ruissellement diminue au cours d’une

phase d’écoulement et pour les écoulement suc-
cessifs.

Si la quantité, la fréquence et la force des pré-
cipitations constituent 3 paramètres importants
de la régulation des pertes de produits phytosani-
taires par ruissellement, il faut également
prendre en compte le sol et son mode de travail,
la technique d’application des produits, ainsi que
le couvert végétal (Hall et al, 1983). Pour Triplett
et al (1978), le travail du sol ne joue qu’un rôle
minime, mais Sauer et Daniel (1987) observent
des pertes significativement plus faibles en atra-
zine et alachlore pour des sols travaillés suivant

des méthodes classiques (labour) par rapport
aux techniques utilisées en vue de la protection
du sol contre l’érosion (tableau VI). Les auteurs
attribuent ce résultat à la présence des résidus
de récolte à la surface des sols soumis au travail
minimum. Ces résidus peuvent intercepter l’her-
bicide lors du traitement, et celui-ci est ensuite
facilement lessivé ou entraîné par les eaux de
ruissellement. Les résultats de Sauer et Daniel

(1987) sont toutefois en contradiction avec ceux

de Kenimers et al (1989), pour qui la matière
organique présente à la surface du sol jouerait
un rôle protecteur vis-à-vis des transferts par
ruissellement (tableau VII). Cependant, il est diffi-

cile d’évaluer en toutes circonstances les effets

des paramètres cités, dans la mesure où les
auteurs ne précisent pas la forme des résidus



dosés : forme dissoute et entraînée par l’eau,
forme adsorbée et véhiculée par les particules
érodées. Cette seconde voie de transfert étant

prépondérante pour les pesticides fortement
adsorbés par les constituants du sol.

La végétation, par sa densité et son stade de
développement, modifie également les mouve-
ments latéraux. En effet, la densité de semis et

l’évapotranspiration dans une certaine mesure,
influent sur le nombre et le volume des ruisselle-

ments, en particulier à partir du milieu du cycle
de la culture (Hall et al, 1972).
Au total, les pertes par ruissellement et érosion

sont gouvernées principalement par le volume et
l’intensité des précipitations qui interviennent à un
moment proche du traitement. Elles sont égale-
ment dépendantes de la dose, de la formulation,
du mode d’application, de la persistance et de la
rémanence de la matière active, du type de cultu-
re et de sa densité, de la topographie, des carac-
téristiques physiques du sol (stabilité structurale,
humidité au moment des nouvelles précipita-
tions), et des techniques culturales.

Il est possible d’intervenir sur certains de ces
paramètres afin de maîtriser les transferts des
pesticides dans les eaux de surface sans pour
autant réduire les performances des traitements.
Il reste toutefois à en préciser les modalités. La
mise en place de bandes enherbées en bordure
des cours d’eaux constitue à cet égard une tech-
nique qui connaît actuellement un certain intérêt
(Réal et al, 1993).
À la pollution des eaux de surface par les eaux

de ruissellement, il faut ajouter celle due aux
eaux de drainage pour tous les secteurs où l’as-
sainissement des sols a été entrepris. Leur
contribution sera examinée dans le cadre de la

pollution des eaux souterraines, dans la mesure

où leur contamination renseigne sur la qualité
des eaux susceptibles de migrer vers la nappe.

NIVEAU DE CONTAMINATION

DES EAUX SOUTERRAINES

Cas de la Lorraine

Si le niveau de pollution des eaux de surface est
défini en quelque sorte par l’efficience de l’eau de
ruissellement à transférer les produits phytosani-
taires, en revanche, la pollution des eaux souter-
raines dépend du processus de lessivage, méca-
nisme plus lent et qui présuppose un rôle impor-
tant du sol en tant que filtre biologique.
Une action importante a été menée en

Lorraine pour établir un état des lieux sur cet

aspect : 173 captages souterrains, alimentant en
eau potable des villes de 2 000 à 10 000 habi-
tants (sauf dans les Vosges où la limite est plus
basse), ont été examinés à l’initiative des minis-
tères de l’Agriculture, de l’Environnement et de la
Santé, représentés par les instances locales. En
fonction des pratiques agricoles, 17 produits ont
été recherchés, sans connaître cependant les
quantités réelles utilisées. Les prélèvements ont
été effectués dans le courant du mois de juillet
1991, indépendamment des différentes dates
d’emploi des matières actives (Chambre d’agri-
culture de Lorraine, 1992).

Parmi les 17 substances recherchées, 5 sont
apparues à des fréquences variables. Il s’agit de
l’atrazine, la simazine, le lindane, le carbofuran et
l’isoproturon (pour ce produit il s’agirait en fait de
diverses phénylurées). L’atrazine était présente
dans 55% des échantillons, la simazine dans



20%, le lindane dans 40%. Environ 50% des

échantillons étaient contaminés par au moins 2

produits et moins de 10% contenaient 3 matières
actives. En termes de concentration, 53% des

captages dépassaient à cette date 0,1 &mu;g.l-1
pour une substance, en général l’atrazine, mais
aussi quelques cas pour la simazine et le carbo-
furan. Seulement 5% des échantillons ont pré-
senté des teneurs supérieures à 0,5 &mu;g.l-1.

Sans porter de jugement sur la gravité de la
situation en Lorraine, on se limitera à souligner
que sa position par rapport à la Lombardie par
exemple (tableau VIII), peut être due à un
ensemble de facteurs qui différencient ces 2
régions : occupation des sols, doses appliquées,
nature du sol et du sous-sol, activité biologique et
vitesse de dégradation des produits, rythme et
intensité des précipitations.

Les résultats examinés pour la Lorraine ne

concernent qu’un seul prélèvement pour chaque
site et, à ce titre, il est logique de s’interroger sur
la signification de ces résultats et en particulier
sur leur évolution dans le temps. Le suivi hebdo-
madaire d’un point de captage en Lorraine a per-
mis à Portal et al (1992) de mettre en évidence
des variations du niveau de contamination dans

le temps. Les résultats présentés par la figure 1

montrent une certaine stabilité de la concentra-
tion en atrazine. Pour le cas présenté, on peut
estimer que l’enrichissement en résidus s-triazi-

niques des nappes situées en zone de culture de
maïs s’est réalisé régulièrement depuis 20-
25 ans en Lorraine et que l’eau captée actuelle-
ment traduit la mise en place d’un état «d’équi-
libre». Il n’en est pas nécessairement de même

pour des produits d’usage moins régulier, plus
récents et plus dégradables tel l’isoproturon, qui
apparaît au niveau de la nappe sans relation évi-
dente avec la pluviométrie ou avec la date d’ap-
plication. Ici, le dosage hebdomadaire de l’état
de pollution peut donner une réponse du type
«tout ou rien», même pour la période où le

niveau de contamination exprimé par la moyenne
mensuelle est élevé, ce qui n’est pas satisfaisant
du point de vue du contrôle sanitaire (Portal et al,
1994). Enfin, on remarquera la forte contamina-
tion par la dé-éthylatrazine, avec des fluctuations
importantes, vraisemblablement liées à des
phases d’activité biologique intense à l’origine de
la biodégradation de l’atrazine à la surface du
sol. Ainsi, pour certains produits phytosanitaires,
ce n’est pas la dispersion de la seule matière
active qui doit être considérée mais également
celle de ses métabolites majeurs.
Comme pour les eaux de surface, ici encore,

pour établir un jugement prédictif, il est indispen-
sable d’effectuer une analyse des mécanismes
de transfert par lessivage grâce à des dispositifs
simples prenant en compte, en particulier, le rôle
du climat et celui spécifique, des différents types
de sol.

Le lessivage à l’origine de la pollution
des eaux souterraines

L’étude du mouvement vertical a fait l’objet de
nombreux travaux, menés en faisant appel aussi
bien à la parcelle drainée qu’au modèle de plein
champ (Boesten, 1987). Seul un nombre limité
de résultats sera rapporté ici.

Transfert dans les couches supérieures
des sols drainés

Les concentrations en résidus enregistrées dans
les eaux de drainage, susceptibles de représenter
celles des eaux qui vont pour partie s’écouler vers
la nappe, sont très variables (tableau IX). Elles
fluctuent entre 0,01 et 29 &mu;g.l-1. Ces concentra-
tions diminuent avec le temps qui sépare le traite-
ment de la phase de drainage. Les premières
eaux d’une même phase sont les plus riches en
résidus (Schiavon et Jacquin, 1973).

Tout aussi variables sont les évaluations des

quantités exportées (tableau IX). Cette variabilité
est étroitement liée au type de sol, à la topogra-
phie, à la nature et à la distribution des précipita-
tions au cours de l’année.

L’utilisation de colonnes de sol ou de cases

lysimétriques pour l’étude du mouvement vertical
des pesticides est relativement courante
(Jarczyk, 1983, 1987 ; Albanis et al, 1988). Ce
mode d’investigation présente au moins 2 avan-
tages : d’une part, il fournit des résultats qui intè-
grent, comme au niveau de la parcelle, les effets



des conditions climatiques, d’autre part, il permet
l’utilisation de molécules marquées au 14C et
donc l’identification et la quantification plus préci-
se des produits issus de la dégradation de la
molécule mère (Kubiak et al, 1988). S’agissant
de l’atrazine, les valeurs obtenues pour l’année
1981-1982 avec un sol limoneux (850 mm de
précipitations, 1,6 kg.ha-1) ont montré un entraî-
nement par les eaux de percolation de 5,6% de
la radioactivité appliquée (Schiavon, 1988), dans
lequel l’atrazine ne représente qu’environ 10%
(fig 2) ; le reste étant constitué par l’ensemble

des produits issus de sa dégradation. Cette
valeur correspond sensiblement au pourcentage
d’atrazine exportée par le drainage de ce même
sol en 1972, et montre bien que dans la pollution
des nappes phréatiques l’atrazine peut, dans cer-
tains cas, être minoritaire. De plus, cette valeur
est très proche de celles obtenues par Albanis et
al (1988) avec des cases lysimétriques et diffé-
rents types de sol : après 1 324 mm de précipita-
tions, 0,54, 0,66 et 0,47% de la dose appliquée
sont lessivés, respectivement pour un sol argi-
leux, limoneux et limono-sableux.



Ainsi, ces techniques permettent d’accéder
d’une manière plus aisée à des résultats proches
de ceux obtenus au niveau de la parcelle drai-
née. Par ailleurs, l’emploi de molécules mar-
quées met en évidence l’effort analytique qui doit
être réalisé pour évaluer, au niveau de la pra-
tique courante, la pollution réelle du sol et des
nappes par les pesticides et leurs produits de
dégradation.

Transfert dans le sous-sol

Étant donné les faibles possibilités de réadsorp-
tion des pesticides par les couches profondes du
sol et la dégradation limitée (Dictor, 1994 ; Kruger
et al, 1993), on peut estimer que les concentra-
tions en résidus des eaux circulant dans ces

couches sont proches de celles se dirigeant vers
la nappe. Ainsi, par le suivi de la teneur en rési-
dus des eaux de drainage et l’établissement d’un
bilan hydrique, il est possible d’apprécier les
transferts vers les nappes. Si les quantités trans-
férées par lessivage sont fonction des propriétés
bio-physicochimiques de la couche de labour et
des conditions climatiques, en revanche, la vites-
se de progression vers la nappe dépend essen-
tiellement de la pluviométrie.

Mais l’évolution des possibilités de pollution
des eaux souterraines doit tenir compte du rôle

particulier joué par le sol en tant que système de
stockage des produits phytosanitaires et de leur
métabolites. Il faut donc prendre en compte son
état de pollution et sa propre évolution possible.

Incidence de la pollution du sol

La pollution des sols doit être considérée sous 2
aspects. La première est une pollution mesu-
rable, au niveau de la parcelle traitée, par les
techniques classiques d’extraction et d’analyse
(chromatographie en phase gazeuse ou liquide).
La seconde est une pollution discrète, qui a été
mise en évidence à l’aide de molécules mar-

quées et qui est associée à la formation de liai-

sons temporairement stables entre le pesticide
et/ou ses métabolites et les constituants du sol.

Outre l’utilisation d’une molécule marquée, le

suivi de cette pollution discrète ne peut être réali-
sé qu’à l’aide d’un système simple de type lysi-
mètre ou colonne de sol, placé sous conditions
naturelles, et permettant de réaliser un bilan

(Perrin-Ganier et al, 1994).
Les travaux menés avec des produits très

divers par leur nature chimique tendent à montrer
que le phénomène intéresse toutes les familles
d’herbicides (tableau X) et plus généralement,
tous les produits phytosanitaires. L’ampleur du
phénomène dépend de la réactivité chimique de
la matière active et s’exprime avec le maximum
d’intensité dans les premiers centimètres de la
couche de labour, riche en matière organique et
en résidus. Ce type de réaction suppose la perte
de l’identité chimique du produit lié et sa possibi-
lité de polymérisation avec les macromolécules
organiques (Bartha, 1971). En fait, les résidus
non extractibles constituent un ensemble hétéro-

gène à la fois par leur nature chimique (matière
active et produits de dégradation) et leur mode



de rétention (liaison chimique et/ou emprisonne-
ment dans le réseau tridimensionnel de la matiè-
re organique, dans les espaces interfoliaires des
argiles ou dans la microporosité du sol).

Cette immobilisation des résidus par les
constituants du sol pourrait être considérée
comme un processus contribuant à réduire les

risques de pollution de l’eau. Il s’avère cepen-
dant qu’une partie d’entre eux au moins peut
être remobilisée à la faveur des réorganisations
des matières organiques (tableau XI). Une frac-
tion des résidus déstabilisés peut échapper à la

minéralisation et de ce fait participer ultérieure-
ment sous forme diffuse à la pollution de l’eau
ou des végétaux (Bertin et al, 1990 ; Demon,
1994).

Le dosage des résidus dans les couches pro-
fondes est très rarement réalisé, mais il permet
d’évaluer le stock de résidus disponibles pour un
transfert vers la nappe. En effet, les résidus pré-
sents dans le sous-sol (tableau XII) pauvre en
matière organique sont faiblement retenus
(Calvet, 1989) et soumis à des processus de
dégradation très lents (Cohen et al, 1984). Ils



peuvent donc éventuellement constituer une
réserve pour un transport inéluctable vers la
nappe, régulé par la fréquence et la nature des
précipitations (Bailey et White, 1970).

Vraisemblablement du fait des difficultés tech-

niques d’échantillonnage en profondeur, les
mesures réalisées sont peu nombreuses.

Toutefois, elles tendent à montrer, d’une manière
générale, de faibles progressions des pesticides
vers la profondeur et des contaminations du sol
réduites qui s’écartent de la réalité. En effet, l’uti-

lisation des matières actives marquées au 14C a
permis de mettre en évidence qu’au cours du
temps une partie des résidus devient progressi-
vement non extractible et donc échappe au dosa-
ge classique. Ainsi la pollution réelle des sols est
très souvent supérieure à celle mesurée.
Au total, le sol apparaît comme un système

complexe qui contribue, par ses activités pro-
pices à la dégradation biologique ou abiotique, à
réduire les risques de pollution de l’eau qui circu-
le en son sein. Mais, dans la mesure où ses pos-
sibilités de dégradation sont limitées, il est impé-
ratif de vérifier que l’on n’assiste pas a un stocka-

ge de résidus à disponibilité variable, résidus qui
pourraient entretenir une contamination quasi
permanente de l’eau souterraine, qui serait facili-
tée dans certains cas par des interactions avec

des composés organiques endogènes hydroso-
lubles (Madhun et al, 1986).

CONCLUSION

Les campagnes d’analyses des eaux de surface
et souterraines lancées ces dernières années

montrent d’une manière évidente que l’eau desti-
née à la consommation humaine est fréquem-
ment polluée par certains produits phytosani-
taires, parfois très au-delà du seuil de potabilité.

C’est une situation qui, plus ou moins aiguë, peut
se rencontrer dans plusieurs périmètres soumis à
l’agriculture intensive, mais il paraît certain que
les utilisations non agricoles des pesticides
jouent également un rôle non négligeable. Les
études des mécanismes de transfert qui alimen-
tent cette contamination montrent qu’il est pos-
sible d’agir sur certains paramètres. Ainsi, avant
même de compléter les données pour alimenter
des modèles mathématiques prédictifs de l’évolu-
tion de la contamination, il s’avère urgent d’identi-
fier les pratiques culturales à mettre en place et
susceptibles de la réduire. L’amélioration peut
être rapide pour les eaux de surface, mais bien
plus lente pour les eaux souterraines pour qui la
pollution du sol entretiendra pendant un certain
temps une pollution très diffuse.
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