TH-NBA E

INSTITUT NATIONAL INSTITUT NATIONAL
DE LA RECHERCHE AGRONOMIQUE AGRONOMIQUE PARIS-GRIGNON
Unite de Science du Sol Sciences des Sols et Hydrologie

Centre de Grignon-Massy-Paris

THESE

présentée en vue de 'obtention du diplome de

DOCTEUR de I'INA PARIS GRIGNON
par

Ulrike BAER

Comportement des pesticides dans les sols :

Evaluation et simulation de la dissipation au champ

soutenue le 18 Janvier 1996

devant le jury composé de :

R. CALVET, Professeur a 'TN.A.-P.G. Président

A AM. DEL RE, Professeur a |'Université de Piacenza, Italie Rapporteur
M. SCHIAVON, Professeur 4 'TN.P.L.-ENN.S.A LA, Nancy Rapporteur
A. WALKER, Directeur de Recherches 8 HR 1., Royaume Uni Examinateur
R. DELOUVEE, Ingénieur a I'Agence de 'Eau Seine Normandie Examinateur
G. SOULAS, Directeur de Recherches a ' N.R.A., Dijon Examinateur
M. VOLTZ, Chargé de Recherches a ' N.R.A., Montpellier Examinateur

Avec le concours financier des Agences de 'Eau (Convention No. 9399014)

TH-NB5



INRA
STATION DE SCIENCE DU SOL

09 Mal 1996

Remerciements Domaine Saint Paul - Site Agroparc

84914 AVIGNON CEDEX 9

Tout d'abord je remercie Raoul Calvet (Professeur 4 'TNA-PG) pour m'avoir accueillic dans son
laboratoire et pour m'avoir encadrée lors des trois années de thése. Ses conseils scientifiques et

sa compétence m'ont aidée a la réalisation de ces recherches.

Ce travail a pu étre effectué grice au financement du Ministére de I'Agriculture et des Agences
de Eau. Je remercie Monsieur René Delouvée (Ingénieur 4 'Agence de 'Eau Seine Normandie)
pour ses conseils apportés lors des réunions annuelles et pour avoir accepté d'examiner le

mémoire de thése. Je remercie également Sopra/Zeneca pour nous avoir offert la sulcotrione.

Un comité de parrainage a suivit ce travail. Je remercie Michel Schiavon (Professeur de
IEN.S.ALA. a Nancy) et Guy Soulas (Directeur de Recherches a I'INRA de Dijon) pour avoir
apporté leurs remarques et pour leur participation a ce jury de thése en tant que rapporteur et

examinateur.

Au niveau européen, le travail a été soutenu par Allan Walker (Directeur de Recherches, HR.I.,
Wellesbourne, UK), Attilo Del Re (Professeur a I'Université de Piacenza, Italie), Wilfried
Pestemer (Directeur de Recherches, BBA, Berlin, RFA) et John Hollis (Directeur de Recherches,
SSLRC, Silsoe, UK). La participation & un programme européen de deux ans (DGXII- EV5V-
CT92-0226) m'a permis de rencontrer ces personnes lors de plusieurs réunions de travail et
d'obtenir des conseils et des réponses & de nombreuses questions relatives aux modéles
mathématiques utilisés. Je remercie tout spécialement le Dr. A. Walker et le Prof. A. Del Re de
m'avoir fait 'honneur de participer au jury de soutenance et Prof, W. Pestemer pour ses conseils
lors d'une visite 4 Berlin. Je remercie également Marco Trevisan, Ettore Capri, Petra Guenther,
Colin Brown et Penny Siddons, qui ont participé au programme et qui m'ont tous aidée d'une
fagon ou d'une autre. Un merci spécial 4 Mme Siddons, qui a développé l'interface MARVEL

sans laquelle les simulations avec PRZM auraient été beaucoup plus difficiles.

Ensuite, je remercie l'ensemble des personnes de 1'Unité de Science du Sol de Grignon
(chercheurs, enseignants, techniciens, thésards et secrétaries) pour leur accueil, leurs conseils et
les nombreux services qu'ils m'ont rendus. Je tiens 4 remercier plus particuliérement Enrique
Barriuso (Chargé de Recherches 4 I'TN.R.A.) pour l'intérét qu'il a porté & mon travail, pour la
relecture de ce mémoire et pour toutes ses critiques constructives. Merci a Pierre Benoit dont j'ai
partageé le bureau pendant trois années et qui a toujours répondu avec patience aux nombreuses

questions scientifiques et linguistiques.



La partie expérimentale a été réalisée grace au soutien technique de Jean-Noél Rampon, Hélene
Jean-Jacques, Gilles Dutin, Brigitte Remy, Philippe Moro et Maelys Labonne. Je tiens 4 les
remercier pour les nombreux prélévements de sols et pour l'aide a la gestion des 2300
&chantillons de terre. Que Valérie Bergheaud et Mme Lasnier soient remerci€es pour avoir assuré
mon apprentissage dans des techniques de mesure par HPLC et CPG. Et je n'oublie pas Giovanni

Caria (Ingénieur & 'LN.R.A. d'Arras), qui a effectué de nombreuses analyses d'herbicides dans

les sols.

Sans la bonne coopération avec les Unités de Science du Sol de ITNRA de Rennes et de
Montpellier, le travail de terrain n'aurait pas été possible. Je remercie A.B. Delmas, Patrick
Andrieux et Marc Voltz (chercheurs a I'TNRA) pour leur collaboration et leur communication

des informations supplémentaires relatives aux sites du Mont St Michel et de Roujan.

Merci enfin a Thierry pour ses encouragement et sa compréhension pour les nombreux week-

ends passés au laboratoire.



LISTE DES SYMBOLES ET ABBREVIATIONS

Symbole Unité Signification

2, b constantes de 'équation de Campbell (modéle LEACHP)

A B constantes de I'équation de "Walker" (modéle VARLEACH)

Ce [mg L7 concentration 4 I'équilibre

Ce (0) [mg L] concentration initiale a I'équilibre

CEC [cmol kg™] capacité d'échange cationique

C.0. [%] teneur en carbone organique

CR. teneur en eau a la capacité de rétention au champ

cv [%] coefficient de variation

db [g cm™) masse volumique apparente

E [mm j7] évaporation du sol

Ea [J mol?] énergie d'activation de la réaction

Ebac [mm j] évaporation en bac

ETP [mm j™] évapotranspiration potentielle (Penman)

fbac coefficient de passage entre I'Ebac et 'ETP

ferop fraction de la surface du sol couvert par la végétation

h [kPa] potentiel matriciel

h (6) relation entre le potentiel matriciel et la teneur en eau

Kd [ml g} coefficient de partage entre la phase solide et la phase liquide

Kf, of constantes de Freundlich pour l'adsorption

Koc [ml g1 coefficient de partage normalisé par rapport a la teneur en carbone
du sol

Kfd, nfd constantes de Freundlich pour la désorption

k ™ coefficient de vitesse de disparition

Ks [mm j*] conductivité hydraulique i saturation

K (h) relation entre la conductivité hydraulique et le potentiel matricel

Q10 facteur d'augmentation de la vitesse de dégradation pour une

augmentation de 10°C entre deux températures T1 et T2 (T1<T2)

Qads [ug g'] quantité adsorbée

Qirr [ug g quantité irréversiblement adsorbée
Qo [ug g™] quantité initialement adsorbée

R [J °K' mol"] constante des gaz parfaits

T [°C] température



t1/2
Ta
Tbase
Tef

€

Wecf

Os

(]
[’K]
[°C]

[mm j7]
[g 100g"]

[vv']

[vv']

durée de demi-vie

température thermodynamique

température correspondant & T1 (voir Q10)

facteur de correction des effets de la température sur la dégradation
( modéle LEACHP)

transpiration de la plante

teneur en eau gravimétrique (pondérale)

facteur de correction des effets de la teneur en eau sur la dégradation
( modéle LEACHP)

teneur en eau volumique

teneur en eau volumique a saturation



RESUME

Cette étude porte sur l'utilisation des modéles CMLS, VARLEACH, PRZM et LEACHP pour
décrire les cinétiques de dissipation de quatre herbicides dans trois situations agro-
pédoclimatiques frangaises différentes. Sur le site de Grignon (Yvelines) et sur les polders de la
baie du Mont St-Michel (Ille et Vilaine), la dissipation et le profil de distribution de I'atrazine
et de la sulcotrione ont été étudiés dans la couche de 0-30 cm d'un champ de mais. Sur le site de
Roujan (Hérault), 'étude a porté sur l'atrazine, la simazine et le diuron dans la couche de 0-25

cm d'une parcelle plantée en vigne.

Les résultats expérimentaux ont montré que les coefficients d'adsorption de l'atrazine sont
similaires dans les trois sols et que l'adsorption de la sulcotrione est trés faible. La capacité de
dégradation de l'atrazine au laboratoire est semblable dans les trois sols placés en conditions
d'incubation favorables (28°C, 90% C.R.). Dans des conditions d'incubation moins favorables
(15°C, 50% C.R.), la vitesse de dégradation augmente dans l'ordre Roujan < Mont St-Michel <
Grignon. Pour la dissipation de l'atrazine en conditions de plein champ en 1993, l'ordre est
inversé. Les durées de demi-vie de dissipation de I'atrazine sont comprises entre 10 et 30 jours.
Les durées de demi-vie de dissipation de l'atrazine montrent une variabilité interannuelle plus
grande sur le site de Roujan que sur les autres sites. Pour la sulcotrione, on observe des durées
de demi-vie de dissipation trés faibles (2 et 6 jours).

Pour l'évaluation des modéles, une approche progressive a €té choisie, s'intéressant
successivement a la simulation des teneurs en eau, des profils de concentration de l'ion bromure
et des quantités résiduelles d'herbicides. Cette approche montre que la description des profils
hydriques par les modéles n'est pas satisfaisante, ce qui peut expliquer dans certains cas la
mauvaise description des profils de distribution du bromure et de la cinétique de dissipation de
I'herbicide. Par contre, il n'est pas possible d'attribuer la bonne ou mauvaise description d'une
cinétique de dissipation & un seul facteur. Numériquement un modéle simple comme CMLS et
un modéle complexe comme LEACHP peuvent donner le méme résultat. L'étude de sensibilité
a souligné limportance de la vitesse de dégradation pour la simulation de la cinétique de
dissipation. Plusieurs simulations avec des coefficients de dégradation variables ont été
effectuées pour un site, afin de tenir compte de la variabilité spatiale de cette grandeur.

De bon résultats de simulation ont été obtenus avec l'atrazine sur le site du Mont St-Michel ou
le climat est le moins variable. La capacité des modéles a prévoir la cinétique de dissipation
dépend de la pertinence du choix des valeurs de la vitesse de dégradation, de la nature de la
molécule, de la durée de la simulation et pour les sites avec un climat variable, de I'année
considérée. Une validation des modéles n'est donc possible que partiellement et sous certaines
réserves. L'utilisation des modéles étudiés pour la prévision du comportement d'herbicides en
plein champ ne parait envisageable qu'a 'échelle de la parcelle sur des sites pour lesquels des
résultats de terrain sont disponibles. L'extrapolation a d'autres sites, d'autres molécules ou a une
échelle régionale est & effectuer avec la plus grande prudence car le résultat de la simulation

dépend de trés nombreux facteurs.



Summary

Four widely used pesticide leaching models (CMLS, VARLEACH, PRZM and LEACHP) have
been used to test their ability to predict herbicide dissipation behaviour at three french field sites.
Atrazine and sulcotrione dissipation has been studied at Grignon (Yvelines) and on the polders
of Mont St-Michel (Ille et Vilaine) in the surface layer of a cornfield (0-30 cm). At Roujan
(Hérault), atrazine, simazine and diuron behaviour was studied in the surface layer (0-25 cm) of

a vineyard.

Laboratory experiments showed that the adsorption of atrazine on the three soils was similar and
that adsorption of sulcotrione was very low. Degradation of atrazine at 28°C and 90 % field
capacity was also similar, whereas for less favourable incubation conditions (15 °C, 50 % field
capacity) degradation half-lives are increasing in the order Grignon < Mont St-Michel < Roujan.
Field dissipation of atrazine in 1993 showed the opposite (revers) order. Field half lives of
atrazine vary from 10 to 30 days. Because of a high variability in rainfall between the two years
of the study, atrazine dissipation half lives at Roujan were rather different from year to year. For
sulcotrione field half lives of 2 and 6 days were observed.

A stepwise evaluation of the models was choosen, looking at water contents in the top 5 cm of
the soil and within the soil profil, distribution of a tracer (bromide) and herbicide dissipation.
The simulation of the water contents was not always satisfying. This gave in some cases an
explanation for the poor description of bromide profils and herbicide dissipation. It was not
possible to define clearly the reason for a poor or good fit of a model, because simple models like
CMLS and complex models like LEACHP can mathematically give the same result. Sensitivity
analysis of the models underlined the importance of the degradation parameters for the
simulation of herbicide dissipation. In order to take into account the spatial variability of half-
lives, several simulations with variable degradation parameters were carried out for one set of
data. Despite this method, the overall fit of observed and predicted dissipation data is not very

accurate.

Some good results have been obtained for atrazine at Mont St-Michel, where climatic variability
is very low. The ability of the models to predict herbicide dissipation depends on the choice and
quality of the degradation parameters, the nature of the molecule, the length of simulation and
for a site with high climatic variability on the year under consideration. Therefore a complete
validation of a model is difficult to obtain and the models have to be used with caution. The use
of the four models in order to predict herbicide dissipation is conceivable at a field scale for a
site for which field and/or laboratory data are available. The extrapolation of the simulation
results on other molecules or to a regional scale has to be done very carefully as the simulation

result depends on numerous factors.
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L'accroissement de l'intérét pour la protection de I'environnement et des eaux en particulier s'est
traduit depuis la fin des années soixante-dix par de nombreuses recherches destinées & mettre en
évidence les mécanismes et processus impliqués dans la pollution des eaux par les produits
phytosanitaires. Comme les études expérimentales sont trés cofliteuses et lourdes & mettre en
oeuvre, la prévision du risque de pollution & I'aide de modéles mathématiques a été envisagée
par de nombreux chercheurs comme un outil prometteur. C'est ainsi qu'a la fin des années quatre-

vingt, un grand nombre de modéles numériques a vu le jour, notamment aux Etats-Unis.

En 1993, I'Agence de Protection de 'Environnement des Etats-Unis (US-EPA) a mis en place
un groupe de travail pour développer ['utilisation des modéles numériques dans le but de prévoir
le risque de pollution des eaux par les produits phytosanitaires (FIFRA, 1994). Ce groupe de
travail a classé plusieurs modéles numériques et en a recommandé deux (PRZM et GLEAMS)
pour l'estimation du risque demandée pour les dossiers d'homologation. Dans le méme but, le
modéle PESTLA a été recommandé aux Pays-Bas et le modéle PELMO en Allemagne
(Bergstrom et Jarvis, 1991). Certains modeéles ont été couplés & des bases de données
pédologiques. En utilisant les paramétres de la base de données comme entrées, les simulations
obtenues 4 l'aide des modéles servent ensuite a I'obtention de cartes de risques de contamination
des eaux (Oliver et Laskowski, 1986; Strada et al., 1993; Foussereau et al., 1993; Bleecker et al.,*
1995; Hollis et al., 1995).

Les modéles sont toujours des représentations simplifiées de la réalité. La théorie du transport
des solutés a été développée a partir d'études de laboratoire et a été transférée ensuite aux
conditions de terrain dans beaucoup de cas sans justification. Aujourd’hui certains modéles
numériques sont utilisés dans des domaines administratifs, politiques ou pour le conseil hors du
champ d'application pour lequel leurs auteurs ont essayé de les concevoir (Jury et Fliihler, 1992).
Les tentatives de validation des modéles sont peu nombreuses du fait de la difficulté d'obtenir
des jeux de données suffisamment complets. De plus, elles ne concernent souvent qu'un seul
modele et qu'un seul site d'étude et ne tiennent pas compte de la variabilité spatiale et temporelle

des parameétres déterminant le devenir d'un pesticide dans le sol.
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Figure 1 : Organigramme de la prévision du devenir des herbicides dans le sol a l'aide de

modéles numériques



L'objectif de notre travail est :

1. d'étudier la dissipation et la distribution d'herbicides dans la couche de surface du sol
pour différentes situations agro-pédoclimatiques en France.

2. d'analyser les conditions d'utilisation des grandeurs déterminées au laboratoire (coefficients
d'adsorption et de vitesses de dégradation) pour la simulation du comportement des
pesticides en plein champ.

3. de valider plusieurs modéles numériques décrivant la dissipation d'herbicides pour
différentes situations agro-pédoclimatiques en France.

4. de proposer une réflexion pouvant servir de base a des démarches possibles pour la prévision

du devenir d'un herbicide dans le sol.

Nous nous sommes intéressés a I'étude du devenir d'herbicides dans la couche de surface du sol
(0-30 cm) car la quantité résiduelle dans cette couche est le premier facteur déterminant les
transferts vers les eaux de surface et les eaux souterraines. La connaissance de cette quantité est

donc indispensable a l'élaboration d'une démarche de prévision du risque de pollution des eaux.

La figure 1 montre les différentes étapes préalables a I'utilisation d'un modéle numérique dans
un but de prévision. Elle présente en méme temps la démarche suivie pour effectuer ce travail.
Nous avons choisi d'étudier quatre modéles de complexité différente, LEACHP (Hutson et
Wagenet, 1992), PRZM (Mullins et al., 1992); VARLEACH (Walker, 1987) et CMLS (Nofziger
et Hornsby, 1994). Ils ont été appliqués pour simuler le devenir de quatre herbicides dans trois
situations différentes, pour mieux connaitre leurs performances. Pour réaliser les simulations,
il faut disposer des valeurs de nombreux paramétres d'entrée, qui sont, soit déduites des
expérimentations de laboratoire (isothermes d'adsorption, cinétiques de dégradation), soit

estimées a partir des données bibliographiques.

Pour tenir compte de la variabilité liée aux paramétres d'entrée, plusieurs simulations avec des
valeurs variables des paramétres d'entrée ont été effectuées. L'évaluation de la performance d'un
modéle est basée sur la comparaison entre les simulations et les observations. Nous avons choisi
d'utiliser une approche d'évaluation progressive, s'intéressant successivement a l'eau, a un soluté
non retenu (bromure) et & des herbicides. Si le modele est valide, les conditions agro-

pédoclimatiques dans lesquelles il peut étre utilisé dans un but de prévision peuvent étre définis.

Ce mémoire est structuré en deux parties, une relative aux expérimentations de laboratoire et de

terrain, l'autre relative aux simulations.
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Premiere partie:

Etude expérimentale du devenir
d'herbicides dans les sols



Introduction
Les paramétres d'entrée des modeéles sont assez nombreux et les modéles utilisés nécessitent des

données déterminées au laboratoire aussi bien que les données de terrain, ce qui est illustré par
la liste donnée ci-dessous. L'étoile (*) indique que la variabilité avec la profondeur du paramétre

considéré peut €tre prise en compte par les modéles.
Paramétres d'entrée des modéles

- Site et expérimentation durée de l'expérimentation, dates des prélévements, teneur en eau
initiale et concentration initiale du pesticide dans le sol

- Propriétés du sol masse volumique apparente *, teneur en carbone organique*,
composition granulométrique*, teneurs en eau a différents
potentiels matriciels*, conductivité hydraulique a saturation *

- Caractéristiques culturales type de culture, dates d'émergence/maturité/ récolte, profondeur
et densité des racines, traitements phytosanitaires (dates, doses)

- Données climatiques précipitation/irrigation journaliére, températures de I'air journa-
liéres maximales et minimales, évaporation journaliére

- Propriétés des pesticides solubilité dans I'eau, densité de vapeur ou constante de Henry,

coefficient d'adsorption *, coefficient de vitesse de dégradation*

Pour la validation des modéles, il est nécessaire d'obtenir des cinétiques de dissipation sur
différents sites et pendant au moins deux années, afin de pouvoir les comparer aux simulations.
Les sols ont été choisis avec l'objectif d'étudier des sites pédo-climatiques contrastés, représentant
une bonne variabilité des situations agricoles en France. Iis se situent en Ile de France (climat
tempéré), dans la baie du Mont St-Michel (climat océanique) et sur le bassin versant de Roujan

(climat méditerranéen).

Nous avons choisi d'étudier quatre molécules herbicides : l'atrazine, la sulcotrione, le diuron et
la simazine. L'atrazine est utilisée pour le désherbage du mais depuis longtemps. Des traces
d'atrazine sont aujourd'hui détectables dans les eaux souterraines de certaines régions et méme
dans la pluie. En France, la dose d'application a été limitée a 1,5 kg ha™ (Index Phytosanitaire
1994). Dans d'autres pays européens, son utilisation est interdite (Allemagne, Pays-Bas). Le
choix de cette molécule nous avait été suggéré par I'Agence de I'Eau Seine-Normandie. La
sulcotrione, appliquée en post-levée dans le mais a été homologuée en 1993. Elle est proposée

comme produit de substitution de l'atrazine. La simazine et le diuron sont, malgré une restriction



sur la simazine (limitation de la dose & 1,5 kg ha™), la base du désherbage en préémergence dans

le milieu viticole traditionnel (Moro, 1993). Ces deux herbicides ont été choisis pour le site de

Roujan.

Au laboratoire, I'établissement des isothermes d'adsorption et de désorption pour les quatre
herbicides et dans les trois sols permettent d'obtenir les paramétres d'entrée des modeles relatifs
3 la rétention des herbicides. L'étude des cinétiques de dégradation & des températures et teneurs

en eau différentes fournit une estimation des valeurs des paramétres d'entrée relatifs 2 la

dégradation.

Le travail de terrain consiste a déterminer la dissipation des herbicides dans trois situations pédo-
climatiques différentes et leur distribution dans la couche de surface (0-30cm). La variabilité des
teneurs résiduelles d'herbicides au laboratoire et en plein champ est également évaluée. L'étude
de terrain est effectuée a l'aide de micro-lysimétres installés dans la couche de 0-30 cm et dont
la base est en contact avec le sol environnant afin d'éviter toute discontinuité hydrique. De plus,
I'application du bromure de potassium sur les micro-lysimétres permet de suivre les mouvements
de T'eau dans le sol. Dans le cas de la sulcotrione, la méthode "classique” par prélévement moyen

sur la parcelle étudiée est utilisée.



Matériel et méthodes
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1. Description des sites expérimentaux

1.1. Le site de Thiverval-Grignon (Yvelines)

Situé sur un plateau de calcaire lutécien couvert d'une couche de loess d'environ trois métres
d'épaisseur, le champ expérimental est situé dans le dispositif expérimental de I'Institut National
Agronomique. Le sol est limono-argileux, et selon la classification frangaise, il s'agit d'un sol
brun lessivé. Selon la classification de la Carte des Sols d'Europe de 1985 (F.A.0.), il s'agit d'un
Orthic Luvisol. La nappe souterraine est au-deld de 15 m de profondeur. L'altitude du site est de
130 m, la latitude de 48° 50' N et la longitude 1° 50' E. La parcelle a été cultivée avec du mais
pendant au moins trois années selon des pratiques agricoles habituelles (semis, fertilisation
minérale, récolte, labour). Sa taille est de 0,5 ha environ. La parcelle a été divisée en deux parties
pour le traitement phytosanitaire de I'année 1994 (atrazine et sulcotrione). Les dates relatives a

la culture (plantation/récolte) sont données en annexe C. L'abréviation utilisée pour ce site est

GRG.

1.2. Le site du Mont St-Michel (Ille et Vilaine)

Le site se situe dans les polders de la baie du Mont St-Michel & environ 7 km de la mer. Il a été
loué a un agriculteur pour la période des expérimentations par 1'Unité de Science du Sol de
I'INRA de Rennes. Le sol s'est developpé a partir de sediments marins ("la tangue"). Le type de
sol est un sol d'apport alluvial (classification frangaise) ou Fluvisol (F.A.O.). La parcelle, d'une
superficie de 2,5 ha, est entourée de fossés. Une nappe phréatique se situe en moyenne vers 1,5
m, mais parfois son niveau peut atteindre la couche de labour. L'altitude du site est de 7 m, la
latitude de 48 35' °N et la longitude 4° 50' E. En 1991, la parcelle a été cultivée avec des carottes
et depuis, elle est cultivée avec du mais. Durant I'année 1993, elle était en jachére a I'exception
de 0,5 ha. Pour les traitements phytosanitaires différents de I'année 1994, elle a été divisée en
bandes de 0,2 ha. Les dates des cultures (plantation/récolte) sont données en annexe C.

L'abréviation utilisée pour ce site est MSM.

1.3. Le site de Roujan (Hérault)

Dans le cadre d'un projet appelé "Allegro”, I'Unité de Science du Sol de I'TNRA de Montpellier
étudie un bassin versant d'une superficie de 90 ha situé a 20 km au Nord-Est de Béziers, pour
I'essentiel sur la commune de Roujan. Les altitudes sont comprises entre 75 et 125 m et les
coordonnées du bassin sont les suivantes: latitude 43° 30' N, longitude 3° 19' E. La parcelle
étudiée (de 0,13 ha) se situe sur les versants du bassin aménagés en terrassettes et elle est

entourée de fossés. La pente varie de 6 % a 15 % pour la partie supérieure de la parcelle
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(Labonne, 1994). Le sol est limono-argilo-sableux avec une charge variable en graviers de quartz
et d'éclats calcaires. Il dérive directement de la molasse sablo-gréseuse qui apparait vers 50-100
cm (Andrieux et al., 1993). Par suite du travail profond du sol et des effets de colluvionnement,
le classement du sol est difficile. Selon la classification frangaise, le sol est un sol brun calcaire
colluvial et selon la classification F.A.Q., il s'agit d'un Calcaric Cambisol (Bouzigues, 1994).
Depuis une trentaine d'années, la parcelle est plantée en vigne comme d'ailleurs 80 % du bassin.
Le sol n'est pas travaillé sur l'inter-rangs. Le systeme racinaire est profond et on note la présence
de petites racines vivantes & 3 m de profondeur. Une zone préférentielle d'enracinement existe

entre 0,3 et 2,2 m (Pinon-Guerin, 1994). L'abréviation utilisée pour ce site est ROU.

1.4. Les données météorologiques

Chaque site est équipé d'une station météorologique automatique permettant d'obtenir des
données journaliéres de températures maximales et minimales de l'air, de précipitations et
d'évapotranspiration potentielle calculée selon la formule de Penman. Les stations
météorologiques du Mont St-Michel et de Roujan ont été hors fonction pendant quelques
semaines en 1994. Pour le site du Mont St-Michel, les données manquantes sont remplacées par
les données de la station du SILEBAN a St. Georges de Gréhaigne (a 5 km du site). Pour Roujan,
les données manquantes sont remplacées, soit par les données de l'année précédente, soit par des

valeurs obtenues par interpolation sur des périodes courtes de un 4 trois jours.
2. Analyses physiques et chimiques des sols

2.1. Masse volumique apparente et paramétres hydriques

La masse volumique apparente est déterminée par pesée des micro-lysimétres lors de leur
installation en plein champ pour l'étude des cinétiques de dissipation d'herbicides. Elle est
vérifiée A nouveau 2 la fin de l'expérimentation. Les teneurs en eau gravimétrique (g 100 g sol
sec) sont déterminées aprés le séchage du sol & 105 °C pendant au moins 12 heures, lors de

chaque prélévement en plein champ.

La détermination des relations teneurs en eau / potentiel matriciel a été effectuée par les Unités
de Science du Sol de I'INRA d'Orléans (sol de Grignon), de Rennes (sol du Mont St-Michel) et
de Montpellier (sol de Roujan) & partir des échantillons non-remaniés avec des méthodes
classiques de laboratoire (plaques poreuses, méthode de Wind). Au laboratoire d'Orléans, la
détermination a été faite sur des mottes de terre, tandis que le laboratoire de Rennes a utilisé un

cylindre de sol. La courbe de rétention du sol de Roujan provient de mesures de terrain, elle ne



comprend que des valeurs & de faibles potentiels matriciels. Les teneurs en eau a saturation ont
été estimées a partir de la porosité totale des sols. Les valeurs de la conductivité hydraulique 4
saturation ont été déterminées par Menasseri (1994) pour le sol de Grignon, par Connen (1991)

pour le sol du Mont St-Michel et par Pinon-Guerin (1994) pour le sol de Roujan.

2.2. Analyses chimiques des sols

Les analyses chimiques des sols (pH, teneur en carbone organique, quantité de cations
échangeables, etc.) ont été effectuées au Laboratoire d'Analyse des Sols de I'TNRA & Arras selon
des méthodes standards. Le pH est déterminé dans l'eau et dans du KC1 0,1 N. Le carbone total
est déterminé par la méthode Anne, l'azote total par la méthode Kjeldahl, la capacité d'échange
cationique par la méthode Metson, les cations (Ca, Na, Mg, K) par extraction a l'acétate
d'ammonium, le fer et l'aluminium totaux sont déterminés par la méthode Mehra-Jackson et le

fer et l'aluminium échangeables par la méthode Tamm.

3. Caractéristiques des herbicides

L'atrazine (6-chloro-2 éthylamino-4 isopropyl-1,3,5-triazine-2,4 diamine) appartient 4 la famille
des s-triazines et est un herbicide systémique sélectif qui est appliqué en pré-levée sur le mais.
Il agit sur les plantes sensibles comme inhibiteur de la photosynthése. La sulcotrione (2-(2-
chloro-4-mesylbenzoyl)cyclohexane-1,3-dione) appartient & la famille des tricétones. Cet
herbicide, appliqué en post-levée dans le mais a été homologué en 1993 et est proposé comme
produit de substitution de l'atrazine. La sulcotrione agit par voie foliaire et racinaire. Sur les
plantes sensibles elle perturbe les pigments caroténoides aboutissant a la destruction de la
chlorophylle. La simazine (6-chloro-2,4-diéthyl-1,3,5-triazine-2,4-diamine) appartient également
a la famille des s-triazines, mais elle est absorbée exclusivement par les racines (Index
Phytosanitaire, 1994). En association avec le diuron elle, est utilisée dans le désherbage de la
vigne. Le diuron (3-(3,4-dichlorophenyl)-1,1-dimethylurée) appartient i la famille des urées

substituées. La figure 2 donne les formules chimiques développées des herbicides.

Les principales caractéristiques physico-chimiques des molécules utilisées sont données dans le
tableau 1. Elles sont, soit extraites de la base de données de Wauchope et al. (1992), soit
calculées (constante de Henry) ou déterminées expérimentalement (maximum d'absorption dans
I'UV). Les caractéristiques de la sulcotrione nous ont été communiquées par le fabricant

(ZENECA, 1994).
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Figure 2 : Formules chimiques développées des herbicides



Tableau 1 ;: Paramétres physico-chimiques des herbicides

Paramétres Atrazine®” | Simazine® | Diuron® Sulcotrione®

Masse molaire [g mol™] 215,7 201,7 233,1 328,8

Solubilité dans l'eau [mg L] 33(20°C) | 6,2(20°C) | 42(27°C) 165 (25 °C)

Pression de vapeur [Pa] 4-10°% 8,1-107 9,210 5,3-10%
(20°C) (20 °C) 25 °C) (25 °C)
Constante de Henry @ 1,07 - 107 1,08 - 10 2,06 - 10°® 4,29 -10°
Koc (sols) [ml g] 57-174 4-230 29 - 902 44 - 940
Max. absorption UV [nm] 222 a1 245 258
Dextraits de Wauchope et al. (1992) @ donnés par le fabricant ~ ©® sans dimensions

3.1. Détermination des constantes d'adsorption et de désorption des herbicides

A l'aide des produits marqués au "C, les isothermes d'adsorption et de désorption sont
déterminées pour toutes les combinaisons molécule/sol étudiées. Les activités spécifiques sont:
6,5-10° Bq mmolpour l'atrazine, 2,0-10* Bq mmolpour la simazine 3,1-10°* Bq mmol™ pour le
diuron et 8,5-10° Bq mmol'pour la sulcotrione. Des solutions méres aqueuses sont préparées
pour chaque molécule dans du CaCl, 0,01 M. Elles sont diluées pour obtenir trois concentrations
différentes entre 0,5 et 2 mg L pour la simazine, en raison de sa faible solubilité dans l'eau et
cinq concentrations différentes entre 1 et 20 mg L™ pour les autres molécules. Ces solutions
aqueuses sont additionnées a la solution méthanolique d'herbicide marqué au C, de fagon a

contenir finalement entre 101 et 210 Bq ml™.

Sur 5 g de sol sec, pesés dans des tubes a centrifuger en verre Corex, 10 ml de solution
d'herbicide aux différentes concentrations sont ajoutés. Aprés 24 heures d'agitation par

retournement a la température ambiante, on sépare la phase solide de la phase liquide par
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centrifugation (8600 g, 10 min,, centrifugeuse réfrigérée Sorvall RC 5B). La concentration de la
phase liquide a I'équilibre (mg L") est calculée d'aprés la mesure de sa radioactivité par
scintillation liquide (compteur Kontron Bétamatic V), pour laquelle 1 ml de surnageant est
mélangé 4 10 m! de liquide scintillant (Picofluor, Packard). La quantité adsorbée (Qads) est

calculée par la méthode des restes. Rapportée a la masse de 'adsorbant, elle est exprimée en ug

g de sol.

Les isothermes d'adsorption sont décrites par le formalisme de Freundlich:
Qads =Kf- Ce™ )

ot Qads [pg g"] est la quantité adsorbée et Ce [mg L] la concentration a I'équilibre. Kf et nf sont
deux paramétres empiriques, le premier caractérisant la capacité d'adsorption, le deuxi¢me

indiquant la courbure de l'isotherme, qui est un indice de l'intensité de l'adsorption.

Pour chaque concentration les valeurs du coefficient de partage entre la phase solide et la phase

liquide (Kd) [ml g] sont calculées selon I'équation :
Kd =Qads/Ce 2

La valeur moyenne du Kd de lisotherme est divisée par la teneur en carbone organique (C.0.)

du sol en % pour obtenir une valeur moyenne du Koc [ml g"'] (coefficient de partage normalisé)

donné par:
Koc=Kd - 100/C.O. 3)

Les isothermes de désorption sont obtenues aprés I'adsorption 4 partir des solutions d'herbicides
les plus concentrées. Le surnageant est remplacé par le méme volume d'une solution de CaCl,
0,01 M et les suspensions sont agitées pendant 24 heures. Apres 10 min de centrifugation (8600
g) le surnageant est remplacé 4 nouveau par un méme volume de CaCl, 0,01 M. Ce procédé de
désorption est répété quatre fois pour un méme échantillon. Aprés chaque désorption la
concentration d'herbicides dans les surnageants est déterminée par mesure de la radioactivité par
scintillation liquide et les quantités désorbées sont calculées a chaque étape. Les quantités restant
adsorbées (Qads) [ug g™'] sont calculées par différence entre la quantité initialement adsorbée
(Qo) [ng g™ et la quantité désorbée. Les isothermes de désorption sont décrites par une équation

dérivée de I'équation de Freundlich (Schiavon et al., 1990):
Qads = Qo - Kfd x (Ce(o) - Ce) ™ 4
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ol Qo est la quantité initialement adsorbée correspondant 4 la concentration initiale d'équilibre
Ce(o) [mg L], Kfd est le coefficient de désorption et nfd l'indice de l'intensité de la désorption.

Qads est la quantité restant adsorbée pour une concentration de la phase liquide 4 I'équilibre Ce.

Par rapport 4 la formulation normale de I'équation de Freundlich, cette modification permet

I'estimation d'une quantité irréversiblement adsorbée (Qirr) [ug g"] par extrapolation 4 Ce = 0.

Les paramétres décrivant les isothermes d'adsorption et de désorption sont estimés par régression

non-linéaire en utilisant l'algorithme de Marquardt-Levenberg (logiciel Sigmaplot, Jandel
Scientific).

3.2. Etude des cinétiques de dégradation en conditions controlées

Pour établir des cinétiques de dégradation au laboratoire, nous avons suivi la disparition de la
molécule mére en fonction du temps. Les différentes conditions d'incubation utilisées sont
données dans le tableau 2. Il est & noter que le terme dégradation se référe toujours aux cinétiques
obtenues au laboratoire, tandis que le terme dissipation est utilisé pour désigner les cinétiques

obtenues en conditions de plein champ.

A la période ou débutaient les expérimentations de plein champ (fin avril / début mai), nous
avons prélevé 25 a 40 kg de sol de la couche de surface (0 4 30 cm) sur chéque site. La terre a
été gardée pendant quelques jours dans un endroit frais (10 & 15 °C) jusqu'au début des
expériences. Ensuite, elle a été tamisée 4 4 mm et séchée a l'air afin de pouvoir ajuster les teneurs
en eau 4 50 ou 90 % de la capacité de rétention au champ (C.R.). La teneur en eau massique
correspondant a la capacité de rétention en eau au champ est 24,7 (g 100 g™) pour le site de
Grignon, 26,0 (g 100 g™) pour le Mont St-Michel et 23,4 (g 100 g™) pour Roujan. Les valeurs ont
été estimées a partir de valeurs données par Menasseri (1993) pour le sol de Grignon, Curmi

(1993) pour le sol du Mont St-Michel et Bouzigues (1993) pour le sol de Roujan.

Pour chaque série d'incubations, 3,3 kg de sol sont traités & des doses équivalentes aux
applications en plein champ avec des solutions de matiére active pure. C'est 4 dire & des doses
exprimées en pg g™ sol (humide) de 1 & 1,2 pour l'atrazine, de 0,8 pour la simazine, de 1,65 pour
le diuron et de 0,47 pour la sulcotrione. Les solutions aqueuses d'atrazine et de sulcotrione sont
épandues a l'aide d'un pulvérisateur manuel. Le diuron et la simazine sont apportés en solutions

méthanoliques avec une pipette.
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Tableau 2 : Conditions d'incubation au laboratoire

Incubation Teneur en eau Température [ °C ]
1 90 % C.R. 28
2 90%C.R 15
3 50% C.R. 28
4 50% C.R 15

C.R = capacité de rétention en eau au champ

Chaque série dincubations comprend 3 répétitions et un témoin de sol non-traité. En début
d'incubation, 1 kg de terre est placé dans un bocal en verre de 2 litres. Les teneurs en eau sont
ajustées par pesées au cours de l'expérimentation & chaque date de prélévement pour les maintenir
constantes. Sur une période de 90 jours environ, sept prélévements de 100 & 150 g de terre a
chaque fois, sont effectués. Les dates de prélévement sont les suivantes: 5, 11, 19, 29, 43, 57 et
83 jours aprés l'application pour l'atrazine, et 3, 7, 14, 24, 38, 56 et 82 jours pour la simazine, le
diuron et la sulcotrione. La durée des incubations au laboratoire n'a jamais exédé 90 jours pour
limiter les effets dus 4 une diminution de la biomasse microbienne. Les échantillons sont stockés

4 -20 °C pour une analyse ultérieure de résidus pesticides.

4. Description des expérimentations en plein champ

4.1. Expérimentations de plein champ avec des micro-lysimeétres

Des micro-lysimétres en PVC ont été installés dans la couche de labour entre les rangs de mais
ou de vigne. Leur diamétre est de 20 cm, et leur hauteur de 35 cm pour le site de Grignon et du
Mont St-Michel, et de 30 cm pour le site de Roujan. Chaque lysimétre est a la base en contact
avec le sol environnant, pour éviter toute discontinuité hydraulique. Ce dispositif est utilisé pour

l'étude de l'atrazine, de la simazine et du diuron, il est illustré dans la figure 3.

Chaque site expérimental a été équipé avec plusieurs micro-lysimétres au début de la saison
culturale. Les lysimétres sont enfoncés dans le sol par pression. Ils sont retirés du sol, puis 5 cm
de sol sont enlevés de la base du lysimétre. Une couche de charbon végétal activé en grains de
3mm (Prolabo) et une résine anionique (Amberlite IRA-68, Sigma ou Fluka ou de la résine
Amberlite MB-1, Sigma) sont placés entre deux papiers filtres en microfibres de verre (Whatman

GFA et GFD). La partie inférieure du micro-lysimétre est ensuite remplie avec la terre enlevée
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au paravant. Le tout est réinstallé dans le trou d'ou le cylindre a été extrait. La couche de charbon
est destinée 4 retenir l'atrazine qui pourrait étre entrainée au dela de 30 cm de profondeur. La

résine anionique est susceptible de jouer le méme rdle a I'égard de I'anion bromure.

-20 cm -

e ——

Tube en PVC

35(30) cm

papiers filtres <= i .

en microfibres de verre

charbon et résine anionique

Figure 3 : Schéma d'un micro-lysimeétre

En 1993, 20 lysimétres sont installés sur les sites de Grignon et du Mont St-Michel et 12
lysimétres 4 Roujan. En 1994, 16 lysimétres sont installés & Grignon et au Mont St-Michel et 14
lysimétres & Roujan. Les micro-lysimétres sont placés de fagon aléatoire sur I'ensemble de la
parcelle. En 1993, nous avons utilisé 50 g de résine Amberlite IRA-68 par micro-lysimétre. La
deuxiéme année d'expérimentation 70 g d'Amberlite IRA-68 ont été utilisés pour le site de Roujan
et 4 Grignon et au Mont St-Michel nous avons travaillé avec 100 g d'Amberlite MB1 par micro-

lysimétre.

Les cinétiques de dissipation sont suivies pendant une année. Deux micro-lysimétres sont
prélevés 1, 2, 4, 6, 10, 14, 20, 27, 30 et 42 semaines environ apres I'application de I'herbicide sur
chaque site, les dates exactes des différents prélévements sont données en annexe C. Les micro-
lysimétres sont découpés au laboratoire en tranches de 5 cm et tout le volume de terre d'une
tranche est tamisé 4 4 mm. Un échantillon de 100 & 300 g de terre est stocké a -20 °C pour

I'analyse ultérieure des quantités d'herbicides restantes. Pour I'analyse du bromure, 100 4 300 g
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de terre de chaque tranche sont séchés a I'air. Le dosage de I'herbicide fixé sur le charbon n'a pas
été possible en raison des difficultés expérimentales rencontrées pour l'extraction. Le dosage du

bromure dans le sol et sur les échantillons de résine est décrit dans le paragraphe 5.1.

4.2. Expérimentations de plein champ avec des échantillons moyens

Pour la sulcotrione, les durées de demi-vie de dissipation communiquées par le fabricant (ICI)
étaient si peu élevées (2 et 6 jours), que nous avons choisi de travailler sans micro-lysimétre. La
couche de surface est prélevée de 0 & 30 cm par tranches de 5 cm d'épaisseur. Pour chaque date
de prélévement, un échantillon moyen est obtenu a partir de six prélévements. Les dates de
prélévement sont 1, 2, 4, 7, 15, 30, 60 et 90 jours, elles sont détaillées en annexe C. Les

expériences avec la sulcotrione sont conduites sur le site de Grignon et du Mont St-Michel.

4.3. Traitements phytosanitaires

A l'exception du site de Roujan, I'application des produits phytosanitaires a été faite au
pulvérisateur selon les pratiques habituelles. Nous avons évalué la variabilité spatiale des
quantités épandues & l'aide de dix papiers filtres (Whatman 42) de 38.5 cm?® collés sur des
supports en verre et déposés sur le sol & c6té d'un micro-lysimétre au moment de I'épandage. A
Roujan, I'application sur les micro-lysimétres est faite avec un pulvérisateur 4 main dont la
variabilité d'application est d'environ 10 %. Les dates et doses d'application ainsi que le nom des
produits formulés sont donnés dans le tableau 3. A cause d'une erreur dans le calcul, la dose
d'application d'atrazine au site de Roujan en 1994 est cing fois supérieur a la dose habituellement

utilisée en plein champ.
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Tableau 3 : Dates et doses des traitements phytosanitaires des sites expérimentaux

Site Nom du produit | Matiere active dose (kg ha™) date du
traitement
GRG Gésaprime ATRAZINE 0,94+0,17® 22 avril 1993
Gésaprime ATRAZINE 0,90+022® 3 mai 1994
Mikado SULCOTRIONE 0,36+ 0,04 © 31 mai 1994
MSM Callitraz ATRAZINE 1,03£0,16 ® 15 mat 1993
Atralon ATRAZINE 1,46 £ 0,54 © 19 mai 1994
Mikado SULCOTRIONE | 0,41+0,09® 9 juin 1994
ROU ‘Tazastomp ATRAZINE 0,92+ 0,09@ 29 avril 1993
Gésaprime ATRAZINE 53+£0,53® 9 mai 1994
Végépron SIMAZINE 0,86 + 0,09 @ 9 mai 1994
Végépron DIURON 1,75+0,179@ 9 mai 1994

M mesurée avec des papiers filtres @ épandage au pulvérisateur & main

4.4. Application du bromure

Une solution de bromure de potassium (KBr) est appliquée directement sur les micro-lysimeétres
aprés le traitement phytosanitaire a l'aide d'un pulvérisateur 4 main. Les doses d'application sont
les suivantes: 400 mg Br” par tube ( = 127 kg KBr ha™") pour l'année 1993 et 800 mg Br” par tube
(= 255 kg KBr ha') en 1994. La variabilité de I'application est de 10 %. Sur le site de Roujan

le bromure et les herbicides sont incorporés dans les 2 premiers cm du sol pour limiter

l'entralnement par ruissellement.
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4.5. Evaluation de la variabilité des mesures des teneurs résiduelles d'atrazine

La variabilité des teneurs résiduelles d'atrazine lors des cinétiques d'incubation au laboratoire et
de Ia dissipation en plein champ est importante & connaitre pour la validation des modéles
numériques. Les coefficients de variation ont €été obtenus pour la molécule d'atrazine au

Jaboratoire et en plein champ 4 deux dates données.

Au laboratoire, les résidus d'atrazine sont déterminés sur 10 échantillons individuels, incubés a

28 °C et 90 % C.R. pendant 11 et 57 jours.

En plein champ I'évaluation de la variabilité spatiale de la constante de dissipation est obtenue
grice 4 10 prélévements individuels de la couche de surface (0 a4 10 cm). Les prélévements sont
effectués avec un plantoir 28 et 105 jours aprés le traitement. Le mode de prélévement en
diagonale a été choisi de fagon & obtenir une bonne représentation spatiale du fonctionnement de

la parcelle.
5. Méthodes analytiques

5.1. Analyse du bromure

Dans les extraits du sol ou de la résine, le bromure est dosé avec une électrode spécifique (Orion
9435) 4 l'aide d'un ionométre Orion EA 940. Les gammes d'étalonnage (de 5 2200 mg I'") sont
préparées directement dans un extrait aqueux du sol ou dans une solution acide (pour les extraits
de la résine). La force ionique de chaque échantillon est maintenue constante par l'ajout de 4 ml
de KNO, 2,5 N pour 100 ml d'échantillon, correspondant a une force ionique de 0,1 N. La durée
de 12 mesure est chronométrée et elle est au moins de 100 secondes. Pour I'étalonnage de
I'électrode, la température variable des solutions (de 18.5 a 21 °C) est prise en compte. Elle ne

doit pas varier de plus de 1°C entre les solutions étalons et les échantillons.

5.1.1. Extraction du sol pour le dosage du bromure

50 g de sol sec sont pesés dans un tube a centrifuger en polyéthyléne. Apreés l'ajout de 100 ml
d'eau déminéralisée, I'échantillon est agité pendant une heure par retournement, puis centrifugé
(8600 g) pendant 10 minutes. Le surnageant est filtré sur des filtres en microfibres de verre
(Whatman GFC) dans un flacon en plastique. Les mesures sont effectuées directement sur 50 ml

d'échantillon additionnés de 2 ml d'une solution de KNO, 2,5 N pour ajuster la force ionique.
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5.1.2. Extraction des résines anioniques

Avant l'extraction, la résine est séchée a l'air et tamisée pour enlever d'éventuels agrégats de sol
ou de charbon. La totalité de la résine n'a pas toujours pu étre récupérée lors des prélévements
des micro-lysimétres, en particulier sur le site de Roujan. La résine et les papiers filtres qui
l'entouraient dans le sol sont placés dans un tube a centrifuger et extraits avec 100 ml (200 ml en
1994) de H,SO, 1 M. Dii au gonflement de la résine MB-1, 100 ml d'eau sont ajoutés pour obtenir
un volume de surnageant suffisant. Aprés un temps de contact minimal d'une heure, le surnageant

est récupéré par centrifugation (8600 g, 10 min) et filtré (Whatman GFC) dans des flacons en
plastique.

5.2. Analyse des herbicides
Le dosage de l'atrazine et de la simazine et de deux de leurs métabolites (déisopropylatrazine et
dééthylatrazine) est fait par chromatographie en phase gazeuse (CPG). Le diuron et la

sulcotrione sont dosés par chromatographie en phase liquide haute performance (HPLC).

Les échantillons de terrain pour l'atrazine et les échantillons de laboratoire et de terrain pour la

simazine et le diuron ont été analysés au Laboratoire d'Analyse des Sols de I'INRA 4 Arras.

5.2.1. Analyses par chromatographie en phase liquide (HPLC)

Sulcotrione

Pour analyser la sulcotrione, nous avons adapté le protocole fourni par le fabricant (SOP-RAM
202-01). L'extraction du sol se fait avec un mélange d'acétonitrile/HCl 0,01 M (90/10 vol/vol).
50 g de sol sont pesés dans un flacon d'extraction en verre avec un bouchon en téflon et agités
avec 100 ml du mélange acétonitrile-HCI pendant 12 heures. L'extrait est filtré (Whatman GFC)
dans un flacon en verre et son volume est déterminé par pesée. Il est ensuite transféré dans une
ampoule a décanter de 500 ml et une séparation liquide-liquide est effectuée en ajoutant 10 ml
d'eau déminéralisée, 10 ml HC1 12 M et 100 ml de dichlorométhane ("pestipur”, Carlo Erba). La
phase organique (dichlorométhane + acétonitrile) est récupérée dans un tube a évaporation en
verre et concentrée sous vide 4 2 ml dans une station d'évaporation Turbovap II (Zymark) 4 45
°C et 1 bar. La solution restante (2 ml) est adsorbée sur des cartouches d'extraction en phase
solide (NH,; 500mg/2,8 ml, Alltech). La cartouche est lavée avec 10 m! d'un tampon 4 l'acétate
de potassium 0,01 M ajusté a pH = 3 avec de l'acide acétique. Le produit est élué avec 2,5 ml d'un

tampon au citrate de sodium 0,2 M ajusté 4 pH = 3 avec du HNO, et analysé par HPLC.

Les conditions chromatographiques sont indiquées dans le tableau 4. Une gamme d'étalonnage
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de 0,1 4 5 pg/ml de sulcotrione est passée au début et 4 la fin de chaque série d'échantillons. La

vanabilité de la mesure est inférieure 4 2%. L'exemple d'un chromatogramme est donné pour un

étalon et un échantillon de sol dans I'annexe A.

Les rendements d'extraction de la sulcotrione, déterminés a l'aide de molécules marquées au “C
sont en moyenne de 91 % pour le sol du Mont St-Michel et de 75 % pour le sol de Grignon. Les
rendements totaux de l'analyse (extraction + séparation liquide liquide + extraction sur
cartouches) sont en moyenne de 61 % pour le sol du Mont St-Michel, ils ne dépassent pas les
70%. Pour le sol de Grignon on obtient en moyenne 47 % et au mieux 55 %. Pour cette raison
un échantillon de référence, contenant une quantité de sulcotrione connue a été inclus dans

chaque série d'échantillons, et les résultats définitifs ont été corrigés par rapport a cet échantillon.

Diuron
L'analyse du diuron est effectuée au Laboratoire d'Analyse des Sols & Arras. 50 g de sol frais sont

pesés dans un flacon en verre et agités avec 100 ml de méthanol pendant une nuit. Le surnageant
est filtré sur une fliite de verre obturée par du coton en verre (Prolabo). 20 ml du filtrat sont
évaporés partiellement au Rotavapor 4 35 °C, puis le flacon est placé dans une étuve a 35 °C pour
I'évaporation 4 sec. Le résidu est repris avec 2 m! de méthanol ("normapur”, Prolabo) et analysé
par HPLC. Les conditions d'analyse sont données dans le tableau 4. Le dosage est fait par

étalonnage externe. Les rendements d'extraction sont compris entre 90 et 98 % (n = 4).
g p
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Tableau 4 : Paramétres des dosages par chromatographie en phase liquide (HPLC)

C18 (5um, 250mm x 3,6 mm)

SULCOTRIONE DIURON
Chromatographe Waters 610 Varian 9012

formateur de gradients formateur de gradients
Passeur automatique Waters 717 Varian 9100
Intégrateur Waters 740 Logiciel LC-STAR (Varian)
Détecteur uv barrettes de diodes

(258 nm) (249 nm)
Phase solide (colonne) | Waters Novapak Toso Haas

C18 (250mm x 4,6 mm)

Phase liquide

Eluent 55 % H,0 avec Omin CH;CN 20 %
2 % d'acide acétique et 0,2 % H,0 80 %
d'acide orthophosphorique 30 min CH;CN 90 %
45 % CH,0H H,010%

Débit 0,9 ml min™! 1 ml min™!

Volume d'injection 500 ul 20 ul

Temps de- rétention 14,7 min 16,6 min

Limite de détection 3 pg kg 3 ug kg

5.2.2. Analyses par chromatographie en phase gazeuse (CPG)

Atrazine et métabolites déalkylés - Laboratoire de Grignon

Le sol est extrait avec du méthanol (Carlo Erba) dans des flacons d'extraction en verre avec des
bouchons en téflon. Le rapport sol / solution est de 1 g/ 2 ml. Les échantillons sont agités pendant
une nuit par retournement et l'extrait est filtré (Whatman GFC) dans des ballons & évaporation.
Le volume de l'extrait est déterminé par pesée avant son évaporation sous vide a 45 °C
(évaporateurs rotatif Biichi et Heidolph). Evaporé a sec, le résidu est repris avec 2 ml d'hexane
contenant un étalon interne, le métazachlore. Les rendements d'extraction de l'atrazine varient de
89 a 103 %. Les paramétres de mesure sont indiqués dans le tableau 5. Les limites de détection
sont de 2 pug kg™ pour l'atrazine et de 4 pg kg™ pour les métabolites. La variabilité de la mesure

est de 3 % pour l'atrazine et de 12 % pour les métabolites. Un exemple de chromatogramme pour
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un étalon et un échantillon de sol est donné en annexe A,

Atrazine, Simazine et métabolites déalkylés - Laboratoire d'Arras

Le sol (100 g) est extrait avec du méthanol (Carlo Erba) dans des flacons d'extraction en verre
avec des bouchons en polyéthyléne. Le rapport sol / solution est de 1 g /2 ml. Les échantillons
sont agités pendant une nuit par retournement et l'extrait est filtré (Whatman GFC). 50 ml de
solution sont prélevés et évaporés partiellement par évaporation rotative. Le flacon est placé dans

une étuve a 35 °C ol la solution restante est évaporée a sec.

Le résidu est repris avec 5 ml d'un mélange hexane/acétone (90/10 v/v) contenant deux étalons
internes, l'amétryne et la terbutryne. 1l est laissé en contact avec la solution pendant au moins 1,5
heure avant de procéder a la chromatographie. Les rendements d'extraction de l'atrazine,
déterminés sur 4 échantillons dans les trois sols sont les suivants : 104 % + 8 % dans le sol de
Grignon, 100 % =+ 8 % dans le sol du Mont St-Michel et 98,5 % =+ 6 % dans le sol de Roujan.
Le rendement de la simazine dans le sol de Roujan et 97 % + 8 %. Les rendements d'extraction
des métabolites déalkylés des trois sols sont compris entre 77 et 78 %  pour la
déisopropylatrazine (CV = 15 - 18 %) et entre 86 et 99 % pour la dééthylatrazine (CV =3 - 6 %).
Les paramétres des dosages sont indiqués dans le tableau ci-dessous. Les limites de détection sont

de 1 pg kg™ pour l'atrazine et de 4 pg kg™ pour les métabolites.
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Tableau 5 : Paramétres des dosages par chromatographie en phase gazeuse (CPG)

Programme de température

de 55 °C 4 160 °C 20 °C/min
puis a 250 °C 5 °C/min

Grignon Arras

Chromatographe Carlo Erba HRGC 5360 Varian 3400CX
Passeur automatique Carlo Erba A 200S Varian 8200
Intégrateur Carlo Erba DP 700 Logiciel GC-Star (Varian)
Détecteur NPD thermo-ionique NPD thermo-inonique
Phase solide (colonne) J & W Scientific (Fisons) J & W Scientific (Fisons)

DB-5, 0,25um, DB-5, 0,25um,

30 mx 0,32 mm 30 mx 0,25 mm
Phases gazeuses
Flamme H, / air H, / air .
Gaz vecteur He (débit: 1,5 ml min™) He (débit: 2 ml min™)
Injecteur splitless splitless
Volume d'injection 1 pl 1,5 pul
Températures
Injecteur 250 °C 230°C
Four 55°C 50°C
Détecteur 270 °C 300 °C

de 50 °C 4 190 °C 10°C/min
puis & 210 °C 3°C/min

Temps de rétention min:

Déisopropylatrazine 13,3 min 16,0 min
Dééthylatrazine 13,5 min 17,7 min
Simazine non-déterminée 19,2
Atrazine 15,0 min 19,4
Etalons internes

Métazachlore 209mn @} 0 eee-
Amétryne 000 | == 23,2
Terbutryne @~ | e 24,0
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Résultats et discussion
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1. Résultats relatifs aux sites expérimentaux

1.1. Les sols étudiés

Les valeurs des principaux parameétres chimiques des sols étudiés sont données dans le tableau
6, d'autres sont détaillées dans I'annexe A. Pour l'horizon de surface (0-30 cm), les trois sols se
ressemblent avec des valeurs de pH supérieures a 7, de faibles teneurs en carbone organique
(C.0.) et des rapports C/N assez petits. La capacité d'échange cationique (CEC) du sol de
Grignon est plus élevée que celle des autres sols, probablement en raison d'une teneur en argile
plus élevée. L'horizon superficiel du sol de Grignon se différencie des autres sols par une faible
teneur en carbonates et des teneurs en fer et aluminium totales plus élevées, indiquant une
altération des argiles plus avancée. Le sol du Mont St-Michel, composé de sédiments marins (la

tangue), est caractérisé par une forte teneur en sodium.

Tableau 6 : Caractéristiques chimiques des sols étudiés (0-30 cm):

Site pH | C.O. | C/N CEC CaCoO, Fe Al Na
(eau) % cmolkg? | gkg' | g100g" | g100g™ | cmol kg’
GRG 7,7 1,1 8,8 13,2 5 0,864 0,109 0,050
MSM 8,1 1,3 7,6 5,5 422 0,199 0,026 0,246
ROU 8,5 0,6 8,4 8,9 296 0,791 0,043 0,089

Les caractéristiques physiques des sols sont données dans le tableau 7. Les masses volumiques
apparentes (db) varient peu d'un site & l'autre. En ce qui concerne la granulométrie, les limons
(0,002-0,05 mm) représentent la fraction la plus importante pour les trois sols, les teneurs en
sable (0,05-0,2 mm) étant relativement faibles. Les textures des sols du Mont St-Michel et de
Roujan sont limono-argilo-sableuses, la texture du sol de Grignon est limono-argileuse. Les
conductivités hydrauliques en milieu saturé (Ks) sont comprises entre 1200 et 1980 mm j™ pour
le site de Grignon et entre 480 et 1440 mm j* pour le site du Mont St-Michel. Elles sont

extrémement variables pour le site de Roujan (54-4600 mm j”), car I'horizon de surface est

hétérogene.
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Figure 4 : Relation entre la valeur absolue du potentiel matriciel et la teneur en eau volumique

pour les trois sols étudiés
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Tableau 7 : Caractéristiques physiques des sols étudiés (0-30 cm)

Site db® | granulométrie mm (%)@ Ks®
(gem®) | <0,002 | 0,002-002 |0,02-005 | 00502 | 022 (mm j?)
GRG 1,3 223 22,0 483 6,1 1,3 1200 - 1980
MSM 1,2 18,1 14,6 51,9 14,8 0,6 480 -1440
ROU 1,25 19,8 28.6 248 | 243 2.5 54 - 4600

O masse volumique apparente ® sans décarbonatation ®conductivité hydraulique a saturation

Les courbes de rétention en eau des trois sols sont données dans la figure 4. Les méthodes de
détermination n'étant pas les mémes (voir II. 2.1.), une comparaison entre les trois sites est
difficile. Pour des teneurs en eau volumiques entre 0,15 et 0,35 les courbes de rétention des trois
sols sont voisines; les différences sont notables surtout dans la zone des potentiels matriciels

élevés et pour la teneur en eau a saturation.

1.2. Le climat des trois sites

Les sommes annuelles des paramétres climatiques (températures maximale et minimale de I'air,
précipitation et évapotranspiration potentielle calculée selon la formule de Penman) sont
récapitulées dans le tableau 8. Les données décadaires des températures moyennes et les écarts

types, ainsi que les précipitations et I'évapotranspiration potentielle décadaire sont données dans

les figures 5 a-c.

Tableau 8 : Sommes annuelles (du 1-1 au 31-12) des paramétres climatiques : températures

maximales et minimales de l'air (Tmax, Tmin), pluie et évapotranspiration potentielle (ETP)

1993 1994
GRG MSM ROU GRG MSM ROU
Tmax °C 5378 5398 7110 5891 5968 7532
Tmin °C 2421 2371 3258 2856 2918 3678
Pluie mm 523 810 1006 563 984 754
ETP mm 716 547 939 798 617 1009

25



température de l'air [°C]

N
(8)]

Grignon

|

N
o

— -
4)| o (4]
l ]

o
l

[

| écart type

1
(&)

(9)}
®)

50

10 -

Il

| iz

[C___1 Pluie
— ETP

T 1
DJF
mois

[ 1 T
MJJASON MA

1993

Figure 5 a : Paramétres décadaires climatiques (température moyenne de l'air et écart type

correspondant, pluie et évapotranspiration potentielle) au site de Grignon 1993 - 1994
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Figure 5 b: Paramétres décadaires climatiques (température moyenne de l'air et écart type

correspondant, pluie et évapotranspiration potentielle) au site du Mont St-Michel 1993 - 1994
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Figure 5 c : Paramétres décadaires climatiques (température moyenne de l'air et écart type
correspondant, pluie et évapotranspiration potentielle) au site de Roujan 1993 -1994
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Les sites de Grignon et du Mont St-Michel se ressemblent au niveau de leurs températures
maximales et minimales annuelles, tandis que les températures sont beaucoup plus élevées sur
le site de Roujan, typique pour son climat méditerranéen (tableau 8). Cependant, les
précipitations sont en moyenne plus abondantes au Mont St-Michel (climat océanique). Sur le
site de Roujan, il peut y avoir également des précipitations trés importantes, mais la répartition
dans l'année est irréguliére et caractéristique du climat méditerranéen avec un maximum en
automne et un deuxiéme au printemps (figure 5c). Les précipitations les plus faibles sont

enregistrées sur le site de Grignon.

Si on compare les deux années d'étude, les températures sont plus €levées en 1994 pour les trois
sites qu'en 1993. Sur le site de Roujan, les précipitations sont beaucoup plus faibles en 1994, car

il y a eu trés peu de pluies au printemps (figure Sc).

2. Les phénoménes de rétention

2.1. Les isothermes d'adsorption

La figure 6 présente les isothermes d'adsorption des quatre herbicides (atrazine, simazine,
sulcotrione, diuron) sur les trois sols étudiés. L'adsorption des herbicides augmente dans le sens
sulcotrione < atrazine < simazine < diuron. Les isothermes d'adsorption sont décrites avec le
formalisme de Freundlich (1) dont les paramétres Kf et nf sont donnés dans le tableau 9.
Evaluée sur la base des valeurs de Kf, la capacité d'adsorption des trois sols pour l'atrazine est

voisine. Elle est également voisine pour la sulcotrione dans les sols de Grignon et du Mont

St-Michel.

Comme certains modeles numériques utilisent une isotherme d'adsorption linéaire, des valeurs
moyennes du coefficient de partage entre la phase solide et la phase liquide (Kd) ont été
calculées a partir des différents points de chaque isotherme. Un tel calcul est justifié lorsque les
valeurs du paramétre nf sont proches de 1, c'est & dire pour des isothermes d'adsorption de type
linéaire. C'est le cas de I'adsorption de l'atrazine, de la simazine et du diuron (tableau 9). Les Kd
ainsi calculés sont normalisés par rapport a la teneur en carbone organique du sol (Koc), pour
permettre une meilleure comparaison entre les sites et avec les données bibliographiques (tableau

10).
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Ficure 6 - Isothermes d'adsorption des quatre herbicides sur les trois sols étudiés
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Tableau 9 : Coefficients d'adsorption et de désorption des herbicides

Site/herbicide Adsorption Désorption
ATRAZINE Kf nf i Kfd nfd r Qirr %
Grignon 0,835* | 0,894 0,999 | 0,150 1,409 0,848 25,7
(0,012) | (0,006) (0,104) | (0,262)
Mont St-Michel 0,748 0,917 0,999 | 0,184 1,313 0,898 26,6
(0,015) | (0,008) (0,094) | (0,194)
Roujan 0,786 0,944 0,995 0,397 1,101 0,968 22,6
(0,021) | (0,011) (0,174) | (0,397)
SULCOTRIONE
Grignon 0,476 | 0,700 | 0,994
(0,053) | (0,043) non-déterminées
Mont St-Michel 0,411 0,650 | 0,987
(0,063) | (0,059)
SIMAZINE
Roujan 1,414 0,980 0,994 0,964 1,149 0,991 246
(0,024) | (0,039) (0,015) | (0,058) |
DIURON
Roujan 2,145 0,880 | 0,999 | 0,899 1,191 0,999 9,4
(0,046) | (0,009) (0,065) | (0,032)

* les écarts types sont donnés entre parenthéses
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Tableau 10 : Comparaison entre les valeurs de Koc calculées a partir des valeurs de Kd

déterminées expérimentalement et les valeurs données dans la littérature

Molécule Grignon Mont St-Michel Roujan Littérature
Atrazine 66+ 7 535 125 £ 13 38-170®
Sulcotrione 25+5 18+ 4 nd. 44 -940 @
Simazine nd. n.d. 237 +17 4-2200®
Diuron n.d. n.d. 323 +45 161 -902®
™ Wauchope et al. (1992) @ ZENECA (1994) n.d.= non déterminée

La comparaison de la capacité d'adsorption des trois sols pour l'atrazine, évaluée sur la base des
valeurs de Koc nous donne le classement Mont St-Michel < Grignon < Roujan. Ce résultat
suggeére, que la capacité d'adsorption des trois sols ne dépend pas uniquement de la quantité de
matiére organique, mais également de la nature de celle-ci, de son accessibilité et, probablement

aussi, de la phase minérale (Scheunert, 1992).

Les valeurs calculés de Koc se situent dans le domaine des résultats publiés & I'exception de la
sulcotrione, pour laquelle elles sont plus faibles que celles données par le fabricant (tableau 10).
Ce fait s'explique probablement par la non-linéarité de l'isotherme. Pour la sulcotrione, les
valeurs de nf sont petites (tableau 9), ainsi la comparaison sur la base de valeurs de Koc ne peut

étre envisagée que pour les trés petites concentrations et absolument pas sur la totalité de

l'isotherme.

2.2. Les isothermes de désorption

Les paramétres de l'ajustement de I'équation de Freundlich modifiée (4) aux isothermes de
désorption sont donnés dans le tableau 9. L'adsorption de la sulcotrione étant trés faible, sa
désorption n' a pas pu étre déterminée correctement. Dans les autres situations, la désorption est
caractérisée par un effet d'hystérésis. Si I'adsorption de I'atrazine est similaire sur les trois sols,
sa désorption est plus grande au site de Roujan, évaluée sur la base des valeurs de Kfd. Le role
possible des constituants minéraux dans 'adsorption pourrait expliquer la désorption plus grande
observée. En effet, d'autres auteurs ont montré que l'adsorption de l'atrazine est nettement plus
réversible sur les constituants minéraux que sur les fractions organiques du sol (Barriuso et al,,

1994; Laird et al., 1994).

Dans le sol de Roujan, l'effet d'hystérésis est moins important pour le diuron que pour l'atrazine
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et la simazine. Par conséquent, la quantité irréversiblement adsorbée calculée avec I'équation (4)
(Freundlich modifiée) ne représente que 9,4 % de la quantité initialement adsorbée pour le

diuron, tandis que pour les s-triazines elle est comprise entre 22,6 et 26,6 % pour les trois sols.

L'importance des phénomenes de rétention dans le devenir d'un herbicide dans le sol a été
soulignée par Calvet (1989). Ce sont les phénomeénes de rétention qui déterminent la mobilité,
la biodisponibilité et, ainsi, la persistance de I'herbicide. Le phénoméne en soi est assez
complexe et dépend des propriétés de I'herbicide (structure chimique, solubilité, polarité) et des
caractéristiques physico-chimiques du sol (teneur en carbone organique et en argiles, qualité de

la matiére organique, pH, CEC) (Koskinen et Harper, 1990).

Les interactions responsables de la rétention sont souvent considérées comme réversibles (Calvet
1989). Cependant, pour la plupart des molécules, les interactions évoluent avec le temps de
séjour de la molécule dans le sol, ce qui se traduit par une stabilisation sous forme de résidus liés
(Barriuso et al., 1992). Un travail de Benoit et al. (1995) utilisant de l'atrazine marquée au '“C,

avait montré la formation de 34 % de résidus liés au bout de 77 jours d'incubation dans le sol de

Grignon.

3. Les cinétiques de dégradation

En 1993, nous avons étudié la dégradation de l'atrazine et en 1994 celle des autres molécules.
Pour chaque herbicide quatre cinétiques ont été obtenues dans différentes conditions
d'incubation. Les mesures résiduelles d'herbicides en fonction du temps sont les quantités
extractibles de molécule mére au méthanol. Il faut noter qu'il serait plus exacte de parler de
cinétiques de disparition observées au laboratoire plutdt que de cinétiques de dégradation, bien
qu'il s'agisse souvent du phénomeéne dominant. Dans ce travail, les cinétiques de disparition de
la molécule mére déterminées au laboratoire sont appelées cinétiques de dégradation. Les

cinétiques de disparition déterminées en conditions de plein champ sont appelées cinétiques de

dissipation.

3.1. Cinétiques de dégradation de I'atrazine

Les cinétiques de dégradation de l'atrazine sont représentées par la figure 7. Pour les trois sols,
la disparition Ia plus rapide est observée & 28 °C et 90 % C.R., la disparition la plus lente a 15°C
et 50 % C.R.. L'influence de la température sur la dégradation est plus prononcée que celle de
la teneur en eau. L'augmentation de la vitesse de dégradation due & l'augmentation de la

température compense largement la diminution de la vitesse de dégradation due 4 la diminution
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Figure 7 : Cinétiques de dégradation de l'atrazine dans trois sols étudiés pour quatre conditions
g q g P

d'incubation différentes (1993)
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de la teneur en eau.

Pour chaque sol et chaque condition d'incubation, un sol témoin non-traité a été incubé et analysé
avec les autres échantillons. Sur ces échantillons témoins, une quantité résiduelle d'atrazine
comprise entre 10 et 50 pg kg™ de sol a pu étre mesurée dans le sol de Grignon pendant les 90

jours dincubation. (Les teneurs résiduelles des échantillons témoins n'ont pas été soustraites des

autres échantillons.)

Pour les quatre cinétiques obtenues, on peut distinguer deux catégories de cinétiques, des
cinétiques rapides en forme exponentielle et des cinétiques lentes. Ces derniéres sont
caractérisées par trois phases : une disparition rapide de I'herbicide pendant la premiére semaine
d'incubation, suivie d'abord par une phase de dégradation ralentie ou nulle puis par une
dégradation dont l'intensité est similaire a celle observée au début de l'incubation. Les cinétiques

lentes correspondent aux conditions d'incubation les moins favorables.

La méme observation a été faite par Schiavon (1980), qui a expliqué le ralentissement dans la
dégradation par une accentuation de la rétention sous l'action d'un renforcement de I'adsorption
et de la diffusion de la matiére active a l'intérieur des agrégats, dont une partie devient non

extractible et egalement par I'évolution dans le temps de l'activité de la microflore dégradant

I'atrazine.

3.2. Cinétiques de dégradation de la simazine et du diuron

En 1994, les cinétiques obtenues pour la simazine et le diuron avec le sol de Roujan montrent
un comportement différent de celui observé pour l'atrazine (figure 8). Dans ces cas, les cinétiques
de dégradation les plus rapides ont été obtenues pour les conditions d'incubation les plus humides
(90 % CR.). Autrement dit, l'augmentation de la vitesse de dégradation due 4 I'augmentation de

la température ne compense pas la diminution de la vitesse de dégradation due a la diminution

de la teneur en eau.

On peut expliquer ce résultat en se référant a la situation climatique de I'année 1994. En effet,
le printemps 1994 a été caractérisé par une absence de pluies (34 mm entre le 15 février et le 9
mai) induisant par conséquent un stress hydrique sur la microflore du sol. Cet effet est connu
depuis longtemps (Dommergues et Mangenot, 1970). Des sols soumis 4 des alternances
climatiques marquées par des phases de dessiccation et de réhumectation sont en général
caractérisés par une activité biologique trés intense lorsque I'humidité du sol redevient favorable
pour une activité microbienne. Cette activité intéresse les processus de minéralisation de la

matiére organique ainsi que la dégradation de certaines matiéres actives.
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Figure 8 : Cinétiques de dégradation de la simazine et du diuron dans le sol de Roujan (1994)

pour quatre conditions d'incubation différentes
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Figure 9 : Cinétiques de dégradation de la sulcotrione dans les sols de Grignon et du Mont

St-Michel (1994) pour quatre conditions d'incubation différentes
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Dans les sols de vigne, de multiples traitements phytosanitaires sont effectués pendant l'année
et les traitements commencent plus tdt dans l'année que dans les cultures de mais. Dues a ce fait,
les quantités résiduelles de simazine et de diuron dans le sol de Roujan étaient relativement
importantes au moment de la mise en route des cinétiques d'incubation (simazine 131 pg kg™ sol,
diuron 278 pg kg™ sol). Pour cette raison, des échantillons témoins (sol non-traité) ont été
incubés et analysés avec les autres échantillons. Les résultats obtenus sur ces échantillons
témoins sont présentés dans I'annexe A. Ils montrent les mémes tendances décrites auparavant

et confirment la dégradation plus rapide en conditions plus humides (90 % C.R.).

3.3. Cinétiques de dégradation de la sulcotrione

Pour les deux sols, la disparition la plus rapide est observée 4 28 °C et 90 % C.R., la plus lente
pour les conditions 15 °C et 50 % CR.. A nouveau, linfluence de la température sur la
dégradation semble étre plus prononcée que l'effet des teneurs en eau, mais la différence entre
la cinétique obtenue 4 28 °C et 50 % C.R. et celle obtenue a 15 °C et 90 % C.R. est faible pour
le site du Mont St-Michel (figure 9). La dégradation est trés rapide pour toutes les conditions

d'incubation, les quantités résiduelles & 40 jours étant trés petits.

3.4. Calcul de la durée de demi-vie avec le modéle du ler ordre
Pour décrire les cinétiques de dégradation-obtenues au laboratoire ou pour décrire les cinétiques

de dissipation obtenues en conditions de plein champ, un modeéle du ler ordre est souvent utilisé:
c=coexp(-kt) %)

ou ¢ (ug kg™) est la concentration d'herbicide au temps t (jours), co (ng kg™) la concentration

initiale d'herbicide et k (jours™) le coefficient de vitesse de disparition.

Ainsi la durée de demi-vie (t1/2) est définie comme la durée nécessaire a la disparition de 50 %

de la quantité initiale du produit, elle est donnée par :
t1/2=In2/k 6)

Pour la plupart des cinétiques, 'ajustement du modéle du ler ordre est fait pour la totalité de la
cinétique et les coefficients de corrélation obtenues sont supérieurs a 0,9. Néanmoins pour
certaines cinétiques et surtout pour les cinétiques & grandes vitesses de disparition, l'ajustement
du modele du premier ordre sur la totalité de la cinétique n'est plus trés bon. Ces cinétiques
traduisent vraisemblablement I'effet limitant de la diffusion moléculaire et/ou de la désorption

dans la libération des molécules. Dans ces cas, nous avons décidé de n'ajuster le modéle du ler

38



In co/c

® observation
ajustement

A

-6 I | T I
0. 20 40 60 80

jours

Figure 10 : Ajustement de la cinétique d'ordre un; A : sur la premiére partie de la cinétique
(partiel) B : sur la totalité de la cinétique d'incubation (complet) - exemple montrant la cinétique

de dégradation de I'atrazine (28 °C, 90 % C.R.) dans le sol de Grignon
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ordre que sur la premiére partie de la cinétique (figure 10), afin d'obtenir également des

coefficients de corrélation égaux ou supérieurs a 0,9.

L'ajustement partiel devient discutable pour la prévision de la dégradation sur des longues
durées, mais dans ce cas, il faudrait choisir d'autres modeles que le modele du ler ordre. La
durée de demi-vie calculée par ajustement partiel correspond mieux & la demi-vie déterminée

graphiquement, que la durée de demi-vie ajustée sur la totalité de la cinétique de dégradation

(tableau 11).

Tableau 11 : Comparaison de trois méthodes d'estimation de la durée de demi-vie de

dégradation; exemple des cinétiques d'incubation de l'atrazine dans le sol de Grignon

Incubation Graphique Totale Partiel
. 28°C90 % CR. 7 10 6
28 °C 50 % C.R. 9 13 9
15°C90% CR. 13 14 n.d.
15°C50% CR. 18 18 - nd.

Les durées de demi-vie de dégradation calculées pour tous les herbicides sont données dans le
tableau 12. Elles sont les plus faibles pour la sulcotrione pour laquelle elles varient de 1 4 6 jours
pour le sol de Grignon et de 1 & 8 jours pour le sol du Mont St-Michel. Les durées de demi-vie
les plus élevées sont observées dans le sol de Roujan pour les conditions d'incubation de 15 °C
et 50 % C.R. pour les s-triazines avec une durée de demi-vie de 44 jours pour l'atrazine et de 50

jours pour la simazine.
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Tableau 12 : Durée de demi-vies (jours) de dégradation dans les trois sols étudiés

Herbicide Grignon Mont Roujan
St-Michel
ATRAZINE
28°C/90% CR.* 6+0,4 7£0,5 5+04
28°C/50%C.R 9+0,3 12+£0,5 9+0,2
15°C/90 % CR. 14+£1,0 16 0,7 31+42
15°C/50% C.R. 18+0,7 28420 4437
SULCOTRIONE
28°C/90%CR. 1+£0,0 1+£0,3
28°C/50% C.R. 2+0,0 3+0,1
15°C/90 % C.R. 3403 4%0,6
15°C/50% CR 6+02 8+0,0
SIMAZINE
28°C/90 % CR. 3+0,5
28°C/50%C.R. 22+0,6
15°C/90%CR. 5+04
15°C/50% CR. 50+25
DIURON
28°C/90% CR. 6+0,6
28°C/50%CR. 14+0,9
15°C/90% C.R. 13+0,9
15°C/50% CR. 21+0,7

* température / teneur en eau en % de la capacité de rétention
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3.5. Comparaison des résultats avec des données bibliographiques

Des données bibliographiques sur la dégradation de l'atrazine et de la simazine & différentes
températures et teneurs en eau sont résumées dans le tableau 13. Il s'agit d'études de disparition
de 1a molécule mére en conditions de laboratoire sans produits radio-marqués. La variabilité des
durées de demi-vie rapportées est trés importante et s'explique, entre autres, par les conditions
d'incubation trés différentes d'une expérimentation a l'autre. Pour la sulcotrione, les durées de
demi-vie déterminées sur deux sols & 25 °C et une teneur en eau de 75 % C.R. sont comprises
entre 15 et 24 jours (ZENECA, 1994).

La capacité de la microflore du sol & dégrader une molécule herbicide dépend de nombreux
facteurs. Pour que le pesticide soit dégradé, il faut quil soit biodisponible. La biodisponibilité
de I'herbicide dans la solution du sol est limitée par des phénoménes de rétention et de diffusion
(Scow et Hutson, 1992; Chung et al., 1993). Le type de sol ainsi que la nature de la molécule
herbicide ont également une influence sur la vitesse de dégradation du pesticide. Il existe des
équations mathématiques qui relient la vitesse de dégradation d'un herbicide a différents
paramétres pédologiques, mais de fagon générale, ces équations ne sont pas utilisables dans un

but de prévision de vitesses de dégradation (Allen et Walker, 1987).

Certains auteurs ont essayé de relier la vitesse de dégradation d'un pesticide a la biomasse
microbienne totale. Des dénombrements microbiens (bactéries, champignons) réalisés sur des
échantillons des sol étudiés, n'ont pas permis de mettre en évidence des différences significatives
entre les échantillons (Charnay, 1994). Comme il a été montré par Charnay (1993) avec le
carbofuran, c'est l'activité de la microflore dégradante et non pas son importance numerique, qui

va déterminer la vitesse de dégradation de la matiere active.

Les pratiques culturales (historique de traitement, doses et produits phytosanitaires appliqués)
et la date de prélévement du sol sont des facteurs qui peuvent influencer considérablement les
vitesses de dégradation estimées au laboratoire. L'influence de différentes dates de prelévement
dans l'année a été examinée par Fournier (1989). Pour ce qui est de nos expérimentations, les
prélévements ont été effectués au moment méme ou débutaient les expérimentations de plein
champ (semis de mais). Ils différaient de quinze jours au maximum d'une année a l'autre, mais
comme il a été montré pour le site de Roujan, les conditions pourraient quand mémes étre
différentes. La variabilité entre deux années de prélévements a été observée également par
Gottesbiiren et al. (1994). Une étude de Abdelhafid (1994) sur le sol de Grignon avait mis en

évidence des différences de vitesses de minéralisation de l'atrazine en fonction du nombre
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d'années de traitement avec le produit. Des synthéses bibliographiques plus complétes des

facteurs déterminant la dégradation sont donnés par Haider (1985), Walker (1989 b) et Rao et
al. (1993).

Malheureusement, il n'existe pas un protocole standardisé pour déterminer la vitesse de
dégradation qui constitue un paramétre trés important pour l'estimation du devenir d'un herbicide
dans l'environnement. Ceci rend difficile la comparaison directe des résultats avec des résultats
publiés. L'intervalle des demi-vies d'atrazine obtenues dans le cadre de ce travail (entre 5 et 44
jours) est plus petit comparé aux données de la littérature (tableau 13). L'absence de durées de
demi-vie élevées pour nos trois sols étudiées peut étre expliquée par le choix des conditions

d'incubation car nous n'avons pas étudié la dégradation a des températures inférieures a 15 °C.

Tableau 13 : Valeurs publiées de durées de demi-vies de dégradation (jours) de l'atrazine et de

la simazine
Auteur Sols Température | Teneur en eau Demi-vie
(nombre) (°C) (% CR) (jours)
ATRAZINE
Walker (1978) 1 5-30 28 -80 16 - 209
Vacher et Fabre (1981) 1 4-20 100 30-225
Rocha (1993) 4 5-40 25-60 12 -390
Dibbern (1992) 2 20 80 42 - 62
Obrador et al. (1993) 3 5-34 23-100 29 - 265
Green et al. (1993) 4 25 100 8-37
Walker (1994b) 4 20 16 57-131
SIMAZINE
Walker et al. (1977) 18 25 100 24 - 44
Walker (1978) 1 5-30 28 - 80 21-517
Walker et al. (1983) 21 10 - 30 20 -90 17 - 283
Bunte (1991) 4 10-30 20-80 19-110
Walker (1994b) 4 9-28 16 12 - 162

43



3.6. Validité d'une description numérique du modéle du ler ordre

L'application de I'équation du ler ordre est discutable. La biodégradation concerne la molécule
en solution, mais la disponibilité de la molécule en solution est déterminée par les propriétés
d'adsorption, de désorption et de la diffusion de la molécule. Ceci explique la dégradation en
deux phases selon Briggs (1980). Les limites du modeéle du ler ordre ont été soulignées
également par Leake et al. (1995) et Weed et al. (1995). De nombreux modeles plus complexes
sont proposés par Hill et Schaalje (1985), Scow et Hutson (1992), Richter et al. (1992), Duffy
et al. (1993) et Zimdahl et al. (1994). Les modéles numériques utilisés dans la deuxiéme partie
de ce travail, décrivent tous la disparition selon un modele d'ordre un en raison de l'absence de

données relatives aux autres descriptions.

Un programme d'ajustement linéaire (Timme et al., 1986) proposant six modéles différents
d'ajustement de cinétiques de dégradation/dissipation a été appliqué aux résultats pour tester

I'hypothése du modéle du ler ordre.

Tableau 14 : Ajustement des cinétiques de dégradation d'aprés Timme et al. (1986)

Transformation
Modale Abscisse (X) Ordonnée Equation Nombre®
(y=1(R)) n=36

ler ordre rien logR logR=a+bt 25

1,5 ordre rien 1R VWR =a+bt 3
2éme ordre rien 1/R 1/R=a+bt 2
RC ler ordre V3 log R logR=a+b vt 4

RC 1,5 ordre vt 1/VR IWR =a+b f 1

RC 2éme ordre vt 1/R 1/R=a+b v 1

RC = racine carrée, Y = a+ b x, t =temps, R = concentration résiduelle,  nombre de cinétiques

Appliqué sur les 36 cinétiques d'incubation obtenues dans ce travail, le programme ne pouvait
pas effectuer un ajustement avec un intervalle de confiance supérieur 4 90 % pour cing
cinétiques. Dans les autres cas, I'ajustement d'une équation s'est toujours effectué avec un
intervalle de confiance de 95 %. Pour 25 des 36 cinétiques obtenues (69, 4 %), le modele du ler
ordre offre le meilleur ajustement, les autres cinétiques sont mieux décrits par les cinq autres

modéles (tableau 14).
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Utilisant le programme de Timme et al. (1986) pour décrire 90 cinétiques d'incubation de trois
herbicides (simazine, métamitron, méthabenzthiazuron), Bunte (1991) a observé que le modéle
du ler ordre donnait le meilleur ajustement pour 42 % des cinétiques. Il faut souligner que le
calcul de la durée de demi-vie est trés sensible aux faibles variations des données expérimentales

et que parfois une demi-vie est calculée sans que les critéres d'ajustement soient bons (Leake et

al., 1995).

4. Comportement du bromure dans les sols en conditions de plein champ

4.1, Etude des transferts du bromure

Nous avons choist le bromure, un ion conservatif qui n'est pas retenu par le sol, pour repérer les
mouvements de l'eau en conditions de plein champ. Sa concentration naturelle dans les sols et
dans les eaux est plus faible que celle du chlorure (Flury et Papritz, 1993) et il est assez facile
a doser avec une électrode spécifique (Onken et al., 1975). La seule contrainte des halogénures
est leur effet d'exclusion ionique qui provoque un transfert plus rapide que celui de l'eau dans

les milieux trés argileux.

Les résultats obtenus pour les trois sites pendant I'année 1993 sont illustrés par les figures 11 a-c.
Chaque page de graphiques représente I'ensemble des profils de distribution du bromure dans
les micro-lysimétres (16 micro-lysimétres pour Grignon et le Mont St-Michel, 12 micro-
lysimétres pour Roujan). A chaque date, deux lysimétres différents ont été prélevés et découpés
en tranches de 5 cm d'épaisseur, ce qui correspond dans le graphique aux séries d’histogrammes
A et B. Les deux répétions montrent en général des résultats semblables, les coefficients de
variation sont en moyenne de 30%. Smith et al. (1987) rapportent des coefficients de variation

entre 19 et 127 %.

Les résultats de I'année 1994 sont détaillés en annexe B.
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Figure 11 ¢ Profils de distribution du bromure dans les deux micro-lysimétres A et B (1993)

- site de Roujan

43




4.1.1. Site de Grignon

Sur le site de Grignon, des pluies survenues trois jours aprés l'application ont entrainé le bromure
dans la couche 5-10 cm. Entre le jour 27 (19 mai) et le jour 77 (8 juillet), on observe l'effet de
mouvements ascendants de l'eau, une augmentation de la concentration de bromure en surface.
Le jour 77 on observe pour la seule fois un comportement différent entre les deux micro-
lysimétres. Le micro-lysimétre A montre l'effet de mouvements ascendants et dans le micro-
lysimétre B tout le bromure semble avoir déja traversé la couche 0-30cm (figure 11a). Une
explication possible est l'existence d'écoulements préférentiels ou l'occurrence d'effets de bord.
Pour les autres lysimétres, la disparition du bromure de la couche 0-30 cm ne débute qu'a partir

du jour 186 (25 octobre).

En 1994, le bromure a été appliqué le 3 mai. Son entrainement vers la profondeur commence
seulement deux semaines aprés l'application. Dans la suite de I'expérience, nous n'avons pas pu
mettre en évidence l'effet de mouvements ascendants. A la fin de l'expérience, le bromure restant
dans le profil est trés dispersé et la majeure partie de la quantité appliquée a traversé le micro-

lysimétre et la couche de résine.

4.1.2. Site du Mont St-Michel
Au site du Mont St-Michel, I'entrainement vers la profondeur apparait seulement un mois aprés
I'application, & partir du jour 28 (2 juin ) en 1993. Ensuite, le bromure traverse rapidement la

couche 0-30 cm et le jour 77 (21 juillet) on n'observe que de faibles concentrations dans tout le

profil (figure 11b).

L'année 1994 est caractérisée par un entrainement de bromure en profondeur dés sept jours aprés
son application, le 19 mai. Un mois apreés l'application, on observe des mouvements ascendants.
Un nouvel entrainement vers la profondeur commence au début du mois de juillet. Le 6
septembre, le maximum de concentration se situe vers 10 cm de profondeur. A la fin de

l'expérience le bromure restant dans le profil est tres dispersé et le maximum de concentration

a traversé la couche 0-30 cm.

4.1.3. Site de Roujan

Treize jours aprés l'application, des traces de bromure sont détectées depuis la couche de 10-15
cm jusqu'a la couche 20-25 cm. Au prélévement suivant tout le bromure est localisé dans la
couche 0-5 cm suite & l'effet de mouvements ascendants (figure 11c). Un nouvel entrainement

trés lent vers la profondeur débute le jour 77 (15 juillet). A la fin de I'expérience (20 octobre),
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le maximum de concentration est situé dans la couche 10-15 cm.

En 1994, le bromure a été appliqué le 9 mai 1994. Quinze jours aprés son application, des traces
de bromure apparaissent au-dela de 10 cm de profondeur. Un mois apres I'application, ces traces
sont remontées dans la couche 0-5 cm. Le maximum de concentration reste dans la couche 0-5
cm jusqu' au 24 aoiit (107 jours), mais de faibles concentrations se trouvent également dans les
couches 5-10 et 10-15 cm. A la fin de I'expérience a 149 jours (5 octobre), le maximum de

concentration se situe vers 20 cm de profondeur.

4.1.4. Comparaison avec les résultats publiés

La plupart des études bibliographiques, étudiant le transfert de solutés en plein champ, utilise
des techniques d'irrigation ou des simulateurs de pluies. Ces études sont menées dans trois buts
principaux:

1. comparer le transport de solutés sous différentes pratiques agricoles (German et al., 1984;
Starr et Glotfelty, 1990; Bicki et Guo, 1991; Timlin et al., 1992; Levanon et al.,, 1993) ou
différents régimes d'irrigation (Richter et Jury, 1986; Troiano et al., 1993)

2. mettre en évidence l'occurrence d'écoulements préférentiels (Ghodrati et Jury, 1992; Flury,
-1993; Johnson, 1995; Bronswijk et al., 1995)

3. tester des modéles de transfert (Smith et al., 1984; Roth, 1991; Comfort et al., 1993; Jabro et
al., 1994; Ward et al., 1995).

Trés peu d'études ont été réalisées dans des conditions climatiques naturelles ou les pluies et
leurs intensités sont des facteurs non contrdlables. Dans une étude de Smith et Parrish (1993) en
Géorgie (USA) sur un sol limoneux, le maximum de concentration de bromure avait dépassé 30
cm de profondeur environ 200 jours aprés l'application. Un an apres l'application, le maximum
de concentration se situait vers 1,2 m de profondeur. Shipitalo et Edwards (1993) ont montré
qu'un seul événement pluvieux pouvait étre 4 l'origine du déplacement de 20 % de la quantité
de bromure déplacée en dessous de 75 cm en un an. L'importance de l'intensité des pluies sur le
transfert du bromure a été soulignée par plusieurs auteurs. Un méme volume de pluie déplace
plus de bromure 4 de fortes intensités qu'a de faibles intensités (Edwards et al., 1992; Sigua et

al., 1993; Johnson, 1995).
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4.2. Bilan du bromure dans les trois sols

Nous nous sommes intéressés aux quantités totales de bromure retrouvées dans le profil (0-30
cm) ¢t dans la résine anionique pour établir un bilan {(tableau 15). Dans les études de transfert
de solutés, le calcul d'un bilan est important pour l'interprétation des résultats. Si I'on souhaite
décrire les résultats avec des modeles numériques, I'obtention de bons bilans est indispensable
(Flury et al., 1995). Nous nous sommes limités 4 une présentation des résultats de I'année 1993,

les résultats de l'année 1994 sont donnés en annexe B.

4.2.1. Site de Grignon (1993)

Au site de Grignon, les quantités totales retrouvées en début d'expérience sont en moyenne de
83 % de la quantité initialement appliquée. Apres le 5 aofit (jour 105), elles ne représentent que
50 % de la quantité appliquée. Vers la fin de 'expérience, seulement 35 a 40 % sont retrouvés.
La quantité piégée par la résine anionique ne représente qu'une faible part de la quantité totale
retrouvée, elle ne dépasse pas 24 % de la quantité initialement appliquée (tableau 15).
Cependant, on observe déja tres tot (quinze jours apreés l'application) des traces de bromure dans

la résine au site de Grignon. Cela peut étre l'indication de voies d'écoulement préférentielles

(figure 12).

L'utilisation d'une résine anionique dans de telles conditions est problématique. Dans un test
préliminaire au laboratoire I'aptitude et la capacité de la résine a fixer Iion bromure ont été
vérifiées. Mais aprés une durée de résidence de six mois dans le sol, il est probable que les
propriétés de la résine aient évolué et aient entrainé une diminution de l'adsorption des ions
bromures. Ces résines étant hygroscopiques, leur structure peut s'altérer lors de l'asséchement

du sol. De plus, une forte présence de cations peut colmater la résine.

Dans la littérature, les techniques d'échantillonnage du bromure (ou d'autres anions) par une
résine sont congues avec une durée de résidence de la résine dans le sol plus courte que dans
notre étude (Li et al., 1993; Sakadevan et al., 1994). Pour éviter le probléme du colmatage par
les cations, une résine mixte (cationique et anionique) a été utilisée la deuxiéme année d'étude.
A la fin de l'expérience, les rendements obtenus avec la résine mixte ne dépassaient pas

cependant les rendements obtenus en 1993 (figure 12).
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Tableau 15 : Quantités totales de bromure retrouvées dans les deux micro-lysimétres A et B en

% de la quantité initialement appliquée (année 1993)

Site / Jours Total A % Total B %
Grignon 4 83,5 (0)* 76,5 (0)
14 76,4 (1,7) 96,3 (2,0)
27 589(22,7) 83,0 (2,0)
49 74,0 (2,0) 84,9 (2,3)
77 95,2 (0,1) 35,7 (15,8)
105 57,4 (10,0) 35,7 (14,6)
144 59,8 (7,0) 52,1(7,6)
186 36,7 (23,7) 40,0 (22,0)
Mont St-Michel 7 113,1 (0) 82,2 (0)
14 96,1 (0) 75,2 (0)
28 114,5 (0) 116,5 (0)
50 57,5 (5,7) 75,1 (6,4)
77 49,0 (7,2) 40,5 (7,9)
105 64,1 (8,9) 42,2 (9,3)
140 43,7 (13,7) 49,9 (9,1)
176 31,9 (19,1) 28,7 (20,2)
Roujan 13 60,1 (1,2) 87,9 (0)
28 64,2 (2,5) 83,2 (0,1)
47 60,5 (1,4) 66,0 (0)
77 62,9 (0) 49,1 (0,8)
114 52,1 (0) 74,3 (0,1)
174 59,8 (0) 53,3 (2,5)

*(valeurs en parenthéses) = quantité de bromure fixée par la résine anionique
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4.2.2. Sites du Mont St-Michel et de Roujan (1993)

Pour les deux autres sites, les résultats sont semblables. Au Mont St-Michel, les quantités de
bromure retrouvées en début d'expérience sont en moyenne de 99,6 %, au site de Roujan elles
sont de 73,9 %. Au cours de l'expérience, ces quantités diminuent (tableau 15) pour atteindre 30
4 50 % en fin d'expérience. La partie du bromure piégée par la résine ne dépasse pas les 20 %
de la quantité initialement appliquée en fin d'expérience au site du Mont St-Michel. Cependant
les premiéres traces de bromure dans la résine apparaissent plus tard qu'au site de Grignon (50
jours aprés l'application). A Roujan, les quantités retrouvées dans la résine sont inférieures a 2,5
% de la quantité appliquée tout au long de l'expérience. Les premiéres traces apparaissent 14
jours aprés 'application (tableau 15). Pendant la période d'étude, les précipitations ne sont pas

assez importantes pour que la majorité du bromure traverse la couche 0-25 cm du sol.

4.2.3. Résultats de I'année 1994

Pour l'année 1994, les résultats ressemblent a ceux de l'année 1993. La totalité du bromure est
retrouvée jusqu'a environ un mois aprés l'application, puis les taux de récupération diminuent
au cours du temps. Les quantités perdues ne sont pas retrouvées dans la résine, ou de nouveau
la quantité adsorbée ne dépasse pas les 20 %. L'apparition de traces de bromure dans la résine
est retardée au site de Grignon (48 jours aprés l'application), tandis que des traces de 0,2 % sont
trouvées une semaine aprés l'application au site du Mont St-Michel. A Roujan, les premiéres
traces de bromure dans la résine sont observées lors du dernier jour de prélévement (5 octobre)
avec 12 et 15 % de la quantité initialement appliquée. Un phénoméne inexpliqué de I'année 1994

sont les bilans de bromure supérieurs & 100 % en début de l'expérience.

Beaucoup d'études bibliographiques sur le transport des halogénures rapportent des bilans
inférieurs a 100 %. Ils attribuent la différence a l'occurrence d'écoulements préférentiels et a un
transfert au dela de la zone échantillonnée (Starr et Glotfelty, 1990; Ward et al., 1995; Flury et
al, 1995). Des bilans extrémement variables (65 -200 %) ont été observés par Bronswijk et al.
(1995) & I'échelle d'une parcelle dans un sol argileux. Ils ont été expliques par des hétérogénéités
de concentration dues & des transports latéraux. La méme hypothése peut-Etre invoquée a
I'échelle du micro-lysimétre. La mesure de concentration du bromure a été effectuée sur 15 %
de la masse totale de la tranche de sol échantillonnée. Malgré 'nomogénéisation préalable au
prélévement de cette fraction, certaines hétérogénéités locales ont pu subsister et pourraient

expliquer la variabilité des bilans observés.
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5. Dissipation des herbicides (atrazine, simazine, sulcotrione, diuron) dans les sols en

conditions de plein champ

5.1. Etude de la variabilité d'application des herbicides
Les variabilités d'application des herbicides, déterminées a l'aide de papiers filtres, varient de 10

a 24 % pour les différents sites et les deux années d'étude (tableau 16). Elles sont plus élevées

en 1994,

Tableau 16 : Variabilités d'application des herbicides

Année Grignon Mont St-Michel
Herbicide CV% CV%

1993 Atrazine 18,2 15,2

1994 Atrazine 246 16,9
Sulcotrione 10,3 21,0

La variabilit¢é de l'épandage dépend des conditions météorologiques et du réglage du
pulvérisateur. Le BBA (Institut Fédéral de Recherche Biologique en Agriculture et Foresterie
de Braunschweig, Allemagne) considére qu'une variabilité inférieure a 30 % d'un pulvérisateur
est un bon résultat (1993). La variabilité d'application du pulvérisateur a main (site de Roujan
et application du bromure) est de 10 %. Les doses et dates d'application sont données dans le

tableau 3.

5.2. Etude des cinétiques de dissipation des herbicides

L'utilisation des micro-lysimétres est comparée a l'approche classique d'échantillonnage moyen
avec une tariére. La figure 13 montre la comparaison entre nos observations avec les micro-
lysimétres et celles effectués par Delmas (1995) a partir de prélévements moyens 4 la tariére. 11
n'apparait pas de différences marquées entre les deux techniques. Dans une parcelle homogéne,
comme c'est le cas pour le site du Mont St-Michel, deux micro-lysimeétres disposés de fagon

aléatoires représentent bien la distribution moyenne.

5.2.1. Cinétiques de dissipation de I'atrazine
Les cinétiques de dissipation de l'atrazine obtenues en 1993 sur les trois sites sont représentées

dans la figure 14. Une disparition trés rapide de l'atrazine de la couche 0-10 cm est observée pour
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les trois sols. Un mois aprés l'application, les quantités résiduelles d'atrazine représentent 12 %
de la quantité initiale 4 Roujan, 25 % au Mont St-Michel et 63 % 4 Grignon. En supposant que
la diminution de la quantité d'atrazine extractible soit décrite par une cinétique du 1er ordre, il
est possible de calculer des durées de demi-vie de dissipation (tableau 17). L'ajustement du
modéle du ler ordre aux cinétiques de dissipation a été fait selon les mémes critéres que pour
les cinétiques de dégradation. Pour l'atrazine en 1993, on obtient le classement des durées de
demi-vie suivant I'ordre ROU < MSM < GRG. Il faut noter, que pour le sol de Grignon, une
quantité de 5 a 6 % de la quantité initialement appliquée reste extractible 4 la fin de l'expérience
(312 jours apres l'application). Cette quantité est nulle pour le sol du Mont St-Michel. A Roujan

il reste environ 1 % de la quantité initialement appliquée 174 jours aprés le traitement.

En 1994, la dissipation de l'atrazine est 1égérement plus lente pour les trois sites par rapport &
I'année 1993 (figure 16). La durée de demi-vie au Mont St-Michel (20 jours) reste inférieure a
la durée de demi-vie au site de Grignon (30 jours), mais au site de Roujan, la durée de demi-vie
est aussi élevée qu'a Grignon (tableau 17). Pour les cinétiques de dissipation on a souvent
observé en début d'expérience une plus grande variabilité des teneurs résiduelles d'herbicides
des deux micro-lysimétres, notamment pour la cinétique de dissipation de l'atrazine au Mont
St-Michel en 1993 et au site de Grignon en 1994. Il n'est pas possible d'expliquer ces variations

sur la base de la variabilité des quantités appliquées.

La figure 15 compare les cinétiques de dissipation de l'atrazine obtenues sur le site de Roujan.
Si on observe en 1993 la cinétique de disparition classique dans sa forme exponentielle, on peut
noter une dissipation en deux phases pour 1994. La disparition trés rapide de l'atrazine pendant
les sept premiers jours apres l'application est suivie d'une phase de disparition trés lente. Le
niveau résiduel d'atrazine varie entre 10 et 30 % de la quantité initialement appliquée 7 jours
aprés son application. Par la suite, les teneurs résiduelles d'atrazine restent presque constantes

pendant tout 1'été pour atteindre en automne (fin d'expérience) 3 a 4%.

On peut expliquer ce résultat en se référant a nouveau 4 la situation climatique (voir les résultats
des cinétiques de dégradation). Le printemps de l'année 1994 a été marqué par de longues
périodes séches. Pendant la premiére semaine apres l'application, il y a eu deux événements
pluvieux de 5,5 et de 7 mm, qui ont mouillé le sol et qui ont peut étre réactivé la microflore.
Pendant le mois suivant, les pluies cumulées sur 30 jours sont seulement de 12 mm, ce qui peut
expliquer la trés faible dissipation observée. La dissipation reprend & nouveau avec des pluies

en automne. Une autre explication de la dissipation rapide de l'atrazine pendant les sept premiers
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Figure 15: Comparaison des cinétiques de dissipation de l'atrazine (0-10 cm) au site de
Roujan de 1993 et de 1994
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jours aprés I'application peut étre la formation de résidus liés. L'allure de la cinétique de

dissipation ne permet pas une description correcte avec le modele du ler ordre (voir tableau 17).

Tableau 17 : Durée de demi-vies de dissipation (jours)

Molécule Grignon Mont St-Michel Roujan
1993 1994 1993 1994 1993 1994
Atrazine 261 30£2 121 201 10+ 0 30%5
(0,936) (0,774) (0,935) (0,962) | (0,974) (-0,157)
Simazine - - - - -——- 42+7
(-0,690)
Sulcotrione - 61 e 2+0 -— ———-
(0,905) (0,798)
Diuron - - -—-- -—- -——- 32+ 4
(-0,461)

valeurs en parenthéses = coefficient de corrélation 1% correspondant a une cinétique d'odre un

Nous avons essayé de relier la vitesse de dissipation de l'atrazine observée sur les trois sites aux
paramétres climatiques tels que la somme des températures de I'air ou la différence entre les
pluies et I'évapotranspiration dans les périodes situées entre les dates de prélévements. Les
facteurs déterminant la dissipation s'influencent l'un et l'autre, il est difficile d'établir une relation
simple. Par exemple au site de Roujan, une temperature plus élevée ne conduit pas
obligatoirement & une vitesse de dissipation plus grande si la teneur en eau du sol devient un

facteur limitant de la dissipation.

5.2.2. Apparition des métabolites déalkylés

Un métabolite majeur de I'atrazine est 'hydroxyatrazine, mais il n'est pas quantifiable avec notre
protocole d'analyse. Cependant, deux autres métabolites peuvent &tre dosés en méme temps que
latrazine, la déisopropyl-atrazine et la dééthyl-atrazine. L'apparition des deux métabolites
déalkylés est montrée dans la figure 14. La formation de ces métabolites est observable dés le
premier échantillonnage aprés l'application (1-2 semaines). Le maximum de concentration est
atteint environ 25 jours aprés I'application, puis la concentration diminue progressivement. Les
concentrations de dééthyl-atrazine sont plus élevées que celles de déisopropyl-atrazine pour les
trois sites. Pour la dééthyl-atrazine on obtient le classement GRG < ROU < MSM. Les

concentrations les plus élevées en déisopropyl-atrazine sont observées a Roujan, mais elles
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proviennent également de la transformation de la simazine (appliquée en 1993 par I'agriculteur
avant nos expérimentations, et étudiée en 1994 par nous mémes). La variation de concentration
en métabolites des trois sites peut €tre reliée aux doses d'application, le sol du Mont St-Michel

ayant recu la quantité d'atrazine la plus élevée en 1993.

Les résultats de I'année 1994 ressemblent & ceux de 1993 avec des concentrations plus élevées
en dééthyl-atrazine qu'en déisopropyl-atrazine et un maximum de concentration en métabolites
environ un mois apres le traitement. Au Mont St-Michel, les concentrations en déisopropyl-
atrazine sont en-dessous de la limite de détection (4 pg par kg sol) pendant tout l'expérience. Les

résultats sont présentés en annexe B.

L'apparition de métabolites déalkylés a été examinée par plusieurs auteurs dont les plus récents
sont Raju et al. (1993), Gish et al. (1994), Barriuso et al. (1995). En général, la concentration en
dééthyl-atrazine est plus élevée que celle en déisopropyl-atrazine, car la chaine éthyle est plus
facilement dégradable que la chaine isopropyle. Seule I'étude de Barriuso et al. (1995), qui porte
sur le sol de Grignon en 1990, avait rapporté des concentrations plus élevées en déisopropyl-
atrazine qu'en dééthyl-atrazine. Il est a noter que le dosage de la déisopropyl-atrazine est moins

fiable que celui de la dééthyl-atrazine.

5.2.3. Comparaison des cinétiques de dissipation de I'atrazine aux données biblio-
graphiques

Pour l'atrazine la figure 16 montre une comparaison des résultats avec des résultats obtenus

auparavant par Barriuso et al. (1995) pour les sites de Grignon et du Mont St-Michel. Si la

différence entre les cinétiques de I'année 1993 et 1994 est faible, on note des différences plus

importantes avec les résultats de Barriuso, les concentrations résiduelles d'atrazine étant plus

élevées deux a cinq mois apres l'application pour les deux sites.

Comme les conditions expérimentales (quantité appliquée, état du sol, prélévements) et
climatiques varient d'une année a l'autre, il est difficile de comparer les différents résultats et d'en
tirer des conclusions définitives. En conditions de terrain, une dissipation rapide peut avoir
comme origine soit une dégradation rapide, soit la formation de résidus liés, soit le transfert
rapide de la molécule en profondeur (Schiavon, 1980). Sur la base des résultats obtenus il n'est
pas possible de relier la dissipation rapide observée a un seul phénoméne. Les facteurs qui

contribuent a la dissipation d'un herbicide dans le sol ont été recensés dans des synthéses

bibliographiques de Rao et Wagenet (1985) et de Nash (1988).
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Figure 16 a: Comparaison des cinétiques de dissipation de l'atrazine (0-10 cm) pour différentes

années au site de Grignon 1990, 1993 - 1994
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Figure 16 b: Comparaison des cinétiques de dissipation de l'atrazine (0-10 cm) pour différentes

années au site du Mont St-Michel - 1992 - 1994
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L'existence de nombreux facteurs qui interagissent sur le devenir d'un pesticide dans le champ
font quil est trés improbable que I'on puisse observer une relation simple entre les
expérimentations de plein champ et les expérimentations de laboratoire (Walker, 1989 b).
Cependant, les durées de demi-vie courtes obtenues au laboratoire pour les trois sols en 1993,
sont cohérentes avec les durées de demi-vie courtes observées en plein champ durant les années
1993 et 1994. Une hypothése pour expliquer la dissipation rapide peut étre une adaptation de la
microflore. L'atrazine n'est pas une molécule pour laquelle I'effet d'une dégradation accélérée a
pu étre mise en évidence comme pour d'autres herbicides (Walker et Welch, 1992). Cependant,

des souches de microorganismes dégradant l'atrazine ont été isolées par divers auteurs.

La valeur moyenne de la durée de demi-vie de dissipation de l'atrazine proposée dans la
littérature et retenue dans la base de données de Wauchope et al. (1992) est de 60 jours. Nash
(1988) donne une valeur moyenne de 27 jours dans une synthése bibliographique et les durées
de demi-vies de dissipation inférieures & 60 jours rapportées dans la littérature par différents

auteurs sont données dans le tableau 18.

Tableau 18 : Durées faibles de demi-vie de dissipation de l'atrazine (jours) citées dans la

littérature et profondeur (cm) pour laquelle elle a été déterminée

| Auteur . Demi-vie (jours) / Profondeur | Pays
Walker (1978) 24 -49 (0-7,5 cm) | Angleterre
Klaine et al. (1988) 22 (0-10 cm) | Tennesse, USA
Bacci et al. (1989) 48 (0-2 cm) Italie
Starr et Glotfelty (1990) 25 Maryland, USA
Del Re et al. (1991) 14 -17 (0-10cm) | Italie
Gish et al. (1991) 31-44 Maryland, USA
Koskinen et al. (1993) 14-72 Minnesota, USA
Obrador et al. (1993) 26 - 40 (0-10 cm) | Espagne
Gish et al. (1994) 30-36 (0-5 cm) Maryland, USA
Isensee et Sadeghi (1994) 26 - 35 (0-10 cm) | Maryland, USA
Southwick et al. (1995) 14-22 (0-2,5 cm) | Mississipi, USA
Weed et al. (1995) - 55 (0-100 cm) | Iowa, USA
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Les facteurs physiques et chimiques qui influencent la durée de demi-vie ont été mentionnés
dans le paragraphe précédent. Comme il avait été¢ montré auparavant, la durée de demi-vie
dépend également de la maniére dont elle est calculée (cf § 3). Il est & noter que dans le tableau
18, les profondeurs sur lesquelles se référent les durées de demi-vie sont différentes. Si le calcul
est effectué sur des profondeurs faibles, la durée de demi-vie peut étre trés faible en cas de
transferts importants. Calculées sur tout le profil étudié, des traces éventuelles présentes en

profondeur sont prises en compte et la durée de la demi-vie de dissipation augmente.

La plupart des études présentées dans le tableau 18 ne donnent pas d'indication sur la qualité de
l'ajustement au modéle du ler ordre. L'influence de différentes approches d'ajustement est
montrée par Leake et al. (1995) et Weed et al. (1995). Weed et al. calculent avec le modéle
d'ordre un une durée de demi-vie de 134 jours pour la totalité des données (374 jours) et une
demi-vie de 55 jours, si le modéle du ler ordre n'est ajusté que sur la premiére partie de la
cinétique (181 jours). Le meilleur ajustement sur la totalité des données est obtenu avec un
modéle & deux compartiments, qui calcule une durée de demi-vie de disparition de l'atrazine de

40 jours.

La présence de quantités extractibles d'atrazine longtemps aprés son application (312 jours),
notée au site de Grignon est un phénoméne connu dans la littérature. Schiavon rapporte un
reliquat entre 2,8 et 3,6 % d'atrazine un an apres le traitement, Klaine et al. (1988) retrouvent 2
% de la quantité initialement appliquée 238 jours aprés l'application, Buhler et al. (1993)
mesurent 100 pg d'atrazine par kg de sol deux ans apres I'application et Raju et al. (1993)

rapportent la présence de traces de 10 4 16 pg d'atrazine par kg de sol 4 ans apres l'application.

La présence de telles traces est importante & deux points de vue. D'un point de vue agronomique,
la présence de reliquats d'atrazine peut endommager la culture suivante, d'un point de vue
écologique, le risque de contamination des eaux souterraines devient un risque a long terme si

le produit est trop persistant.

5.2.4. Cinétiques de dissipation de la simazine et du diuron

Les cinétiques de dissipation de la simazine et du diuron, obtenues en 1994 sur le site de Roujan
(figure 17), montrent la méme allure que celle de l'atrazine (figure 15). Aprés une disparition tres
rapide pendant la premiére semaine aprés l'application, il ne reste que 12 4 34 % de la quantité
initialement appliquée de simazine et 15 a4 29 % de diuron. Ces niveaux résiduels restent

approximativement constants pendant I'été. Au dernier prélévement (5 octobre) ils diminuent
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Figure 17 : Cinétiques de dissipation de la simazine et du diuron (0-10 cm) au site de Roujan

(1994)
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pour atteindre entre 7 et 13 % de la quantité initiale de simazine et 5 % de la quantité

initialement appliquée de diuron.

Les durées de demi-vie calculées sont de 32 et 42 jours pour le diuron et la simazine
respectivement (tableau 17). Les résultats sont confirmés par les mesures obtenues par Labonne
(1994), qui avait également observé la méme année sur le méme site une dissipation plus rapide
du diuron que de la simazine sur des échantillons de sol de la couche 0-5 cm. Les durées de
demi-vie calculées pour ces données sont 31 jours pour le diuron et 89 jours pour la simazine.
D'autres auteurs rapportent des durées de demi-vie de dissipation de la simazine entre 42 et 75
jours (Walker, 1978), entre 14 et 60 jours (Walker et al., 1983) et entre 35 et 75 jours (Bunte,
1991).

5.2.5. Cinétiques de dissipation de la sulcotrione

Les cinétiques de dissipation de la sulcotrione obtenues en 1994 sur les sites de Grignon et du
Mont St-Michel sont représentées dans la figure 18. Appliquée en post-levée la molécule est plus
rapidement dissipée que les s-triazines ou le diuron. Les durées de demi-vie de dissipation
calculées avec le modéle du ler ordre sont de 6 jours pour le sol de Grignon et de 2 jours pour

le sol du Mont St-Michel. L'apparition de métabolites n'a pas été suivie.

Les durées de demi-vie aussi courtes sont confirmées par des observations du fabricant sur deux
sites frangais (ZENECA, 1994), qui sont de 2 jours pour un sol a Toulouse (Haute-Garonne) et

de 6 jours pour un sol & Ychoux (Les Landes).

5.3. Variabilité de la dégradation et de la dissipation en plein champ
La variabilité des teneurs résiduelles d'atrazine a été déterminée sur les trois sols & deux dates
différentes, d'un c6té pour dix échantillons incubés individuellement en conditions de

laboratoire, de l'autre pour dix prélévements individuels en plein champ (voir II 4.5.).

Tableau 19 : Coefficients de variation (%) des quantités résiduelles d'atrazine au laboratoire

et au terrain
Site Laboratoire Plein champ
11 jours 57 jours 27 (28) jours | 105 jours
Grignon 26,7 53,3 16,5 19,7
Mont St-Michel 20,9 55,1 18,9 29,5
Roujan 6,0 30,5 n.d. n.d.

n.d. = non déterminée
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Figure 18 : Cinétiques de dissipation de la sulcotrione (0-5 cm) aux sites de Grignon et du Mont

St-Michel (1994)
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Au site de Roujan nous n'avons pas pu déterminer une variabilité de teneurs résiduelles en plein

champ en raison de l'application localisée de 'atrazine (sur micro-lysimétres uniquement).

Les variabilités des quantités résiduelles d'atrazine sont légérement plus €élevées au laboratoire
qu'en plein champ et elles augmentent avec le temps (tableau 19). En conditions de terrain elles
dépassent peu la variabilité d'application de 18 % au site de Grignon et de 15 % au Mont
St-Michel. L'activité biologique globale est déterminée par une variété de microorganismes qui
ont probablement des réponses individuelles différentes a la température et a la teneur en eau
(Kirschbaum, 1995). Ainsi, il est possible que les microorganismes qui jouent un role dans la
dissipation de l'atrazine en conditions de plein champ n'aient pas la méme activité/réponse en
conditions contr6lées de laboratoire. Cette hypothése a été déja avancée par Wikstrom (1995),
qui avait étudié la dégradation de l'atrazine dans le sol de Grignon dans différentes conditions

d'incubation au laboratoire.

En condition de laboratoire Walker et Brown (1983) rapportent des variations des durées de
demi-vie de 23 % pour la simazine et ils attribuent ce résultat en partie a la variabilité de la
teneur en carbone organique et 4 la disponibilité d'éléments nutritifs pour les micro-organismes.
Pour des conditions de terrain, une variabilité comprise entre 3 et 39 % est un résultat typique
(Walker, 1978). Walker et Brown (1983) observent une variabilité des teneurs résiduelles de la
simazine sur un transect de 16 m allant de 26 2 70 %. Smith et al. (1987) montrent également une
augmentation des coefficients de variation avec le temps et rapportent des variations de 7 a 202
% pour les vitesses de dissipation et de 40 & 450 % pour les profils de distribution de I'herbicide.
Sadeghi et Isensee (1992) ont rapporté des coefficients de variation entre 50 et 235 % pour

l'atrazine sur un champ de 6 ha. Ils expliquent la variation par des différences dans la répartition

des pluies.

5.4. Profils de distribution des herbicides en profondeur

Une petite fraction de la quantité initialement appliquée d'herbicides est transférée en
profondeur. Les quantités retrouvées dans les eaux de drainage, la solution du sol ou les lixiviats
dépassent rarement 2% de la quantité initialement appliquée. Les quantités d'atrazine transférées
évaluées par différents auteurs sont de 0,05-2 % (Schiavon 1980), 0,13 % (Buhler et al. 1993)
et 0,02-0,35 % (Weed et al. 1995) de la quantité initialement apportée.

La mise en évidence de traces d'herbicides en profondeur est limitée par la technique utilisée

pour leur dosage. Une vraie étude de transferts d'herbicides aurait nécessité l'échantillonnage de
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la solution du sol ou de lixiviats et un plan d'échantillonnage relatif aux événements pluvieux,
ce qui n'était pas dans nos objectifs car nous nous sommes limités a I'étude de la dissipation et

du profil de distribution d'herbicides dans la couche 0-30 cm du sol.

Les profils de distribution d'herbicides ont mis en évidence que la majorité de la quantité
d'herbicide apportée reste toujours dans les 10 premiers cm du sol. En fonction des pluies, des
traces peuvent étre entrainées au-dela de 10 cm. Ces quantités ne représentent pas plus de 2 %
de la quantité initialement appliquée. Le nombre de jours entre l'application et les premiéres
pluies pourrait étre un facteur important déterminant le transfert des pesticides (Edwards et al.,

1993; Schreiber, 1993; Isensee et Sadeghi, 1994).

Le transfert d'atrazine dans les couches inférieures a4 0-5 cm peut étre relié aux événements
pluvieux. Le tableau 20 donne la profondeur d'entrainement de traces d'atrazine (> 5 pug kg™) et
les sommes de pluies entre deux prélévements pour les deux années d'étude. En 1993, les pluies
survenues entre l'application de l'atrazine et le premier prélévement entrainent l'atrazine dans la
couche de 5 a 10 cm a Grignon et & Roujan. Au Mont St-Michel, l'entrainement vers la
profondeur est observé seulement 50 jours aprés l'application. En revanche l'année suivante,
I'entrainement en profondeur est d'abord observé au site du Mont St-Michel et 4 Roujan. Les

résultats relatifs a la simazine et au diuron du site de Roujan ressemblent aux résultats de

l'atrazine (tableau 20).

Au site de Grignon un reliquat de 33 pg d'atrazine par kg de sol en 1993 et de 12 pg d'atrazine
par kg de sol en 1994 était présent dans la couche de surface (0-30 cm) en début d'expérience.
Ainsi, sur toute la période d'étude, un reliquat d'environ 1 % de la quantité appliquée a été

mesuré dans toutes les couches étudiées. Il n'est pas pris en compte dans le tableau 20.

En ce qui concerne la sulcotrione, la dissipation de la couche de 0-5 cm était tellement rapide

(demi-vie de 2 et 6 jours), que nous n'avons pas pu observer des transferts vers la profondeur.
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Tableau 20 : Comparaison de l'apparition de traces d'atrazine (> 5 pg kg™) en profondeur avec

la somme des pluies entre deux prélévements de sol

Site 1993 1994
jours aprés | pluie (mm) | profondeur | jours apres | pluie (mm) | profondeur
application d'atrazine * | application d'atrazine
GRG 4 33,5 5-10 7 7 0-5
14 23 5-10 15 29 20-25
27 23.5 5-10 28 24.5 20-25
49 28 5-10 48 29 20-25
MSM 7 4.5 0-5 7 36 10-15
14 7.5 0-5 14 13 20-25
28 325 0-5 28 21.5 20-25
50 110 | 10-15 49 28.5 15-20
ROU 13 54.4 5-10 7 13 5-10
28 4 5-10 16 8 5-10
47 4 0-5 30 0 5-10
49 15 0-5

* nous avons pris en compte les teneurs résiduelles supérieures a 5 pg atrazine par kg sol

La figure 19 montre les profils de distribution de la simazine sur le site de Roujan. Elle souligne
un probléme spécifique de I'année 1994 et du site, l'ocourrence de teneurs résiduelles importantes
tard dans l'année (environ 10 % de la quantité appliquée). Ces quantités restent susceptibles
d'étre entrainées en profondeur avec les pluies d'automne et d'hiver et présentent donc un risque
de contamination des eaux sur des périodes plus longues que dans les autres situations. Pendant
les années ot les pluies sont plus abondantes au printemps comme en 1993, la quantité de
simazine restant dans le sol au mois d'octobre ne représente que 1 & 2 % de la quantité

initialement appliquée.

Les profils de distribution des autres molécules sont détaillés en annexe B.
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Conclusions de la premiére partie




Le premier objectif de ce travail consistait 4 obtenir des jeux de données pour la simulation du
comportement d'herbicides avec différents modéles. Dans cet objectif, plusieurs conclusions

peuvent étre tirées des travaux expérimentaux de laboratoire et de terrain.

L'étude de l'adsorption et de la désorption de quatre herbicides par les trois sols nous a permis
d'établir un classement en fonction de la capacité d'adsorption des sols. Par ordre d'adsorption
croissante on obtient - tous sols confondus: sulcotrione < atrazine < simazine < diuron. Si l'on
compare la capacité d'adsorption des sols exprimée par les valeurs de Kf, des valeurs similaires
pour l'atrazine sont obtenues dans les trois sols. Sauf pour la sulcotrione, dont la faible
adsorption n'a pas permis de déterminer les isothermes de désorption, la désorption des trois
autres herbicides est caractérisée par un effet d'hystérésis. Les quantités irréversiblement
adsorbées, calculées avec le modéle de Freundlich modifié, représentent entre 23 et 27 % de la

quantité initialement adsorbée pour I'atrazine et la simazine et 9 % pour le diuron.

L'étude de la dégradation dans des conditions d'incubation différentes nous a permis de calculer
des durées de demi-vie de dégradation (t1/2) avec le modele du ler ordre. Elles nous serviront
dans la deuxiéme partie de ce mémoire au calcul des paramétres décrivant les relations t1/2 = f
(température), t1/2 = f (teneur en eau). L'hypothése du modeéle du ler ordre a été testée avec le
programme d'ajustement de Timme et al. (1986), et elle a été confirmée pour 69 % des cinétiques
de dégradation étudiées. Dans les autres cas, le modéle du ler ordre n'a été ajusté que sur la

premiére partie de la cinétique.

Les durées de demi-vie obtenues varient de 6 a 44 jours pour 'atrazine, de 1 & 8 jours pour la
sulcotrione, de 3 a 50 jours pour la simazine et de 6 & 21 jours pour le diuron. Dans les
conditions d'incubation favorables (28 °C, teneur en eau de 90 % CR.) la dégradation de
l'atrazine est semblable dans les trois sols. Par contre, dans des conditions d'incubation moins
favorables (15 °C, 50 % C.R.), la dégradation est plus rapide dans le sol de Grignon que dans les
sols du Mont St-Michel et de Roujan.

Dans le sol de Roujan, nous avons observé une variabilité des cinétiques de dégradation en
fonction des conditions climatiques de terrain avant le prélévement du sol pour les incubations.
En 1993, l'effet de la température était plus prononcé sur la dégradation de I'atrazine. En 1994,
I'effet de la teneur en eau était plus prononcé sur la dégradation de la simazine et du diuron. Les
sols ont été prélevés a la méme période de l'année. Méme si la nature des molécules est

différente, nous avons relié ce résultat aux conditions climatiques du site de Roujan, marquées
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par une longue période seche avant le prélévement du sol en 1994.

Parallélement & I'étude de laboratoire, des expérimentations de plein champ nous ont permis de
suivre le mouvement du bromure dans le sol sous I'action de la circulation de I'eau et d'obtenir
des cinétiques de dissipation d'herbicides ainsi que des profils de distribution de solutés sur une
profondeur de 30 cm. Les mesures de concentration du bromure ont mis en évidence des
mouvements ascendants de I'eau dans le sol de Grignon en 1993, du Mont St-Michel en 1994,
et la disparition quasiment compléte de la quantité de bromure appliquée de la couche 0-30 cm
3 la fin de l'expérience sur les deux sites. Pour le site de Roujan, le maximum de concentration
se situe entre 15 et 20 cm de profondeur 2 la fin de l'expérience (octobre). Les bilans de bromure
que nous avons tentés de réaliser a différentes dates de prélévement sont de moins en moins
complets au cours du temps. La résine anionique disposée au fond des micro-lysimetres ne

permet pas d'obtenir des bilans complets, une partie du bromure n'ayant pas été retenue.

L'utilisation des micro-lysimétres est comparée a l'approche classique d'échantillons moyens.
Pour la description de I'allure de la cinétique de dissipation, les deux méthodes donnent des
césultats similaires. La variabilité des teneurs résiduelles d'atrazine au champ, déterminée a
I'échelle de la parcelle (0,2 -0,5 ha) correspond & la variabilité d'application, qui est en moyenne

de 18 %.

Les durées de demi-vie de dissipation de l'atrazine observées sur les trois sites pendant les deux
années d'étude varient de 10 2 30 jours. En 1993, on obtient le classement dans l'ordre des demi-
vie croissantes : Roujan < Mont St-Michel < Grignon. En 1994, la durée de demi-vie de
dissipation de latrazine au site du Mont St-Michel est inférieure aux sites de Grignon et de
Roujan. Les valeurs de durée de demi-vie de dissipation de l'atrazine sont inférieures aux valeurs
citées habituellement dans la littérature (60 jours). Cependant, nous avons recensé plus d'une
dizaine d'études rapportant des durées de demi-vies plus petites. Comparée & l'atrazine, les durées
de demi-vie de la sulcotrione sont extrémement petites (6 jours au site de Grignon et 2 jours au
site du Mont St-Michel), mais elles sont en accord avec les valeurs communiquées par le

fabricant (ZENECA, 1994).

En ce qui concerne 'atrazine, on observe un décalage entre les résultats obtenus au laboratoire
et en plein champ. En conditions contrdlées de laboratoire, la dégradation de l'atrazine est plus
rapide dans le sol de Grignon. Au contraire en conditions de plein champ, la dissipation la plus

rapide est observée dans le sol du Mont St-Michel. Ainsi des spécificités climatiques naturelles
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doivent provoquer des différences qui n'étaient pas prévisibles & partir des résultats de

laboratoire.

La caractérisation du devenir des herbicides en conditions de plein champ reste limitée en raison
des moyens mis en oeuvre. Par exemple, la mise en évidence des traces d'herbicide en
profondeur est limitée par la technique utilisée pour le dosage. Une étude plus poussée des
transferts d'herbicides aurait nécessité I'échantillonnage de la solution du sol ou de lixiviats et
un plan d'échantillonnage relatif aux événements pluvieux. Les profils de distribution
d'herbicides dans la couche 0-30 cm ont mis en évidence que la majorité de la quantité apportée
reste toujours dans les 10 premiers cm du sol. Conformément a ce qui a été fréquemment
observé, des traces peuvent étre entrainées au-dela de 10 cm en fonction des pluies, mais ces

quantités ne représentent pas plus de 2 % de la quantité initialement appliquée.

Dans la plupart des cas, la dégradation est le facteur déterminant la disparition d'un pesticide
dans le sol et conduit a des teneurs résiduelles faibles 4 la fin de la saison culturale. Sous ces
conditions, l'entrainement de résidus pesticides en profondeur et vers les eaux souterraines est
influencé par la coincidence des pluies au moment ou peu aprés l'application. Dans le cas du site
de Roujan, le climat méditerranéen empéche la dégradation compléte pendant I'été en 1994.
Ainsi des teneurs résiduelles d'atrazine, de simazine et de diuron comprises entre 10 et 30 % de
la quantité initialement appliquée sont présentes dans le sol durant tout I'été et prolongent le

risque d'entrainement en profondeur ou vers les eaux de surface.
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Deuxieme partie:

Simulation du devenir d'herbicides

dans les sols



I. Introduction

On dispose aujourd'hui d'un grand nombre de modéles numériques qui décrivent le devenir d'un
produit chimique dans l'environnement. Ils différent par leur complexité et le nombre de
phénoménes pris en compte. Certains décrivent seulement les transferts vers les nappes d'eau
souterraines, d'autres peuvent aussi décrire les transferts & la surface du sol vers les eaux
superficielles. Ces derniers ne seront pas envisagés dans le cadre de ce travail. Nous nous
sommes limités aux modeles décrivant le devenir des herbicides dans la zone non saturée de la
couverture pédologique. Des schémas de classement de ces modéles selon leur utilisation
(recherche, évaluation, gestion ou enseignement) ont été proposés par certains auteurs (Addiscott
et Wagenet, 1985; Wagenet et Rao, 1990). Cependant, cette distinction présente peu d'intérét
car tous les modeles peuvent étre utilisés dans un but ou un autre pour autant que leurs
conditions d'application soient respectées, leurs limites prises en compte et leur usage adapté aux

problémes a résoudre (Calvet, 1993).

Dans la catégorie des modeles numériques décrivant le devenir d'un pesticide dans la zone non-
saturée du sol, nous avons choisi quatre modéles parmi les plus couramment utilisés : LEACHP
version 3.1, PRZM version 2.0, VARLEACH version 2.0 et CMLS version 94. Ils ont été choisis
pour leur niveau de complexité différente, ce qui est indiqué par leur nombre de parameétres

d'entrée (tableau 21).

Tableau 21 : Nombre de paramétres d'entrée des modéles

LEACHP PRZM VARLEACH CMLS
74 : 54 30 21

Tous les modéles se limitent & des milieux possédant un espace poral unimodal. Les effets des
fissures, des canalicules biologiques et, d'une fagon générale, de tous les court-circuits
hydrodynamiques ne sont pas pris en compte. Le contenu phénoménologique des modéles
numériques est schématiquement le méme. Ils sont tous basés sur le couplage entre des
phénomenes de transport en phase liquide ou en phase gazeuse et des échanges avec des sources
et des puits représentés par les phénomeénes de rétention, d'absorption par la plante et les

transformations chimiques et biologiques.

L'objectif de ce chapitre est de décrire les principales caractéristiques des quatre modeles, de
souligner les difficultés rencontrées lors de leur utilisation et d'évaluer dans une approche
progressive leurs capacités a prévoir le devenir d'un herbicide dans le sol en s'appuyant sur des

observations expérimentales, effectuées dans plusieurs situations pédo-climatiques.
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1. Bréve description et comparaison des modéles numériques utilisés dans cette étude

LEACHM version 3.1 (Hutson et Wagenet, 1992) :

LEACHM (Leaching Estimation and Chemistry Model) est un modéle modulaire qui a été
développé en 1987 a luniversité de Comnell (Etats-Unis). Le modéle décrit le mouvement de I'eau
et de solutés, la transformation et I'absorption par la plante, ainsi que les réactions chimiques
dans la zone non-saturée du sol jusqu'a une profondeur d'environ deux métres. Il permet de
décrire quantitativement le transfert de I'eau et de solutés de fagon assez complexe car il a été
congu pour des besoins de recherche. Le nombre de paramétres d'entrée requis par le modéle est
élevé. Le systéme modulaire permet de concevoir, & partir de différentes sous-unités du
programme cinq versions du modéle qui décrivent le devenir de l'azote (LEACHN), de pesticides
(LEACHP), d'ions inorganiques (LEACHC), la dynamique de populations microbiologiques
(LEACHB) ou le transfert de I'eau (LEACHW). Le modéle a été proposé pour simuler des profils

de distribution d'eau et de solutés au niveau d'une parcelle ou des expériences dans des colonnes

en laboratoire.

PRZM version 2.0 (Mullins et al., 1992) :

PRZM (Resticide Root Zone Model) est un modéle & compartiments développé en 1985 par
I'Environmental Protection Agency des Etats-Unis (US-EPA). Il décrit le transfert de produits
chimiques dans la zone racinaire du sol et directement en dessous. 1l a été développé pour
évaluer le risque de contamination des nappes souterraines par les pesticides et il est
recommandé par le US-EPA pour l'estimation de risques demandée dans les dossiers
d'homologation de pesticides aux Etats-Unis. Le nombre de ses paramétres d'entrée est élevé et
son fichier d'entrée est particuliérement peu convivial. Cependant, dans la notice de PRZM les
valeurs de certains paramétres d'entrée sont proposées, mais elles sont en général adaptées aux

conditions pédo-climatiques des Etats-Unis.

VARLEACH version 2.0 (Walker, 1987)

En 1974, Walker a développé en Angleterre le modéle PERSIST décrivant la persistance de
pesticides dans I'horizon de surface du sol en fonction de la température et de la teneur en eau.
Le modéle a été complété (Nicholls et al., 1982 a) par une partie prenant en compte les transferts
d'eau et de solutés. Cette partie a été dérivée d'un modéle d'Addiscott (1977) décrivant les
transferts de nitrates. Le modeéle s'appelait CALF (CALculates Flow). Apreés l'introduction
d'autres modifications, comme la variation de l'adsorption avec le temps (Walker, 1987) et la

variation des coefficients d'adsorption et de vitesse de dégradation avec la profondeur (Walker
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et Welch, 1989a), le modéle a été renommé VARLEACH (Walker et Hollis, 1994). VARLEACH
est facile 4 utiliser, les paramétres d'entrée étant peu nombreux. Le profil pédologique peut étre

simulé jusqu'a une profondeur de 1,2 m.

CMLS version 1994 (Nofziger et Hornsby, 1994)

CMLS (Chemical Movement in Layered Soils) a été développé en 1985 a I'Université de
Stillwater (Etats Unis) pour décrire le transfert de produits chimiques dans un sol homogene. Il
a été proposé comme un outil d'aide 4 la décision d'application de produits pesticides (Nofziger
et Hornsby, 1987). Le profil pédologique est décrit a l'aide de plusieurs horizons (vingt au
maximum). Le nombre de paramétres d'entrée est faible, mais ces paramétres peuvent &tre
variables avec la profondeur. En 1994, le programme a été entiérement réécrit pour rendre son
utilisation encore plus conviviale, pour améliorer les sorties graphiques et pour incorporer un
générateur de données climatiques. Le tableau 22 donne une vue générale sur les modeles utilisés
dans ce travail et indique la maniére dont les processus les plus importants sont pris en compte.
On dénombre trois ensembles de phénoménes, les phénomenes de transport, de rétention et de
transformation. Pour le transport de l'eau, un modéle a réservoirs est utilisé sauf pour le modele
LEACHP qui décrit les transferts de fagon plus complexe (résolution de I'équation de Richards).
Le transpért de solutés est décrit par convection et dispersion (LEACHP, PRZM). Pour des
raisons de comparabilité, le modéle PRZM a été utilisé sans I'option d'érosion. Tous les modéles
décrivent l'adsorption comme un processus linéaire et instantané. En option, l'équation de
Freundlich ou un modéle 4 deux compartiments peuvent étre utilisés dans le modéle LEACHP.
VARLEACH propose une équation empirique qui permet de faire varier l'adsorption avec le
temps (selon une fonction en V't). La dégradation des produits chimiques est décrite globalement
par une cinétique d'ordre un. LEACHP et VARLEACH tiennent compte des effets de la

température et de la teneur en eau sur la vitesse de dégradation.

Les paragraphes suivants décrivent les principales équations liées aux phénoménes de transport
de T'eau, de rétention et de transformation. Cependant une bonne compréhension de certains
modéles est difficile 4 obtenir, car les notices fournies avec les modéles sont plus ou moins
complétes. Ainsi, seule l'analyse détaillée du code du programme peut elle fournir une vision

compléte de la modélisation utilisée.
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1.1. Transport de I'eau
Pour les modéles PRZM, VARLEACH et CMLS, chaque couche de sol est assimilée & un

réservoir. Pour PRZM et CMLS, l'écoulement de I'eau se fait par un effet piston, quand la
quantité d'eau de la couche dépasse la capacité de rétention de I'eau au champ. La capacité de
rétention de l'eau au champ correspond selon le modéle 4 la teneur en eau correspondant & un
potentiel matriciel de -33 ou -10 kPa pour PRZM et CMLS, respectivement. La teneur en eau
minimale d'une couche de sol correspond au point de flétrissement permanent (teneur en eau a

~1500 kPa). Seuls les écoulements verticaux descendants sont décrits.

Pour le modéle VARLEACH, l'eau s'écoule d'une couche 2 la suivante si la teneur en eau de la
couche dépasse la capacité de rétention de I'eau au champ (teneur en eau 2 -5 kPa). Un simple
équilibrage des teneurs en eau entre les couches permet de décrire les écoulements d'eau
verticaux ascendants et descendants. L'espace poral est divisé en deux parties, I'une contenant
l'eau mobile, l'autre l'eau immobile; la distinction entre les deux parties est basée sur la teneur
en eau 4 -200 kPa (Nicholls et al., 1982 a). Le mouvement du soluté n'est associé qu'a la phase

d'eau mobile.

Pour le modéle LEACHP, le transport de I'eau est décrit par 'équation de Richards. L'équation
est résolue par une méthode aux différences finies. Elle nécessite la connaissance du potentiel
matriciel en fonction de la teneur en eau (relation h(8)) et de la relation entre la conductivité
hydraulique et le potentiel matriciel (K(h)). Si on dispose de courbes de rétention déterminées

expérimentalement, la fonction de Campbell (1974) est ajustée a la courbe de rétention :
h=a (6/0s)* @)

ou h est le potentiel matriciel [kPa], 6s la teneur en eau volumique & saturation [v v'], a et b des
constantes. Pour un meilleur ajustement au voisinage de la saturation en eau, I'équation a été

ultérieurement modifiée par. Hutson et Cass (1987) en introduisant un deuxi¢me terme

parabolique donné par:
h=a(l - 6/6s) 12 (8¢c/Bs)® (1 - Bc/Bs)™? (8)

le point (hc/Bc) est le point commun & la courbe décrivant la fonction puissance et 4 la courbe

parabolique.

La figure 20 montre I'ajustement & I'aide de ces deux fonctions pour le sol de Roujan.
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Figure 20 :  Ajustement de 'équation de Campbell modifiée a la courbe expérimentale de

rétention de I'eau par le sol de Roujan
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De I'équation (7) Campbell (1974) a dérivé une expression de la conductivité hydraulique donnée

par:
K (8) =Ks (6/6s) *** 9)

ou K(0) est la conductivité hydraulique 4 la teneur en eau 6, et Ks, la conductivité hydraulique
4 la saturation en eau. Pour appliquer I'équation 9, il est nécessaire de connaitre une valeur de
K 3 un potentiel matriciel donné. Le potentiel matriciel minimal doit étre également précisé, sa
valeur par défaut étant de -1500 kPa. L'eau est ainsi supposé immobile pour les valeurs du

potentiel matriciel inférieures a cette valeur.

Si 'on ne dispose pas de courbes de rétention déterminées expérimentalement, la relation h(8)
peut étre estimée A partir de la composition granulométrique, la masse volumique apparente et
la teneur en carbone organique du sol, & l'aide de fonctions de pédotransfert. Cinq fonctions

différentes sont proposées dans le programme pour effectuer cette estimation.

Dans LEACHP, la définition des conditions aux limites permet de décrire différentes situations:

drainage libre, nappe fixe ou nappe mobile. Ce modeéle décrit les écoulements verticaux

ascendants et descendants.

1.2. L'évapotranspiration

Dans le programme LEACHP, I'évaporation en bac (Ebac) hebdomadaire (paramétre d'entrée)
est d'abord transformée en évapotranspiration potentielle journaliére (ETP(j)) [mm j™] selon la
formule (10) & l'aide du facteur fbac (coefficient de passage entre IEbac et IETP), qui est

également un paramétre d'entrée.
ETP (j) = (fbac x Ebac) / 7 (10)

Puis, on suppose que l'évapotranspiration potentielle journaliére est égale a la somme de la

transpiration de la plante (TR) [mm j] et de I'évaporation du sol (E) [mm il
ETP §)=TR () +E () (11

TR (j) est estimée & partir de ETP (j) a I'aide du facteur fcrop (fraction de surface du sol couvert

par la végétation), qui est aussi un paramétre d'entrée du modéle :
TR () =ETP (j) x fcrop (12)
LEACHP suppose que l'évapotranspiration potentielle varie en fonction du temps de maniere
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sinusoidale au cours de la journée. La journée étant divisée en dix pas de temps,
l'évapotranspiration commence 0,3 jour (7,12 heures) et dure 12 heures jusqu'a 0,8 jour (19,12
heures). Le prélévement de I'eau correspondant 2 I'évapotranspiration est effectué a partir de la

premiére couche du sol dans des limites imposées par le modéle (Hutson et Wagenet, 1992).

Le modéle PRZM nécessite la connaissance des valeurs journaliéres de 1'évaporation en bac. De
méme que dans LEACHP, elles sont transformées en évapotranspiration potentielle 4 l'aide du
coefficient fbac. L'évapotranspiration est alors divisée en trois parties correspondant a
I'évaporation du sol, a la transpiration de la plante et a I'eau restant sur la surface du feuillage.
En effet, le modéle tient compte de l'interception de l'eau par le couvert végétal. La demande
évaporatoire est extraite couche par couche, de fagon & ce que la quantité d'eau disponible ne soit
pas dépassée, et que la teneur en eau minimale d'une couche (teneur en eau au point de

flétrissement permanent) soit respectée.

Le modéle VARLEACH réduit I'évaporation journaliére en bac (paramétre d'entrée) d'un facteur

E2 pour obtenir l'évapotranspiration. E2 est donné par :
E2=1/(1+(-16.1+ 136 logh)) (13)

ou h est le potentiel matriciel. La fonction 13 a été déterminée par comparaison aux valeurs
observées (Nicholls et al., 1982a). La demande évaporatoire est extraite seulement du premier

cm du sol. Pour des raisons de calcul, I'évapotranspiration ne se fait que pendant la deuxiéme

partie de la journée (Walker, 1987).

Pour le modéle CMLS, l'évapotranspiration potentielle (journaliére) est un parameétre d'entrée.
La demande évaporatoire est divisée par le nombre de couches et extraite de maniére égale de
chaque couche de la zone racinaire en respectant la teneur en eau minimale donnée par la teneur
en eau au point de flétrissement permanent. On suppose que la demande en eau correspond

toujours & une quantité disponible.

1.3. L'adsorption et la désorption des pesticides

Tous les modeles utilisés supposent, que l'adsorption d'un produit chimique sur le sol est
linéaire, réversible et instantanée. Les modéles CMLS, PRZM et VARLEACH utilisent un
coefficient d'adsorption normalisé par rapport a la teneur en carbone organique du sol (équation
3). Seul le modéle LEACHP permet de choisir entre trois options : I'utilisation d'une isotherme

linéaire, une isotherme linéaire 4 deux sites d'adsorption (van Genuchten et Wagenet, 1989) ou
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une isotherme non-linéaire selon l'équation de Freundlich (1) ou le paramétre Kf est également

normalisé par rapport 4 la teneur en carbone organique.

Un autre phénoméne a prendre en compte est la variation du coefficient d'adsorption avec le
temps. L'augmentation de la rétention avec le temps est probablement due & des effets de
diffusion (Walker, 1987) ou & l'incorporation des molécules dans la matiére organique (Barriuso
et al., 1992), mais le phénoméne n'est pas complétement compris. Dans le modéle VARLEACH,
Walker (1987) a introduit une équation empirique (14) qui décrit la variation du coefficient de

partage Kd [ml g”']en fonction du temps (t):
Kd(t) =KI1+K2 (14)

ou K1 est égal 4 Kd au jour 1 et K2 est le coefficient d'augmentation de Kd a partir du jour 2. En

I'absence de valeurs expérimentales, Walker (1987) a proposé d'estimer K2 par la relation :
K2=0,1-Kd (15)

L'augmentation de Kd avec le temps s'applique aux 5 premiers cm du sol dans le modele

VARLEACH.

1.4. Dégradation des pesticides

Dans tous les modéles, la transformation des produits chimiques est globalement décrite par une
cinétique d'ordre un (équation 3). Si pour les modéles CMLS et VARLEACH cette
transformation s'applique 4 la totalité du produit restant dans le sol, les modéles LEACHP et
PRZM permettent lutilisation de différents coefficients, soit pour individualiser les
compartiments (phases liquide, solide ou gazeuse ), soit pour distinguer une dégradation

biologique d'une dégradation abiotique.

Les modéles VARLEACH et LEACHP permettent de tenir compte de linfluence de la

température et de la teneur en eau sur la dégradation.

Dans le modéle VARLEACH, Ia dépendance de la durée de demi-vie de disparition t12)a

I'égard de la température est décrite par I'équation d'Arrhénius :
t1/2=A - exp (Ea/R - Ta) (16)
oil A est une constante, Ea [J mol™] 'énergie d'activation de la réaction, R = 8,132 [J °K-! mol™]

la constante des gaz parfaits et Ta [°K] la température thermodynamique.
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Une équation empirique (17) décrit par ailleurs l'influence de la teneur en eau du sol sur la

vitesse de dégradation (Walker, 1974) :
t1/2=A w3 (17)
ol A et B sont des constantes et w [g g"] la teneur en eau pondérale.

A, B et Ea sont déterminées a partir des cinétiques de dégradation obtenues au laboratoire. En
I'absence de valeurs expérimentales, le modéle VARLEACH calcule la valeur de A 2 partir d'une
valeur de durée de demi-vie entrée dans le mode¢le et il utilise des valeurs par défaut pour B et
Ea, calculées par Gottesbiiren (1991). Les équations (16) et (17) sont supposées valables quelles

que soient la température et la teneur en eau du sol.

Dans le modéele LEACHP, l'effet de la température est décrit a l'aide d'un facteur Tcf, défini par

la relation :
Tef = Q10 1T -Thase) (18)

Q10 correspond a l'augmentation de la vitesse de dégradation pour une augmentation de 10°C
entre deux températures T1 et T2 (T1 < T2), T [°C] est la température du sol et Tbase [°C] est
égale 4 T1. Le mode¢le requiert également l'estimation d'une température optimale et d'une
température maximale qui limitent la dégradation. L'équation (18) s'applique entre 0°C et la
température optimale & partir de laquelle le coefficient de vitesse de dégradation diminue pour
atteindre zéro 4 la température maximale. Les valeurs de Q10 ont été calculées a partir des

coefficients de vitesse de dégradation déterminés au laboratoire.

LEACHP décrit l'influence de la teneur en eau sur la vitesse de dégradation a l'aide d'une
fonction a extremum. Le coefficient de vitesse de dégradation est multiplié par un facteur de
correction traduisant I'effet de la teneur en eau. Ce facteur (Wcf) est égal a 'unité pour une zone
de teneurs en eau optimales. En dehors de cette zone de teneurs en eau optimales, le facteur
décroit de fagon linéaire pour atteindre soit zéro a la teneur en eau minimale soit une limite
donnée a la teneur en eau a saturation. Les limites proposées par défaut par les auteurs du modéle
sont -1500 kPa pour la teneur en eau minimale et 0,6 pour la teneur en eau & saturation. La zone
des teneurs en eau optimales par défaut est comprise entre la teneur en eau correspondant i un
potentiel matriciel de -300 kPa et la teneur en eau correspondant & un milieu ou la porosité
remplie par l'air est de 8 %. Une telle approche est souvent utilisée pour décrire l'absorption de

l'eau par les racines des plantes (Jarvis, 1989).
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L'utilisation des valeurs par défaut est probablement trés critiquable, mais les caractéristiques

cinétiques de l'activité de la microflore dégradante ne sont pas connues pour les valeurs extrémes

de la teneur en eau.

2. Les données d'entrée des modéles

Si le nombre de paramétres d'entrée est trés variable d'un modele & l'autre (voir introduction de
cette partie), les modéles nécessitent cependant certains parameétres d'entrée communs relatifs
au sol (teneur en carbone organique, masse volumique apparente, granulométrie), a l'herbicide
(coefficients d'adsorption et de vitesse de dégradation) et au climat (température de l'air, pluie,
évapotranspiration). Par ailleurs, chaque modéle posséde son propre fichier d'entrées ayant des

formats différents.

Pour saisir les données relatives a ce travail dans un format standard, nous avons choisi un
format utilisé pour une base de données européenne, créé par Walker et al. (1995). Il en résulte
des fichiers de texte (format ASCII) a partir desquels les paramétres d'entrée spécifiques a
chaque modéle peuvent étre obtenus. Le contenu de ces fichiers est donné dans I'annexe C.La
création des fichiers d'entrée des modéles est plus ou moins difficile dun modéle a l'autre. Le
modéle VARLEACH est interactif (dialogue avec 1'écran), par contre le ficher d'entrée du
modéle PRZM est particuliérement mal commode & établir. Ceci nécessite une grande vigilance
et demande beaucoup de temps. Il faut également noter qu'une grande prudence est nécessaire
car tous les modéles n'utilisent pas les mémes unités et parfois le méme paramétre est noté avec
des unités différentes dans le fichier d'entrée et dans le fichier de sortie (VARLEACH). Nous
avons eu la chance de pouvoir nous servir de linterface MARVEL (Model Attribute Relationship
Validation and Entry Layout) créée en 1994 par le Soil Science and Land Research Center &
Silsoe, Grande Bretagne, pour les modéles LEACHP, PRZM et VARLEACH. Cet outil facilite
I'entrée des valeurs des paramétres, car on travaille sur des écrans interactifs. De plus il indique
une zone de valeurs par défaut pour chaque paramétre et fournit une aide en ligne. Nous l'avons
utilisé pour les simulations avec les modéles PRZM et VARLEACH. LEACHP et CMLS ont été

utilisés dans leur forme standard.

2.1. Les données météorologiques

Pour chaque site et chaque année, un fichier météorologique (format ASCII) a été constitué avec
les données journaliéres relatives aux températures maximales et minimales de l'air, aux
précipitations et & 'évapotranspiration potentielle calculée par la formule de Penman. Par la

suite, ces fichiers ont été transformés dans le format spécifique requit par les modeles (PRZM
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et LEACHP). Pour le site de Roujan, les pluies ont été corrigées a l'aide de facteurs de
ruissellement déterminés par Andrieux (1995), pour obtenir les pluies efficaces, car les modéles
LEACHP, VARLEACH et CMLS ne tiennent pas compte de I'érosion. A I'origine, les modéles
VARLEACH, PRZM et LEACHP utilisent comme entrée I'évaporation en bac (E,, ). Cette
grandeur n'est pas mesurée habituellement en France et on ne dispose que de I'évapotranspiration
potentielle calculée par la formule de Penman (ETP). Pour les modéles PRZM et LEACHP, ce
fait n'est pas génant car le coefficient fbac (voir équation (10)) permet la transformation de
I'évaporation en bac en évapotranspiration potentielle. Pour le modéle VARLEACH, les valeurs

de E,,. [mm j?] ont été approchées en faisant I'hypothése :
E,, = ETP - 1/fbac (19)

La valeur de fbac est normalement comprise entre 0,6 et 0,8 (Katerji, 1995). La valeur de 1/fbac

utilisée est de 1,5.

2.2. Les paramétres hydriques

La grandeur "capacité de rétention de I'eau” n'est pas précisément définie et différentes valeurs
du potentiel matriciel lui sont associés selon les modéles (cf. 1.1.). Nous avons décidé d'utiliser
toujours la valeur correspondant & un potentiel matriciel de -33 kPa. Il faut aussi noter, que tous
les modéles utilisent des valeurs de teneur en eau volumique et que seul le modéle VARLEACH
utilise des teneurs en eau gravimétriques comme parametres d'entrée. Les valeurs de teneurs en

eau sont regroupées dans les fichiers donnés dans l'annexe C.

A laide d'un programme de calcul fourni avec le modéle LEACHP, les paramétres de la relation
de Campbell (équation (7)) ont été calculés pour les courbes de rétention déterminées
expérimentalement . Les valeurs de a et b sont données dans le tableau 23, ainsi que les valeurs

de la conductivité hydraulique a la saturation en eau.

Tableau 23 : Paramétres hydriques du modéle LEACHP pour les trois sols étudiés

Sols Ks (mm j) a? b?

Grignon 1200 17,1 5,60
Mont St-Michel 960 3.85 3,74
Roujan 54,5 1,99 6,66

! Ks = conductivité hydraulique & saturation  paramétres de la relation de Campbell
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Nous avons cependant remarqué une incohérence dans le modéle en utilisant les paramétres de
Campbell. Les valeurs de la relation h (6), recalculées a partir de ces paramétres correspondaient
mal aux valeurs mesurées. C'est pourquoi nous avons décidé de ne pas travailler avec !'option
de Campbell, mais d'utiliser une équation de régression (Rawls et Brakensiek, 1985) pour estimer
la relation h () 4 partir de la composition granulométrique, de la masse volumique apparente

et de la teneur en carbone organique.

2.3. Les paramétres relatifs a I'adsorption et a la dégradation

Les valeurs des paramétres d'adsorption et de dégradation obtenus au laboratoire ont été
présentées dans la premiére partie de ce mémoire. Des mesures effectuées notamment sur le sol
de Grignon ont montré que la vitesse de sorption des herbicides étudiés est suffisamment grande
pour admettre en premiére approximation que la sorption est instantanée. Dans ces conditions,
on peut alors admettre que la dégradation concerne la totalité du pesticide, que les molécules

soient en solution ou associées a la phase solide.

Pour les modéles, qui ne permettent d'entrer qu'un coefficient moyen de vitesse de dégradation
(PRZM, CMLS), la valeur déterminée au laboratoire & 15 ° C et 90 % de la teneur en eau d la
capacité de rétention a été choisie pour le sol de Grignon et du Mont St-Michel. Pour le climat
méditerranéen (sol de Roujan), la valeur 4 15 ° C et 50 % de la teneur en eau i la capacité de
rétention de 'eau a été retenue. Dans un premier temps, nous avons supposé que ces conditions
correspondaient aux valeurs moyennes de la température et de la teneur en eau au moment de
I'application de I'herbicide en plein champ. Le probléme du choix des coefficients de vitesse de

dégradation est abordé dans le chapitre relatif aux résultats et 4 leur discussion.

Le tableau 24 donne les valeurs des paramétres A, B et Ea calculées pour le modéle
VARLEACH 4 partir des cinétiques d'incubation obtenues au laboratoire. Comme les quatre
conditions d'incubation nous ont permis d'obtenir quatre valeurs de durée de demi-vies, un
couple de paramétres A et B a été calculé pour chaque température (28 et 15 ° C). Une valeur
moyenne est cependant utilisée pour I'énergie d'activation (Ea) car les couples des parameétres

A et B ont été déterminés aussi bien a 15 qu'a 28°C.

La teneur en eau a la capacité de rétention de l'eau au champ et une température moyenne
annuelle estimée a 11 © C (Grignon et Mont St-Michel) et 4 15 ° C (Roujan), sont les valeurs
utilisées dans VARLEACH dans le cas des simulations avec les coefficients de vitesse de

dégradation déduits des cinétiques de dissipation de plein champ (simulation f).
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Tableau 24 ;: Paramétres relatifs a la dégradation - modéle VARLEACH

Herbicide/Sol Ea (kJ mol™) A B

90% CR | 50% CR 28°C 15°C 28°C 15°C
ATRAZINE
Grignon 48,4 41,0 52,6 60,4 0,71 0,47
Mont St-Michel 423 51,2 136 1008 0,92 1,31
Roujan 103 85,4 4552 1279 2,29 1,24
SIMAZINE
Roujan 21,7 46,7 69008 2130000 3,5 4.6
SULCOTRIONE
Grignon 46,4 55,5 23,9 132 0,94 1,22
Mont St-Michel 55,7 463 272 272 1,67 1,34
DIURON
Roujan 41,2 23,4 395 155 1,47 0,86

Les paramétres d'entrée du modele LEACHP sont une température de base (Tbase) de 15 °C,
les valeurs de Q10 (tableau 25) et les deux coefficients de vitesse de dégradation déterminés a
15 °C (voir partie expérimentale). Les différentes conditions d'incubation au laboratoire ont
permis de calculer deux valeurs de Q10, une & 50 et une a 90 % de la teneur en eau a la capacité

de rétention au champ (C.R.).
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Tableau 25 : Valeurs de Q10 - modéle LEACHP

Herbicide/Sol Q10 (90% C.R.) Q10 (50% C.R.)
ATRAZINE

Grignon 2,10 1,87
Mont St-Michel 1,91 2,03
Roujan 5,10 3,95
SIMAZINE

Roujan 1,38 2,05
SULCOTRIONE

Grignon 2,00 2,36
Mont St-Michel 2,37 2,04
DIURON

Roujan 1,87 1,42

2.4. Les paramétres manquants

Le nombre de paramétres non directement déductibles des expériences augmente avec la
complexité des modeéles. Il s'agit, entre autres, des paramétres physico-chimiques (enthalpie
d'évaporation, coefficients de diffusion dans l'eau et dans l'air), des variations des parametres

avec la profondeur (sorption, dégradation), de pas de temps et d'espace (profondeur).

Pour la plupart des paramétres physico-chimiques, nous avons utilisé les valeurs par défaut
données par les auteurs des modéles. L'estimation de la variation des paramétres avec la
profondeur, le choix du pas de temps et le découpage du profil pédologique en différentes
couches sont difficiles & déterminer. Dans le cadre d'un projet européen nous avons participé a
une étude comparative qui demandait & cinq laboratoires différents d'effectuer des simulations
avec LEACHP, PRZM et VARLEACH en utilisant le méme jeu de données et en laissant a
chacun le libre choix des valeurs des paramétres non-mesurés. La variabilité des résultats des
simulations s'est révélée étre du méme ordre de grandeur que la variabilité des observations de
terrain. Un article sur les résultats obtenus est a paraitre (Brown et al., 1996). Pour permettre de
mieux reproduire les simulations effectuées dans le cadre de ce travail, une liste regroupant les
paramétres & estimer est donnée dans le tableau 26. Les valeurs des paramétres sont soit des
valeurs par défaut proposées par les auteurs des modéles, soit des valeurs estimées & partir des

caractéristiques du milieu (température initiale, teneur en eau initiale).
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Tableau 26 : Paramétres d'entrée a estimer et valeurs utilisées pour les quatre modéles

LEACHP :
» Valeur maximum du pas de temps (jour) : 0,05
» Flux d'eau maximum correspondant & un pas de temps : 0,010
Profondeur du profil (mm) : 300
Epaisseur des segments (mm) : 12,5
Conditions & la limite inférieure : drainage libre
Teneur en eau initiale : capacité de rétention en eau au champ
Température initiale du sol (°C) : 10
Valeur de la conductivité hydraulique utilisée pour ajuster la fonction k(h) : Ks
Dispersivité (mm) : 2
« Paramétre "d'interaction entre pores” : 1
Racines : systéme racinaire en croissance
* Potentiel matriciel du point de flétrissement des racines (kPa) : 1500
« Potentiel matriciel minimum des racines (kPa) : 3000
« Rapport maximum entre les transpirations réelle et potentielle : 1,1
* Résistance racinaire : 1,05
» Profondeur relative des racines : 1
Fraction de la surface du sol couverte par la végétation : 1
Coefficient de conversion entre 1'évaporation en bac et I'ETP : 1
Prélévement du pesticide par les plantes : non
» Coefficient de diffusion moléculaire dans l'eau (mm? jour™) : 120
» Coefficient a de I'équation de Bresler : 0,001
» Coefficient b de 'équation de Bresler : 10
« Coefficient de diffusion moléculaire dans 1'air (mm? jour™) : 120
« Coefficient d'accroissement du coefficient de diffusion moléculaire dans l'air : 0,1400 E +06
Coefficient de vitesse de transformation : s'applique a la totalité du pesticide contenu dans le sol
Effets de la température sur la transformation : oui
valeur de Q10 : voir tableau 25
Température de base pour la transformation (°C) : 15
« Température optimale pour la transformation (°C) : 35
+ Température maximale pour la transformation (°C) : 50
« Porosité remplie par I'air : 0,08
« Limite inférieure du domaine des teneurs en eau optimales (kPa) : -300
» Potentiel matriciel minimum pour la transformation (kPa) : -1500
« Coefficient de réduction de la vitesse de transformation dans le sol saturé en eau : 0,6

Transport de l'eau : équation de Richards
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Tableau 26 : - suite -

PRZM :
Epaisseur des compartiments : 1,0
Nombre de compartiments : 30
Erosion : non
Méthode des caractéristiques : non
Simulation de la température su sol : non
Conductivité thermique du sol : non
Biodégradation : non
Test des conditions idéales des teneurs en eau du sol : non
Coefficient de conversion entre 1'évaporation en bac et 'ETP : 1
Coefficient de transformation de la neige en pluie : 0
Simulation avant I'émergence de la culture : oui
« Profondeur minimum d'extraction de la demande évaporatoire (cm) : 15
Prélévement du pesticide par les plantes : non
Conditions de surface du sol : jachére
Drainage : drainage libre
« Coefficient d'érosion pour le sol nu : 86
Facteur du travail dusol : 0,6
Interception de I'eau par le couvert végétal (cm) : 0,25
Profondeur racinaire (cm) : 30
Couverture du sol : 100 %
Hauteur de la plante (cm) : 220
Conditions de surface du sol : 3
« Coefficient de diffusion dans l'air (cm? jour™) : 4350
« Enthalpie d'évaporation (kcal mol™) : 20

VARLEACH :
Changement de valeurs des paramétres avec la profondeur : non
« Augmentation de I'adsorption en fonction du temps : 0,1- Kd

Teneur en eau initiale du sol : mesurée

» = valeur par défaut
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2.5. La dispersion hydrodynamique

Le phénoméne physique de dispersion hydrodynamique n'est explicitement introduit que dans
les modeles PRZM et LEACHP. Dans ce dernier, la dispersivité est le paramétre d'entrée utilisé
pour le calcul du coefficient de dispersion hydrodynamique nécessaire a la résolution de
l'équation correspondant au transport des solutés. La dispersion numérique, qui est trés

dépendant du découpage du profil pédologique, est diversement traitée selon les modéles.

Dans le modéle LEACHP, le pas de temps utilisé est déterminé en fonction du pas d'espace
(épaisseur de segments) pour minimiser la dispersion numérique. En revanche, celle-ci n'est pas
nécessairement corrigée dans le modele PRZM, selon la version utilisée. Elle n'est pas du tout
corrigée dans les modeles VARLEACH et CMLS ou le pas d'espace est prédéfinie par les
auteurs. Dans ces conditions, on peut s'attendre a ce que ces modéles surestiment le transport en

profondeur.

3. Les sorties
Les résultats des simulations sont contenus dans des fichiers de sortie en format ASCIL Ils

contiennent, pour la plupart, les valeurs des quantités totales de produits restantes et les quantités
en phase liquide en fonction de la profondeur et du temps. Certains établissent un bilan d'eau
ou/et de solutés pour une date choisie (LEACHP, VARLEACH). Les sorties du modéle CMLS
sont différentes des autres modéles, car CMLS suppose que la totalité du soluté est contenue
dans une couche infiniment petite. Il n'est donc pas possible de prévoir la distribution dans le

profil. Ce modele est le seul a présenter en plus les résultats des simulations sous forme de

graphiques.

Pour ce travail de simulation, nous avons choisi de présenter des valeurs relatives (% quantité
initiale) afin de mieux comparer les différentes situations étudiées. Pour les cinétiques de
dissipation, nous avons choisi de présenter les quantités restantes dans la couche 0-10 cm. Cette
quantité représente en effet I'essentiel des produits étudiés restant dans le sol. Les profils de
distribution du bromure sont donnés par couches de 5 cm. Du fait du grand nombre de données,
la présentation des profils de distribution est limitée pour chaque expérience a trois dates

(printemps, €té, automne), choisies pour donner une vue générale de I'ensemble des observations.
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4. Etude de sensibilité

L'intérét d'une étude de sensibilité est de préciser l'influence de la variation des valeurs des
paramétres d'entrée sur les sorties. Cette étude est un préalable nécessaire a l'évaluation des
performances des différents modéles. Elle permet d'estimer l'incertitude relative aux simulations.
Un autre intérét de l'étude de sensibilité est de donner des indications sur la précision
théoriquement nécessaire avec laquelle les valeurs des parametres d'entrée du modele doivent
étre déterminées. Si le paramétre est sensible, il doit étre déterminé avec précision. Au contraire

s'il est peu sensible, une approximation grossiére peut suffire.

Différentes méthodes de test de sensibilité de modéles numériques sont décrites dans la
littérature (Parrish et Smith, 1990; Loague et Green, 1991; Whitmore, 1991). Elles vont de
simples variations d'un seul ou de plusieurs paramétres d'entrée par rapport 4 un scénario de
référence (Villeneuve, 1988; Rambow, 1992; Dibbern, 1992; Del Re et al,, 1994a) a des
méthodes plus sophistiquées, telles que le Plackett-Burman-Screening Test et la méthode FAST
(Fourier Amplitude Sensitivity Testing), utilisées par Fontaine et al. (1992) pour tester le modele
PRZM. Pour la variation des paramétres considérés isolément, deux approches sont utilisées :
une variation systématique dans un domaine étendu ou une variation restreinte entre des limites

réellement possibles ou observées.

Etant donné que les paramétres d'entrée sont nombreux et que les effets de leurs variations ne
sont pas indépendants, une étude de sensibilité est en général longue et difficile, elle sort du
cadre du présent travail. Nous nous sommes limités & une variation successive des paramétres
suivants:

- ]a masse volumique apparente

- 1a conductivité hydraulique & saturation

- le coefficient d'adsorption

- les paramétres relatifs 4 la dégradation.
Le tableau 27 indique les valeurs de ces paramétres relatives au test de sensibilité. Dans la
plupart des cas, l'intervalle de variation du paramétre se base sur des observations réelles. La
masse volumique apparente, par exemple, varie dans les limites fixées par I'hétérogénéité spatiale
du sol. Elle est plus élevée dans des zones tassées (passage des roues). La variation de la
conductivité hydraulique correspond, quant a elle, & une variabilité¢ des mesures due aux
hétérogénéités de terrain. Pour le coefficient d'adsorption, il s'agit d'une variabilité liée a la

détermination des isothermes d'adsorption au laboratoire. La variabilité de la vitesse de
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dégradation a été déterminée par de multiples mesures de quantités résiduelles & un instant donné
(voir partie expérimentale). Elle a été estimée en moyenne & 30 %. Pour les modéles LEACHP
et VARLEACH, les valeurs extrémes des parametres relatifs a la dégradation déduits des études
aux laboratoire ont été utilisées (cf. chapitre 1, 3.2.). Les autres paramétres d'entrée (dates

d'application d'herbicide, données sur le sol, etc.) correspondent aux cinétiques de dissipation

de l'atrazine en 1993.

Tableau 27 : Paramétres d'entrée pour 'étude de sensibilité

Paramétres Intervalle et sens de variation
masse volumique (g cm™) variabilité observée

Grignon 1,1-13-1,6

Mont St-Michel 09-12-14

conductivité hydraulique (mm j') | variabilité observée et mesurée
LEACHP : Roujan 54,4- 4400

coefficient d'adsorption variabilité de la mesure

tous les modéles +10%

paramétres de dégradation trois cas différents

PRZM, CMLS : k+30%

LEACHP : Q10 pour deux teneurs en eau
VARLEACH : A et B pour deux températures

La sensibilité d'un modéle dépend du paramétre de sortie & évaluer. La variation des paramétres
hydriques a un effet direct sur les teneurs en eau et par conséquent sur les flux d'eau et de solutés.
Par contre, les courbes de dissipation de pesticides sont moins sensibles aux variations des
paramétres hydriques. Elles dépendent beaucoup plus des paramétres relatifs aux pesticides : les
coefficients d'adsorption et les vitesses de dégradation. C'est pourquoi nous avons choisi
d'évaluer 'effet de la variation de la masse volumique apparente et de la conductivité hydraulique
d'abord sur les teneurs en eau du sol, puis l'effet de la variation des coefficients d'adsorption et

des vitesses de dégradation uniquement sur les cinétiques de dissipation d'herbicides.

La sensibilité des modéles aux variations de conditions climatiques a été testée seulement pour

le modéle CMLS, a l'aide d'un fichier météorologique de 'LN.R.A. de Versailles (Yvelines)
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contenant des données journaliéres de I'ETP, des précipitations et des températures maximales
et minimales de l'air pour 29 années consécutives. La sensibilité a été évaluée en utilisant la
profondeur atteinte par le maximum de concentration de I'herbicide 8 mois aprés l'application
(31 décembre). Les simulations ont été effectuées pour le sol de Grignon avec une valeur de

demi-vie de 'atrazine de 30 jours, une date de semis du mais le 30 avril et une date d'application

le 01 mai.

Pour illustrer les spécificités de chaque modéle, nous avons choisi de montrer également l'effet
de la variation :

- du nombre de segments pour le modéle PRZM

- de la teneur en eau initiale pour le modéle VARLEACH

- de la profondeur racinaire pour le modéle CMLS

- de Tbase pour le modéle LEACHP

et l'effet d'une simulation avec ou sans correction d'effet de la teneur en eau et de la température

sur la dégradation pour le modéle LEACHP.

5. Critéres d'évaluation de la performance des modéles

L'évaluation des performances d'un modéle peut s'envisager a deux points de vue. On peut
souhaiter décrire le devenir d'un produit le plus précisément possible. Dans ce but, il est le plus
souvent nécessaire d'ajuster les valeurs numériques d'un certain nombre de paramétres, pour que
les simulations soient proches des observations. Les modeéles et leurs valeurs numériques

ajustées sont alors inféodés aux conditions particuliéres du site étudi¢.

Cependant, il peut étre utile de décrire le devenir d'un produit sans disposer d'observations
expérimentales en n'utilisant que des valeurs numériques non ajustées (mesurées ou estimées).
Dans ces conditions, l'usage des simulations, notamment la prévision, dépendent de la capacité
des modéles a simuler correctement le devenir des produits. C'est ce deuxiéme point de vue qui
a été retenu dans ce travail. Les simulations ont été réalisées avec les informations disponibles
soit 4 la suite de mesures, soit 4 partir de données bibliographiques. Elles sont parfois €loignées
des observations comme l'ont déja montré plusieurs auteurs (Jones et al., 1986; Melancon et al.,
1986; Mueller et al., 1992). Néanmoins, c'est la seule fagon d'évaluer les performances des
modéles pour la prévision du devenir de pesticides dans des situations non étudiées, ce qui est

généralement le cas des applications 4 des fins réglementaires.
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Un autre choix important pour I'évaluation des modéles est la procédure de comparaison entre
les résultats simulés et les résultats observés. Plusieurs auteurs ont testé des indices statistiques
(Parrish et Smith, 1990; Loague et Green, 1991; Trevisan et al., 1994; Walker et al., 1995), afin
de quantifier les écarts entre les observations et les simulations. Ces indices présentent
néanmoins plusieurs inconvénients :

- ils nécessitent un grand nombre d'observations (Del Re et Trevisan, 1994b)

- les résultats sont variables selon I'indice utilisé (Trevisan et al., 1995)

- ils ne tiennent pas compte de la variabilité des observations et des simulations.

Pour ces raisons, nous nous sommes limités a une méthode de comparaison visuelle entre les
simulations et les observations représentées graphiquement. Cette comparaison est précédée
d'une évaluation des incertitudes liées aux mesures et aux simulations, ce qui permet de les
représenter par deux zones sur un graphique. Ainsi la zone correspondant aux observations est
comparée a la zone correspondant aux simulations. Dans le cas de la sulcotrione, ot nous ne
disposons pas d'une variabilité des quantités résiduelles mesurées (échantillonnage moyen), une
variabilité théorique de + 30 % a été supposée sur la base d'observations faites avec d'autres
produits. Dans la plupart des références bibliographiques, les valeurs simulées sont comparées
aux valeurs observées sans tenir compte d'une variabilité quelconque. Quelques études tiennent
compte de la variabilité des mesures, mais celles qui tiennent compte aussi de l'incertitude sur

la simulation sont rares.

L'évaluation des quatre modéles a été effectuée par une approche progressive s'intéressant

successivement a l'eau, au bromure et a l'herbicide. Cette évaluation est basée sur les
td

informations suivantes :

eau : le bilan hydrique
la variation temporelle des teneurs en eau de la couche de surface (0-5cm)
les profils hydriques 4 trois dates

bromure: les profils de distribution du bromure a trois dates

herbicide :  les cinétiques de dissipation de I'herbicide dans la couche (0-5) ou ( 0-10) cm

les profils de distribution en profondeur 4 la fin de I'expérience
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1. Evaluation des transferts d'eau par les modéles

Etant donné, que la dissipation et le transfert des pesticides dans le sol dépendent étroitement de
son état hydrique et de ses variations, leur description nécessite une simulation correcte du
transport de l'eau. C'est la raison pour laquelle nous avons commencé I'éstude des modéles par
l'examen de leur capacité 4 simuler les variations de I'état hydrique du sol. Cela est classiquement
fait pour les modéles congus pour décrire les transferts d'eau. En revanche, cela est beaucoup

moins fréquent pour les modeéles destinés a simuler le devenir des pesticides dans le sol.

Avec LEACHP et PRZM deux périodes de simulation ont été utilisées. Pendant la premiére
période, du ler janvier de I'année a la date d'application de I'herbicide, seuls les transferts d'eau
sont simulés. Pendant la deuxiéme période, de la date d'application de I'herbicide i la fin de
l'expérience, les transferts d'eau et la dissipation de I'herbicide sont simulés. Avec ces deux
modeles, le sol est dans un état hydrique correspondant aux conditions climatique du site au
début de la simulation de la dissipation et du transfert de I'herbicide. En revanche, il n'est pas
possible de procéder ainsi avec les modeles VARLEACH et CMLS. Pour VARLEACH, I'état
hydrique du sol au début de la simulation est caractérisé par une valeur initiale de la teneur en
eau (paramétre d'entrée) pour les dix premiers centimétres du profil et la teneur en eau 4 la

capacité de rétention au champ pour le reste du profil.

1.1. Calcul de certains termes du bilan hydrique

Cette étude est réalisée avec LEACHP, PRZM et CMLS. Nous nous sommes intéressés a trois
termes : les précipitations, 'évapotranspiration et la quantité d'eau drainée au dela du profil. Iis
ont €t€ calculés pour une année entiére. LEACHP et PRZM restituent les précipitations cumulées
contrairement au modéle CMLS qui les surestime. Le programme arrondie nos données, qui sont
entrées avec des nombres au dixiéme de mm et n'utilise que des nombres entiers, d'ot un écart

entre les valeurs entrées et restituées de 'ordre de 3 4 9 %.

Les modeles calculent tous une évapotranspiration réelle. Le tableau 28 donne le rapport entre
ce terme et I'évapotranspiration potentielle (ETP). Les valeurs estimées de I'évapotranspiration
réelle annuelle sont de 350 - 400 mm pour les sites de Grignon et du Mont St-Michel (Katerji,
1995) et 300 mm pour le site de Roujan (Trambouze, 1995). Rapportées 4 'ETP ces valeurs
représentent 44 et 56 % pour le site de Grignon, 57 et 73 % pour le site du Mont St-Michel et
30 et 32 % pour le site de Roujan pour les deux années d'étude, ce qui est cohérent avec les
estimations données par les modéles. Il existe cependant des différences entre les trois modéles,

qui apparaissent plus prononcées en 1993 qu'en 1994. PRZM calcule I'évapotranspiration réelle
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la plus faible et CMLS I'évapotranspiration la plus élevée.

Tableau 28 : Rapport entre l'évapotranspiration réelle calculée et I'évapotranspiration

potentielle ( %)

Année/modéle Grignon Mont St-Michel Roujan
1993

LEACHP 48,1 64,6 40,4
PRZM 41,1 54,7 349
CMLS 50,8 68,5 51,1
1994

LEACHP 51,6 68,9 32,1
PRZM 47,0 65,6 27,5
CMLS 56,3 78,1 35,2

Il existe trés peu de références bibliographiques concernant la simulation des bilans hydriques
par les modeéles destinés & décrire le devenir des pesticides. Dans une étude sur un site en

Floride, I'évapotranspiration cumulée estimée avec LEACHP, PRZM et CMLS, différait de 10

mm entre les trois modéles (Pennell et al., 1990).

Les différences que nous avons observées pourraient étre dues aux procédures de calcul de
I'évapotranspiration réelle et & la description du prélévement de l'eau par les racines lequel est
directement dépendant de la distribution des racines. Dans PRZM la densité racinaire décroit
réguliérement en profondeur alors qu'elle est uniforme dans CMLS. Quant au modéle LEACHP,

il permet de tenir compte de la croissance des racines.

Les quantités d'eau drainées au-dela de 30 cm calculées par les trois modéles et exprimées par
rapport 4 la somme des pluies annuelles, sont données dans le tableau 29. En l'absence de
mesures, il n'est pas possible de les comparer aux quantités réelles drainées. Le tableau 29

illustre donc avant tout les différences entre les trois modéles.
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Tableau 29 : Quantités d'eau drainées annuelles au deld de 30 cm calculées (en % des

précipitations annuelles)

Année/modéle Grignon Mont St-Michel Roujan
1993

LEACHP 36,8 56,6 484
PRZM 22.9 47,0 37,7
CMLS 35,2 58,4 32,8
1994

LEACHP 31,3 57,9 38,7
PRZM 19,5 44,6 29,8
CMLS 26,7 55,6 27,8

Les quantités d'eau drainées au deld de 30 cm les plus faibles sont données par le modéle PRZM.
Celles des sites GRG et MSM sont comparables pour les modéles LEACHP et CMLS, mais
celles du site de ROU estimées par LEACHP sont nettement plus élevées. Il est intéressant de
noter qu'un modéle simple comme CMLS peut donner dans certains cas (MSM et GRG) des

résultats voisins de ceux d'un modéle complexe (LEACHP).

L.2. Evolution des teneurs en eau dans la couche de surface (0-5 cm) au cours du temps

Cette étude est réalisée avec les modéles LEACHP, PRZM et VARLEACH. Elle ne peut pas
I'étre avec CMLS, car il ne conduit pas au calcul des profils hydriques. Etant donné le grand
nombre de simulations réalisées, un seul graphique par modéle est commentée pour en illustrer

les performances et discuter les limites.

1.2.1. Simulation des teneurs en eau de la couche de surface avec le modéle LEACHP
Sur la période de mesures (mai - octobre), il n'existe pas de différences systématiques entre les
simulations et les observations, mais les sous-estimations de la teneur en eau semblent étre plus

fréquentes que les surestimations (figure 21).

Une grande difficulté du modéle LEACHP est la bonne estimation de la relation de K(h), surtout
pour des valeurs de Ks extrémement variables. Soulsby et Reynolds (1992), qui ont testé
LEACHP pour simuler le potentiel matriciel au cours du temps étaient obligés de diminuer

considérablement la valeur de Ks, pour obtenir une correspondance satisfaisante entre les
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Figure 21 : Comparaison entre les teneurs en eau (0-5 cm) observées et simulées par LEACHP

dans le sol de Grignon, 1993 et 1994
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simulations et les observations. Une étude plus compléte de la partie hydrique du modéle, aurait
dii tenir compte de la variabilité spatiale des paramétres d'entrée relatifs au fonctionnement
hydrique comme cela a été fait par Comfort et al. (1993) dans une étude de courte durée (60
jours) en régime d'irrigation. D'une fagon générale, il faut s'attendre & d'importantes incertitudes

avec LEACHP en raison des difficultés liées 4 I'obtention des relations 6 (h) et K (h).

1.2.2, Simulation des teneurs en eau de la couche de surface avec le modéle PRZM

Pour le modéle PRZM, les teneurs en eau peuvent osciller entre deux limites que sont la teneur
en eau correspondant 4 la capacité de rétention au champ et la teneur en eau au point de
flétrissement permanent. Ces valeurs limites sont indiquées par des lignes horizontales (figure

22). Les valeurs hors de ces limites ne sont donc pas décrites par le modéle.

Au Mont St-Michel, il existe une nappe phréatique se situant en moyenne vers - 90 cm, mais elle
remonte vers la surface (- 30 cm) en hiver et peut descendre 4 -200 ¢cm durant I'été. Du fait de
cette nappe, les teneurs en eau de la couche de surface sont rarement inférieures a 20 % et
n'atteignent pas en général les valeurs faibles calculées par le modéle (figure 22). I apparait
également que PRZM ne décrit pas trés bien la réhumectation aprés une phase de dessiccation.

Les teneurs en eau calculées sont plus élevées que celles qui sont observées.

De méme, la simulation des teneurs en eau du site de Roujan est mauvaise, car les valeurs
observées pendant I'été sont inférieures (de 10 %) 4 la teneur en eau du point de flétrissement
permanent. Ainsi, PRZM surestime considérablement les teneurs en eau de la surface sur ce site

endant I'été. Pour le site de Grignon, les valeurs simulées correspondent assez bien aux
p )

observations.

Nous avons renoncé a corriger les valeurs limites du modele. Il aurait été possible d'introduire
une nappe de maniére artificielle en augmentant la valeur de la teneur en eau au point de
flétrissement permanent ou de diminuer cette valeur pour mieux décrire les conditions du site

de Roujan. Un tel calage n'est pas compatible avec l'utilisation du modéle comme outil de

prévision.

- 1.2.3. Simulation des teneurs en eau de ia couche de surface avec le modéle VARLEACH
Pour le modele VARLEACH, les teneurs en eau ne peuvent pas dépasser la valeur de la capacité
de rétention de I'eau au champ, ce qui est indiqué dans la figure 23 par une ligne horizontale.
L'exemple du sol de Roujan (figure 23) montre une tendance a la sous-estimation des teneurs en

eau par le modele, ce qui est également observé pour les deux autres sols. Elle est probablement
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Figure 22 : Comparaison entre les teneurs en eau (0-5 cm) observées et simulées par PRZM

dans le sol du Mont St-Michel, 1993 et 1994
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due au fait que le modéle extrait la quantité d'eau correspondant a la demande évaporatoire

uniquement dans le premier cm du sol.

1.3. Simulation des profils hydriques
Le site de Grignon a été choisi pour illustrer la capacité des modeles LEACHP, PRZM et

VARLEACH 4 simuler les profils hydriques. Pour les deux années d'étude, trois profils
correspondant & trois périodes de l'année (printemps, €été et automne), sont rapportés dans la
figure 24. Les figures correspondantes aux sites du Mont St-Michel et de Roujan sont données
dans l'annexe D. De fagon générale, le modéle LEACHP décrit les profils les plus uniformes, ce
qui correspond aux observations, qui montrent un profil peu différencié pour tout I'horizon de

surface (0-30 cm). Les teneurs en eau sont cependant souvent sous-estimées par LEACHP.

Pour PRZM, la simulation des teneurs en eau de surface 2 Grignon était satisfaisante (cf. §
1.2.2.). Par contre dans le profil hydrique, on observe des écarts extrémes entre les simulations
et les observations (figure 24). Une explication possible est la non prise en compte des flux
ascendants par le modéle, ce qui empéche I'équilibration des teneurs en eau entre les couches.
VARLEACH sousestime les teneurs en eau 2 la surface (cf. § 1.2.3.), et au contraire a tendance

i les surestimer en profondeur pendant I'été.

Dans la littérature, la plupart des études sur l'évaluation des modéles étudiés ne s'attachent qu'au
devenir du produit herbicide. Néanmoins dans certaines conditions, notamment sur des
lysimétres et des colonnes, on trouve des renseignements sur le fonctionnement hydrique des
modéles. Gottesbiiren et al. (1995) trouvent que les modeles LEACHP et VARLEACH
surestiment la quantité d'eau percolée dans des lysimétres. Pennell et al. (1990) montre que
LEACHP surestime I'évapotranspiration, tandis que Capri et al. (1994) rapporte un exemple de
sous-estimation de cette grandeur par LEACHP et PRZM. D'autres critiques portent sur la non-
prise en compte de flux préférentiels (Mueller, 1994; Nicholls, 1994; Nofziger et al., 1994b;
Businelli et al., 1993b). Pour le modéle LEACHP, ses auteurs Wagenet et Hutson (1986)
rapportent une bonne coincidence entre les valeurs observées et simulées du potentiel matriciel
sur une période de 40 jours. Les mémes auteurs montrent dans une autre étude (Wagenet et al.,
1989) une bonne coincidence entre les simulations et les observations a condition que l'on prenne
en compte la variabilité des valeurs mesurées. Priessack (1990) rapporte également une bonne
coincidence entre les teneurs en eau simulées par LEACHP et celles observées dans trois sols
allemands, l'écart entre les simulations et les observations n'étant pas supérieur & 15 % de la

valeur mesurée.
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Dans nos simulations des teneurs en eau, nous avons pris en compte la variabilité des mesures
mais pas celle des valeurs simulées. Pour cette raison, quelques simulations peuvent étre
éloignées des observations. Cependant, l'étude de sensibilit¢ de LEACHP montre que la
variation de la conductivité hydraulique 4 saturation ne permet pas une meilleure description des
valeurs observées (figure 29b). Les écarts entre les simulations et les observations ne sont pas
diminiués, car les teneurs en eau simulées étaient en méme temps surévaluées et sousévaluées.

Si, par exemple, les teneurs en eau trop faibles augmentent, il en est de méme pour les teneurs

en eau déja trop élevées.

Les teneurs en eau de la surface du sol (0-5 cm) sont trés variables dans le temps et dans l'espace
et donc difficiles a calculer. Les écarts importants entres les observations et les simulations mis
en évidence pour les profils hydriques sont sans doute dus aux principes de calcul des transferts
d'eau dans les différents modeéles. En particulier 4 la non prise en compte des mouvements
ascendants (PRZM, CMLS), la description de I'évaporation (VARLEACH), la description des
transferts (PRZM, CMLS, VARLEACH), le modéle racinaire et l'effet de la présence d'une
plante (tous les modeéles) ainsi que la non-prise en compte d'hystérésis de la relation h(6)

(LEACHP) sont autant de raisons qui peuvent expliquer les insuffisances des simulations.

2. Simulation des transfert de solutés - comportement du bromure

La simulation du transfert du bromure est limitée aux modéles LEACHP, PRZM et CMLS, le
modéle VARLEACH ne permettant pas l'entrée d'un coefficient d'adsorption égal & zéro. Avec
CMLS, on suppose que la totalité du soluté est contenue dans une couche infiniment mince. Il
n'est donc pas possible de prévoir une distribution dans le profil. L'évaluation du transfert du

bromure reste limitée au calcul de la profondeur maximum atteint par le soluté.

Les profils de distribution du bromure sur le site de Grignon pendant les deux années d'étude
(figure 25 a) montrent de nouveau les limites d'une approche simplifiée des transferts d'eau par
PRZM. En 1993, seul LEACHP permet de décrire les mouvements ascendants du bromure,
observés au jour 49. La deuxiéme année, c'est encore LEACHP qui permet de décrire le mieux
les profils de bromure observés, méme si 4 la fin de l'expérience (jour 174) le bromure est plus
dispersé que prévu. Les profils de distribution simulés par PRZM a partir du jour 48 sont trés
différents des profils observés. Une explication peut étre trouvée dans la mauvaise description

des profils hydriques par le modele (figure 24).
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Sur les deux autres sites, les profils décrits par LEACHP et PRZM se ressemblent au printemps
et pendant l'été, mais LEACHP surestime le transfert du bromure en automne 1993 sur le site de
Roujan. Les deux modéles ne décrivent pas I'effet des mouvements ascendants, observé sur le
site du Mont St-Michel en 1994 (figure 25 b) mais décrivent bien les profils observés & Roujan,

ot seul LEACHP prévoit en 1993 un transfert trop rapide en automne.

Bien que le modéle CMLS ne permette pas de tenir compte des mouvements ascendants, il
prévoit de fagon satisfaisante la profondeur du maximum de concentration pour les sites de
Grignon (tableau 30) et du Mont St-Michel. Pour le site de Grignon, le méme probléme que pour
PRZM est observé en automne 1994. Le bromure atteint une profondeur plus grande, que celle

qui est calculée, ce qui s'explique & nouveau par une approche simplifiée des transferts d'eau.

Tableau 30 : Profondeur de la concentration maximale du bromure (cm) sur le site de Grignon,

prévue par le modele CMLS
Année Printemps Eté Automne
1993 10 (5-10)* cm 20 (0-5) cm 40 (>30) cm
1994 5 (0-5) cm 12 (0-5) cm 17 (> 30) cm

* (valeurs en parenthéses) = valeurs observées

Des performances similaires pour PRZM et LEACHP ainsi qu'une surestimation par CMLS dans
la prévision de la profondeur du maximum du soluté ont été décrites par Pennell et al. (1990).
Pour ces auteurs, la surestimation de CMLS était attribuée a un événement de pluie important.
La capacité a décrire le profil de distribution était également similaire pour LEACHP et PRZM,
mais ces modéles sousestimaient la dispersion en début d'expérience. Dans une autre étude
(Comfort et al., 1992) une bonne coincidence entre les observations et les simulations est
rapportée pour le modéle LEACHP car cette étude tient non seulement compte de la variabilité
des mesures mais aussi de la variabilité des simulations. PRZM a été utilisé par Parrish et al.
(1992) pour prévoir les transferts de bromure sur un site en Géorgie (USA). Les simulations
correspondaient aux observations dans l'horizon de surface (0-30 cm), mais le modeéle surestimait
les transferts du bromure dans le sous-sol et sous-estimait la dispersion verticale. Les auteurs en
ont conclu que les parties hydrodynamiques du modéle n'étaient pas suffisantes pour décrire le

transport de solutés.

107



profondeur [cm]

Br % de la quantité initiale

100

10 -

15
20
25

J4a

30

10 -
15 -
20
25

J 49

30

10 -
15
20
25

J 186

30

[ observation

1994

60 100

15 -
20
25

5_1
10 -

30

10
15 -
20 -
25 -

J4s

30

J 174

—— LEACHP

— — PRZM
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3. Résultats de I'étude de sensibilité des modéles

Comme il a été signalé dans la partie "matériel et méthodes", une étude de sensibilité est en
général longue et difficile, parce que les paramétres d'entrée des modéles sont plus ou moins
nombreux et les effets de leurs variations interdépendants. Pour cette raison, nous n'avons pu

tester que l'effet sur certaines sorties de la variation de quelques paramétres d'entrée sélectionnés

(voir tableau 27) .

3.1. Etude de sensibilité des modéles PRZM, VARLEACH et CMLS

Variation de la masse volumique apparente (trois modéles) - effets sur les teneurs en eau
et Ia cinétique de dissipation

La sensibilité a la variation de ce paramétre est proche pour les trois modéles. Comme les trois
modeles utilisent un modeéle hydrique a réservoirs, la variation de la masse volumique apparente

a un effet négligeable sur les teneurs en eau et la cinétique de dissipation de I'atrazine.

Variation des coefficients d'adsorption et de vitesse de dégradation (trois modéles) - effet
sur la cinétique de dissipation

Pour le coefficient d'adsorption, l'intervalle de la variation choisi (= 10 %) n'a pas montré d'effet
sur la cinétique de dissipation, la variation des valeurs simulées restant inférieure a 1 %. L'effet
de la variation des coefficients de vitesse de dégradation de l'atrazine est important et du méme

ordre de grandeur pour les modéles PRZM et CMLS (figure 26).

Comme trois cas trés différents ont été choisis pour la variation des paramétres relatifs a la
dégradation des quatre modeles ( voir tableau 27), les résultats de I'étude de sensibilité obtenus
avec PRZM et CMLS ne peuvent pas étre comparés aux résultats obtenus avec VARLEACH
ou LEACHP. Pour VARLEACH, les simulations avec les paramétres déduits des quatre
cinétiques d'incubation au laboratoire sont voisines pour l'exemple de la figure 26 (sol de
Grignon). Ce résultat parait normal, si les équations décrivant l'influence de la teneur en eau et
de la température sont valides pour tout l'intervalle de teneurs en eau et de températures
rencontrés en conditions de plein champ, que leurs paramétres aient été déterminés a 28 °C ou
15 °C. Cependant, pour le site de Roujan on obtient des écarts plus importants avec les différents
parametres déduits des expérimentations de laboratoire (figures 35, 36). Ceci met en doute la
validité des valeurs déterminées au laboratoire pour la description de tout l'intervalle de teneurs
en eau et de températures rencontrées en conditions de plein champ sur ce site, mais aussi la

validité des équations du modele décrivant la relation t1/2 = f (température, teneur en eau).
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Variation des paramétres climatiques (CMLS) - effet sur la profondeur du maximum de
concentration d'un herbicide

L'effet de la variation climatique sur le devenir de l'atrazine au site de Grignon a été évalué sur
la profondeur du maximum de soluté 8 mois aprés I'application de I'herbicide. Pour les 29 années
étudiées, la profondeur moyenne du maximum de soluté est de 23 cm, le coefficient de variation

est de 28 % les extrémes étant 13 et 38 cm.

Zhang et al. (1993) ont observé dans leurs travaux que l'effet de la variation des pluies sur le
transfert d'un herbicide simulée par CMLS était du méme ordre de grandeur que l'effet de la

variation d'autres paramétres pédologiques.

Variation du nombre de segments (PRZM) - effet sur le profil de distribution du soluté

Pour le modéle PRZM, le nombre de segments est un parameétre sensible pour la simulation des
profils de distribution. Sur une profondeur de 30 cm, on commence a observer des différences
dans la concentration maximale du soluté entre les trois simulations effectuées avec différents
découpages du profil (figure 27). Sur des profondeurs plus grandes, l'effet est encore plus
prononcé et on peut observer des variations de hauteurs du maximum de concentration du simple

au double. Ce paramétre détermine la dispersion numérique et donc l'allure du profil de

distribution du soluté.

Variation de la teneur en eau initiale (VARLEACH) - effet sur la cinétique de dissipation
L'effet de la variation de la teneur en eau initiale sur la cinétique de dissipation de I'herbicide
n'est pas négligeable (figure 28). En I'absence de mesures, une teneur en eau initiale égale 4 la
capacité de rétention de I'eau au champ est souvent utilisée pour les climats tempérés en début
de saison culturale du mais. Si la teneur en eau est inférieure a la teneur en eau de la capacité de
rétention au champ, la dissipation de I'herbicide est ralentie (figure 28). L'effet peut étre expliqué
par l'équation utilisée dans VARLEACH pour décrire l'influence de la teneur en eau sur la
dégradation, selon laquelle la vitesse de dégradation augmente avec la teneur en eau (cf § 4.4.).
Ainsi, dans certaines situations il peut étre important de connaitre la teneur en eau initiale pour
le modeéle VARLEACH. Pour les modeles LEACHP et PRZM, ce paramétre est moins

important, car il est possible de commencer la simulation des teneurs en eau avant 'application

de I'herbicide.
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Variation de la profondeur racinaire (CMLS) - effet sur la profondeur du maximum de
concentration du soluté (bromure)

Un paramétre sensible spécifique au modele CMLS est la profondeur de la zone racinaire, car
elle correspond a la profondeur a laquelle le prélévement d'eau est calculé. Si la profondeur
augmente, les transferts du soluté (bromure) augmentent également. Le tableau 31 donne la
profondeur du bromure atteinte aprés un an pour différentes profondeurs racinaires. L'effet est
df a l'extraction uniforme de la demande évaporatoire dans toute la zone racinaire. Si la zone
racinaire est trés profonde, la demande par couche est faible. Par contre, pour une profondeur
faible, toute la demande évaporatoire est extraite & partir d'un petit nombre de couches, les

couches sont plus asséchées et le transfert du soluté est réduit.

Tableau 31 : Effet de la profondeur racinaire sur le transfert du bromure - modéle CMLS

Profondeur de la zone profondeur du soluté
racinaire (cm) aprés un an (cm)
100 66
90 65
80 64
70 63
60 62
50 60
40 59
30 58
20 57
10 61

3.2. Etude de sensibilité du modéle LEACHP

Variation de la masse volumique apparente - effets sur les teneurs en eau et la cinétique de
dissipation

Pour LEACHP, la masse volumique apparente est utilisée dans la fonction de pédotransfert pour
estimer la relation h(B). A travers cette relation, la variation de la masse volumique apparente
a donc un effet direct sur les teneurs en eau calculées. La figure 29a montre l'influence de la
variation de la masse volumique apparente sur la relation h(6) pour le sol de Grignon. C'est
surtout pour la teneur en eau a saturation que la variation est importante. L'effet de la variation
de la masse volumique apparente sur la courbe de dissipation de l'atrazine est illustré dans la

figure 30. La variation observée provient du changement de la relation h(8).
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Variation de la conductivité hydraulique a saturation - effets sur les teneurs en eau et la
cinétique de dissipation

Dans la figure 29 b, l'effet de la variation de la conductivité hydraulique & saturation (Ks) sur
I'évolution des teneurs en eau est illustré pour le sol de Roujan. C'est un paramétre sensible pour
le calcul de la relation K (h) et donc pour la prévision des teneurs en eau. L'effet de la variation

de Ks sur la courbe de dissipation de l'atrazine est inférieur 4 5 %, c'est pour cette raison qu'il
p p q

n'est pas illustré.

Variation des coefficients d'adsorption et de vitesse de dégradation - effet sur la cinétique
de dissipation

Comme les autres modeéles, LEACHP est insensible a une variation du coefficient d'adsorption
de 10 %. La courbe de dissipation de l'atrazine est surtout sensible aux paramétres relatifs a la
dégradation. Comme pour le modele VARLEACH, le coeflicient de vitesse de dégradation peut
étre corrigé par rapport aux effets de la température et de la teneur en eau, mais contrairement
a4 VARLEACH il s'agit d'une option dans le modéle et non pas d'une obligation. Le choix d'un
coefficient de vitesse de dégradation variable, c'est a dire de le choix de le corriger par rapport
aux effets de la température et de la teneur en eau, entraine des modifications importantes (figure
30). Une faible variation de Tbase (température & laquelle se référe la correction de 'effet de la
température sur la dégradation) provoque également des variations importantes. Pour les deux
valeurs de Q10 déduites des quatre conditions d'incubation au laboratoire, les simulations sont
proches dans le cas de l'atrazine & Grignon (figure 30). Cela n'est pas le cas pour toutes les
cinétiques de dissipation simulées (cf. figures 31-36) pour lesquelles les deux valeurs de Q10
sont plus différentes que dans le cas de 'atrazine a Grignon (tableau 25). La différence est la plus
grande pour le site au climat le plus contrasté (Roujan). Elle montre que les effets de la

température et de la teneur en eau sur la dégradation ne sont pas indépendants les uns des autres.
Deux autres paramétres sensibles du modéle sont le nombre de segments du sol et la dispersivité.

Dans la littérature, des études de sensibilité des quatre modéles sont données par Bunte (1991),
Dibbern (1992), Gallant et Moore (1993), Calvet (1993), Del Re et Trevisan (1993), Walker et
al. (1995). Chaque étude est particuliére car elle est plus ou moins compléte, utilise ses propres
critéres d'évaluation et se référe a son propre scénario de référence. Il est donc difficile de

comparer les résultats publiés.
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Figure 30 : Effet de la variation de certains parametres d'entrée du modéle LEACHP sur la
cinétique de dissipation de l'atrazine; a: masse volumique apparente (db); b: choix d'un
coefficient de vitesse de dégradation variable; ¢: paramétre Tbase; d: paramétre Q10
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Le tableau 32 résume de fagon simplifiée les paramétres auxquels les modéles étudiés seront les

plus sensibles.

Tableau 32 : Paramétres sensibles examinés dans le cadre du présent travail

Modéle Cinétique de dissipation Transferts de solutés
CMLS vitesse de dégradation profondeur racinaire
VARLEACH teneur en eau initiale nd.
parameétres relatifs a la dégra-
dation
PRZM vitesse de dégradation nombre de segments
LEACHP Q10 dispersivité
Tbase masse volumique apparente
option t 1/2 =f (T, 0)® cond. hydraulique 3 saturation

n.d. = non déterminé " coefficient de vitesse de dégradation variable (oui ou non)

La variation des paramétres climatiques est certainement aussi importante pour les transferts de
solutés que celle des coefficients de vitesse de dégradation pour la cinétique de dissipation.
L'effet a été évalué uniquement avec le modéle CMLS, mais il serait intéressant de l'évaluer

également pour les autres modéles.

4. Résultats de la simulation des cinétiques de dissipation des herbicides

Les simulations des cinétiques de dissipation des herbicides ont été obtenues pour deux valeurs
des coefficients de vitesse de dégradation, correspondant au domaine de variation utilisé pour
I'étude de sensibilité (voir § 3). Ainsi, il est difficile de présenter les simulations de plusieurs
modeles sur un seul graphique et nous avons choisi de présenter les cinétiques site par site, afin
de mieux comparer les différents modeéles. Il est rappelé que les cinétiques observées ne
représentent que la quantité extractible de I'herbicide, ce qui ne doit pas toujours correspondre
a la totalité de l'herbicide présent dans le sol. De ce fait, une surestimation éventuelle de la

quantité d'herbicide résiduelle par les modéles ne sera pas étonnante.

119



% quantité initiale

100 CMLS
............. .. L | O O
| {
VARLEACH
o . .I L I ® | T L
PRZM
............. ,Q___l__ o | ® | [
|
oee LEACHP
o _
0 50 100 150 200 250 300
jours
@® observation —— simulation - simulation f

Figure 31 : Simulation de la cinétique de dissipation (0-10 cm) de l'atrazine, Grignon 1993
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Figure 32 : Simulation de la cinétique de dissipation de la sulcotrione (0-10 cm), Grignon 1994
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4.1. Simulation des cinétiques de dissipation - site de Grignon

La dissipation de !'atrazine en 1993 est sousestimée par les modéles CMLS, VARLEACH et
PRZM tandis que le modéle LEACHP la sousestime pendant les trente premiers jours de
I'expérience pour ensuite simuler des valeurs résiduelles légérement trop élevées. Aucun modéle
n'est capable de prédire la présence d'une quantité résiduelle d'environ 5 % de la quantité initiale,
mesurée un an aprés l'application de l'atrazine (figure 31). Pour 1994, on observe les mémes

résultats, avec une surestimation plus importante par le modele LEACHP.

En ce qui concerne la sulcotrione, une légére tendance & la sousestimation est a noter pour les
modéles CMLS et PRZM mais les zones de simulation recouvrent les zones d'observation. Le
modéle VARLEACH sousestime les quantités résiduelles de fagon plus importante alors que
LEACHP montre une tendance a la surestimation. Pour LEACHP, la zone des simulations est

la plus écartée des observations (figure 32).

L'écart important entre les simulations et les observations peut étre dii soit 4 une mauvaise
description des phénoménes, soit & des valeurs erronées des parametres d'entrée. Pour essayer
de répondre i cette question, nous avons effectué des simulations avec les valeurs des
coefficients de vitesse de dégradation déduites des cinétiques de dissipation observées. Elles sont
présentées dans les graphiques par les lignes en pointillés (simulation f). I apparait que les
modéles CMLS, VARLEACH et PRZM permettent de décrire numériquement les allures des
cinétiques de dissipation de l'atrazine et de la sulcotrione & Grignon (figure 31 et 32). Ces
résultats ne permettent pas de valider les modéles, mais indiquent que les modeles donnent une
description phénoménologique correcte au moins pour la cinétique de dissipation dans les 10

premiers centimeétres du sol.

Pour les modéles "simples" comme CMLS et PRZM, les valeurs du coefficient de vitesse de
dégradation déterminées au laboratoire semblent étre trop faibles pour prévoir le comportement
au champ. La dégradation & 15 ° C et 90 % de la capacité de rétention de I'eau est plus rapide que
la dissipation au champ. Deux questions se posent pour les modeles VARLEACH et LEACHP,
qui tiennent compte de l'influence de la température et de la teneur en eau sur la dégradation. Les
relations t1/2 = f (température, teneur en eau) sont elles adaptées ? Si elles le sont, est-ce que les
valeurs déduites des cinétiques d'incubation au laboratoire (& 15 et 28 °C et 50 et 90 % de la

capacité de rétention de l'eau) sont utilisables pour décrire le devenir des herbicides en plein

champ (voir § 4.4.) ?
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Une autre particularité du modéle LEACHP est le fait qu'il tienne compte de la dissolution du
produit appiiqué sur Ia surface du sol. S'il ne pieut pas ies premiers jours suivant l'application,
le produit reste "non-dissous" sur la surface du sol et n'est pas dégradable. Ceci peut étre une
autre explication de la surestimation des quantités résiduelles par LEACHP, dans les cas ou il

ne pleut pas durant les jours suivant l'application (tableau 33).

Le phénoméne se remarque notamment pour l'atrazine (en 1993) et pour la sulcotrione au site
du Mont St-Michel. Comme la quantité d'eau apportée par la solution d'herbicide au moment de
I'épandage est négligeable, il aurait fallu simuler l'incorporation du produit ou l'ajout d'eau plus
important pour éviter une simulation pour laquelle I'herbicide reste non-dissous sur la surface
du sol. Sur le site de Roujan, les produits appliqués ont été incorporés dans les deux premiers

centimétres du sol. Dans ce cas le modéle LEACHP ne tient plus compte de la dissolution.

Tableau 33 : Nombre de jours entre l'application des produits et la premiére pluie; hauteur

(mm) de cette pluie

Site " Nombre de Pluie
jours (mm)

Grignon

Atrazine 1993 3 1,5

Atrazine 1994 2 1,5

Sulcotrione 1994 1 10

Mont St-Michel

Atrazine 1993 5 45

Atrazine 1994 0 2

Sulcotrione 1994 15 9

4.2. Simulation des cinétiques de dissipation - site du Mont St-Michel

La dissipation de l'atrazine au site du Mont St-Michel en 1993 est bien décrite par les modéles
CMLS, PRZM et VARLEACH. LEACHP surestime les quantités résiduelles d'atrazine, ce qui
est & nouveau expliqué par la dissolution partielles simulée par le modéle (figure 33). En 1994,
les quantités résiduelles sont légérement sousestimées pendant le premier mois de l'expérience
par les trois premiers modéles, mais de fagon générale, les quatre modéles décrivent assez bien

les valeurs observées.
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Figure 33 : Simulation de la cinétique de dissipation de l'atrazine (0-10 cm)Mont St-Michel
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Figure 34 : Simulation de la cinétique de dissipation (0-10 cm) de la sulcotrione, Mont

St-Michel 1994
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Pour la sulcotrione, aucun des quatre modéles ne permet de simuler la dissipation trés rapide
observée (figure 34). Méme avec la vitesse de dissipation observée en plein champ (simulation
f) les quantités résiduelles restent surestimées. Il semble donc que la sulcotrione soit dissipée par
une voie qui n'est pas prise en compte par les modéles. L'absence des pluies pendant les quinze
jours suivant l'application de la sulcotrione a peut étre accru les effets de la photodécomposition,

de la volatilisation ou de la rétention irréversible par les particules du sol.

4.3. Simulation des cinétiques de dissipation - site de Roujan

En 1993, les quantités résiduelles d'atrazine sont surestimées par les quatre modéles (figure 35).
Cette surestimation peut s'expliquer pour CMLS et PRZM par le choix des valeurs du coefficient
de vitesse de dégradation. Les conditions de terrain au début de l'expérience ne correspondent
pas aux conditions d'incubation de 15 °C et 4 la teneur en eau de 50 % de la capacité de rétention
de l'eau au champ, choisies pour effectuer les simulations. Les teneurs en eau étaient beaucoup
plus élevées A cause de précipitations la veille et le jour méme de l'application. En effet, les
simulations effectuées avec les vitesses de dissipation observées au champ (simulation f)
permettent de bien décrire numériquement les observations. Pour VARLEACH et LEACHP, il
faut se demander  nouveau, si la relation t1/2 = f (température, teneur en eau) est adaptée ou si

les valeurs déduites des cinétiques d'incubation au laboratoire sont valables pour les conditions
q p

de plein champ (cf. § 4.4.).

L'allure des cinétiques de dissipation de l'atrazine, de la simazine et du diuron en 1994 au site
de Roujan est différente de l'allure habituellement observée. Nous avons observé une disparition
rapide des produits la premiére semaine aprés l'application et une disparition quasi nulle pendant
1'été. Aucun des modeles utilisés, ne permet de décrire ce type de dissipation. Pour les modéles
utilisant une vitesse de dégradation constante (CMLS et PRZM), le meilleur résultat que I'on
puisse obtenir est une simulation qui passe au milieu des valeurs observées et les décrit vers Ia
fin de l'expérience (figure 36). Pour les modéles qui tiennent compte de l'effet de la température
et de la teneur en eau sur la dégradation (VARLEACH et LEACHP) le résultat de la simulation
n'est pas satisfaisant, mais les modéles décrivent une partie des observations (figure 36).
Liintroduction des interactions entre l'influence de la teneurs en eau et celle de la température ou
l'utilisation d'une loi cinétique différent d'une loi d'ordre un permettraient peut-étre de mieux

décrire les observations.
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Figure 35 : Simulation de la cinétique de dissipation de I'atrazine (0-10 cm), Roujan 1993

127



% quantité initiale

®
0 I ] | | | | |
0 20 40 60 80 100 120 140
jours
@® observation —— simulation e simulation f

Figure 36 : Simulation de la cinétique de dissipation de la simazine (0-10 cm), Roujan 1994
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4.4. Comparaison entre les modéles VARLEACH et LEACHP - description de I'influence
de la température et de la teneur en eau sur la dégradation
Les modeles VARLEACH et LEACHP donnent des simulations différentes (figures 32 et 36)

en raison notamment, de la mani¢re dont les effets de la teneur en eau et de la température sur

la dégradation sont décrits.

Description de I'influence de la température et de la teneur en eau sur la dégradation -
modéle VARLEACH

Dans VARLEACH, linfluence de la température sur la dégradation est décrite par une équation
d'Arrhénius (16) et celle de la teneur en eau par une équation empirique (17). Ces deux équations
sont des fonctions monotones. Les paramétres déduits de ces équations ont été donnés dans le
tableau 24. Pour l'atrazine, les valeurs calculées de l'énergie d'activation (Ea) et des constantes
A et B correspondent aux valeurs citées dans la littérature (Walker et Zimdahl, 1981; Rocha,
1993; Obrador et al., 1993; Smith, 1994). Pour les constantes A et B de la simazine et du diuron,
on note cependant des valeurs trés élevées par rapport aux valeurs publiées (Bunte, 1991; Smith,
1994). Les valeurs de Ea de la simazine sont relativement faibles, mais Bunte (1991) avait
également déterminé des valeurs entre 27 et 55 kJ mol™ pour quatre sols en Allemagne. De
fagon générale, les valeurs de Ea sont souvent comprises entre 49 et 76 kJ mol! et les valeurs
de la constante B varient entre 0,7 et 1 (Briggs, 1980). Les valeurs moyennes, calculées pour 29
herbicides & partir de 94 valeurs différentes (Gottesbiiren, 1991) sont 55,5 kJ mol™ pour Ea et
4201 et 0,895 pour les constantes A et B respectivement. L'intervalle d'observation est large

surtout pour la constante A , avec des valeurs publiées entre 23 et 160152.

Il n'est pas évident d'expliquer les valeurs élevées des constantes A et B de la simazine pour le
sol de Roujan. Il est possible, que la relation empirique qui décrit l'influence de la teneur en eau
sur la dégradation ne s'applique pas dans ce cas. Wikstrom (1995) montre pour le sol de Grignon,
que la dégradation de l'atrazine n'est pas décrite par une fonction monotone. Il aurait fallu étudier
la dégradation a plus de deux teneurs en eau pour vérifier la validité de I'équation sur tout

l'intervalle des teneurs en eau possibles, mais cela n'était pas envisageable dans le cadre de ce

travail.
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Description de I'influence de la température et de la teneur en eau sur la dégradation -
modéle LEACHP

Dans LEACHP, l'influence de la température et de la teneur en eau sur la dégradation est décrite
4 l'aide d'équations & extremum (cf. II-1.4.). Les valeurs de Q10, déterminées a partir des
cinétiques d'incubation au laboratoire (tableau 25), correspondent aux valeurs publiées sauf pour
l'atrazine au site de Roujan. En général, les valeurs de Q10 sont comprises entre 2 et 3 (Briggs,
1980). Sans interaction entre les effets de la température et de la teneur en eau sur la dégradation,
les valeurs de Q10 déterminées & 50 % C.R. devraient étre voisins des valeurs déterminées 4 90

% C.R. (tableau 25), ce qui est le cas seulement pour I'atrazine dans les sols de Grignon et du

Mont St-Michel.

Pour LEACHP, la dégradation est nulle a une teneur en eau minimale et elle reste constante dans
une zone de teneurs en eau optimales. Les limites de la zone de teneurs en eau optimales et la
valeur de la teneur en eau minimale peuvent étre choisies par lutilisateur. Comme il n'existe pas
de données expérimentales, les valeurs par défaut ont été utilisées. La teneur en eau minimale
est celle correspondant au point de flétrissement permanent. D'aprés les résultats obtenus, le
choix d'une vitesse de dégradation nulle au point de flétrissement permanent est probablement
une des raisons de la surestimation des quantités résiduelles calculées par le modéle LEACHP
pour le site de Grignon en 1994. D'ailleurs, une des valeurs expérimentales montrée dans la
figure 37 b pour le sol de Grignon n'est pas décrite par l'équation utilisée dans LEACHP. Il est
donc probable que la microflore conserve une certaine activité a des teneurs en eau inférieures
a celles correspordant au point de flétrissement permanent comme Briggs (1980) I'a rapporté

pour la minéralisation de I'azote.

Les modéles VARLEACH et LEACHP se ressemblent dans leur description de 'influence de la
température sur la dégradation (figure 37 a) pour l'intervalle des teneurs en eau normalement
observé dans le sol. La différence entre I'équation d'Arrhénius (VARLEACH) et I'équation
utilisant la grandeur Q10 utilisée par LEACHP, est que la température ne peut pas étre un facteur
limitant la dégradation pour VARLEACH. Cela peut-étre une limite pour simuler la dissipation
pendant I'hiver ou la dégradation est limitée par des températures trop faibles et sous un climat
de type méditerranéen. Les descriptions de l'influence de la teneur en eau sur la dégradation sont

totalement différentes d'un modéle 4 l'autre (figure 37 b).

De fagon générale, les descriptions de l'influence de la teneur en eau et/ou de la température sur

la dégradation ne sont pas completes, car elles ne tiennent pas compte de I'état physiologique de
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la microflore. Si la microflore est adaptée & des conditions de stress hydrique elle dégradera
encore les herbicides dans des conditions défavorables 4 des teneurs en eau inférieures au point
de flétrissement permanent. Ce ne sont donc pas seulement les valeurs 4 certaines teneurs en eau
ou 3 certaines températures, qui permettent de décrire leur comportement. Une autre critique des
approches utilisées dans LEACHP et VARLEACH porte sur la non prise en compte des

interactions entre la teneur en eau et la température, dont l'importance est soulignée par Rao et

al. (1993), et Atlas et Bartha (1993).

4.5. Comparaison entre les simulations des cinétiques de dissipation obtenues et les
résultats de la littérature

De nombreux travaux ont été publiés sur la simulation des cinétiques de dissipation de pesticides
avec les quatre modéles utilisés dans ce travail. Nous avons choisi pour cette raison une

présentation simplifiée de leurs résultats sous forme de tableau (tableau 34).

L'ensemble des situations et molécules répertoriées dans cette étude bibliographique est tres
varié. L'utilisation de modéles numériques pour simuler la dissipation dans ces situations
contrastées donne en général des résultats trés diversifiés. Il y a beaucoup de situations ou-seule
une partie des observations est simulée de maniére satisfaisante (voir symbole +/- dans le tableau

34).

Le modéle VARLEACH surestime presque systématiquement les quantités résiduelles, mais
pour le modéle LEACHP les surestimations sont également fréquentes. Pour PRZM, quelques
bons résultats de simulation ont été obtenus avec des coefficients de vitesse de dégradation
déduits de l'expérience de terrain, ce qui ne veut pas dire pour autant que le modéle soit valide.
D'autres simulations ont été effectuées avec des coefficients de vitesse de dégradation déduits
de la littérature, mais ce choix peut également conduire & des résultats difficiles a interpréter

(Green et al., 1993; Rao et al., 1993).

Une étude récente, réalisée dans le cadre d'un programme européen auquel nous avons participé
confirme cette constatation. A partir de données expérimentales obtenues dans quatre pays, 189
simulations ont été effectuées avec les modéles VARLEACH, PRZM et LEACHP pour prévoir
la dissipation de plusieurs herbicides. Les simulations ne sont satisfaisantes que dans 23 % des
cas (Walker et al, 1995). Une surestimation a été observée dans 35 % des cas et une
sousestimation dans 42 % des cas. Il semble donc que les modéles numériques soient a utiliser

avec une grande prudence et qu'ils ne soient pas applicables a toutes les situations possibles.
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Tableau 34 : Résultats publiés sur la simulation des cinétiques de dissipation de pesticides

Référence Molécule Sol/Pays Résultat
LEACHP
Gottesbiiren et al., 1995 Quinmerac 1 sol (Allemagne) -,
Barriuso et al., 1994 Atrazine 2 sols (France) -,
Trevisan et al., 1994 Metamitron 1 sol (Italie) +
Martinez et al., 1994 Alachlore 3 sols (Espagne) +-
Trevisan et al., 1993 Linuron 2 sols (Italie) +
Metobromuron
Businelli et al., 1993 a Linuron 5 sols (Italie) +
Metolachlor
Alachlore
Dibbern, 1992 Atrazine 4 sols (Allemagne) +/-
Terbuthylazine
Isoproturon
Chlortoluron
Lindane
Trevisan et al., 1992 Butylate 2 sols (Italie)
DelRe et al., 1991 Atrazine 1 sol (Italie)
Butylate
Alachlor
Pennell et al., 1990 Aldicarbe 1 sol (FL, USA) -,>
Priesack, 1990 Picloram 3 sols (Allemagne) +-, >
PCB
Wagenet et al., 1989 DBCP 1 sol (CA, USA) -,>
Wagenet et Hutson, 1986 Aldicarbe I sol (NY, USA) +
PRZM
Vischetti et al., 1994 Napropamide 3 sols (Italie) +-, >
Pendimethaline
Trevisan et al., 1994 Metamitrone 1 sol (Italie) +/-
Barriuso et al., 1994 Atrazine 2 sols (France) -
Businelli et al., 1993 b Napropamide 2 sols (Italie) +/-
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PRZM - suite -

Dibbern, 1992 Atrazine 3 sols (Allemagne) +-
Terbuthylazine
Isoproturon
Chlortoluron
Mueller et al., 1992 Alachlore 2 sols (GA, USA) +/-
Metribuzine
Norflurazon
Pennell et al., 1990 Aldicarbe 1 sol (FL, USA) -
Lorber et Offut, 1986 Aldicarbe 2 sols (NC, WN, + (dt f)
Jones et al., 1986 Aldicarbe USA) +(dt f)
Aldoxycarbe 34 sols (13 états)
Carsel et al., 1986 Metalaxyl 2 sols (FL, USA) +
Carsel et al., 1985 Aldicarbe 3 sols (3 états, USA) +(dtf)
VARLEACH
Rocha et al. 1995 Atrazine 4 sols (Portugal) +/-
Main et al., 1995 Isoproturon 1 sol (Ecosse) -,>
Diflufenican
Gottesbiiren et al., 1995 Quinmerac 1 sol (Allemagne) -,>
Trevisan et al., 1995 Metamitron 3 sols (Italie) +-
Martinez et al., 1994 Alachlore 3 sols (Espagne) +-, >
Barriuso et al., 1994 Atrazine 2 sols (France) -
Smith, 1994 8 herbicides sols (Canada) +-,>
Obrador, 1993 Atrazine 3 sols (Espagne) +-, >
Vischetti et al., 1992 Chlorsulfuron 1 sol (Italie) +/-, >
Businelli et al., 1993a Linuron 5 sols (Italie) +/-, >
Alachlore
Metolachlore
Dibbern, 1992 Atrazine 4 sols (Allemagne) +-
Terbuthylazine
Isoproturon
Chlortoluron
Lindane
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VARLEACH -suite
Bunte, 1991 Simazine 4 sols (Allemagne) +/-
Metamitrone
Metabenzthiazuron
Auspurg et al., 1989 Terbutryne 2 sols (Allemagne) +-, >
Walker et al., 1989 a Chlorsulfuron 1 sol (Angleterre) &
Triasulfuron
Metsulfuron
Vacher et Fabre, 1984 Atrazine 1 sol (France) +
Walker et al., 1983 Simazine 21 sols (16 états) +/-,>
Nicholls et al., 1982 b Atrazine 1 sol (Angleterre) +-
Metribuzine
CMLS
Calvet, 1993 Atrazine 2 sols (France) +
Sukop et Cogger, 1992 Carbofuran 2 sols (USA)
Metalaxyl
Simazine
Pennell et al., 1990 Aldicarbe 1 sol (FL, USA) +/-

+correcte  +/- partiellement correcte - non correcte (> surestimation)

(dt f) = simulation avec une valeur de demi-vie déduite de la cinétique de plein champ

4.6. Simulation des profils de distribution des herbicides

Les résultats expérimentaux relatifs 4 la distribution des herbicides dans le profil (0-30 cm)
montrent que les quantités résiduelles d'herbicides sont principalement localisées dans la couche
de 0 a 10 cm du sol. Comme ces quantités sont données par les cinétiques de dissipation des
herbicides, nous avons décidé de présenter uniquement les quantités totales restant dans le profil
(0-30 cm) a la fin de I'expérience (tableau 35). Les quantités totales d'herbicides sont exprimées
en % par rapport a la quantité initialement appliquée. Les prévisions de VARLEACH et
LEACHP des quantités ayant migré au deld de la profondeur étudiée sont données dans le
tableau 36. Les couples des valeurs dans les tableaux 35 et 36 représentent une estimation des

domains d'incertitude des simulations et des observations.
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Tableau 35 : Comparaison entre la quantité totale d'herbicide (en % de la quantité appliquée)
restant dans le profil (0-30 cm) 4 la fin de I'expérience et les quantités simulées

par les quatre modéles

Expérience Simulation Observation
CMLS | VARLEACH | PRZM LEACHP

Grignon

Atrazine 0 0 0 0,1-0,2 57-11,7

(7/3/94)

Atrazine 0-0,1 0-0,01 0-0,2 2,1-11,8 2,0-6,1

(24/10/94)

Sulcotrione 0 0 0 0-2,5 0

(24/10/94)

Mt St-Michel

Atrazine 0 0 0 0-0,3 0,1-12

(14/2/94)

Atrazine 0,1-0,5 0,02 0-0,1 0,9-6,9 0,3-0,5

(14/11/94)

Sulcotrione 1994 0 0 0 0-14 0

(24/10/94)

Roujan

Atrazine 1993 2-12 02-13 3,7-8,2 0-6,2 0,5-2,0

(20/10/93)

Atrazine 1994 96-16 |02-08(3,7)| 2,5-8,6 0,9-6,8 3,5-47

(5/10/94)

Simazine 1994 5,2-20 0-0,01(9,9 | 58-20,1 | 0,4-18.8 7,4-13,2

(5/10/94)

Diuron 1994 01-2,5 |0,2-0,4(50)| 0,2-3,1 0,2-27 4.6

(5/10/94)

( )= simulation avec coefficient de vitesse de dégradation déduit de I'expérience de terrain

En ce qui concerne les quantités d'herbicides restant dans le profil (0-30 cm) & la fin de
l'expérience, on note que les simulations avec LEACHP correspondent assez bien aux valeurs

observées. Dans certains cas (sulcotrione), une légére tendance 4 la surestimation est observée.
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Le modeéle le plus simple, CMLS permet également d'obtenir des résultats satisfaisants pour six
des dix expériences effectuées. Les quantités résiduelles d'atrazine au site de Grignon sont
sousestimées par les modeles CMLS, VARLEACH et PRZM et au site du Mont St-Michel par les
modeles VARLEACH et PRZM. Au site de Roujan, les quantités résiduelles des quatre
expériences sont relativement bien décrites par les modéles CMLS, PRZM et LEACHP. Seul
VARLEACH sousestime les quantités résiduelles, mais arrive a les simuler si les coefficients de

vitesse de dégradation sont déduits des cinétiques de dissipation en plein champ.

Tableau 36 : Simulation des quantités d'herbicide (% quantité appliquée) transférées au dela
de 30 cm - modéles VARLEACH et LEACHP

Expérience Quantité (% quantité appliquée)
VARLEACH LEACHP

Grignon

Atrazine '93 0 1%

Atrazine '94 0 0,5%

Sulcotrione '94 0 0

Mt St-Michel

Atrazine '93 traces! 0,6-5,5%

Atrazine '94 traces' 0

Sulcotrione '94 0 0

Roujan

Atrazine '93 0 0

Atrazine '94 0 0,1-0,8%

Simazine '94 0 0,2-27%

Diuron '94 0 0,2-0,25%

! quantité inférieure 4 0,001 % de la quantité appliquée

Nous n'avons pas de données expérimentales relatives aux quantités ayant traversé le fond du
micro-lysimétre. Cependant, il est intéressant de noter que le modéle LEACHP prévoit dans
certains cas des transferts plus ou moins importants au-dela de la couche 0-30 cm par rapport au
modéle VARLEACH (tableau 36). Des études sur la simulation des transferts d'herbicides avec
LEACHP ont montré que le modele peut surestimer la quantité d'herbicide transférée (Walker et
al,, 1995), comme il peut la sousestimer si les transferts par écoulements rapides sont un facteur
important du site étudié (Khakural et al., 1995; Veeh et al., 1994; Businelli et al., 1993a).
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Conclusions de la deuxiéme partie |




Les simulations des cinétiques de dissipation avec les modéles CMLS, VARLEACH, PRZM et
LEACHP donnent des résultats trés variables (tableau 37). Souvent, seule une partie des résultats
observés (symbole +/-) est décrite par un modéle. Il apparait qu'il est possible d'obtenir
numériquement le méme résultat avec un modele qui utilise des approches trés simplifiées et
avec un modéle utilisant des approches complexes. Par exemple, la dégradation est décrite de
facon différente dans les quatres modeles utilisés, mais ils donnent tous une surévaluation des

quantités résiduelles d'atrazine sur le site de Roujan en 1993. Ainsi, I'explication des causes n'est

pas évidente.

Tableau 37 : Evaluation de la qualité des simulations des cinétiques de dissipation obtenues avec

les modéles CMLS, VARLEACH, PRZM et LEACHP

Expérience Qualité de la simulation
CMLS VARLEACH | PRZM LEACHP
Grignon
Atrazine 1993 < < <
Atrazine 1994 +/-, < +/-, < +-, <
Sulcotrione 1994 +/-, < < +-, <
Mt St-Michel
Atrazine 1993 + +
Atrazine 1994 + +/-
Sulcotrione 1994 > >
Roujan
Atrazine 1993 > > > >
Atrazine 1994 +/- +/- +/- +/-
Simazine 1994 +- +- +- +/-
Diuron 1994 +/- +/- +- +/-

< : sous-estimation ; > : sur-estimation de la quantité résiduelle d'herbicide
+/- : bonne coincidence pour une partie de la cinétique de dissipation de I'herbicide

+ : bonne coincidence pour toute la cinétique de dissipation de I'herbicide

L'étude de sensibilité a montré que le paramétre le plus sensible pour la prévision des cinétiques
de dissipation des herbicides est le coefficient de vitesse de dégradation, surtout pour les modéles
qui ne tiennent pas compte de l'effet de la température et de la teneur en eau sur la dégradation

comme CMLS et PRZM. L'utilisation des coefficients de vitesse de dégradation obtenus au
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laboratoire pour la prévision du comportement d'herbicides en plein champ est problématique.
La surestimation de la dissipation de I'atrazine en 1993 par PRZM et CMLS au site de Roujan
est due au choix d'une vitesse de dégradation trop faible, déterminée a des teneurs en eau trop
faibles par rapport 4 la teneur en eau de terrain observée le jour de l'application de I'herbicide.
Comme sur ce site les précipitations sont trés variables d'une année d'étude a l'autre, il est

difficile de choisir les conditions d'incubation a utiliser au laboratoire.

Un autre point a souligner est le fait, que les conditions d'incubation au laboratoire sont
habituellement constantes. En revanche, il existe en plein champ des cycles journaliers et
saisonmiers de température et les teneurs en eau sont également trés variables. Pour cette raison,
les vitesses de dégradation obtenues au laboratoire peuvent étre souvent plus grandes que les
vitesses de dissipation. Le contraire est également possible, car il peut y avoir d'autres voies de
dissipation (photodégradation, formation de résidus liés) qui ne sont pas prises en compte par

les modéles et qui provoquent une dissipation plus rapide.

Pour les modéles plus complexes qui tiennent compte de l'effet de la température et de la teneur
en eau sur la dégradation, il est difficile de décider sur la base du nombre limité de valeurs
obtenues au laboratoire, si l'effet de la teneur en eau sur la dégradation est mieux décrit par une
équation monotone (VARLEACH) ou une équation & extremum (LEACHP). L'inconvénient de
I'approche de LEACHP est le manque de données expérimentales pour définir les conditions
hydriques limites. La surestimation de quantités résiduelles d'herbicides sur le site de Grignon
en 1994 est attribuée a la valeur limite de la teneur en eau donnée par défaut, qui semble étre trop

élevée. Ces points ouvrent des perspectives de recherches a entreprendre.

Aucun modéle ne tient compte de l'influence sur la vitesse de dégradation de I'état physiologique
de la microflore et des effets dinteraction entre la température et la teneur en eau. Les différentes
valeurs de Q10 obtenues laissent penser que cette influence ne doit pas étre négligeable dans tous
les cas. La surestimation par LEACHP des quantités résiduelles d'atrazine en 1993 et dela
sulcotrione en 1994 au site du Mont St-Michel peut étre attribuée 4 la prise en compte de la
dissolution du produit appliqué par le modéle. La description partielle des cinétiques de
dissipation de l'atrazine, de la simazine et du diuron sur le site de Roujan en 1994 provient de
la forme inhabituelle de la cinétique avec une dissipation trés rapide la premiére semaine apres
l'application, puis une phase de dissipation presque nulle pendant I'été. Seuls les modéles tenant
compte des effets de la température et de la teneur en eau sur la dégradation (VARLEACH et
LEACHP) permettent de fournir la base pour décrire un ralentissement de la dissipation. Mais

il faudrait probablement choisir une autre loi que la cinétique d'ordre un pour décrire la totalité
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des cinétiques observées. L'utilisation de la cinétique d'ordre un ne permet pas non plus de

calculer le reliquat d'atrazine observé sur le site de Grignon en fin d'expérience.

L'utilisation d'une approche progressive d'évaluation des modéles en testant successivement la
description des teneurs en eau, du bromure et finalement de I'herbicide, nous parait indispensable
pour juger réellement de leurs performances. Par exemple avec PRZM, on obtient sur le site du
Mont St-Michel une bonne description des cinétiques de dissipation de l'atrazine. Cependant, les
simulations du profil hydrique et du profil de distribution du bromure pendant I'été ne
correspondent pas aux valeurs observées. On peut donc penser que la simulation correcte de la
dissipation de l'atrazine est due a des compensations d'erreurs. Dans ces conditions, l'utilisation

du modéle PRZM pour effectuer des prévisions doit étre envisagée avec beaucoup de prudence.

Tout modéle mathématique est une représentation simplifiée de la réalité. Méme le modéle le

plus complexe est encore assez simple par rapport au grand nombre de processus déterminant

le devenir d'un pesticide dans l'environnement. Les équations utilisées pour décrire les

phénoménes sont souvent empiriques, comme le modele de flux a piston, qui est utilisé pour

décrire les transferts d'eau et I'équation de Freundlich qui décrit la rétention du pesticide. Les

résultats obtenus aménent a se poser des questions sur la validité de la description numérique des

phénoménes. Des voies d'amélioration possibles des modéles sont :

- une meilleure évaluation de I'évapotranspiration réelle

- une meilleure description des transferts d'eau et de solutés en relation avec la structure du sol
(voies préférentielles)

- la prise en compte de la variabilité temporelle et spatiale de certains paramétres (paramétres
hydriques, paramétres relatifs a la dégradation)

- la prise en compte de la biomasse microbienne pour la description de la fonction de
dégradation

- la prise en compte de l'effet d'hystérésis et de la variabilité dans le temps des phénoménes de

rétention

Liée a ces propositions il parait indispensable de gagner au plan expérimental une meilleure
compréhension des processus déterminant les transferts (en particulier les transferts rapides) et
de résoudre le probléme liée a I'extrapolation des données obtenues au laboratoire pour prévoir

le comportement de terrain, notamment pour les coefficients de vitesse de dégradation.
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Conclusions générales




Les processus et mécanismes déterminant le devenir des herbicides dans le sol sont loin d'étre
compris complétement. L'observation de terrain présente un caractére global. Elle intégre des
phénoménes aussi divers que la rétention, la dégradation, la volatilisation, I'absorption par la
plante et les transferts. Il est extrémement difficile de suivre simultanément tous les facteurs
contribuant & la disparition d'un herbicide en conditions de plein champ, de tenir compte de la
variabilité des paramétres et d'évaluer d'éventuelles interactions entre les différents phénoménes.
Sur la base des résultats obtenus, il est extrémement difficile de relier une dissipation rapide &
un seul phénoméne. Aujourd’hui une relation valable entre les coefficients de vitesse de

dissipation et d'autres parameétres pédo-climatiques n'a toujours pas pu étre établie.

Le comportement des herbicides étudiés en plein champ est différent d'une molécule a l'autre et
d'une année & l'autre. Les durées de demi-vie de dissipation de l'atrazine observées sur les trois
sites sont comprises entre 10 et 30 jours. Les durées de demi-vie de dissipation de la sulcotrione
sont extrémement faibles avec 2 et 6 jours pour les sites du Mont St-Michel et de Grignon
respectivement. Sur le site de Roujan, les durées de demi-vie de dissipation observées sont 42
jours pour la simazine et 32 jours pour le diuron. La vitesse de dissipation présente une

variabilité interanuelle dont l'inportance dépend des caractéristiques pédo-climatiques du site.

La simulation des cinétiques de dissipation avec les modéles CMLS, VARLEACH, PRZM et
LEACHP constituait un test de performance exigeant pour ces modéles. Ils ont été utilisés tels
quiils sont sans ajustement ni modification dans le code du programme pour décrire des
situations trés contrastées. Les résultats des simulations ne sont que partiellement satisfaisants.
Une bonne description des cinétiques de dissipation n'est obtenue que pour l'atrazine sur le site
du Mont St-Michel. Ce site montre la variabilité climatique la plus faible. Dans les autres cas,
la dissipation des herbicides est aussi bien surestimée que sousestimée et souvent une cinétique
n'est que partiellement décrite par un modele. La qualité de la simulation des cinétiques de
dissipation dépend du coefficient de vitesse de dégradation, de la durée de la simulation et de la
nature de la molécule, ainsi que des conditions climatiques de l'année considérée. Elle
n‘augmente pas avec la complexité du modéle. Les simulations obtenues par LEACHP, un
modéle complexe avec un grand nombre de paramétres d'entrée, ne sont pas toujours meilleures
que celles obtenues avec CMLS, le modéle le plus simple, qui ne nécessite que trés peu de
parametres d'entrée. Avec I'augmentation du nombre des paramétres d'entrée, une autre difficulté
apparait: l'estimation de ces paramétres. Dans le cas ou les valeurs des paramétres ne peuvent

pas tre déduits de l'expérience (par exemple le nombre de segments) ou n'ont pas été mesurés
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(par exemple la variation du coefficient d'adsorption avec la profondeur), la qualité de la

simulation dépend des choix de l'utilisateur.

L'utilisation des coefficients de dégradation déterminés au laboratoire pour la prévision du
comportement en plein champ n'est pas évidente dans tous les cas. Les approches utilisées pour
décrire la dégradation sont critiquables, mais aujourd'hui on manque souvent de données
expérimentales qui permettent de décider si l'effet de la température et de la teneur en eau sur
la dégradation est mieux décrit par une équation monotone ou par une équation a extremum.
L'utilisation d'une cinétique d'ordre un pour décrire la dégradation ne convient pas pour certains
types de cinétiques et pour rendre compte de la présence de quantités résiduelles d'herbicides un

an aprés lapplication. Dans ces cas la, l'utilisation d'une loi cinétique différente serait

probablement plus adaptée.

L'utilisation de modéles numériques pour la prévision du comportement d'herbicides en plein
champ est délicate. La description simplifiée des transferts d'eau ne permet pas de simuler
correctement les profils hydriques & I'aide de PRZM et VARLEACH. Cependant, il peut se faire,
que les cinétiques de dissipation soient correctement simulées par ces modéles ce qui peut étre
attribué 4 des compensations d'erreurs. Dans ces conditions, l'utilisation des modéles pour
effectuer des prévisions doit étre envisagée avec beaucoup de prudence. Cela souligne
limportance de l'utilisation d'une approche progressive dans I'évaluation des modéles, si on veut

réellement juger de leurs performances.

Compte tenu des résultats obtenus, la validation des modeéles utilisés reste partielle et leur
utilisation dans un but de prévision n'est possible que sous certaines réserves. Malgré un
optimisme encore persistant, des opinions plus critiques et des réserves sur lutilisation de ces
modgles se font entendre par divers auteurs. Calvet (1994) conclut que la prévision des transferts
vers les eaux souterraines par les modéles comme CMLS, VARLEACH, PRZM et LEACHP ne
semble pas étre possible de maniére quantitative. Bergstrom et Jarvis (1994) et Jarvis (1995)
concluent que les modéles ne peuvent pas étre utilisés dans un but de prévision sans
expérimentations de terrain. Del Re et Trevisan (1994) concluent que les modéles ont trop de
points faibles pour avoir une utilisation étendue. Walker et al. (1995) qui ont testé VARLEACH,
PRZM et LEACHP sur 26 sites différents, montrent que les modéles donnent des résultats trés

variables sans que l'origine d'un bon résultat puisse €tre encore clairement expliquée.
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Actuellement, l'utilisation de CMLS, VARLEACH, PRZM et LEACHP pour la prévision du

comportement d'herbicides en plein champ (avec une certaine fiabilit€) nous parait envisageable:
- al'échelle de la parcelle sur des sites pour lesquels des résultats de terrain sont disponibles

- pour l'étude des effets de la variabilité climatique sur un site donné

- pour une meilleure compréhension des résultats expérimentaux.

Du fait de l'uniformisation des réglements européens on peut s'attendre 4 ce que l'utilisation des
modeles soit nécessaire ou tout au moins fortement recommandée pour les dossiers
d'homologation des pesticides en France. Il est donc important de connaitre ces modéles, de

savoir les utiliser, d'€tre conscient de leurs limites et de toujours rester critique a I'égard des

résultats obtenus.
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Annexe A

Chromatogrammes du dosage de I’atrazine et des ses métabolites déalkylés en CPG

1. Etalon
1,5 mg I' déisopropylatrazine (desi) et dééthylatrazine (dese) , 3 mg I atrazine (atr) et

4 mg I'' métazachlore = étalon interne (metaz)

ﬂ I 1 AZ 1
S 13.28 desi 13.47 dese
= - - : — 14.98 atr

T 2085 metaz

2. Echantillon de sol de Roujan aprés 57 jours d’incubation (extrait méthanolique)

AL

13.32 desi 13.49 dese

¥ ' 14.98 atr

20.86 metaz




Chromatogrammes du dosage de la sulcotrione en HPLC

1. Etalon

1 mg 1" sulcotrione (sulc)

g.e8”

L
—

3 15.06 sulc

25.00°

2. Echantillon de terrain du sol de Grignon (extrait acétonitrile/HCl 0,01N)

=

T 14.56 sulc

25.087



CARACTERISTIQUES ANALYTIQUES DES SOLS (1993)

Mont-St Michel (MSM); Roujan (ROU); Grignon (GRG)

MSM | MSM | ROU ROU GRG GRG

profondeur [cm] 0-30 30-60 0-30 30-60 0-30 30-60
C (Anne) [%] 1,32 0,55 0,63 0,38 1,13 0,60
N tot [%0] 0,17 0,073 0,075 0,044 0,128 0,078
C/N 7,63 7,53 8,4 8,64 8,83 7,69
pH (eau); pH (KCI) 81,7,6)85;80/85;7,6|8,6;7,67,7,698,1;7.2
CaCo; tot [g/kg] 422 443- 296 311 5 6
P,0;(J.H.) [g/kg] 0,25 0,11 0,07 0,03 0,30 0,07
CEC (Metson) [cmol+/kg] 5,5 32 8,9 7,9 13,2 12,3
Ca [cmol+/kg] 38,7 38,4 38,9 39,8 16,9 19,8
Na [cmol+/kg] 0,246 0,307 0,089 0,084 0,050 0,077
Mg [cmol+/kg] 1,8 1,98 1,03 1,18 1,25 1,32
K [cmol+/kg] 0,671 0,251 0,327 0,231 0,501 0,306
Al (Tamm) [g/100g] 0,018 0,014 0,028 0,027 0,113 0,103
Al (M.].) [g/100g] 0,026 0,019 0,043 0,050 0,109 0,129
Fe (Tamm) [g/100g] 0,049 0,039 0,050 0,036 0,177 0,191
Fe (M.].) [g/100g] 0,199 0,168 0,791 0,807 0,864 1,007
Argiles [g/kg] 181/98* | 140/66 198 190 223 249
Limons fins [g/kg] 146/60 | 96/41 286 307 220 215
Limons grossiers [g/kg] 519/344 | 508/317 248 258 483 472
Sables fins [g/kg] 148/66 |254/128 243 218 61 54
Sables grossiers [g/kg] 6/10 2/5 25 27 13 10

* : deuxiéme valeur = granulométrie avec décarbonation




pg diuron kg™ sol

ug simazine kg™ sol

Cinétiques d'incubation au laboratoire, sol de Roujan (1994)

"témoins" sans ajout d'herbicides au départ
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Annexe B

Quantités totales de bromure retrouvées dans les deux micro-lysimétres A et B en % de la

quantité appliquée (année 1994)

Site / Jour A% B %
Grignon (J 218,6 (0) 197,5 (0)
15 166,3 (0) 131,7 (0)
28 129,9 (0) 133,7 (0,6)
48 110,3 (0) 152,4 (0,1)
78 129,8 (1,5) 125,3 (2,0)
106 110,6 (0) 79,4 (16)
142 70,3 (13,2) 125,0 (5,4)
174 51,5 (22,2) 122,2 (0,3)
Mont St Michel 7 105,0 (0,2) 152,0 (0)
14 114,5 (0,3) 149,1 (0,2)
28 133,0 (0,7) 152,8 (0)
49 141,9 (0,7) 114,7 (0)
77 153,2 (0,3) 128,1 (1,6)
110 102,2 (0,6) 92,6 (0,7)
145 80,7 (18,3) 94,9 (2,3)
158 82,1(7,0) 78,3 (15,4)
Roujan 7 61,8 (0) 73,7 (0)
16 134,8 (0) 139,2 (0)
30 104,0 (0) 67,1 (0)
49 101,1 (0) 119,0 (0)
81 106,1 (0) 93,8 (0)
107 123,8 (0) 119,7 (0)
149 86,9 (11,6) 87,9 (15,0)

* (valeurs en parenthéses) = quantité de bromure fixée par la résine anionique
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Annexe C

Présentation des données expérimentales (dates culturaies, dates des préiévements, etc.)
sous format de fichiers ASCII, extraits de la base de données developpée dans le cadre du

programme européen DGXII-EV5V-CT92-0226.

Fichiers GRG9394.dat expérimentations du site de Grignon
MSM9394 dat expérimentations du site du Mont St Michel

ROU9394.dat expérimentations du site de Roujan



GRG9394

EXPERIMENT TITLE:

SUMMARY :

Field study of herbicide dissipation at Grignon field site (Yvelines)

Field experiments with atrazine were carried out on microlysimeters for
two years in order to obtain data sets for modelling purposes.

After sowing of mais about 20 lysimeters were installed on a 0.2 ha
field plot each year. They were directely set into the surface horizon
and had a bottom contact with the surrounding soil.

At ten (six) different sampling dates two lysimeters were sampled

and cut into 5 om layers prior to analysis.

In order to evaluate sulcotrione dissipation behaviour (in 19294) only bulk
soil samples were taken for the same depth increments than before.

The use of a bromide tracer gave an indication of the movement of
water in the surface horizon (upper 30 cm).

Laboratory degradation kinetics were obtained for two different
moisture contents and two temperatures.

CONTACT,/ ADDRESS/ PUBLICATION: Prof. R. Calvet, Laboratoire des Sols

INRA, Centre de Grignon
F-78850 Thiverval-Grignon (France)

DURATION: atrazine : 1.) 22.4.93 to 7.3.94 2.) 3.5.94 to 24.10.94

sulcotrione : 31.5.94 to 7.10.94

TYPE OF EXPERIMENT: field experiment

SITE:

experimental farm of "Institut National Agronomique"
at Thiverval-Grignon (Yvelines, France)

altitude: 130 m latitude: 48°50'
groundwater depth: >10m slope: no

plot size (ha): 0.2

IRRIGATION: no irrigation

EXPERIMENT: application date 1: 22.4.1993

commercial formulation 1: Gesaprime (atrazine 500 g/1)
application rate 1: 0.940 + 0.170 kg/ha {(measured)
application date 2: 3.5.1994

commercial formulation 2: Gesaprime (atrazine 500 g/1)
application rate 2: 0.884 # 0.136 kg/ha (measured)

application date 3: 31.5.1994

commercial formulation 3: Mikado (sulcotrione 300 g/1)



application rate 3: 0.360 % 0.04 kg/ha (measured)

surface application with commercial sprayer

bromide application with hand sprayer on top of each lysimeter
application as KBr-solution

application rate = 127.4 kg/ha (1993) and 255 kg/ha (1994)

WEATHER (daily):

maximum/minimum temperature (°C)
rainfall (mm)
calculated potential evapotranspiration (Penman) (mm)

recorded from 1.1.1993 to 31.12.1994

weather data file: GRG9394.MET n = 730

SOIL CLASSIFICATION: Orthic Luvisol (FAO)

depth(cm) : 0-30

texture: silt loam

SOIL. PROPERTIES:

db (g/cm3): 1.3

organic carbon (%) : 1.13

6 sat: 0.509; (0.387 for db=1.625)

8 (-5 kPa): 0.387

® (-33 kPa): 0.337

& (-200 kPa): 0.208

& (-1500 kPa): 0.163

Campbell parameters: AEV (kPa): -25.02 b: 4.79
sat. conductivity: 1200 - 2880 mm/day (estimated)

PARTICLE SIZE DISTRIBUTION (mm) :

clay:

silt:

sand:

< 0.002 22.3

0.02-0.002 22.0 } 70.3

0.05-0.02 48.3

0.2-0.05 6.1 } 7.4
2-0.2 1.3

INITIAL SOIL/CHEMICAL CONDITIONS: 22.4.93 3.5.94 31.5.94



water content (v/v):

initial chemical data (u

CHEMICAL PROPERTIES:
water solubility (mg/l):
vapour pressure (Pa)
- vapour density (g/m3):
Henry constant:

ADSORPTION AND DEGRADATION DATA:

K4 (ml/g):

kf;nf:

T1/2 lab (days):
treatement
days
k (d-1)
days
k (d-1)

Walker parameters:

Ea (kj mol-1):

a:

b:

Q10 factor:

atrazine
TL1/2 field: 1993: 26

CROP AND CULTIVATION CHARACTERIS

0.259 0.168 0.175
g/kg) : 33 12 0
atrazine sulcotrione

33 (at 20 °C)

botanic name and variety: corn

165 (at 20°C)

4-10-5 (at 20°C}) 5.33-10-6

3.5-10-6 7.1-10-7

1.07- 10-7 4.25-10-9
0.73 +/- 0.08 0.28+/- 0.05
0.828; 0.90 0.476; 0.70
at 28, 15 °C and 50, 90 % field capacity
2890 2850 1590 1550

6 9 14 18 atrazine
0.1215 0.0818 0.0499 0.0383
1.3 2.3 3 6 sulcotrione
0.5217 0.2988 0.2264 0.1081
atrazine sulcotrione
44.7 50.9
52.6 - 60.4 23.9 - 132
0.471 - 0.713 0.942 - 1.218
1.87 - 2.1 2 - 2.36
sulcotrione
+/-1 1994: 30+/-2 6+/-1
TICS:
5.5.93; 3.8.93; 21.10.93

planting/emergence/maturity/harvest date: 20.4.93;

2.5.94;

20.5.94; 15.8.94;

root depth: maximum in 0.3 m, fewer roots to 0.8 m

crop cover %:

max. canopy heights (cm)

100

220

H

20.10.94



interception storage (cm): 0.25 - 0.3

LABORATORY RESULTS: see text

FIELD RESULTS: see text

SAMPLING DATES atrazine
22.4.93 0 112 3.5.94 0 123
26.4.93 4 116 10.5.94 7 130
6.5.93 14 126 18.5.94 15 138
19.5.93 27 139 31.5.94 28 151
10.6.93 49 161 20.6.94 48 171
8.7.93 77 189 20.7.94 78 201
5.8.93 105 217 17.8.94 106 229
13.9.93 144 256 22.9.94 142 265
25.10.93 186 298 24.10.94 174 297
16.12.93 238 350
7.3.94 319 431

sulcotrione

31.5.94 0 151
1.6.94 1 152
2.6.94 2 153
6.6.94 6 157
13.6.94 13 164
20.6.94 20 171
30.6.94 30 181
12.7.94 42 193
3.8.94 65 215
31.8.94 93 243
7.10.94 130 280

Comments:

atrazine:

soil extraction with methanol at a ratio of 1 : 2 (soil weight
volume), evaporation to dryness, residues of atrazine and meta-
bolites were measured by GC with thermoionic detector. Metazachlor
was used as internal standard.

sulcotrione:
analysis according to ICI Residue Analytical Method SOP - RAM 202 01

by HPLC



MSM9394

EXPERIMENT TITLE:

Field study of herbicide dissipatin behaviour in polders of Mt. St Michel bay

SUMMARY :
Field experiments with atrazine were carried out on microlysimeters for

two years in order to obtain data sets for modelling purposes.

After sowing of mais about 20 lysimeters were installed on a 0.5 ha
field plot each year. They were directely set into the surface horizon
and had a bottom contact with the surrounding soil.

At ten (six) different sampling dates two lysimeters were sampled

and cut into 5 cm layers prior to analysis.

In order to evaluate sulcotrione dissipation behaviour (in 1994) only bulk
soil samples were taken for the same depth increments than before.

The use of a bromide tracer gave an indication of the movement of
water in the surface horizon (upper 30 cm).

Laboratory degradation kinetics were obtained for two different
moisture contents and two temperatures.

CONTACT/ ADDRESS/ PUBLICATION: Prof. R. Calvet, Laboratoire des Sols
INRA, Centre de Grignon
F-78850 Thiverval-Grignon (France)
DURATION: atrazine : 1.) 05.05.93 - 14.02.94 2.) 19.05.94 - 24.10.94

sulcotrione : 9.6.94 - 14.11.594

TYPE OF EXPERIMENT: Field experiment

SITE: "polders of Mont-Saint-Michel”, Beauvoir (Ile et Vilaine)
altitude: 7 m above sea level latitude: 48° 35'N
groundwater depth: variable slope:no slope

plot size (ha): 0.2

EXPERIMENT :
application date 1: 5.5.93
commercial formulation 1: Callitraz (Atrazine 500g/1)
application rate 1: 1.03 (+ 0.16) kg/ha {measured)
application date 2: 19.5.94
commercial formulation 2: Atralon (Atrazine 500g/1)
application rate 2: 1.30 (+ 0.22) kg/ha (measured)
application date 3: 9.6.94
commercial formulation 3: Mikado (Sulcotrione 300g/1)

application rate 3: 0.414 % 0.09 kg/ha (measured)



surface application with commercial sprayer

bromide application with hand sprayer on top of each lysimeter
application as KBr solution

application rate = 127.4 kg/ha (1993) and 255 kg/ha (1994)

WEATHER (DAILY) :

maximum/minimum temperature (°C)
rainfall (mm)

evapotranspiration (mm)

recorded from 1.1.1993 to 31.12.1994

weather data file: MSM9394 .MET n = 730

SOIL CLASSIFICATION: Gleyo-Calcaric Fluvisol (FAO)

depth (cm) : 0-35

texture: silt loam

SOIL PROPERTIES:

db (g/cm3): 1.2
organic carbon (%) : 1.32

8 sat (em3/cm3) 0.547

8 (-5 kPa): 0.384

6 (-33 kPa): 0.380

6 (-200 kPa): 0.280

8 (-1500 kPa): 0.096

Campbell parameters AEV (kPa): -4.01 b: 3.44

saturated conductivity: 480 - 1440 mm/day

PARTICLE SIZE DISTRIBUTION (mm) :

clay: < 0.002 18.1

silt: 0.02-0.002 14.6 } 66.5
0.05-0.02 51.9

sand: 0.05-0.2 14.8 } 15.4
0.2-2 0.6

INITIAL SOIL/CHEMICAL CONDITIONS:
5.5.93 19.5.94 9.6.94

water content (v/v): 0.314 0.384 0.252



initial chemical data (ug/kg): 0 0 0

CHEMICAL PROPERTIES: atrazine sulcotrione
water solubility (mg/1): 33 (at 20 °C) 165 (at 20°C)
vapour pressure (Pa) : 4-10-5 (at 20°C) 5.33-10-6
vapour density (g/m3): 3.5-10-6 7.1-10-7
Henry constant: 1.07- 10-7 4.25-10-9

ADSORPTION AND DEGRADATION DATA:

K4 (ml/g): 0.69+0.07 0.23+0.05
Kf;nf: 0.770; 0.90 0.411; 0.65
T1/2 lab (days): at 28, 15 °C and 50, 90 % field capacity
treatement 2890 2850 1590 1550
days 7 12 16 28 atrazine
k (d-1) 0.0965 0.0590 0.0441 0.0252
days 1.4 3.4 4 8 sulcotrione
k (d-1) 0.5040 0.2065 0.180°% 0.0878

Walker parameters:

atrazine sulcotrione
Ea (kj mol-1): 46.7 51.05
a: 136 - 1008 272
b: 0.924 - 1.308 1.341 - 1.665
Q10 factor: 1.91 - 2.03 2.04 - 2.37
t1/2 field: atrazine 1993: 12+4/-1 1994: 20+/-1

sulcotrione : 2 +/- 0
CROP AND CULTIVATION CHARACTERISTICS:
botanic name and variety: corn
planting/emergence/maturity/harvest date:
1993 04.05.93 / 24.5.93/ 4.8.93 / 30.11.93
1994 11.05.94 /31.5.94 / 20.08.94 / 28.10.94
root depth and density: n.a.

crop factor: 0.8



LABORATORY RESULTS: see text

FIELD RESULTS: see text

SAMPLING DATES: atrazine
5.5.93 0 125 19.5.94 0 139
12.5.93 7 132 26.5.94 7 146
19.5.93 14 139 2.6.94 14 153
2.6.93 28 153 16.6.94 28 167
24.6.93 50 175 7.7.94 49 188
21.7.93 77 202 4.8.94 77 216
18.8.93 105 230 6.9.94 110 249
22.9.93 140 265 11.10.94 145 284
28.10.93 176 301 24.10.94 158 297
15.12.93 224 349
14.2.94 285 410

sulcotrione

9.6.94 0 160
10.6.94 1 161
13.6.94 4 164
16.6.94 7 167
24.6.94 15 175
11.7.94 32 192
11.8.94 63 223
12.9.94 95 255
17.10.94 130 290
14.11.94 158 318

Comments:

methodology for adsorption study: batch technique (sol:solut 1:5)
in 0.01M CaCl2, shaking >16 hours

atrazine:

soil extraction with methanol at a ratio of 1 : 2 (soil weight :
volume), evaporation to dryness, residues of atrazine and meta-
bolites were measured by GC with thermoionic detector. Metazachlor
was used as internal standard.

sulcotrione analysis according ICI Residue Analytical Method SOP-RAM 202
by HPLC



ROU9394

EXPERIMENT TITLE:

Field study of herbicide dissipation behaviour at Roujan field site

SUMMARY :
Field experiments with atrazine, simazine and diuron were carried

out on minilysimeters for two years,in order to obtain datasets for
modelling purposes.

Each year about 12 (14) lysimeters were installed on a 0.1 ha

field plot in a vineyard. They were directely set into the surface
horizon and had a bottom contact with the surrounding soil.

At six (seven) sampling dates two lysimeters were sampled

and cut into 5 cm layers prior to analysis.

The use of a bromide tracer gave an indication of the movement of
water in the surface horizon.

Laboratory degradation kinetics were obtained for two different
moisture contents and two temperatures.

CONTACT/ ADDRESS/ PUBLICATION: Prof. R. Calvet, Laboratoire des Sols
INRA, Centre de Grignon
F-78850 Thiverval-Grignon (France)

DURATION: 1993: 29.04.93 - 20.10.93 atrazine

1994: 09.05.94 ~ 05.10.94 atrazine, simazine, diuron

TYPE OF EXPERIMENT: Field experiment

SITE: watershed of Roujan (Herault) 40 km NE Beziers
altitude: 100 m above sea level latitude: 43° 30'N
groundwater depth: slope: upper part 19 %

lower part 6 %

plot size (ha}: 0.1
IRRIGATION: no irrigation
EXPERIMENT:
application date 1: 29.04.93
commercial formulation 1: Tazastomp 300 (Atrazine 200g/1)
application rate 1: 1.27 (+ 0.11) kg/ha
application date 2: 9.5.94
commercial formulation 2: Gesaprime (Atrazine 500g/1)
Vegepron (165g/1 Diuron, 80g/l Simazine)
application rate 2: Atrazine 5.3 (& 0.47) kg/ha

Simazine 0.86 kg/ha
Diuron 1.75 kg/ha



surface application with hand sprayer
incorporation: 1.5 ecm
bromide application with hand sprayer on top of each lysimeter
application as KBr solution
application rate = 127.4 kg/ha (1993) and 255 kg/ha (1994)
WEATHER (DAILY) :
maximum/minimum temperature (°C)
rainfall (mm) corrected by runoff factors
evapotranspiration (mm)

recorded from 1.1.1993 to 31.12.1994

Weather data file: ROU9394.MET
SOIL CLASSIFICATION: Calcaric Cambisol (FAQ)
depth (cm) : 0-30

texture: silt loam

SOIL PROPERTIES:

db (g/cm3) : 1.25
organic carbon (%) : 0.63

8 sat(cm3/cm3) 0.528

8 (-5 kPa): 0.45

6 (-33 kPa): 0.34

8 (-1500kPa) : 0.149 (estimated)
Campbell parameters: AEV (kPa) -5.6 b: 6.62

saturated conductivity: 54.4 - 4406 mm/day

PARTICLE SIZE DISTRIBUTION {mm) :

clay: < 0.002 19.8

silt: 0.002 - 0.02 28.6 } 53.4
0.02 - 0.05 24.8

sand: 0.05 - 0.2 24.3 } 26.8

(o]

.2 - 2 2.5



INITIAL SOIL/CHEMICAIL CONDITIONS: 29.4.93 9.5.94
water content (v/v): 0.354 0.166
initial chemical data (ug/kg): 0 0 atrazine
151.2 simazine

388.1 diuron

CHEMICAL PROPERTIES: ATRAZINE SIMAZINE DIURON
water solubility [mg/1l1: 33 (20 °C) 6.2 (20 °C) 42 (27 °QC)
vapour pressure [Pa]: 4-10-5 (20°C) 8-10-7 (20°C) 9.2-10-6 (25°C)
vapour density [g/m3]: 3.5- 10-6 6.7 - 10-8 8.65 - 10-7
Henry constant: 1.07 - 10-7 1.08 - 10-8 2.06 - 10-8

ADSORPTION AND DEGRADATION DATA:

ATRAZINE SIMAZINE DIURON
Kd (ml/g): 0.75 £0.08 1.42 £ 0.10 1.94 + 0.27
KE;nf: 0.821; 0.92 1.410; 0.99 2.166; 0.88
T1/2 lab (days): 2890 5 3 6
2850 9 22 14
1590 31 5 13
1550 44 50 21
k (d-1): 2890 0.1506 0.2197 0.1149
2850 0.0755 0.0329 0.0506
1590  0.0227 0.1470 0.0538
1550 0.0156 0.0139 0.0328

half-lifes were determined for 15, 28 °C at 50 and 90 %
field capacity

Walker parameters:

Ea (kj mol-1): 51.9 34.2 32.3
a: 1279-4552 69008-2130000 155-395
b: 1.24-2.29 3.5-4.6 0.861-1.47
Q10 factor: 3.95-5.1 1.38-2.05 1.42-1.87
T1/2 field: 1993 10 +/- 0
1994: 30 +/- 5 42 +/- 7 32 +/- 4

CROP AND CULTIVATION CHARACTERISTICS:
botanic name and variety: vine 30 years old (type Aramon)

planting/harvest date: vegetation period april-october



root depth and density: n.a.
crop cover: 60 %
max. canopy height (cm): 120

interception storage (cm): 0.15 ETr: 300 mm/year

LABORATORY RESULTS: see text

FIELD RESULTS: see text

SAMPLING DATES:

29.4.93 0 119 9.5.94 0 131
12.5.93 13 132 16.5.94 7 138
27.5.93 28 147 25.5.94 16 147
15.6.93 47 166 8.6.94 30 lel
15.7.93 77 196 27.6.94 49 180
21.8.93 114 233 29.7.94 81 212
20.10.93 174 293 24.8.94 107 238

5.10.94 149 280

Comments :
methodology for adsorption study: batch technique (sol:solut 1:5)

in 0.01M CaCl2, shaking >16 hours

atrazine/simazine

soil extraction with methanol at a ratio of 1 : 2 (soil weight
volume), evaporation to dryness, residues of atrazine, simazine and
metabolites were measured by GC with thermoionic detector.

diuron
soil extraction with methanol at a ratio of 1 : 2 (soil weight
volume), evaporation to dryness, detection of diuron residues by HPLC



Annexe D

Simulation des profils hydriques printemps - été - automn Mt St Michel
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Simulation des profils hydriques printemps - été - automn ROUJAN

1993 % teneur en eau 1994
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