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Résumé 
Les aquifères fracturés hétérogènes se développent dans les roches cristallines (schiste, 

granite,…). Ces milieux présentent une large gamme de porosité de celle contenue dans les 

fissures et fractures qui constituent la zone de transfert principale de l’eau, à une porosité plus 

faible constituée de l’ensemble des microfissures et micropores de la matrice rocheuse. Une 

meilleure caractérisation de ces aquifères, appliquée plus particulièrement à la problématique 

de recherche de nouvelles ressources en eau en Bretagne, est réalisée au travers de deux axes 

principaux : (1) de suivis hydrochimiques, d’analyses isotopiques, d’expérimentations en 

laboratoire et  (2) d’analyse des chlorofluorocarbones – CFC –  (gaz anthropiques) en vue de 

la détermination des temps de résidence.  

L’hydrochimie de ces aquifères est fortement liée à l’hétérogénéité physique des roches avec 

une variabilité spatiale beaucoup plus grande que la variabilité temporelle dans ces bassins-

versants. Dans ces milieux, le cycle de l’azote et du soufre sont intimement liés au travers de 

la dénitrification par oxydation des sulfures. La potentialité d’une dénitrification par 

oxydation du fer dans les roches cristallines a été mise en évidence au travers 

d’expérimentations en batch. L’interprétation des données concernant les isotopes du soufre et 

de l’oxygène des sulfates montrent une cohérence entre la localisation spatiale et le processus 

mis en jeu quel que soit le site étudié. L’ensemble de ces résultats met en avant l’existence 

dans la zone profonde de ces aquifères, de solutés d’origine ancienne conservés dans la 

microporosité et qui contribuent à la chimie des eaux circulant dans les fractures connectées à 

cette microporosité. 

Ces aquifères peuvent être décomposés en trois compartiments principaux que sont les zones 

de recharge, la zone altérée et la zone profonde. Dans chacun de ces compartiments les temps 

de résidence sont homogènes à l’échelle de la Bretagne : eaux récentes dans les zones de 

recharge, eaux anciennes (>50 ans) dans la zone profonde et un temps de résidence moyen de 

18 ± 2 ans dans la zone altérée. Ces données indiquent que la gestion de ces aquifères doit 

prendre en compte l’échelle du temps de résidence de l’eau dans la zone altérée, réservoir de 

soutien des cours d’eau (supérieur à la dizaine d’années). 

 

Mots clés : cycle de l’azote, eaux souterraines, datation, isotopie, CFC 
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Abstract 
Heterogeneous fractured aquifers are extensively developed in crystalline rocks, such as schist 

or granite. In these aquifers, porosity ranges from the fractures to the microporosity contained 

in pores and fissures of the matrix. A better characterisation of such aquifers and especially 

adapted to search for new water reservoir in Brittany, was undertaken through: (1) temporal 

chronicles, isotopic analyses and laboratory experiments and (2) by the interpretation of 

residence times through CFC analysis. 

 

Groundwater hydrochemistry is related to rock heterogeneity leading to a more important 

spatial variability than the temporal or seasonal variability in the catchments. In the aquifer, 

nitrogen and sulphur biogeochemical cycles are linked through denitrification coupled to 

sulphide oxidation. A denitrification coupled to an iron oxidation in crystalline rock has been 

demonstrated in laboratory experiments. Sulphur and oxygen isotopic composition of sulphate 

show a strong relationship between the spatial localisation in the watershed and the processes 

in any studied site. In the deep part of the aquifer solutes from old circulating fluids are 

conserved in the microporosity. These solutes may contribute to the chemical signature of 

circulating groundwater. 

 

This type of aquifer can be divided in 3 compartments: recharge areas, weathered part and 

deep part. In each compartment, the groundwater residence times are homogeneous at the 

scale of Brittany: (1) young water in the recharge areas, (2) old waters (> 50 yr old) in the 

deep fractured part and (3) a 18 ± 2 yr old water in the weathered part of aquifers. While the 

weathered part supports the water flux to rivers, these results indicate that water management 

should to be done at the same timescale.  

 

Keywords: nitrogen, groundwater, dating, isotopic analyses, CFC 
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Introduction 

L’azote est le quatrième élément, en proportion, dans la composition des plantes. C’est un des 

éléments nutritifs indispensables à la croissance des plantes car constitutif des acides aminés 

(protéines) (Paul and Clark, 1989). L’azote peut ainsi rapidement devenir un facteur limitant 

dans la croissance des végétaux. Un stock supplémentaire est donc généralement fourni aux 

cultures par l’intermédiaire de la fertilisation (avec d’autres éléments nutritifs comme le 

phosphore et le potassium que nous ne discuterons pas ici) en vue de garder un rendement 

optimal. L’azote excédentaire lorsqu’il n’est pas assimilé par les végétaux, peut être lessivé 

vers les nappes d’eau souterraines et rejoindre les rivières. Dans les baies cet azote lessivé des 

champs, favorise la prolifération de populations algales et le développement des « marées 

vertes » associées (Menesguen and Piriou, 1995). Une forte concentration en nitrates dans les 

eaux souterraines ou les rivières, principaux réservoirs d’eau potable, peut poser, en cas de 

forte concentration, non seulement des problèmes d’ordres environnementaux, économiques 

et sociaux mais aussi un problème de santé publique. La présence de nitrates (NO3) dans le 

corps humain peut favoriser l’apparition par un processus simple de réduction chimique, de 

nitrites (NO2). Ces derniers limitent le transport de l’oxygène sur l’hémoglobine vers les 

cellules pouvant permettre le développement de la méthémoglobinémie ou « maladie bleue ». 

Bien que rarement observée comme suite directe à l’ingestion d’une eau riche en nitrates et 

concernant principalement les nouveau-nés, le principe de précaution a imposé la proposition 

d’une limite de concentration à 50mg/L de nitrates dans les eaux potables par l’OMS, fixée 

législativement en norme de potabilité en France (loi 92-3 du 3 janvier 1992 et décret 2001-

1220 du 20 décembre 2001 relatif aux eaux destinées à la consommation humaine, à 

l’exclusion des eaux minérales naturelles).  

L’intensification des pratiques agricoles et la spécialisation de la Bretagne dans l’élevage 

porcin à grande échelle ont conduit à une pollution azotée importante des cours d’eau et des 

nappes superficielles (Laperrousaz et al., 1997). Actuellement plus de la moitié des cours 

d’eau bretons présentent des concentrations en nitrates approchant voire dépassant la norme 

de potabilité française fixée à 50mg/L (Figure 1, Diren, 2001). Or la région Bretagne exploite 

en priorité les eaux de surface pour son approvisionnement en eau potable, 80% des captages 

pour l’alimentation en eau potable sont des prises d’eau superficielle (rivières, lacs, …) contre 
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36 % en moyenne à l’échelle de la France (Figure 2). Devant l’ampleur de la pollution de la 

ressource en eau principale de la région, différentes actions de reconquête du milieu ont été 

mises en place et les recherches ont été axées sur la partie profonde (possiblement préservée) 

des aquifères. 

 

Figure 1 : Classes de qualité de cours d’eau bretons (SEQ-EAU). Données sur les années 1999 à 
2004. D’après le site web rieb-eau.org (Diren, 2001). 

 

 

Figure 2 : pourcentage d’eau souterraine dans l’alimentation AEP (Adduction en eau potable)  
d’après DGS, 1998 in Adler, 2002 

 

Le sous-sol breton est exploité principalement dans sa partie superficielle : 70% des puits 

existants ne dépassent pas les 12m de profondeur (Panaget, 2004). Après la sécheresse de 

1976, et le manque d’eau qui s’en est suivi, une première prospection du milieu souterrain a 

eu lieu grâce au développement de la technique de forage au marteau fond de trou (réduction 

des coûts, augmentation des possibilités de forage) (Archambault et al., 1977; Talbo, 1977). 
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Les résultats sont apparus plutôt mitigés : les débits atteints étaient suffisants pour les besoins 

mais de manière générale plutôt faibles (aux alentours de 5 m3/h en moyenne) et fortement 

aléatoires, semblant indiquer une utilisation de la ressource profonde difficile (Margat, 1980). 

La découverte et la mise en exploitation dans le début des années 1990 de puits profonds (aux 

alentours de 100m) dans plusieurs collectivités territoriales (Ploemeur, Sainte Anne sur 

Vilaine, Betton, Lannilis, Mauron et Saint Brieuc de Mauron, Guillac, Bubry et Melrand) ont 

relancé les recherches sur la prospection de la zone profonde des aquifères et la 

compréhension des mécanismes qui gouvernent les flux et la chimie de ce type de réservoir 

(Geoarmor, 2002). 

Les débits fortement aléatoires observés dans à la fin des années 1970 avec pourtant des 

possibilités d’exploitation mises en évidence une vingtaine d’années plus tard, sont liés à la 

nature des roches qui constituent le sous-sol de la région bretonne. Comme 1/3 de la France et 

environ 20% des terres émergées (Figure 3- de Marsily, 1994; Berkowitz, 2002; Krasny and 

Hrkal, 2003; Maréchal et al., 2003; Struckmeier et al., 2004), la Bretagne est une région de 

socle où les roches cristallines (plutoniques et métamorphiques telles que le granite, le schiste 

ou le gneiss) sont majoritaires (Bernard-Griffiths et al., 1985; BRGM, 2003). Dans ce type de 

roche la porosité dite secondaire (la porosité primaire est celle crée par l’espacement entre les 

grains et est relativement faible dans le cas des roches cristallines), est d’importance majeure 

et est liée à la présence de fractures et de fissures réparties de façon aléatoire impliquant une 

forte hétérogénéité du milieu. Les aquifères de socle qui se développent au sein de ces 

fractures sont donc couramment qualifiés d’aquifères fracturés hétérogènes. Il est 

communément admis par la communauté des hydrogéologues que la compréhension des 

mécanismes qui ont lieu dans ces milieux est un enjeu de la recherche actuelle majeur (Stober 

and Bucher, 2000; Krasny and Hrkal, 2003; Cook et al., 2005; Glynn and Plummer, 2005; 

Vos, 2005). Cet enjeu est double : comprendre pour mieux exploiter et comprendre pour 

mieux protéger. 
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Figure 3 : Carte des propriétés aquifères des terrains mondiaux (Struckmeier et al., 2004) 
 

Associés aux études hydrogéologiques du milieu nous avons donc cherché à caractériser 

l’hydrochimie de 2 sites en milieu fracturé hétérogène (sites de Ploemeur et de Betton) 

et, dans  le cadre global de la pollution par les matières azotées des cours d’eau bretons, 

nous nous sommes plus particulièrement intéressés aux transferts d’azote dans ces 

milieux. 

La connaissance du temps de résidence de l’eau dans chacun des compartiments 

hydrogéologiques qui peuvent être mis en évidence dans les études hydrochimiques, est une 

donnée essentielle pour contraindre les possibilités d’exploitation du réservoir, le temps de 

réponse de l’écosystème à un changement de pratiques agricoles ou à une action de 

reconquête du milieu, et donc pour optimiser la gestion de la ressource en eau. De plus, la 

calibration en temps des modèles hydrologiques pourra permettre de réaliser des simulations à 

vocation prédictive (Sheets et al., 1998) et fournir des outils de gestion de la ressource en eau 

potable aux acteurs locaux, mais aussi de mieux contraindre le fonctionnement de ces 

aquifères. Nous avons donc adapté la méthode de datation des eaux à l’aide des CFC 

(chlorofluorocarbones permettant une datation sur les cinquante dernières années) dans 

le contexte hydrogéologique des aquifères fracturés hétérogènes bretons. Plus qu’une 

étude site par site il a été choisi de réaliser une cartographie des temps de résidence à 

l’échelle de la Bretagne. 
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Ce mémoire a donc été découpé en deux parties qui peuvent être lues individuellement1 : 

• Caractérisation des aquifères fracturés hétérogènes appliquée aux transferts 

d’azote : cette partie s’attache à comprendre le transfert et l’évolution des espèces 

azotées à travers l’étude hydrobiogéochimique de deux sites bretons dont la partie 

profonde est exploitée et qui font l’objet de travaux hydrogéologiques (Ploemeur et 

Betton), d’analyses isotopiques des sulfates sur différents sites en Bretagne et 

d’expérimentations en batchs.  

•  Temps de résidence des eaux souterraines dans le contexte géologique breton : 

les méthodes de datation utilisées dans le cadre de cette étude y sont détaillées et plus 

particulièrement la méthode de datation à l’aide des CFC (chlorofluorocarbones) 

développée durant cette thèse au sein du laboratoire Géosciences Rennes.  

                                                 
1 Ceci conduit à de possibles redites entre les deux parties du présent document. Je prie le lecteur assidu de bien 
vouloir m’en excuser. 
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Les variations des caractéristiques géochimiques des eaux souterraines peuvent être reliées 

aux variations des propriétés hydrogéologiques ou de l’abondance des minéraux réactifs, 

paramètres qui seraient difficiles à contraindre sans ces informations (Glynn and Plummer, 

2005). Ainsi la présence d’une dénitrification mise en évidence par isotopie par exemple, 

alors que de l’oxygène est toujours présent dans le milieu, indique l’existence de microsites (à 

relier à une fracturation intense ?) ou de différentes origines de l’eau (chemins d’écoulement 

multiples, connexion entre différents réservoirs ?). Alors que les études de la géochimie des 

eaux en relation avec les conditions redox du milieu sont nombreuses concernant les aquifères 

poreux, la compréhension de la géochimie des aquifères fracturés est un des nouveaux enjeux 

de l’hydrogéologie (Glynn and Plummer, 2005) et des études commencent à être publiées sur 

cette thématique (Banwart et al., 1999; Lenczewski et al., 2003; Spence et al., 2005; Van der 

Hoven et al., 2005). Ces études montrent, entre autre, qu’entre la fracture elle-même et la 

matrice, la zone de transition joue un rôle tampon où une zonation peut se développer et 

participer à une rééquilibration des concentrations au sein du milieu (Mazurek et al., 1996; 

Spence et al., 2005). 

La géochimie des aquifères fracturés hétérogènes a donc été, au cours de ce travail, 

investiguée au travers de l’étude de deux bassins versants : Betton (Ille et Vilaine) et 

Ploemeur (Morbihan). Au travers d’études de terrain, d’expérimentations en batchs et 

d’analyses isotopiques, le fonctionnement de ces aquifères et le cycle de l’azote ont été 

caractérisés. 
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Chapitre I – Caractéristiques des aquifères 

fracturés hétérogènes 

L’étude du fonctionnement des aquifères en milieu fracturé répond à des besoins de recherche 

sur : 

• les réserves pétrolifères (Warren et al., 1963) 

• l’exploitation du gradient thermique naturel et de ses anomalies pour l’utilisation en  

géothermie (Kappelmeyer et al., 1991; Emmermann and Lautejung, 1997; Stober and 

Bucher, 2000) 

• le stockage des déchets nucléaires (Cacas et al., 1990; Neretnieks, 1993; Mazurek et 

al., 2000) 

• les ressources en eau profondes (Krasny and Hrkal, 2003) 

L’hétérogénéité de ces milieux est liée à la présence de différents types de discontinuités 

(failles, fractures, fissures, schistosité, limite de grains) distribuées sur une large gamme de 

longueurs, s’étalant typiquement sur plusieurs ordres de grandeurs (du micron au kilomètre) 

(Figure 4) (Segall and Pollard, 1983; Bonnet et al., 2001; Bour et al., 2002). Cette distribution 

aléatoire (dont l’organisation est en cours d’étude pour en comprendre les règles, Schueller, 

2005) ne permet pas, comme en milieu homogène, la définition d’un volume élémentaire 

représentatif (VER), échelle théorique à partir de laquelle les hétérogénéités des échelles 

inférieures sont homogénéisées (Darcel, 2003; Neuman, 2005). Au niveau hydraulique ce 

type de milieu se caractérise par l’existence d’une chenalisation forte des flux liée à la forte 

variabilité des perméabilités entre les zones plus ou moins densément fissurées et à la 

perméabilité intrinsèque variable des fractures elles-mêmes (Figure 4) (Olsson, 1992; Tsang 

and Neretnieks, 1998). Ainsi sur le site de Stripa (Suède), la majeure partie des arrivées d’eau 

est concentrée dans une zone définie (H-zone) et à l’intérieur, une des fractures fournit à elle 

seule 80% des flux d’eau (Figure 4). Ce type d’observation met en évidence l’importance de 

la connectivité entre fractures : le nombre de fractures ou l’ouverture de la fracture ne 
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suffisent pas, seuls, à déterminer la capacité de conduction hydraulique d’un milieu (de 

Marsily, 1985; de Dreuzy, 2000; Schulze-Markuch and Malik, 2000; Berkowitz, 2002). 

 

Figure 4 : a) Distribution des fractures à différentes échelles sur le bassin de Hornelen (Norvège) et. 
b) Cartographie d’un réseau et flux dans ce réseau.  d’après Odling, 1997 . c) Carte des fractures de 

la galerie de Stripa (Suède). La zone H est la zone d’où provient l’essentiel du flux et la flèche indique 
la fracture qui à l’intérieur de la zone fournit 80% du flux. D’après Olsson, 1992.  

 

La porosité d’une roche est liée en premier lieu à sa compaction et donc à la jonction plus ou 

moins continue entre ses particules minérales. Dans une roche sédimentaire, jusqu’à 30% du 

volume peut être composé de vides où l’eau peut être stockée et circuler. Dans les roches dites 

compactes (granites par exemple), les plans de clivage des minéraux et les limites de grains 

permettent l’existence d’une perméabilité matricielle non négligeable avec une porosité de 1 à 

5% ne permettant tout de même qu’un stockage limité d’eau. A cette porosité matricielle vient 

s’ajouter celle induite par les fissures et fractures liées à l’histoire tectonique ou l’altération de 

la roche (de Marsily, 1994; Mazurek et al., 2000). Alors que ces fractures peuvent représenter 

un volume de vide important et accroître considérablement la perméabilité totale de la roche, 

elles peuvent aussi constituer de véritables barrières au flux global lorsque des 

recristallisations de minéraux ou des argiles remplissent cet espace (de Marsily, 1994; Caine 

et al., 1996; Mazurek, 2000). Ce type de roche est souvent modélisé à l’aide de modèles dits à 
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double porosité de façon à prendre en compte cette dualité de flux matrice / fracture (de 

Dreuzy, 2000).  

L’idée première que l’on peut avoir d’une fracture est une paire de plans parallèles à 

l’intérieur de laquelle circule l’eau sans échange avec la matrice environnante : un tube dans 

la roche. Il apparaît au contraire que les parois des fractures sont plutôt rugueuses avec une 

organisation proche d’une géométrie fractale, créant une hétérogénéité des flux à l’intérieur 

même de la fracture et des zones d’échanges privilégiées avec la matrice où les flux sont 

ralentis (Figure 5) (Tsang and Neretnieks, 1998; Berkowitz, 2002; Gouze et al., 2003; 

Neuman, 2005). La possible diffusion des solutés de la fracture vers la matrice, ou 

inversement, est mise en évidence par tests de traçage sur des fractures naturelles ou 

synthétiques et par des études de terrain (Neretnieks, 1980; Polak et al., 2003). Cet échange 

entre les deux milieux est favorisé par l’existence d’une couche de transition où s’effectue le 

passage d’une perméabilité forte (fracture vide) à une perméabilité faible (matrice) (ou 

inversement si la fracture est cimentée) (Figure 6) (Shapiro, 2001; Polak et al., 2003; 

McQuarrie and Mayer, in press).  

La perméabilité des zones fortement altérées peut donc ne pas provenir directement des 

fractures, potentiellement cimentées par des recristallisations, mais de la forte perméabilité 

des  couches de transition, adjacentes aux parois, où peuvent se concentrer les flux. Ces zones 

fortement altérées peuvent, de par une surface de contact eau/roche maximisée, jouer un rôle 

non négligeable dans la chimie des eaux qui y circulent. Une zonation chimique peut même 

s’y développer (Grisak and Pickens, 1980; Mazurek et al., 1996; Mazurek, 2000; Polak et al., 

2003).  

 

Figure 5 : Simulation des flux dans une fracture rugueuse. Mise en évidence de la chenalisation à 
l’intérieur de la fracture. La vitesse augmente du bleu vers le rouge. D’après Michel, 2004 

communication personnelle. 
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Figure 6 : Schéma simplifié d’une fracture. D’après McQuarrie and Mayer, in press 
 

1 – Géochimie 

La géochimie des eaux de ces milieux fracturés a surtout été étudiée à grande profondeur 

(supérieure à 150m) dans le cadre des études scientifiques et de recherche menées sur le 

stockage des déchets nucléaires, la géothermie et les nappes pétrolifères (Edmunds et al., 

1985; Fontes et al., 1989; Pauwels et al., 1993; Aquilina et al., 1997; Beaucaire et al., 1999; 

Stober and Bucher, 1999; Aquilina et al., 2000; Gascoyne, 2004). Ces études mettent en 

évidence la présence d’eaux fortement minéralisées dont l’origine de la salinité, et plus 

spécialement des chlorures qui y sont associés, est âprement discutée. Hormis lorsque la 

circulation d’eau provient d’un milieu sédimentaire de type évaporitique, 4 types d’origines 

de la salinité sont suspectés suivant les études :  

• liée à l’hydrolyse de minéraux tels que la biotite (Edmunds et al., 1985) 

• liée à la circulation d’un fluide resté emprisonné dans certains micropores de la roche 

(Fontes et al., 1989; Gascoyne, 2004) 

• liée aux inclusions fluides, résidus du liquide à partir duquel se sont formés les 

minéraux (Nordstrom et al., 1985) 
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• liée à l’hydratation des minéraux de la roche conduisant à la concentration d’une eau 

marine par utilisation des molécules d’eau, indiquant un temps d’interaction eau / 

roche important (Bucher and Stober, 2000; Kullerud, 2000) 

Bien que les études soient nombreuses, le nombre de sites de recherche est relativement 

faible. La difficulté d’étude de ces milieux et les moyens nécessaires pour en réaliser la 

caractérisation sont probablement à l’origine du regroupements des études sur quelques sites 

extrêmement bien équipés (par exemple Stripa, Aspö, Soultz-sur-Forêts…). Malgré ces 

aspects logistiques, longtemps rédhibitoires, la caractérisation des aquifères plus superficiels 

(0-100m) des milieux cristallins semble aujourd’hui être un axe de recherche développé dans 

plusieurs équipes. Ainsi des travaux sont actuellement en cours par exemple en Scandinavie 

(Banks et al., 1998; Bockgard, 2004), en Suisse (Kilchmann et al., 2004), en Allemagne 

(Zoellmann et al., 2001) et aux Etats-Unis (Burton et al., 2002; Peters and Blum, 2003) mais 

aussi dans des milieux plus arides comme l’Afrique où l’approvisionnement en eau est un 

enjeu primordial (Nkotagu, 1996; Nkotagu, 1996; Rabemanana et al., 2005)2. En Bretagne, 

région de la présente étude, les travaux se sont principalement concentrés sur la zone altérée 

et les nappes d’altérites associées (source principale de l’alimentation en eau potable de la 

région) et sur le cycle de l’azote en rapport avec la pollution azotée diffuse à laquelle est 

sujette la zone (Pauwels et al., 1998; Dia et al., 2000; Pauwels et al., 2000; Pauwels et al., 

2001; Molénat et al., 2002; Molénat and Gascuel Odoux, 2002; Martin et al., 2004). Ces 

études qui identifient les processus biogéochimiques dans les nappes d’altérites mettent aussi, 

en évidence la nécessité de contraindre l’origine des eaux qui circulent dans les bassins 

versants et la possible compartimentation chimique des aquifères. L’existence de ressources 

souterraines profondes mises en évidence ces 15 dernières années, a permis la mise en place 

de programmes de recherche sur la partie fissurée de ces aquifères dans le but d’en 

contraindre le fonctionnement hydraulique dans un premier temps (Touchard, 1999; Le 

Borgne et al., 2004; Durand, 2005). Ces études mettent en avant l’importance de 

l’hétérogénéité des structures physiques dans les débits et la circulation de l’eau. L’objet du 

présent travail est de caractériser la géochimie de ces aquifères.  

Une difficulté majeure dans l’étude de la géochimie de ces milieux fracturés est la notion de 

réservoir hydrogéologique. Dans les aquifères à géométrie simple, les réservoirs 

correspondent souvent à des zones géographiquement bien délimitées où les processus 

                                                 
2 Liste non exhaustive 
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géochimiques sont clairement identifiés : zones de recharge, zones hydromorphes de bas de 

versant (interface avec les écosystèmes terrestres et eau de surface), partie captive d’une 

nappe. Dans les milieux homogènes, le bassin-versant est défini par la topographie et 

l’ensemble de flux provenant de cette zone, les différents réservoirs pourront être retrouvés. 

Dans les milieux fracturés, la présence de plis, la diversité des plans de schistosité et des 

directions et longueurs de fractures peuvent induire une origine de l’eau extérieure au bassin-

versant topographique (Winter et al., 2003). Dans ces cas de figure, l’eau peut provenir d’une 

zone géographiquement éloignée du site étudié (Aquilina et al., 2000; Mazurek, 2000). La 

chenalisation des fractures et leur connexion plus ou moins aléatoire, rendent difficile la 

localisation géographique précise du réservoir hydrogéologique : l’ensemble des fractures 

connectées à celle échantillonnée peuvent être considérées comme le réservoir. En effet, les 

fractures sont non seulement des zones de transfert de flux, mais aussi des milieux réactifs où 

la chimie des eaux peut être modifiée. On peut même imaginer que dans le réseau de fractures 

concerné il y ait plusieurs réservoirs hydrogéologiques qui se succèdent ou s’interceptent. La 

géométrie du réseau de fractures et les aléas de la connectivité entre ces dernières peuvent 

permettre l’existence de deux réservoirs spatialement proches et recoupés par le même puits. 

La caractérisation du réservoir hydrogéologique et plus précisément de sa zone de recharge en 

milieu fracturé nécessite des études complexes sur la connectivité des fractures et une 

prospection spatiale à grande échelle. 

Il existe une réelle déconnexion entre les études des nappes peu profondes (0-100m) axées sur 

la compréhension des circulations et la préservation des ressources souterraines, 

principalement face aux polluants tels que les nitrates ou les métaux et les études en milieu 

profond, dans le cadre des recherches sur la géothermie ou les déchets nucléaires. Dans ces 

dernières des eaux superficielles peuvent avoir été analysées dans le cadre du suivi global du 

site mais rarement interprétées (Bucher and Stober, 2000). Peu de données sont donc 

disponibles sur l’hydrochimie des aquifères fracturés hétérogènes peu profonds et 

spécialement dans leur partie profonde (50-100m), et d’une possible interconnexion avec les 

fluides minéralisés mis en évidence dans la littérature concernant l’étude des fluides de la 

croûte terrestre. 
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2 – Profil type des aquifères 

La présence de ces fissures, fractures et failles conduit à une hétérogénéité importante du 

milieu. L’évolution géologique conduit néanmoins à distinguer, de la surface vers la 

profondeur, 3 zones principales (Maréchal et al., 2003; Wyns et al., 2004; Van der Hoven et 

al., 2005) selon leur type de porosité, leur perméabilité et leur profondeur (Figure 7) : 

• la zone altérée sablo argileuse où se développe la nappe d’altérite (saprolites) 

• la zone fracturée ou de transition où peut exister une nappe de fissure 

• la zone non altérée (roche saine)  

La zone altérée sablo-argileuse s’étend généralement sur une épaisseur de quelques dizaines 

de mètres. La porosité et la perméabilité associée aux altérites sont très variables suivant la 

nature de la roche mère, le type d’altération et donc la proportion d’argiles. L’altération de la 

roche mère est le résultat de l’action combinée des conditions climatiques et de la circulation 

de l’eau dans le milieu. C’est une zone considérée comme capacitive : il s’y développe un 

aquifère continu mais de faible extension. Proche de la surface cette nappe peut réagir 

rapidement à un changement des conditions climatiques mais aussi aux apports naturels et /ou 

anthropiques de surface. Elle est donc naturellement sensible à toute forme de pollution de 

surface.  

Plus en profondeur les premiers stades du processus d’altération et le changement de volume 

de certains minéraux qui y est associé, conduisent à une fissuration intense des roches sur une 

50aine de mètres en moyenne. Ces fissures forment souvent un réseau sub-horizontal dans les 

granites mais sans direction préférentielle dans les roches plissées telles que le schiste. Au 

niveau hydraulique cette zone possède des capacités de stockage mais aussi de transfert des 

flux et est souvent celle où apparaissent les premiers débits significatifs. Les zones les plus 

densément fissurées peuvent être assimilées à un milieu poreux, les concentrations en solutés 

pouvant être considérées comme identiques dans la fracture et dans la matrice (fortement 

altérée dans cette zone) (Cook et al., 1996). Cette zone étant située plus en profondeur, les 

concentrations y sont souvent plus stables et des conditions physico-chimiques favorables à 

divers processus géochimiques peuvent s’y développer (Kelly, 1997). L’intensité de la 

fracturation est graduelle dans cette partie de l’aquifère et elle représente une transition entre 

la zone altérée et la roche saine sous-jacente. 



Partie I – Chapitre I  

 

- 18 - 

Dans la partie non altérée du socle l’ensemble des échelles de discontinuités du milieu est  

présent. Ainsi les fissures liées à la schistosité, à l’assemblage des grains ou des cristaux 

peuvent avoir une influence non négligeable sur les propriétés hydrauliques du milieu mais 

aussi sur les caractéristiques hydrochimiques. Ces fissures de petite taille mais souvent plus 

densément réparties (dans la couche de transition d’une fracture d’échelle supérieure par 

exemple) induisent une surface de contact eau/roche importante. De plus, comme les flux 

dans ces zones profondes sont considérés comme lents, l’eau peut rester longtemps au contact 

de cette surface d’interaction et y être chimiquement fortement influencée. La roche dans 

cette zone profonde est aussi recoupée par des fractures d’origine tectonique. Certaines de ces 

structures peuvent être en contact direct avec la zone altérée et/ou fissurée et ainsi constituer 

des zones préférentielles d’écoulement et/ou de stockage d’eau. Ces fractures d’origine 

tectonique qui peuvent être considérées comme le réservoir principal d’eau de cette zone, sont 

accompagnées de larges zones densément fissurées jouant très probablement un rôle non 

négligeable dans la géochimie des eaux .   

 

Figure 7 : Schéma simplifié des aquifères sur socle cristallin. D’après Wyns et al., 2004 
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3 – Echantillonnage 

Les piézomètres sont des systèmes de prélèvement verticaux, il est donc difficile 

d’échantillonner les fractures verticales ou subverticales par leur biais. Dans un milieu à forte 

anisotropie, les informations recueillies dans les piézomètres seront donc plutôt 

caractéristiques des flux horizontaux ou sub-horizontaux de l’aquifère (Cook et al., 2005). 

Bien que l’anisotropie d’un milieu puisse conduire à des caractéristiques hydrauliques 

différentes entre les deux directions préférentielles (Burton et al., 2002), la caractérisation des 

flux horizontaux dans les aquifères soumis à un pompage paraît suffisante, dans une première 

approche, car ce sont ces directions de flux qui semblent principalement sollicitées. 

Dans les milieux fracturés la difficulté d’échantillonnage provient de la présence de fractures 

multiples dans un même forage (Figure 8). Dans un puits, les fractures intersectées peuvent 

toutes être issues du même réservoir hydrogéologique (Figure 8a). Dans ce cas, quelle que 

soit la profondeur de l’échantillon, la composition de l’eau prélevée sera identique. Au 

contraire si le réservoir, et a fortiori les propriétés chimiques, des fractures intersectées est 

différent, l’eau prélevée à une profondeur donnée peut être le résultat d’un mélange entre ces 

deux compartiments (Figure 8b). La proportion de mélange entre les eaux provenant des 

différentes fractures de l’échantillon dépendra de la charge hydraulique de chacune (charge 

pouvant d’ailleurs varier en fonction de la période d’échantillonnage).  

 

Figure 8 : a) Schéma d’un puits intersectant deux fractures issues d’un même réservoir. b) Schéma 
d’un puits où deux fractures provenant de réservoirs différents sont intersectées. 

 

Il est possible de limiter les incertitudes de l’échantillonnage liées à la présence de ces 

fractures multiples par une caractérisation fine de la géométrie du puits. Le nombre de 
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fractures productrices présentes dans chaque puits peut être déduit du débit au soufflage 

réalisé lors du forage au marteau fond de trou. Il s’agit de relever à intervalles réguliers le 

débit dans le puits : l’apparition d’un saut de débit est reliée à l’existence d’une zone 

fracturée. Ces données permettent d’obtenir une première idée de la structure de l’aquifère au 

voisinage du puits bien que, souvent, peu d’informations hydrochimiques y soient associées et 

que les profondeurs indiquées restent approximatives. Une vision plus détaillée des fractures 

ou zones fracturées, de leur profondeur et leur chimie peut être obtenue à l’aide d’études 

diagraphiques fines. La Figure 9 présente le résultat d’une diagraphie réalisée sur le puits F28 

du site de Ploemeur. Le log diagraphique est la représentation graphique de la mesure en 

continu de différents paramètres dans un puits à l’aide d’une sonde multiparamètre (ici une 

sonde Idronaut®). Les paramètres déterminés dans cet exemple sont : la conductivité, la 

température, le pH, l’oxygène dissous, l’Eh et la pression (convertie en profondeur). Ces 

mesures permettant la caractérisation physico-chimique des eaux peuvent être couplées à des 

mesures hydrogéologiques telles que le débit (micro-moulinet) ou l’émission gamma des 

roches qui permet de distinguer différentes natures de roches.  

La compartimentation chimique du puits F28 a été étudiée dans deux situations distinctes : 

absence de pompage aux alentours du puits (hormis le pompage principal continu) (noté sp 

sur la figure pour « sans pompage ») et pompage dans un puits adjacent directement relié à 

F28 par une fracture commune (noté ap sur la figure pour « avec pompage »). En conditions 

ambiantes (sans pompage autre que le pompage principal) ce sont les fractures les plus 

profondes qui semblent contrôler la chimie de l’eau échantillonnée quelque que soit la 

profondeur. Les fractures plus superficielles (30 et 60m) s’individualisent lorsque les flux 

sont forcés par l’existence d’un pompage à proximité. Ainsi à profondeur identique mais en 

conditions de pompage différentes, l’eau échantillonnée peut présenter une chimie très 

variable.  

Le puits F28, exemple présenté ici, est le cas le plus complexe du site de Ploemeur, la 

majorité des autres puits échantillonnés présentent des caractéristiques chimiques identiques 

avec et sans pompage. Une étude diagraphique préliminaire permet de mieux contraindre la 

représentativité des échantillons prélevés par la suite. La réalisation de ces logs diagraphiques 

avant chaque prise d’échantillon serait idéale mais difficile à mettre en œuvre pour un suivi à 

grande échelle et fréquent. Par contre, la connaissance des gammes de conductivité associées 
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à chaque type de situations issues d’une première caractérisation complète du site permet, de 

manière simple, de contrôler la représentativité de l’échantillon prélevé.  

 

Figure 9 : Résultats de la diagraphie chimique réalisée sur le puits F28 (Ploemeur). L’indice sp 
représente les données sans pompage, ap celles avec pompage. 

 

La réalisation de ces diagraphies a aussi permis de mettre en évidence la possible influence de 

l’utilisation d’une pompe pour le prélèvement. Dans l’exemple de F28 le pompage permet 

d’individualiser des fractures auparavant masquées et favorise leur échantillonnage mais 

l’atteinte de l’état d’équilibre peut nécessiter une durée de pompage assez longue et il est 

difficile de vérifier l’atteinte de l’état d’équilibre sans diagraphies intermédiaires. Lors de la 

réalisation d’une purge (pompage à fort débit visant à renouveler l’eau du puits, recommandée 

dans les études hydrogéologiques en milieu poreux homogène) certains niveaux peuvent être 

plus sollicités que d’autres (de par leurs perméabilités différentielles) et ainsi provoquer un 

mélange dont les caractéristiques ne pourront pas être facilement établies. C’est pourquoi il a 

été choisi, dans cette étude, de ne pas réaliser de purge préalable et de prélever sans 

pompage à l’aide d’un système de type « bouteille Niskin » utilisé en océanographie : 

tube ouvert aux deux extrémités descendu à la profondeur désirée et fermé par envoi 
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d’un messager (poids) avant la remontée (préleveur de la société ISMA® description 

Partie II -Chapitre II -1.2). 

4 – Analyses chimiques 

Les paramètres physico-chimiques ont été mesurés directement sur le terrain à l’aide de 

sondes portatives. L’eau a filtrée à 0,2µm puis stockée dans des flacons en polypropylène 

rincés à l’acide puis à l’eau ultrapure (milliQ - 18MΩ) et acidifiés pour l’analyse des cations 

et traces. Les anions ont été analysés en chromatographie ionique (Dionex DX 100), les 

cations et traces en ICP-MS (HP 4500 - Bouhnik-Le Coz et al., 2001) et le carbone organique 

dissous (COT) à l’aide d’un analyseur de carbone (Shimadzu 5050 A - Petitjean et al., 2004) 

au laboratoire Géosciences Rennes. Les isotopes des sulfates ont été analysés au laboratoire 

d’analyse du BRGM. 

Les détails sur les méthodes d’analyses utilisés spécifiquement pour chaque site pourront être 

trouvés dans la partie  « matériel et méthode » de l’article associé au site (Partie I -Chapitre 

III). 
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Chapitre II – Processus redox en milieu fracturé : 

influence sur les concentrations en nitrates 

Le but principal des études hydrogéochimiques est de comprendre les processus et leur 

influence respective sur la composition chimique de l’eau. Cette composition est gouvernée 

par trois processus principaux (Figure 10) : 

• les processus érosifs : dissolution de la roche mère et échange avec les phases 

argileuses 

• les apports de surface : précipitations, dépôts secs et fertilisation 

• les processus microbiens : fortement dépendant des deux autres processus (apports de 

surface et érosion) mais aussi facteur de contrôle de ces derniers. Ces processus sont 

eux-mêmes gouvernés par les mécanismes évolutifs et génétiques qui contrôlent 

l’apparition ou l’évolution des communautés et des fonctions métaboliques 

bactériennes 

 

Figure 10 : Schéma des différentes interactions à l’origine de la composition chimique d’une eau. 
 

Les processus microbiens occupent une position centrale dans l’acquisition et l’évolution de 

la chimie des eaux. Alors que dans les écosystèmes de surface (tourbières, sols, …) leur 

présence et leur diversité sont admises, à plus grande profondeur et a fortiori dans les milieux 
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cristallins (pauvres en matière organique) la découverte de leur présence est plus récente 

(Chapelle, 2001). 

1 – Microbiologie en milieu fracturé 

L’étude de la biodiversité microbienne dans les nappes souterraines commence au début des 

années 80 dans le cadre des recherches sur l’évolution par dégradation microbienne des 

contaminations en hydrocarbures dans les aquifères peu profonds mais riches en carbone 

(nécessaire au développement de certaines pollutions bactériennes) (Wilson et al., 1983) ou 

de l’origine d’excès de CO2 dans les milieux souterrains profonds réputés oligotrophes 

(pauvres en nutriments) (Plummer et al., 1983; Chapelle et al., 1987; Krumholtz, 2000). Par 

exemple sur le site granitique à grande profondeur de Stripa (Norvège), des concentrations de 

l’ordre de 103 à 106 cellules bactériennes par millilitre ont été comptabilisées dans les eaux du 

site (Pedersen, 1997). Bien que quelques espèces eucaryotes (avec un vrai noyau où se situe 

l’ADN) comme des algues, des champignons ou des levures puissent être trouvées dans le 

milieu souterrain profond, le nombre d’individu est souvent faible et elles sont donc rarement 

étudiées (Chapelle, 2001). Il est désormais communément admis que les bactéries sont des 

espèces ubiquistes et capables de vivre et de survivre dans des environnements divers y 

compris dans des milieux aussi austères que la croûte terrestre (Frederikson and Onsott, 1996; 

Bekins, 2000). Dans les études en milieu cristallin, quelques genres de bactéries communes 

telles que Pseudomonas sp. ou Shewanella sp. ont été trouvées mais les analyses moléculaires 

mettent surtout en évidence l’existence d’un certain nombre d’espèces inconnues à ce jour 

(Pedersen, 1997). La découverte de ces nouvelles communautés bactériennes met souvent en 

évidence l’existence de mécanismes métaboliques non soupçonnés à ce jour (Krumholtz, 

2000). La majorité des espèces bactériennes vivant dans des milieux pauvres en matière 

organique sont autotrophes et utilisent les minéraux (sulfures, carbonates,…) comme source 

d’énergie, il a été mis en évidence dans des communautés bactériennes endémiques 

(spécifique au lieu étudié, ici Stripa) une utilisation de l’hydrogène produit dans ces milieux 

cristallins (hydrolyse radioactive de l’eau et réaction d’altération des minéraux) pour leur 

fonctionnement métabolique (Pedersen, 1997; Pedersen, 1999).  
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1.1 – Particularité du monde bactérien 

Les bactéries sont des organismes unicellulaires de structure relativement simple 

comparativement aux cellules eucaryotes des animaux et des plantes. Un brin unique d’ADN 

circulaire noyé dans un cytoplasme ceint par une membrane plus ou moins épaisse suivant les 

espèces constitue la base de leur structure (Figure 11). Contrairement au règne animal et 

végétal, les bactéries ne présentent pas de forte variabilité physique, il n’est pas possible de 

distinguer les espèces par leur morphologie. Les bactéries sont plutôt généralement classées 

selon leur métabolisme c’est-à-dire la source d’énergie qu’elles utilisent : 

• les hétérotrophes qui utilisent le carbone organique 

• les autotrophes qui ne nécessitent pas de source de carbone organique. On y distingue : 

o les phototrophes qui utilisent l’énergie lumineuse pour fixer le CO2 

o les lithotrophes ou chimiotrophes qui utilisent les autres minéraux 

Il existe aussi des bactéries dites mixotrophes qui peuvent alterner entre l’hétérotrophie et 

l’autotrophie suivant les conditions environnementales (Nealson and Stahl, 1997; Chapelle, 

2001). Cette plasticité métabolique est une des particularités du monde bactérien, elle est liée 

à la possibilité qu’ont les bactéries d’utiliser plusieurs accepteurs d’électrons dans leur chaîne 

respiratoire (chez les eucaryotes seul l’oxygène joue le rôle d’accepteur terminal d’électrons). 

La possibilité d’utiliser un accepteur d’électrons particulier (les nitrates par exemple) est 

induite par la présence de plasmides3 spécifiques du métabolisme de cette molécule. Ces 

informations génétiques, nécessaires au développement d’un nouveau métabolisme et à la 

survie de la bactérie peuvent être échangées d’une bactérie à une autre4 : c’est le transfert 

horizontal de gènes (Stahl and Tiedje, 2002).  

C’est cette plasticité métabolique qui permet la présence des bactéries dans des 

environnements extrêmes, leur grande faculté d’adaptation au changement du milieu et leur 

caractère ubiquiste. 

                                                 
3 petits brins d’ADN codant pour des protéines impliquées dans le métabolisme 
4 c’est d’ailleurs ce phénomène qui est, en partie, à l’origine des résistances bactériennes observées en milieux 
hospitalier 
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Figure 11 : Schéma d’une bactérie (d’après Abhyankar, 2005) 
 

Dans les aquifères les bactéries vivent principalement à proximité des minéraux créant des 

biofilms bactériens à leur surface mais des organismes libres peuvent aussi être trouvés dans 

l’eau (Figure 12) (Harvey and Barber, 1992; Little et al., 1997). Les biofilms sont des 

agrégats de cellules mortes et vivantes qui peuvent aller jusqu’à un mètre d’épaisseur pour des 

organismes ne mesurant que 1 à 2µm (Fagel, 2005). Dans le sol ou les aquifères, les bactéries 

ne colonisent pas uniquement les milieux très altérés où la fraction granulométrique est fine, 

elles peuvent aussi être présentes sur des blocs de dimensions plus importantes. Les 

communautés bactériennes peuvent d’ailleurs différer entre cette fraction fine altérée et la 

partie plus grossière des sédiments (Certini et al., 2004). La présence de ce biofilm bactérien 

peut modifier les conditions chimiques et oxydo-réductrices de la surface du minéral et 

maintenir des conditions complètement différentes de la zone environnante en ce qui concerne 

le pH, l’oxygène dissous et d’autres espèces dissoutes organiques ou inorganiques avec même 

possibilité d’y observer une véritable zonation (Figure 13) (Fagel, 2005). Ceci permet à des 

réactions qui n’auraient pu avoir lieu de trouver à proximité du biofilm les conditions 

nécessaires à leur initialisation. C’est pourquoi les zones où se développent ces regroupements 

de bactéries sont souvent le point de départ de la corrosion des minéraux ou au contraire de la 

précipitation de nouveaux cristaux (Little et al., 1997; Bennet et al., 2000; Schramm, 2003).  
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Figure 12 : Schéma et photos d’un biofilm bactérien de P. aeruginosa. D’après Dirk and Davies, 2005 
  

 

Figure 13 : Schéma d’un biofilm bactérien et de la zonation qui peut s’y développer. In Fagel, 2005 
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1.2 – Méthodes d’étude 

La méthode classique d’étude des bactéries consiste à réaliser des mises en culture. 

L’échantillon d’eau ou de roche à étudier (dilué, broyé si nécessaire) est mélangé ou épandu 

sur un milieu de culture solide ou liquide, où la population bactérienne va pouvoir croître. 

Ainsi la présence d’une bactérie unique sur ce milieu va permettre par division cellulaire 

(reproduction asexuée) la constitution d’un amas de bactéries toutes identiques à la bactérie 

originelle : ces amas sont donc appelés des clones. Si seules certaines espèces doivent être 

étudiées le milieu pourra être adapté de façon à ne permettre la croissance que de certaines 

espèces bactériennes (isolement) en ajustant la composition des milieux de culture (absence 

de glucose par exemple pour favoriser uniquement les espèces qui ne sont pas inféodées à la 

présence de cette molécule). Une fois l’incubation réalisée (3 à 8 semaines) il est possible 

d’identifier les bactéries, après prélèvement dans les clones, par leur physiologie (résistante 

ou pas à certains antibiotiques par exemple), par analyse chimique de certains de leurs 

composants cellulaires ou par étude de leur ADN. Il existe même des kits commerciaux 

permettant  directement cette identification des bactéries sur leurs caractères physiologiques 

(Biolog, API-Tests) (Barns and Nierzwicki-Bauer, 1997).  

La mise en évidence de l’existence de bactéries potentiellement viables in situ, mais non 

revivifiables et cultivables en laboratoire, a nécessité la mise en place de techniques qui ne 

sont pas basées uniquement sur la mise en culture (Barns and Nierzwicki-Bauer, 1997). En 

effet, on estime à uniquement 0,001 à 15% la proportion de bactéries pouvant être mise en 

culture (Alexander, 1977; Amman, 1995; Pedersen, 1997). Des techniques moléculaires 

permettant l’identification des bactéries sans mise en culture directe sont donc aujourd’hui 

privilégiées. 

La méthode moléculaire la plus courante et la plus connue est la PCR : Polymerization Chain 

Reactor utilisée pour le séquençage de gènes (Saiki et al., 1988). Cette méthode permet 

d’isoler une partie d’ADN particulière (gènes codant pour l’ARN ribosomique5 dans le cas 

des études en microbiologie) et l’amplifier à partir d’une solution d’ADN extraite des cellules. 

L’ADN peut ensuite être séquencé directement, il peut aussi être inséré dans des plasmides 

d’E. coli. Ces bactéries sont ensuite mises en cultures, la présence du gène dans le plasmide 

va provoquer la production de la molécule pour lequel il code (ARN 16S dans ce cas). Produit 

                                                 
5 Ribosome : organite cellulaire permettant la traduction de l’ARN (issu de l’ADN) en protéines 
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en grande quantité cette molécule pourra ensuite être analysée par séquençage ou technique de 

migration sur gel d’électrophorèse. 

D’autres méthodes sont basées sur le marquage isotopique ou fluorescent d’une partie d’ADN 

particulière, sur l’observation directe en microscopie électronique ou sur la forte variabilité 

des lipides de la membrane cellulaire (Barns and Nierzwicki-Bauer, 1997). 

La caractérisation des populations bactériennes impliquées dans les processus 

biogéochimiques du cycle de l’azote et de leur diversité est actuellement un sujet de recherche 

dans les aquifères pollués (Röling et al., 2001) mais aussi dans les aquifères fracturés 

hétérogènes comme celui de Kerbernez (29) où de nouvelles méthodes d’identification 

(métaproteonic) sont mises en œuvre sur des échantillons d’ADN prélevés sur le terrain 

(Bougon, N, thèse en cours). 

1.3 – Métabolisme des bactéries et processus redox 

Le terme métabolisme regroupe l’ensemble complexe des réactions énergétiques permettant à 

la cellule de vivre. On distingue le catabolisme à l’origine de la destruction de molécules pour 

la production d’énergie et l’anabolisme qui, au contraire consomme l’énergie pour la 

construction de molécules organiques. Dans tout organisme vivant, l’énergie est stockée sous 

la forme de molécules d’ATP (adénosine- tri - phosphate) qui, par perte d’un groupement 

phosphate, libère de l’énergie utilisable par une autre réaction. La production de ces 

molécules d’ATP et, donc, le stockage d’énergie, est contrôlée par une chaîne de molécules de 

transport d’électrons, souvent transmembranaires, qui réalisent une succession de réactions 

d’oxydo-réduction : dans ce type de réaction chimique, les électrons sont transférés d’un 

donneur d’électrons vers un accepteur (Figure 14). C’est à ce niveau de leur métabolisme que 

les bactéries influent le plus sur leur environnement. En effet, elles vont chercher ces 

donneurs et accepteurs d’électrons dans le milieu pour alimenter leur chaîne de transfert 

d’électrons (Figure 15). Elles sont capables d’absorber certains éléments comme les sulfates 

et la matière organique, les réactions peuvent donc avoir lieu dans ce cas à l’intérieur du 

cytoplasme de la cellule bactérienne. Si les composés sont de taille trop importante ou ne 
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peuvent passer la barrière que constitue la membrane ils peuvent tout de même être utilisés 

par le biais d’enzymes6 membranaires voire extra-cellulaires. 

 

Figure 14 : Rappel de vocabulaire sur les oxydo-réductions 
 

 

Figure 15 : Représentation schématique de la respiration sulfatée chez Desulfovibrio (d’après Matias 
et al., 2005) 

 

                                                 
6 Protéines possédant un site actif permettant de transformer le substrat dont elles sont spécifiques : 
oxydoreductases pour les transferts d’électrons, ligases pour la création de liaisons entre molécules, hydrolases 
… 
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2 – Séquence des réactions redox dans les eaux 

souterraines naturelles 

Les bactéries pour produire de l’énergie et entretenir leur métabolisme catalysent les 

changements d’état d’oxydation de différentes espèces chimiques qui peuvent fortement 

influer sur la composition chimique des eaux souterraines. Les bactéries ont ainsi un impact 

fort sur les cycles de O, C, N, S, Fe et Mn en accélérant un grand nombre de réactions ayant 

lieu dans le milieu naturel (Figure 16) (Chapelle, 2001; Weber et al., 2001; Lin et al., 2003; 

Reyes-Avila et al., 2004). L’étude de la répartition et de l’évolution des concentrations de ces 

éléments permet donc non seulement de contraindre les conditions redox du milieu, mais 

aussi de caractériser la population bactérienne présente. Cette relation entre la composition 

géochimique des eaux souterraines et la présence des communautés bactériennes est 

maintenant clairement établie (Bekins, 2000; Bennet et al., 2000). Ainsi, bien qu’il existe des 

analyses directes des populations et de la diversité microbienne, il est possible au travers 

d’études géochimiques de mettre en évidence leur présence et surtout leur activité 

(Thorstenson et al., 1979; Chapelle, 2001). 

 

Figure 16 : Implications des bactéries sur les cycles des espèces redox principales (O, N, C, S). 
D’après Berner, 1980 in Fagel, 2005 

 

Les réactions d’oxydo-réductions ne peuvent avoir lieu que dans un ordre fixé par l’énergie 

libre (ΔG0) fournie par la réaction : selon les principes de la thermodynamique les réactions 

les plus exergoniques (produisant le plus d’énergie) sont favorisées dans le milieu. Par 
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exemple dans l’eau de mer les sulfates (oxydant moyen) présents pourtant en grande quantité 

ne sont réduits que lorsque aucun autre oxydant n’est disponible (par exemple absence 

d’oxygène ou de nitrate). Dans les milieux naturels et les eaux souterraines le réducteur le 

plus fort et présent en plus grande quantité est la matière organique. Il existe donc une 

séquence de réduction de la matière organique avec une succession de réactions d’oxydation 

allant de la plus exergonique à la moins énergétique appelée séquence diagénétique ou 

séquence redox, qui définit l’ordre de consommation des oxydants potentiels (Figure 17) : O2, 

NO3, Mn, Fe, SO4 et la matière organique elle-même. Dans les eaux souterraines l’existence 

de cette séquence de réactions d’oxydo-réduction conduit à la formation de zones distinctes 

où la composition chimique et le potentiel redox sont significativement différents d’une zone 

à l’autre (Lovley et al., 1994). 

 

Figure 17 : Cycle biogéochimique : pour oxyder la matière organique qui sert ensuite à la 
construction des organismes, il faut un oxydant. L’échelle de droite représente l’énergie libérée par la 

réaction entre la matière organique et l’oxydant étudié. d’après Stumm and Morgan, 1996 
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2.1 – Les réactions 

Classiquement la séquence redox est définie comme la succession de 5 réactions : 

• la respiration (O2) (-502 kJ/mol) 

OHCOOOCH 2222 +→+  

Équation 1 

Réaction commune à  tout le règne vivant. Toutes les formes de matière organique ne 

sont pas identiques face à l’oxydation ainsi la matière organique sous la forme 

« charbon » est considérée comme peu réactive. Dans les milieux riches en matière 

organique (tourbières) tout l’oxygène peut être consommé en quelques centimètres 

alors que dans des milieux plus minéraux (milieux cristallins) de l’oxygène peut être 

trouvé à grande profondeur. 

• la dénitrification (NO3) (-448 kJ/mol) 

−− +++→+ 322232 42345 HCONOHCONOOCH  

Équation 2 

La dénitrification a lieu dès que la concentration en oxygène est assez basse pour 

permettre la création de microsites où la molécule est absente. Un grand nombre de 

bactéries sont capables de réaliser la dénitrification et leur diversité n’est pas encore 

établie.  

• La réduction du fer et du manganèse (Fe, Mn) (-205 et -349 kJ/mol) 

OHHCOFeCOHOFeOCH

HCOMnCOOHMnOCH

23
2

2322

3
2

2222

44342

42320

++→+++

→+++
−++

−+

 

Équation 3 

Ces éléments chimiques sont oxydés lors des stades précédents de la séquence 

(oxydation biologique pour Mn, chimique pour Fe). Leur réduction est purement 

chimique dans le cas du manganèse et biologiquement catalysée par Schewanella 

putrefaciens pour le fer.  
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• La réduction des sulfates (SO4) (-77 kJ/mol) 

SHHCOSOOCH 23
2

42 22 +→+ −−  

Équation 4 

C’est la réduction dissimilatrice des sulfates (à opposer à l’assimilation des sulfates), 

elle conduit à la précipitation de sulfures lorsque l’H2S se combine avec des métaux. 

Cette réaction est purement biologique et catalysée par les bactéries sulfato-réductrices 

telles que Desulfovibrio sp. et Desulfobacter sp. Plutôt rare dans les eaux douces car 

les concentrations en sulfates sont relativement faibles dans la plupart des milieux. 

• La méthanogénèse (CO2) (-58 kJ/mol) 

4222 CHCOOCH +→  

Équation 5 

Catalysé par des bactéries telles que Methanobacter sp. et Methanococcus sp. c’est 

une réaction complexe qui n’a lieu que dans des milieux extrêmement réducteurs. 

La majorité de ces réactions chimiques est catalysée par des bactéries, cette séquence a donc 

lieu en parallèle d’une succession de communautés bactériennes : hétérotrophes aérobies, 

dénitrifiantes, sulfato-réductrices et méthanogènes.  

Dans un contexte théorique l’évolution relative des concentrations des éléments dans le 

temps, ou l’espace, est donc définie par l’ensemble des réactions de cette séquence (Figure 

18). La succession des réactions géochimiques d’oxydation de la matière organique est plus 

qu’une simple théorie basée sur la thermodynamique, elle a été à plusieurs reprises mise 

clairement en évidence dans les milieux souterrains (Champ et al., 1979; Berner, 1981; 

Chapelle et al., 1995; Stumm and Morgan, 1996). Ces différentes réactions entraînent des 

variations de concentrations drastiques pour certains éléments et entraînent un changement 

important des caractéristiques physico-chimiques du milieu. L’impact des contaminations 

locales, par les hydrocarbures ou les nitrates par exemple, sur les conditions oxydo-

réductrices des eaux souterraines est un enjeu des recherches actuelles (Postma et al., 1991; 

Bennet et al., 2000; Goody et al., 2002; Puckett and Cowdery, 2002; Massmann et al., 2004; 

Ryu et al., 2004. L’apparition sur ces sites de conditions physico-chimiques « anormales » 

peut favoriser l’apparition de processus de dénitrification (plutôt bénéfiques pour le milieu 
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naturel) mais aussi la solubilisation de métaux lourds ou la formation d’H2S acidifiant le 

milieu.  

 

Figure 18 : Evolution des concentrations des différents ions impliqués dans la séquence de réduction 
de la matière organique 

 

Le processus d’oxydo-réduction de la matière organique et la séquence qui en découle, bien 

que d’importance majeure, n’explique pas toujours à lui-seul, la géochimie des eaux étudiées. 

Dans le milieu naturel d’autres composés peuvent être oxydés : les sulfures, le manganèse… 

Les cinétiques chimiques d’équilibre eau/minéral, la stabilité des molécules organiques et des 

métaux lourds suivant le pH par exemple sont aussi à l’origine de la composition chimique 

des eaux. Il convient donc, si un doute existe, de ne pas ce limiter aux processus d’oxydo-

réduction et de rechercher au niveau des cycles biogéochimiques des éléments concernés si 

d’autres réactions ne peuvent interagir avec les espèces chimiques liées à l’oxydation de la 

matière organique. 

2.2 – La dénitrification 

Dans l’ensemble des réactions présentées précédemment, une fait actuellement l’objet 

d’études plus poussées : la dénitrification. En effet dans le contexte global de la pollution 

azotée des cours d’eau en milieu agricole et ses conséquences (problème de potabilité, marées 

vertes) la caractérisation des réactions chimiques et/ou biologiques permettant d’aboutir à une 

meilleure gestion de la concentration en nitrates est un enjeu de premier ordre. 
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Les réactions principales du cycle de l’azote dans le milieu naturel et en particulier dans les 

sols agricoles sont actuellement bien contraintes (Figure 19 –Paul and Clark, 1989). Dans ce 

cycle global normalement naturellement régulé, les apports par le biais des fertilisants 

provoquent une augmentation de l’importance du pool nitrate (NO3) (engrais chimiques) ou 

de celui de l’azote ammoniacal (NH3) (fertilisations organiques). L’azote ammoniacal NH3 

n’est pas une forme très stable en présence d’oxygène et il est rapidement oxydé en nitrate 

NO3 (Paul and Clark, 1989). L’assimilation par les cultures en pleine croissance devrait 

compenser ce déséquilibre induit par les apports anthropiques azotés, or il arrive, 

fréquemment, que ces apports soient supérieurs à la demande des cultures ou que le lessivage 

ait lieu plus rapidement que prévu (pluie juste après épandage). Un pool d’azote excédentaire 

potentiellement lessivable vers les nappes souterraines est souvent présent dans les sols 

agricoles. Les différentes possibilités de réduction des teneurs en nitrates dans le milieu sont 

donc actuellement étudiées au travers de la connaissance de cycle de l’azote de façon à gérer 

au mieux les ressources d’eau potable naturelle par la protection, la favorisation ou la création 

de zones actives de dénitrification. 

 

Figure 19 : Cycle simplifié de l’azote. En ovale les formes gazeuses, dans les carrés les formes 
dissoutes ou solide (Norga). 

 

L’ensemble des réactions et processus permettant une diminution de la concentration en 

nitrates dans le milieu (à l’exception de la dilution physique par une masse d’eau sans nitrate) 

est souvent regroupé sous le terme générique de dénitrification au sens large. La 

dénitrification sensus stricto correspond à la réduction chimique des nitrates conduisant à la 
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sortie de l’azote du système sous forme gazeuse. Mais divers processus biogéochimiques 

peuvent amener une diminution de la concentration en nitrates comme la réduction chimique 

ou la respiration azotée réalisée par certaines bactéries. Suivant le type de réaction, le donneur 

d’électrons, le type de transfert d’énergie et la forme finale de l’azote, plusieurs types de 

réduction et de dénitrification peuvent être définies (Figure 20) (Cole, 1988; Paul and Clark, 

1989; Moreno-Vivian and Ferguson, 1998). 

 

Figure 20 : Schéma synthétique de l’ensemble des types de réductions des nitrates dans le milieu 
naturel 

 

2.2.1 – La réduction assimilatrice ou « assimilation ».  

Il s’agit du simple mécanisme d’ingestion ou d’absorption par les plantes, les champignons, 

les cyanobactéries ou les bactéries des nitrates pour la production d’azote organique 

(protéines) et donc leur croissance (appelé aussi processus d’immobilisation). L’énergie 

produite est donc convertie en matière organique. Nécessitant souvent une transformation 

préliminaire en ammonium pour faciliter son absorption (Sprent, 1987; Tiedje, 1988), ce 

processus n’est pas la voie majoritaire de la réduction des concentrations en nitrates dans le 

milieu (Seitzinger et al., 1993; Lefebvre, 2003). Dans ce cas il n’y a pas de perte réelle 
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d’azote dans le système d’où la dénomination de processus d’immobilisation : à la mort de 

l’organisme l’azote stocké sous forme organique sera re-minéralisé et ré-entrera dans le cycle 

global de l’azote et pourra devenir à nouveau potentiellement lessivable (sauf en cas 

d’exportation des plantes). Ce processus permet tout de même de limiter grandement le 

lessivage de l’azote vers la nappe. 

2.2.2 – La réduction dissimilatrice 

La réduction dissimilatrice consiste pour l’organisme qui la réalise, à récupérer directement 

l’énergie produite par la réduction des nitrates pour son fonctionnement (respiration) ou des 

réactions biogéochimiques (oxydo-réduction). Suivant l’utilisation qui sera faite de cette 

énergie on peut distinguer deux types de réduction : 

2.2.2.1 – La DNRA (Dissimilatory Nitrate Reduction to Ammonium) 

La réduction dissimilatrice des nitrates en ammonium n’est pas considérée réellement comme 

de la dénitrification (Knowles, 1982). Dans un premier temps cette réaction apparaît comme 

un puits d’électrons ne permettant pas de production d’énergie pour la cellule (Fazzolari et al., 

1990) bien que le couplage d’enzyme permettant la DNRA et la production d’ATP ait pu être 

mis en évidence (Brunet and Garcia-Gil, 1996). Cette réaction, tout comme l’assimilation, ne 

permet pas non plus de perte réelle d’azote pour le milieu (Lefebvre, 2003). Cette réaction 

nécessite une absence permanente d’oxygène et a été étudiée en milieu côtier ou estuarien 

(Cole and Brown, 1980; Bonnin et al., 1998; Soonmo and Gardner, 2002) mais aussi dans des 

aquifères (Brunet and Garcia-Gil, 1996; Schürmann et al., 2003; Revsbech et al., 2005). Il 

peut être difficile de faire la part entre cette réduction dissimilatrice et l’hydrolyse des 

protéines qui produit aussi de l’ammonium dans le milieu. 

2.2.2.2 – La respiration azotée ou dénitrification s.s. 

La dénitrification ou respiration azotée  permet aux bactéries de « respirer » c’est-à-dire de 

produire l’énergie nécessaire (ATP) au fonctionnement de leurs cellules lorsque l’oxygène 

vient à manquer (Knowles, 1982; Tiedje, 1988; Seitzinger et al., 1993). La dénitrification 

conduit à une perte réelle d’azote dans le milieu sous forme gazeuse (N2) et est donc le 

mécanisme qui doit être favorisé pour la préservation du milieu (Strebel et al., 1990). La 

dénitrification dissimilatrice est un ensemble de réactions où les nitrates sont réduits par 

étapes (NO2, NO puis N2O et N2). Le N2O (protoxyde d’azote) et le NO (monoxyde d’azote), 
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composés intermédiaires de la réaction, sont de puissants gaz à effet de serre. L’enjeu actuel 

de l’optimisation des processus de dénitrification industriels ou naturels est de limiter la 

production, ou tout du moins la libération, de ces composés vers l’atmosphère. L’ensemble 

des réactions qui ont lieu pour aboutir à la formation d’azote atmosphérique (N2) peut être 

résumé à une simple équation bilan d’oxydo-réduction où les différentes étapes sont omises. 

Dans un milieu où l’oxygène est présent, c’est cette molécule qui présente le plus fort pouvoir 

oxydant, l’oxydation par les nitrates d’un composé ne peut donc avoir lieu que dans des 

conditions anaérobies (pauvres voire sans oxygène). L’oxygène étant un fort oxydant, les 

réactions d’oxydo-réduction avec les nitrates comme oxydant (dénitrification), ne peuvent 

donc avoir lieu que dans les milieux à faible concentration en oxygène (Mariotti, 1986; 

Bennet et al., 2000). Suivant la molécule oxydée dans la réaction (organique ou minérale) 

deux sous-types de dénitrifications dissimilatrices peuvent être décrits : 

• la dénitrification hétérotrophe : les nitrates oxydent directement la matière 

organique à la place de l’oxygène absent : c’est la respiration azotée type (Équation 1) 

réalisée chez certaines bactéries telles que Pseudomonas sp., Agrobacterium sp., 

Alcaligenes sp., … (Gamble et al., 1977). Les études récentes tendent à montrer que le 

gène permettant la dénitrification est largement répandu dans les populations 

bactériennes en milieu naturel (Gamble et al., 1977; Tiedje, 1988; Philippot and 

Hallin, 2005). Cette réaction nécessitant des conditions anaérobies et la présence de 

matière organique, est courante dans les milieux hydromorphes tels que les fonds de 

vallées, les tourbières et dans certaines nappes phréatiques, riches en carbone 

organique, captives ou profondes. 

OHNCOHNOOCH 25
7

25
2

25
4

35
4

2 ++→++ +−  

Équation 2 

• la dénitrification autotrophe : en absence de matière organique, certaines phases 

minérales, comme les sulfures, peuvent être oxydées par les nitrates par simple 

réaction chimique d’oxydo-réduction. Bien que thermodynamiquement viable c’est un 

processus lent sans la présence d’un catalyseur biologique (Reyes-Avila et al., 2004). 

Ainsi certaines espèces de bactéries telles que Thiobacillus denitrificans en conditions 

anaérobies catalysent la réaction de réduction de nitrates par l’oxydation du soufre de 

la pyrite (FeS2) de façon à récupérer l’énergie de la réaction (Équation 6- Kölle et al., 

1985). Ces phases sulfurées sont souvent des minéraux accessoires présents en grande 
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quantité dans les fractures des roches cristallines telle que le schiste et le granite. 

L’évolution des concentrations en nitrates et sulfates observée dans de tels milieux  est 

souvent attribuée à ce processus biogéochimique (Mariotti, 1986; Postma et al., 1991; 

Korom, 1992; Böhlke and Denver, 1995; Pauwels et al., 1998; Pauwels et al., 2000; 

Puckett and Cowdery, 2002; Grimaldi et al., 2004) 

+−+− +++→++ 2
2

2
4232 5FeO2H10SO7N4H14NO5FeS  

Équation 6 

Le fer ferreux (Fe2+) en solution (tel que produit lors de l’oxydation de la pyrite ou 

issu d’autres réactions de dissolution,…) peut, lui aussi, être réduit par les nitrates 

selon les termes de l’Équation 7. Les bactéries permettant la catalyse de cette oxydo-

réduction sont peu connues (Straub et al., 1996; Weber et al., 2001). 

+−+ ++→++ 18HN10Fe(OH)O24H2NO10Fe 2323
2  

Équation 7 

Communément c’est le soufre des sulfures qui est considéré comme réducteur des 

nitrates or dans le cas de la pyrite (FeS2) le fer est lui aussi potentiellement réducteur. 

Accélérée par la présence de bactéries quelque peu différentes de celles qui oxydent le 

soufre (Thiobacillus ferooxidans et Leptospirillum sp), la réduction des nitrates est 

accompagnée par une augmentation de la teneur en sulfates (proportions quasi 

identiques) du milieu et la précipitation du fer. Contrairement à l’oxydation du soufre, 

l’oxydation du fer conduit à une acidification du milieu par production de protons 

(Équation 8- Nordstrom and Southam, 1997; Moncaster et al., 2000) 

+−− +++→++ 10H15NSO2010Fe(OH)O20H30NO10FeS 2
2

43232  

Équation 8 

Enfin le fer à valence zéro (Fe0) semble lui aussi pouvoir être un réducteur important 

des nitrates (Devlin et al., 2000; Yang and Lee, 2005). Actuellement en cours d’étude, 

la réaction globale, les possibles étapes, une éventuelle influence biologique et sa 

possible existence en milieu naturel ne sont pas encore complètement contraintes.
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Chapitre III – Hydrobiogéochimie des aquifères 

fracturés hétérogènes bretons 

Le chapitre suivant présente les travaux et résultats principaux concernant la géochimie et 

l’hydrochimie, obtenus sur deux sites en milieu fracturé hétérogène. De plus, sur ces sites la 

pression anthropique est assez forte avec l’existence de pompage d’alimentation en eau 

potable. Les études se sont donc attachées dans un premier temps à la caractérisation 

géochimique des aquifères et sa relation avec les propriétés intrinsèques du milieu. Pour 

chaque site l’influence du pompage a ensuite été contrainte comme constituant une 

perturbation du transfert physique de l’eau dans le milieu. Ces résultats sont présentés sous la 

forme de deux publications : 

- une sur le site de Betton (soumis à Biogeochemistry) : « physical and 

biogeochemical processes related to heterogeneity of a shallow aquifer in 

crystalline-rocks »  où l’influence de l’hétérogénéité de la zone altérée sur la 

circulation et les caractéristiques géochimiques des eaux sont mises en 

évidence. 

- une sur le site de Ploemeur  (accepté dans Applied Geochemistry): « Oxido-

reduction sequence related to flux variations of groundwater from a fractured 

basement aquifer (Ploemeur area, France) » où sont mises en évidence les 

réactions biogéochimiques et leur distribution spatiale ainsi que l’influence 

d’un pompage continu depuis plus de 15 ans sur les processus 

hydrobiogéochimiques. 

Pour chaque site sont proposés un résumé de l’article, l’article lui–même et une discussion sur 

les perspectives et futures recherches découlant de l’étude du site. 
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1 – Betton (35) 

1.1 – Résumé de l’article présenté 

Les études préliminaires réalisées sur le site du Vau-Reuzé ont mis en évidence l’existence 

d’une zone de flux préférentiel orientée N60. De façon à caractériser cette hétérogénéité et 

son influence sur les flux et la géochimie du site, une étude a été réalisée au cours de l’année 

hydrologique 2003-2004 concomitante de la reprise du pompage dans la zone altérée. 

Les résultats majeurs de cette étude sont au nombre de 3 : 

• une forte hétérogénéité hydrochimique spatiale à relier à des processus physiques : les 

puits alignés sur la zone de flux préférentiel, mise en évidence par l’étude 

hydrogéologique (Pz1, Pz3 et le puits exploité –article figure 1 et Figure 21), 

présentent des concentrations en anions et cations majeurs (NO3 et SO4 exceptés pour 

Pz1) similaires et plus élevées que les autres points du site. Les concentrations 

observées sont classiques pour un milieu agricole à intensification moyenne, dans le 

massif armoricain. A l’est de la zone, Pz4 échantillonne une eau faiblement 

minéralisée (article Fig. 3). L’origine de cette faible minéralisation est attribuée à 

l’hétérogénéité des flux dans la zone non saturée. Au niveau de ces puits, le transfert 

depuis la surface vers la limite de l’horizon altéré est rapide, limitant les interactions 

eau-roche et conduisant à de faibles concentrations des éléments du sol. La présence 

d’une zone de mélange entre les eaux plus ou moins minéralisées est mise en évidence 

au niveau de la chimie de Pz2 qui présente des concentrations intermédiaires. 

• un cycle de l’azote actif : au niveau de Pz1 et Pz2, les analyses hydrochimiques et 

isotopiques mettent en évidence l’existence d’une dénitrification. Dans Pz2, seule une 

dénitrification autotrophe par oxydation des sulfures semble exister alors qu’au niveau 

de Pz1 dont la concentration en nitrates initiale est assimilée à celle observée en Pz3 

géochimiquement semblable, un processus de dénitrification autotrophe seul ne 

permet pas d’expliquer la perte observée (concentration en sulfates inférieure à celle 

attendue dans le cas de ce type de réaction). Au niveau de ce point, d’autres processus 

tels qu’une dilution ou une dénitrification hétérotrophe doivent expliquer les 

concentrations en nitrates observées.  
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• un arrêt des processus de dénitrification et une intensification des processus de 

mélange après la reprise du pompage : au niveau de Pz1, la disparition du processus de 

dénitrification est associée à une baisse du niveau piézométrique. Les fluctuations de 

nappe saisonnières naturelles peuvent expliquer la baisse observée, mais Pz1 situé sur 

la ligne de flux préférentiel est sensible à toute variation de débit au niveau du puits 

exploité (article, Fig. 2). Il est probable que le pompage continu dans la nappe 

d’altérites empêche, au niveau de ce puits, la remontée du niveau piézométrique et la 

dénitrification par le maintien d’un milieu riche en oxygène. La reprise du pompage 

semble privilégier les flux horizontaux dans la zone d’influence avec la mise en 

évidence d’un mélange au niveau de Pz4 qui semble « contaminé » par de l’eau 

fortement influencée par les activités anthropiques de type Pz3. 

 

Figure 21 : Site du Vau-Reuzé avec puits peu profonds (10-15m) et profonds (100m) 
 

Cette étude met en évidence que l’hétérogénéité physique du milieu est un véritable facteur de 

contrôle de l’acquisition de la qualité chimique des eaux circulant dans le bassin-versant. 

Ainsi le transfert et le temps de résidence de l’eau dans la zone non saturée, liés à la structure 

physique de celle-ci, contrôlent la possible influence de l’évapotranspiration et des apports 

anthropiques de surface sur la qualité chimique de l’eau. Cette même hétérogénéité des flux 

impliquant l’existence de chemins préférentiels est aussi un paramètre essentiel contrôlant les 

possibilités de mélange entre différents types d’eau. Lors de la mise en exploitation du site, le 

pompage implique une redistribution des flux favorisant les mélanges et un changement des 

conditions oxydo-réductrices de certaines zones de l’aquifère. Le forçage anthropique prend 
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donc l’ascendant sur les facteurs de contrôles physiques naturels liés à l’hétérogénéité du 

milieu ou modifie directement ces contrôles physiques. 

1.2 – Physical and biogeochemical processes related to 

heterogeneity of a shallow aquifer in crystalline-rocks  
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1.3 – Perspectives 

La perte de la capacité dénitrifiante de l’horizon altéré lié à la mise en place du pompage ne 

pose pas de problème particulier (actuellement) pour l’exploitation du site en eau potable. En 

effet, l’existence à grande profondeur d’une ressource en eau exempte de nitrates permet la 

dilution des eaux fortement anthropiques et donc l’acheminement d’une eau répondant aux 

normes de qualité dans le réseau d’eau potable. Au niveau environnemental, il s’agit tout de 

même d’une modification du milieu avec un changement de conditions oxydo-réductrices 

dans certaines zones. Bien que le ruisseau et la tourbière situés en fond de vallée semblent 

déconnectés de l’aquifère exploité, une possible influence des modifications chimiques de 

l’aquifère sur ces derniers ne peut être exclue (Geoarmor, 2000).  

Comme attendu dans le cadre d’une séquence redox classique en profondeur, l’eau pompée à 

109 m de profondeur sur le site a une concentration faible en nitrates permettant la dilution 

des eaux de surface. A l’opposé, les concentrations observées en chlorures (150 à 200mg/L) et 

en sulfates (100mg/L) sont plutôt exceptionnelles pour des aquifères bretons. De façon à 

mieux connaître l’origine de la forte salinité de cette eau, une analyse de 14C a été réalisée. 

Les résultats indiquent un âge ancien d’environ 10400 ans (Geoarmor, 2002). Cet âge peut 

être considéré comme l’âge minimal de l’eau, des mélanges et dilutions par les circulations 

d’eau postérieures ayant pu avoir lieu. 3 piézomètres de même profondeur ont été implantés 

sur le site pour l’étude de cette masse d’eau profonde et ancienne (Figure 21). L’hétérogénéité 

présente dans l’horizon altéré et mise en évidence dans l’article précédent, semble aussi à 

cette profondeur un paramètre important dans le contrôle de la chimie des eaux. Alors qu’un 

des nouveaux puits (Pz6) présente une conductivité de plus de 2000µS.cm-1 et des 

concentrations dépassant les 600mg/L en chlorures, les deux autres puits présentent des 

concentrations moindres ne dépassant pas les 150mg/L en chlorures. L’analyse de l’eau 

prélevée au niveau de Pz6 a permis de mieux caractériser cette forte salinité et d’en rechercher 

l’origine :  

• interaction prolongée eau/roche liée à une circulation lente de l’eau dans le milieu et la 

dissolution des minéraux ? 

• influence des inclusions fluides (liquides emprisonnés dans les minéraux lors de leur 

formation et pouvant présenter des salinités très élevées jusqu’à 25 ‰ - Nordstrom et 

al., 1989) ? 
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• influence de la microporosité des roches ? Un fluide météorique ou une eau de mer 

liée à une transgression a rempli l’ensemble de la macro (fractures) et microporosité 

de la roche. Suivant la vitesse de circulation dans la macroporosité  le fluide en 

circulation peut être soit identique à celui de la microporosité (circulation faible) soit 

plus ou moins influencé par cette microporosité.  

Les résultats de l’analyse du δ11B indiquent une origine marine de cette eau : valeur mesurée 

de +33,2‰, soit un mélange entre une eau de mer (+39,5‰) avec une légère contribution des 

interactions eau/roche qui sont caractérisées par des valeurs faibles (Vengosh and Spivack, 

1999). Il semble donc que la dernière hypothèse (microporosité) soit à privilégier dans ce cas 

avec une ancienne circulation d’eau marine. L’hétérogénéité des concentrations observées 

entre les différents puits profonds ne peut pas, sur ce site, être attribué à des vitesses de 

circulations différentielles : en effet le puits Pz6 qui présente les concentrations les plus fortes 

est aussi celui qui présente le débit au soufflage le plus important ce qui devrait donc laisser 

peu de temps à la microporosité pour influencer la concentration de l’eau qui circule. Cette 

hétérogénéité semble plutôt devoir être rattachée à une connectivité plus ou moins forte de la 

microporosité avec la fracture productive. 

 L’influence de cette eau profonde sur la géochimie des eaux plus superficielles devra être 

contrainte. En effet, la norme de potabilité pour les chlorures est fixée à 250mg/L (décret 

2001-1120 modifié), la présence de cette masse d’eau à 600mg/L proche de l’exploitation 

peut faire craindre un dépassement de la norme pour cet élément. Il est donc essentiel pour 

préserver la ressource en eau potable du bassin-versant du Vau-Reuzé de comprendre 

comment circule cette eau profonde et d’en contraindre sa possible influence. 
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2 – Ploemeur (56) 

2.1 – Résumé de l’article présenté 

Le site de Ploemeur fait parti des sites où de forts débits (80m3/h) à grande profondeur (100m) 

ont été mis en évidence. Ce site exploité depuis 1991 est exceptionnel par le suivi qui y est 

réalisé et les études mises en place. Site de recherche privilégié de l’ORE H+ (Observatoire de 

recherche en environnement, réseau de sites hydrogéologiques, piloté par P. Davy), de 

nombreuses études en vue de la caractérisation et la compréhension physique, chimique et 

hydrogéologique de l’aquifère y sont réalisées. Les objectifs de l’étude réalisée au cours de 

cette thèse sont d’identifier les processus à l’origine des changements biogéochimiques 

observés depuis la mise en exploitation du site dans le puits pompé principal PE (article fig. 2 

et Figure 22). 

 

Figure 22 : Evolution des concentrations en chlorures, nitrates et sulfates (en mg/L) dans le puits 
exploité 

 

L’étude hydrochimique du site, réalisée au travers de 7 campagnes d’échantillonnage globales 

s’étalant de 1996 à 2003 et du suivi continu par la municipalité de l’eau pompée, a permis la 

mise en évidence de trois groupes d’eau distincts (Figure 23):  

• le groupe I : regroupe les puits situés sur la zone de pompage au droit de la faille 

d’orientation N20 ou de sa faille conjuguée (N150). Les concentrations en nitrates  

observées dans les eaux prélevées sont inférieures à 5mg/L et celles en sulfates 
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toujours supérieures à 60mg/L. Les puits les moins profonds (MF1 et MF2 à 25m), 

échantillonnant la zone altérée, appartiennent à ce groupe. 

• le groupe II : il est situé à l’est de la zone de pompage et présente des caractéristiques 

d’anthropisation forte avec des teneurs en nitrates dépassant les 70mg/L. A noter tout 

de même une légère tendance à la baisse de ces teneurs en nitrates ces dernières 

années. 

• le groupe III : à l’ouest de la zone comprend des puits dont la chimie est proche de 

celle classiquement observée dans des milieux cristallins sans influence anthropique 

exagérée. L’autre caractéristique de ce groupe est sa grande stabilité chimique au 

cours du temps. 

 

 

Figure 23 : Les trois groupes d’eau mis en évidence sur le site de Ploemeur par l’analyse 
hydrochimique globale. La ligne pointillée représente la direction de la faille N20 présente sur le site. 
 

Sur ce site trois conclusions majeures ont été faites : 

• à Ploemeur, le modèle classique des aquifères fracturés tel que présenté en début de 

cette partie (Partie I -Chapitre I -2) est difficilement applicable. Sur ce site la 

stratification semble plus horizontale (avec les trois groupes répartis spatialement) que 

verticale. De plus, au niveau de la zone de pompage (groupe I), la stratification 

verticale mise en évidence est inverse de celle attendue dans les milieux souterrains. 

En effet, classiquement, plus la profondeur est importante plus les conditions 
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deviennent réductrices or sur ce site ce sont les points les plus superficiels (MF1, 

MF2) qui présentent les conditions les plus réductrices alors qu’en profondeur (F28 à 

70m ou F35) les eaux sont plutôt de type oxydantes (présence de nitrates). 

• dans les puits du groupe I une évolution en trois stades a été démontrée avec en 

premier lieu (1) une consommation de l’oxygène, (2) une dénitrification par oxydation 

de la pyrite aboutissant à une faible concentration en nitrates et des teneurs en sulfates 

élevées et (3) un emballement de la réaction avec une oxydation des pyrites par 

l’action du Fe3+ en solution conduisant à des teneurs en sulfates très fortes.  

• la mise en service du pompage sur le site a conduit non seulement à une redistribution 

des flux mais aussi de leur vitesse. Il est clairement établi que la dénitrification est liée 

à la mise en service du pompage (évolution antagoniste des nitrates et des sulfates, 

renouvelée lors de la mise en route d’un nouveau pompage) (article Fig.2). Bien que le 

système semble avoir atteint un certain équilibre (la concentration en nitrates est plus 

ou moins stabilisée), les concentrations en sulfates et en chlorures continuent 

d’augmenter. L’augmentation des teneurs en sulfates pourrait être liée à la mise en 

place de l’étape 3 de l’oxydation des sulfures (oxydation par le fer) alors que 

l’augmentation des concentrations en chlorures (éléments constitutifs de certains 

engrais et fertilisants) peut indiquer une influence anthropique et donc un apport de 

nitrates de plus en plus importante conduisant à une production de sulfates par 

dénitrification couplée à l’oxydation des sulfures plus grande. 

 

 

2.2 – Oxido-reduction sequence related to flux variations of 

groundwater from a fractured basement aquifer (Ploemeur 

area, France)  
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2.3 – Perspectives 

Le travail présenté dans l’article a mis en évidence la décomposition en trois étapes des 

réactions oxydo-réductrices du milieu sur les sulfures. Dans les puits du groupe I l’oxydation 

des sulfures conduit à une libération de fer probablement précipité sous forme FeOOH 

(concentrations souvent inférieures aux limites de détection indiquant une absence 

d’accumulation de l’ion en solution). Par contre, dans ces puits de fortes concentrations en 

zinc sont observées indiquant que les phases sulfurées présentes ne sont pas uniquement de 

type « pyrite » (FeS2). Il est courant de trouver, associées à la pyrite des impuretés telles que 

de l’arsenic, du zinc ou nickel pouvant être libérées sous forme ionique lors de l’oxydation 

(Cruz et al., 2001). La caractérisation de ces formes porteuses et des oxy-hydroxydes 

potentiellement présents dans le milieu pourrait permettre non seulement de mettre clairement 

en évidence l’oxydation des sulfures par le fer mais aussi son influence sur les concentrations 

en métaux lourds de l’eau. Il est donc possible que cette oxydation des sulfures amène la mise 

en solution d’autres métaux auparavant sous forme de sulfures, et qui pourraient, à terme, 

nécessiter la mise en place d’un système de déferrisation voire, dans le cas le plus extrême, 

rendre inutilisable l’eau du site pour l’alimentation de la commune. Bien que le pompage ait 

eu un effet bénéfique sur la qualité de l’eau en initiant la mise en place d’un processus de 

dénitrification, il sera nécessaire de vérifier que ce dernier ne conduise pas, à terme par 

l’atteinte du stade 3, à la limitation de l’utilisation de cette ressource exceptionnelle. 

 

La mise en place du troisième stade réactionnel sur le site de Ploemeur (oxydation des 

sulfures pas le fer) a lieu alors même que des concentrations significatives en nitrates 

continuent à pouvoir être détectées dans ces eaux (supérieures à 1 mg/L). Cette observation 

met en évidence l’importance de l’existence de l’hétérogénéité chimique liée à la présence des 

biofilms bactériens et des microsites qui y sont associés. 
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Chapitre IV – Etude expérimentale en batch 

Sur le site de Ploemeur les processus biogéochimiques et plus particulièrement la 

dénitrification, sont intimement liés à la mise en place du pompage et la redistribution des 

vitesses et des flux qui l’accompagne (Partie I -Chapitre III). Le site de Ploemeur est situé sur 

un contact subhorizontal entre un micaschiste et un granite. L’objectif de cette étude 

expérimentale est de mieux contraindre l’influence de la lithologie, de la granulométrie 

(comme analogue à l’intensité de la fracturation) et de la qualité chimique des eaux présentes 

sur le site et d’estimer l’influence biologique sur les processus biogéochimiques observés. 

Pour ce faire, la réaction a été reproduite en laboratoire dans des batchs où différents 

paramètres peuvent être contrôlés. 

1 – Etude des processus biogéochimiques en laboratoire  

L’étude des processus biogéochimiques à l’aide de microcosmes permet d’identifier l’impact 

de différents paramètres sur les réactions par le contrôle des conditions d’expérimentation et 

une simplification du milieu naturel. Dans le cadre du développement de nouvelles voies 

d’épuration des eaux usées, de nombreuses études sont actuellement menées sur la 

dénitrification dans des « modèles réduits » (colonne de sol, batch,…) (Liu and Koenig, 2002; 

Olav Sliekers et al., 2002; Plosz et al., 2003). Ce type de modèle simplifié du milieu naturel 

est utilisé aussi en hydrochimie plus fondamentale. La technique d’expérimentation en batch 

consiste à mettre en contact une phase solide (roche, sol, boue,…) avec une phase liquide (eau 

naturelle ou synthétique) dans un système fermé où sont suivis un ou plusieurs paramètres au 

cours du temps en conditions contrôlées (agitation ou non, obscurité, aérobie ou 

anaérobie,…). Ce type d’expérimentation permet, en autre : 

• de définir des vitesses de réaction (Reyes-Avila et al., 2004) 

• d’étudier l’influence d’un facteur limitant sur la réaction (Liu and Koenig, 2002; 

Murray and Knowles, 2003; Fauville et al., 2004) comme la réponse de la 

dénitrification à de nouveaux donneurs d’électrons tels que le fer à valence zéro ou le 
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soufre dans un but de développement de nouvelles techniques de remédiation du 

milieu (Choe et al., 2000; Moon et al., 2004; Yang and Lee, 2005) 

• de modéliser les réactions pouvant avoir lieu dans un aquifère (Devlin et al., 2000; 

Amirbahman et al., 2003) 

2 – Protocole 

Deux séries d’expérimentation en batch ont été lancées pour tester l’influence de différents 

paramètres sur la dénitrification autotrophe mise en évidence à Ploemeur :  

1. la lithologie, la granulométrie et le type d’eau (novembre 2004) (Tableau 1 - Figure 

24) au travers de l’utilisation de deux granulométries différentes et de trois roches 

(granite sain, altéré et schiste) avec des eaux à teneur en nitrates et condition oxydo-

réductrices naturelles contrastées 

2. l’éventuelle influence d’une faune bactérienne sur la dénitrification (avril 2005) 

(Tableau 2) par la stérilisation de certains flacons 

 

Tableau 1 : Modalités testées lors de la première série d’expérimentations en batchs en Novembre 
2004 

fraction

roche granite 
sain (G)

granite 
altéré (A)

schiste   
(S)

granite 
sain (G)

granite 
altéré (A)

schiste 
(S)

eau riche en 
nitrate (F34) FGF FAF FSF GGF GAF GSF

eau pauvre en 
nitrate(PE) FSPE GGPE GAPE

grossière (G)fine (F)

 

 

Tableau 2 : Modalités testées lors de la seconde série d’expérimentations en batchs en Avril 2005. La 
granulométrie des roches est inférieure à 1mm et l’eau utilisée est riche en nitrates (F34). 

Granite 
sain (GS)

Granite altéré 
(GA) Schiste (S)

non stérilisé GS GA S
stérilisé GSs GAs Ss  
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Figure 24: les deux types de granite utilisés dans l’expérimentation en batch 
 

Les expériences ont été réalisées dans des flacons à plasma de 250mL surmontés d’un septum 

permettant le prélèvement par aiguille (Figure 25). Des échantillons de roche provenant du 

carottage d’un puits pour le granite sain et le granite altéré, et de cuttings pour le schiste ont 

été concassés de façon à obtenir deux fractions : une fine (<1mm) et une plus grossière (1 à 

4mm). Dans la seconde série d’expérimentations seule la fraction fine a été utilisée. La 

proportion de mélange roche : eau est d’environ 1 : 2 en masse. Dans la première série, les 

deux eaux testées sont F34 à concentration élevée en nitrates (environ 45mg/L) et des 

conditions naturellement oxydantes et PE, l’eau pompée, présentant des concentrations en 

nitrates faibles liées à des conditions réductrices favorisant la dénitrification (Tableau 3). 

Seule l’eau riche en nitrates a été utilisée dans la seconde série d’expérimentations pour une 

visualisation optimale d’une possible diminution des concentrations en nitrates. L’ensemble 

des flacons utilisés a été stérilisé par autoclavage à 120°C pendant 30 minutes. La modalité 

« stérilisée » correspond aux flacons ayant été stérilisés avec le mélange eau/roche, les autres 

ayant été passés à l’autoclave seuls. L’atmosphère de l’ensemble des flacons a été rincée à 

l’azote de façon à recréer les conditions d’anaérobie rencontrées sur le site. C’est cette mise 

sous atmosphère inerte qui constitue le t0 des expérimentations. A noter que dans le cas de la 

première série, ce t0 correspond à 2-3 heures près à la mise en contact eau-roche alors que lors 

de la seconde série la réalisation de la stérilisation a nécessité une mise en contact des phases 

solide et liquide presque 48h avant la mise sous azote. Chaque modalité testée a été réalisée 

en double exemplaire. Les flacons ont été stockés à lumière et température ambiante sans 

agitation (des tests préliminaires ont montré une influence non significative de l’agitation en 

continue des flacons sur l’évolution des anions suivis). Après agitation manuelle, l’échantillon 

d’eau pour analyse a été prélevé à travers le septum et filtré à 0,2µm. Les prélèvements dans 

les flacons stérilisés ont été effectués avec des aiguilles à usage unique de façon à limiter 
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toute contamination entre flacons et avec l’atmosphère ambiante. Les anions ont été analysés 

dans les 48h par chromatographie ionique (DIONEX DX-100). Pour la seconde série 

l’alcalinité (mesure titrimétrique) et le fer (analyse ICP-MS) ont aussi été suivis au cours du 

temps.  

Tableau 3: Composition chimique des eaux utilisées 

mg/L

F34 53 45 9
PE 69 2 67

F34 54 44 9

SO4

1ère série

2ème série

Cl NO3

 

 

 

Figure 25 : Flacons et prélèvement 
 

3 – Caractérisation de la dénitrification 

3.1 – Evolution des concentrations en nitrates 

L’influence de la granulométrie et de la lithologie est clairement mise en évidence dans la 

première série d’échantillons mis en contact avec l’eau riche en nitrates (échantillons xxF) 

(Tableau 1 et Figure 26). Après un temps d’équilibration de 48h où aucune tendance 

particulière ne semble se dessiner, une baisse significative des concentrations en nitrates est 

observée dans les batchs composés de la fraction fine et ce, quelle que soit la lithologie. A 

l’opposé dans les flacons où la roche est sous sa forme grossière (1-4mm) les concentrations 
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restent relativement stables. Les résultats indiquent que la présence de granite altéré est plus 

propice au développement du processus de dénitrification que le schiste ou le granite sain.  

 

Figure 26 : Evolution en fonction du temps des concentrations en nitrates dans les échantillons mis en 
contact avec de l’eau riche en nitrates (série 1 – nov. 2004). L’explication des abréviations des 

échantillons est donnée Tableau 1 
 

Les résultats de cette première série d’expériences mettent en évidence l’influence 

prédominante de la lithologie et surtout de la granulométrie sur le processus de dénitrification. 

La seule présence d’un type de roche ne suffit pas à l’initialisation de la dénitrification : la 

surface d’interaction eau/roche, maximisée dans le cas de la granulométrie fine, semble être le 

facteur limitant. Sur le site de Ploemeur où une dénitrification est observée lors de la mise en 

circulation du pompage, une sollicitation plus importante de la couche de transition de la 

fracture et une diffusion de l’eau potentiellement dénitrifiée de la matrice vers la fracture 

pourraient expliquer l’évolution des concentrations observées dans l’eau pompée. 

3.2 – Cinétique 

Quelle que soit la lithologie, la cinétique de la réaction est similaire et marquée par une 

vitesse de dénitrification rapide durant les premières heures avant un ralentissement voire une 

stagnation du processus (idem pour la seconde série voir Figure 28). De façon à mieux 

caractériser cette réaction nous avons donc cherché à connaître le modèle de réaction 



Partie I – Chapitre IV 

 

- 97 - 

cinétique permettant de la décrire. Il est courant de caractériser la vitesse d’une réaction 

chimique par son ordre : 

- ordre 0 si la variation de concentration au cours du temps t est indépendante de 

sa concentration initiale 

- ordre 1 si la variation de concentration dépend au temps t de la concentration 

de l’élément au temps t-1 

- ordre 2 : utilisé quand la vitesse de réaction varie avec le carré de la 

concentration (si un  seul réactif) ou de la concentration initiale des deux 

réactifs 

3.2.1 – Réaction d’ordre 0 : évolution linéaire 

Dans la première série d’expérimentation, les données n’ont été comparées au modèle qu’à 

partir de la 24ème heure d’expérience, après l’atteinte de l’équilibre et correspondant au 

prélèvement précédent la première baisse significative des concentrations en nitrates. Entre 24 

et 72 heures, l’évolution des concentrations en nitrates est parfaitement reproduite par la 

modélisation à l’aide une équation linéaire : un même taux de dénitrification de -0,31mg/L 

(granite sain) et -0,34mg/L (granite altéré) de NO3/heure est observé dans les échantillons 

composés de granite (sain ou altéré) (coefficients de corrélation supérieurs à 0,81 (pour n = 

6) qui est la limite statistique pour conclure à une corrélation entre deux variables avec un 

risque d’erreur α de 0,05 - Fisher and Yates, 1938) (Figure 27). Pour les échantillons avec 

schiste, la vitesse de dénitrification est près de deux fois plus faible avec un taux proche de -

0,13 mg/L/h. Dans la seconde série, les taux de dénitrification entre 0 et 48h (décalage lié à la 

différence de t0 entre les deux expérimentations) dans les échantillons avec granite sont 

similaires à ceux de la première série : de -0,33 et -0,25mg/L/h pour le granite sain et le 

granite altéré respectivement (Figure 28). A noter tout de même que dans la première série 

c’est le granite altéré le plus réactif alors que c’est le granite sain qui montre la vitesse de 

réaction la plus forte dans la seconde. De même, l’échantillon de schiste utilisé pour la 

seconde série semble beaucoup plus réactif avec un taux de dénitrification de l’ordre de -

0,58mg/L/h (plus réactif que les granites de la première série).  

Entre 96 et 216h d’expérimentation, la pente associée à la diminution des concentrations en 

nitrates peut aussi être assimilée à une décroissance linéaire. Les coefficients observés sont de  
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0,02 à 0,04 mg/L/h dans la première série et restent plus élevés dans la seconde série de 0,09 à 

0,10mg/L/h pour la même période de temps. Cette différence de vitesse de réaction entre la 

première partie de la courbe (48 premières heures de diminution) et la fin laisse apparaître un 

contrôle de la réaction par la concentration en nitrates et donc une réaction d’ordre 1.    

 

Figure 27 : Evolution des concentrations en nitrates dans la première série de batch. Application du 
modèle linéaire aux premières heures dans les batchs composés de la fraction fine. 

 

 

Figure 28 : Evolution des concentrations en nitrates dans la seconde série de batch. Application du 
modèle linéaire aux premières heures dans les batchs non stérilisés. 
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3.2.2 – Réaction d’ordre 1  

L’évolution des concentrations en nitrates dans les deux séries de batchs a été comparée à une 

loi de puissance. Dans la première série d’expérimentation l’évolution a été modélisée de 24 à 

216 h. Le point analysé à 1128h lors de cette première série n’a pas été pris en compte car sa 

position influence très fortement le modèle qui peut être utilisé (reproduit cette valeur mais 

plus les autres). Etant donné le laps de temps, des points intermédiaires seraient nécessaires 

pour une meilleure adéquation du modèle entre 216 et 1128h. Pour la seconde série, la 

modélisation concerne l’évolution des concentrations entre 24 et 216h (Figure 29 & Figure 

30). Quelle que soit la série étudiée, les corrélations sont significatives (n=12 la corrélation 

existe quand R est supérieur à 0,57 pour un risque α = 0,05 de se tromper - Fisher and Yates, 

1938). Les exposants de la loi de puissance sont similaires dans les deux expérimentations 

pour les granites (de -0,21 à -0,38) indiquant une demi-vie t1/2 (temps nécessaire pour que les 

concentrations diminuent de moitié) de 630h pour le granite sain et 188h pour le granite altéré 

(pour le schiste t1/2 supérieur à 4000h). Dans la seconde série l’exposant de la loi de puissance 

permettant de modéliser l’évolution des concentrations en nitrates dans les échantillons avec 

schiste est de -1,38 soit beaucoup plus important que ceux observés avec le granite altéré dans 

la première série avec un t1/2 de seulement 35h. Dans cette seconde expérimentation, les deux 

granites montrent une réactivité plus forte avec des t1/2 de 96 et 105h pour le granite sain et le 

granite altéré respectivement. L’observation de cette relation d’ordre 1 est cohérente avec les 

observations réalisées en milieu naturel (Frind et al., 1990; Pauwels et al., 1998; Schürmann 

et al., 2003; Legout et al., in press). Les échantillons de la seconde série d’expérimentations 

ont été conservés pendant 3 mois. L’analyse des concentrations en nitrates 3 mois après le 

début de l’expérimentation, laisse apparaître des concentrations en nitrates, dans les flacons 

non stérilisés, inférieures à la limite de détection. 
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Figure 29 : Modélisation en loi de puissance de l’évolution des concentrations en nitrates de la  
première série entre 24 et 216h. L’explication des abréviations des échantillons est donnée Tableau 1 

 

Figure 30 : Modélisation en loi de puissance de l’évolution des concentrations en nitrates dans la 
seconde série entre 24 et 96h. L’explication des abréviations des échantillons est donnée Tableau 2 
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3.3 – Identification du type de dénitrification 

La baisse des concentrations en nitrates dans une eau naturelle peut être attribuée à plusieurs 

processus (Partie I -Chapitre II -2.2). La période de forte baisse des concentrations en nitrates 

(100-150 premières heures) est associée à de fortes concentrations en nitrites (jusqu’à 5mg/L 

dans les échantillons de granulométrie fine) (Annexe 1), l’origine de cette baisse a donc plutôt 

été recherchée au niveau des processus de dénitrification dissimilatrice de type bactérien que 

du côté de l’assimilation ou de la réduction dissimilatrice des nitrates en ammonium (DNRA). 

En milieu naturel les conditions anaérobiques favorisent l’existence de la dénitrification 

hétérotrophe (oxydation de la matière organique) (Équation 2). Lors de cette réaction une 

mole de CH2O est oxydée pour la transformation de 4/5 de moles de NO3 en N2. Or les 

analyses en carbone organique dissous (non discutées) montrent des concentrations 

inférieures à 2mg/L insuffisantes pour le soutien de la dénitrification d’une eau à 30mg/L 

(exemple dans le granite altéré fin). La diminution des concentrations en nitrates associée à la 

quasi-absence de matière organique indique le caractère autotrophe de la réaction.  

Le processus autotrophe permettant une perte de nitrates classiquement mis en évidence dans 

les milieux cristallins est la dénitrification couplée à l’oxydation de sulfures tels que la pyrite. 

Dans ce cas la diminution de la concentration en nitrates s’accompagne d’une augmentation 

des teneurs en sulfates dans les proportions définies par la stoechiométrie de la réaction mise 

en jeu. Ainsi dans le cas de l’oxydation du soufre des sulfures selon les termes de l’équation 

2, le rapport entre la concentration (massique) en nitrates initiale et en sulfate finale est de 0,9. 

Lors de l’oxydation du fer de la pyrite le rapport reste dans le même ordre de grandeur avec 

une valeur de 1. Ainsi dans un graphique NO3 vs SO4 l’évolution des points au cours de la 

dénitrification autotrophe couplée à une oxydation des sulfures suit donc une droite de pente 

proche de 0,9 ou 1. Dans les batchs étudiés la diminution des concentrations en nitrates ne 

s’accompagne que d’une légère, voire d’aucune, augmentation de la concentration en sulfate 

(excepté pour les échantillons GSF) (Figure 31). Cette absence d’augmentation pourrait être 

expliquée par une précipitation des sulfates mais aucune diminution d’un cation qui pourrait 

co-précipiter (Ca ou Ba par exemple) n’a été observée, ne permettant pas de soutenir cette 

hypothèse. Il ne semble donc pas possible d’attribuer la perte de nitrates à ce processus 

d’oxydation des sulfures à l’exception des échantillons GSF qui peuvent être liés à la présence 

d’un grain de pyrite dans l’échantillon de roche utilisé. 
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Figure 31 : Diagramme NO3/SO4 des batchs de la première série avec l’eau F34. La flèche pointillée 
représente la droite suivie dans le cas d’une dénitrification autotrophe couplée à une oxydation des 
sulfures de l’eau initiale (témoin).L’augmentation des concentrations en sulfates discutées Partie I -
Chapitre IV -4 peut donner une fausse impression. Il faut ici regarder l’évolution des concentrations 
modalité par modalité et pas dans son ensemble. L’explication des abréviations des échantillons est 

donnée Tableau 1 
 

Le fer, potentiellement oxydable par les nitrates, peut être présent dans le milieu sous forme 

d’oxy-hydroxides mais aussi dans la structure minéralogique même de la roche (micas par 

exemple). Ce fer présent dans le milieu peut donc réagir avec les nitrates selon les termes de 

l’Équation 7 s’il s’agit de Fe2+ ou selon d’autres stoechiométries non encore définies (sujet de 

recherche actuel - Weber et al., 2001) s’il s’agit de Fe0. Le fer ferrique (Fe3+) produit de ces 

réactions d’oxydation du fer est très peu soluble et précipite donc rapidement dans le milieu. 

La réaction est donc difficile à mettre en évidence par le suivi des concentrations en fer dans 

la solution. Lors de la seconde expérimentation une tendance à l’augmentation de la 

concentration en fer en solution avec la diminution des concentrations en nitrates pour le 

granite altéré et le granite sain peut être mise en évidence (Figure 32). Lors de l’oxydation du 

fer, quelle que soit la réaction prise en compte, des protons sont libérés dans le milieu pouvant 

provoquer une acidification du milieu. La calcite est un minéral, bien que typique des roches 

carbonatées, qui peut être trouvé dans les granitoïdes en concentration permettant le contrôle 

par ce minéral des concentrations en calcium et de l’alcalinité du milieu (White et al., 2005). 

Le suivi de l’alcalinité en fonction du temps et plus particulièrement en fonction des 

concentrations en nitrates montre une anticorrélation claire entre ces deux éléments (Figure 

33). Cette augmentation de l’alcalinité du milieu doit pouvoir être reliée à la dissolution de 

minéraux de calcite par une acidification liée à l’oxydation du fer.  



Partie I – Chapitre IV 

 

- 103 - 

 

Figure 32 : Relation fer/nitrate dans les échantillons de la seconde série. La flèche pointillée 
représente la tendance pour les échantillons GA. L’explication des abréviations des échantillons est 

donnée Tableau 2 
 

 

Figure 33 : Diagramme NO3/alcalinité pour les échantillons de la seconde série. Les droites de 
corrélation linéaire des modalités GA, GS et S sont indiquées. L’explication des abréviations des 

échantillons est donnée Tableau 2 
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Le couplage de la dénitrification avec l’oxydation du fer semble donc le processus le plus 

probable pour expliquer l’évolution des concentrations en nitrates dans les 

expérimentations. Sur le site de Ploemeur, une oxydation des sulfures a été mise en 

évidence en s’appuyant principalement sur l’augmentation des concentrations en 

sulfates. Les analyses isotopiques permettent de mettre en évidence la possibilité d’un 

mélange avec un pôle ancien riche en chlorures, il est possible qu’une part des sulfates 

observés soit liée à ce mélange (sur le site de Betton la forte concentration en chlorure 

est associée à une concentration en sulfate élevée) . Dans ce cas il est possible que la 

réaction autotrophe de dénitrification liée à la présence des sulfures ne soit pas le seul 

processus mis en jeu au niveau du site permettant l’atteinte des faibles concentrations en 

nitrates observées, la roche en elle-même pouvant soutenir une dénitrification par 

oxydation du fer. 

3.4 – Particularité de PE 

Sur le site de Ploemeur, malgré la mise en évidence d’une dénitrification, l’eau pompée ne 

présente jamais de concentrations nulles en nitrates mais plutôt de l’ordre de quelques mg/L. 

La mise en évidence de la cinétique d’ordre 1 permet de mieux comprendre cette 

concentration en nitrates non nulle. Lors de la réalisation de la première série 

d’expérimentation (avant la mise en évidence de la cinétique d’ordre 1), des expérimentations 

ont été réalisées avec l’eau pompée sur le site (PE) de façon à en suivre les concentrations en 

nitrates. De même que pour les batchs réalisés avec l’eau de F34, après les 48h de mise à 

l’équilibre, les concentrations en nitrates diminuent, passant même sous la limite de détection 

pour la modalité avec le schiste fin (Figure 34). Bien que de faible amplitude (de l’ordre du 

mg/L), la baisse de la concentration en nitrates observée pour la granulométrie plus grossière 

semble indiquer un processus de dénitrification. Cette légère baisse est aussi observée dans les 

flacons de la première série, indiquant la généralité du processus (Figure 26). Cette réaction 

avec la fraction grossière, significative mais de moindre ampleur, renforce, si nécessaire, 

l’importance de la surface d’interaction eau/roche dans la cinétique de la réaction. La 

présence de concentrations en nitrates dans les flacons à granulométrie grossière supérieures à 

celles du témoin en fin d’expérimentation n’est pas expliquée (ré-oxydation des nitrites du 

milieu ?). 
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Figure 34 : Evolution des concentrations en nitrates dans les batchs de la série 1 avec l’eau pauvre en 
nitrates. L’explication des abréviations des échantillons est donnée Tableau 1 

 

Sur le site de Ploemeur, les nitrates au niveau du puits exploité ne disparaissent que rarement, 

leur concentration est relativement stable autour de 5mg/L. La dénitrification complète dans la 

modalité schiste fin et PE de ces expérimentations en batch indique la potentialité de réaction 

complète entre l’eau et la roche du site. La mise en évidence de la loi cinétique d’ordre 1 pour 

la réaction de dénitrification dans l’expérience avec l’eau de F34 peut être transposée à cette 

modalité. Une cinétique d’ordre 1 implique que le temps nécessaire à la disparition complète 

des nitrates dans le milieu peut être extrêmement long. Le temps disponible aux interactions 

eau/roche/bactéries pour dénitrifier l’eau qui circule, est imposé sur le site par le pompage et 

son débit. Si la vitesse de circulation est rapide alors la dénitrification peut ne pas être 

complète. La relative stabilité des concentrations en nitrates au niveau du puits pompé semble 

indiquer que les variations de débit de pompage été/hiver sur le site ne permettent pas de 

modifier le temps de contact de façon significative pour le processus de dénitrification.  

La relative stabilité des concentrations en nitrates et leurs concentrations non-nulles peuvent 

aussi être expliquées par l’existence d’un mélange. En effet le pompage peut imposer un 

mélange à rapport constant entre l’eau provenant de différentes fractures (certaines ne 

permettant pas de dénitrification d’autre avec une possible dénitrification par oxydation des 

sulfures) ou entre de l’eau des fractures et de la matrice environnante (dénitrifiée 

principalement par oxydation du fer). 
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3.5 – Influence biologique 

La seconde série d’expérimentation visait à mettre en évidence une éventuelle influence de la 

biologie et plus particulièrement de la microbiologie sur la dénitrification en comparant 

l’évolution des concentrations en nitrates dans des flacons stérilisés (autoclavés) ou non. Dans 

les flacons non stérilisés, de la même manière que lors de la première série d’expérimentation, 

une baisse des concentrations en nitrates est observée (Figure 35). Au contraire dans les 

flacons stérilisés les concentrations en nitrates restent stables. Il semble donc que le processus 

de dénitrification mis en évidence lors des deux séries d’expérimentations soit un processus 

biologiquement catalysé. La baisse des concentrations en nitrates observée au bout de 48h 

pour des échantillons stérilisés avec du granite (GSs) et 96h pour un des flacons stérilisés 

contenant du schiste (Ss), est attribuée à une contamination des échantillons par le milieu 

extérieur lors du prélèvement (aiguille de prélèvement non changée ?) ou une étanchéité 

imparfaite du septum (bouchon du flacon) utilisé. 

L’origine des bactéries permettant la dénitrification de l’eau n’a pu être établie. L’ensemble 

eau+roche a été stérilisé conjointement dans les flacons ne permettant pas de connaître le 

milieu de vie des bactéries dénitrifiantes du milieu. De plus la roche a été stockée et broyée 

sans précautions particulières. Les bactéries favorisant la dénitrification peuvent avoir 

colonisé les échantillons de roche lors de leur stockage. Bien qu’il soit possible que les 

bactéries présentes dans les flacons utilisés lors de l’expérimentation en batch ne soient pas 

identiques à celles présentes sur le site, l’importance de la médiation bactérienne est tout de 

même mise en évidence dans ce travail.  
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Figure 35 : Evolution des concentrations en nitrates dans les flacons de la seconde série 
d’expérimentation. L’explication des abréviations  des échantillons est donnée Tableau 2. 

 

Ces deux séries d’expérimentation en batch ont permis de réaliser une dénitrification en 

laboratoire avec des éléments du milieu naturel. Il est clairement établi que, 

contrairement à ce qui semble être observé sur le site de Ploemeur, ce soit une 

dénitrification autotrophe liée à l’oxydation du fer et catalysée par des bactéries qui 

permettent la diminution des concentrations en nitrates dans ces microcosmes.  

 

4 – Relarguage d’éléments 

L’observation sur le site de Ploemeur d’une augmentation forte des concentrations en sulfates 

et chlorures depuis la mise en exploitation du site nous a conduits à nous intéresser à 

l’évolution des concentrations de ces éléments dans les échantillons. D’une manière générale 

dans tous les batchs, les concentrations en chlorures et sulfates sont supérieures à celles des 

batchs témoins (eau seule) (Figure 36). 
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Figure 36 : Evolution au cours du temps des concentrations en Cl et SO4 dans les batchs réalisés avec 
F34 dans la première et la seconde série. La barre d’erreur dans les graphiques concernant 

l’évolution des chlorures correspond aux 5% d’erreur analytique. Cette barre d’erreur est confondue 
avec les figurés dans le cas des sulfates. 

 

Après un léger temps de mise à l’équilibre (aux alentours de 48h, non visible sur la seconde 

série de par le décalage du t0), les concentrations de ces deux anions restent relativement 

stables dans le temps (Figure 36). Les batchs réalisés avec les fractions grossières présentent 

des concentrations plus faibles que les fractions fines correspondantes. Les variations entre les 

eaux témoins et les batchs peuvent atteindre 10mg/L en sulfates (schiste fin première série) et 

15mg/L en chlorures (schiste seconde série). Encore une fois la granulométrie semble jouer 

un rôle prépondérant dans ce processus. A l’inverse, il apparaît clairement que la stérilisation 

ou non des échantillons n’influe pas sur les concentrations, et donc que toute intervention 

biologique dans ce processus peut être négligée. De façon à augmenter les surfaces 

potentielles de réaction, les roches ont été concassées pour obtenir les deux granulométries 

utilisées. Cette préparation des roches peut aboutir à la mise en solution d’éléments 

composant les minéraux de la roche (inclusions fluides) ou de la microporosité.  
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Dans la première série d’expérimentations, ce relargage conduit à des concentrations en Cl et 

SO4 fortement corrélées (Figure 37). En effet, excepté pour le granite altéré, le rapport Cl/SO4 

reste stable et est identique quelque soit la modalité (entre 0,4 et 0,6). L’homogénéité de ce 

rapport dans deux roches minéralogiquement différentes laisse supposer l’existence d’un 

contrôle externe sur le relargage. Lors de la circulation d’un fluide dans une roche, sa nature 

et sa porosité influent sur le nombre de pores connectés avec le milieu. Plus cette connexion 

est importante plus la quantité de fluide qui va pouvoir être emmagasiné sera importante. 

Ainsi la signature géochimique d’un fluide circulant dans le milieu peut être conservée dans la 

microporosité de la roche. Lorsque la roche ainsi broyée se retrouve en contact avec de l’eau, 

le fluide contenu dans la microporosité peut donc largement influencer la qualité chimique du 

milieu. Les plus fortes augmentations sont observées dans les batchs réalisés avec le schiste. 

La quantité globale de fluide pouvant être stocké dans la porosité liée à la foliation du schiste 

doit être plus importante que celle emmagasinée dans la structure grenue et jointive du granite 

(Banton and Bangoy, 1999).  

Dans la première série d’expérimentation, le granite altéré ne montre pas de relargage 

important de chlorures (2-3mg/L) et pas d’augmentation significative de la concentration en 

sulfate par rapport à l’eau initiale. L’altération d’une roche est conjointe à la circulation d’eau 

au sein des fractures. Cette eau circulant dans les pores de la roche conduit au lessivage de la 

signature géochimique d’un fluide ayant pu circuler précédemment, la remplaçant par celle de 

l’eau en cours de circulation. C’est pourquoi les concentrations, et surtout les rapports entre 

éléments, dans le granite altéré sont proches de ceux de l’eau témoin.  

Pour un des échantillons de schiste grossier (GSF) de cette première série, une oxydation de 

sulfure couplée à la dénitrification, semble exister (Figure 31 et Partie I -Chapitre IV -3.3) 

. 
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Figure 37 : Diagramme Cl/SO4 des échantillons de la première série 
 

Pour la seconde série les échantillons des roches utilisées ont la même origine que lors de la 

première série d’expérimentations : même carotte pour le granite et schiste issu de cuttings 

(broyats de roche récupérés lors du forage du puits). Le relargage observé dans la première 

série de batchs est attribué à la circulation globale d’un fluide sur l’ensemble du site, la même 

signature, et donc le même rapport Cl/SO4, devrait être observé lors de la seconde série 

d’expérimentations. Alors que l’augmentation en chlorures reste du même ordre de grandeur 

(bien que légèrement supérieure) que dans la première série d’expérimentations (5-10mg/L) 

celle en sulfates est beaucoup plus réduite (3 à 5mg/L) (Figure 37 & Figure 38). Lors de la 

première expérimentation le relarguage préférentiel de Cl par rapport au SO4 a été mis en 

évidence dans les roches altérées. Les granites de cette seconde série dans les batchs 

présentent un relargage intermédiaire entre une roche saine et une roche altérée. Il semble 

donc que les échantillons de granites utilisés pour la seconde série soient en cours de lessivage 

par l’eau qui circule, ce qui conduit à une position intermédiaire entre une roche saine et une 

roche lessivée.  

Le schiste de la seconde série présente une réactivité accrue envers les nitrates (Partie I -

Chapitre IV -3.1). Le relargage observé en Cl et SO4 est proche de celui observé dans le cas 

d’une roche altérée. La réactivité forte et le comportement vis-à-vis du relargage de cet 
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échantillon laissent à penser que ce sont les cuttings d’un schiste altéré qui ont été utilisés 

(détermination visuelle difficile entre des cuttings d’un schiste sain et d’un schiste altéré). 

De même que lors de la première série un des échantillons (2GSy, granite sain stérilisé mais 

contaminé) présente une augmentation des concentrations en sulfates pouvant être attribuée à 

une oxydation de sulfures. L’augmentation des concentrations en sulfates se fait dans ce cas 

sans augmentation des concentrations en chlorures. 

                        

Figure 38 : Diagramme Cl/SO4 des échantillons de la seconde série. Les croix représentent les 
échantillons de la première série. 

 

La mise en évidence de ce relargage peut permettre d’expliquer l’augmentation rapide des 

concentrations en chlorures lors de la mise en exploitation du site de Ploemeur : l’ouverture à 

la circulation de nouvelles fractures a provoqué le lessivage de la microporosité de la couche 

de transition et de la matrice où a pu séjourner un fluide ancien ou une eau ayant stagné dans 

cette microporosité suffisamment longtemps pour que sa géochimie soit modifiée par les 

interactions eau-roche. 

Les résultats de ces expérimentations en batchs confirment l’importance de la surface 

disponible à l’interface eau/roche dans les réactions biogéochimiques. Dans les milieux 

fracturés, cette surface est maximisée lors d’une fissuration intense comme celle qui 

existe dans la couche de transition des fractures. Ainsi sur un site comme Ploemeur, la 
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sollicitation plus importante de la matrice et de la couche de transition par le pompage 

peut permettre d’expliquer l’apparition de processus géochimiques fortement 

dépendant de la surface d’interaction eau/roche. Ces expérimentations mettent aussi en 

évidence l’influence double de la roche sur la géochimie du fluide : l’altération de la 

roche favorise l’apparition de processus biogéochimiques tels que la dénitrification alors 

que les roches saines peuvent influencer la chimie des eaux par le relargage d’éléments 

précédemment stockés dans la porosité de la roche. Ainsi l’observation sur le site de 

Ploemeur de concentrations en nitrates significatives malgré la présence d’une 

dénitrification peut être expliquée : 

• soit par la cinétique d’ordre 1 de la réaction  

• soit par une origine double de l’eau exploitée avec une eau dénitrifiée dans la 

matrice ou la couche de transition et une eau non dénitrifiée qui circule 

rapidement dans la fracture 
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Chapitre V – Isotopie du soufre et de l’oxygène des 

sulfates  

Beaucoup d’études (Grasby et al., 1997; Otero and Soler, 2002) mettent en évidence la 

nécessité de coupler analyses géochimiques et isotopiques pour : 

• caractériser les sources 

• quantifier l’apport de chaque source au flux global  

• caractériser les transformations biogéochimiques qui ont pu avoir lieu entre la source 

et le point de mesure 

En effet, une réaction selon qu’elle est purement chimique ou catalysée biologiquement ne 

provoque pas le même fractionnement (α, voir ci-dessous) et n’aura donc pas le même impact 

sur la composition isotopique des solutés restant dans le milieu à l’issue du processus 

(Kendall and Caldwell, 1998; Mitchell et al., 1998; Lyons et al., 2003). Dans le cadre global 

de la pollution azotée des eaux bretonnes, cet outil a été appliqué à la caractérisation du 

processus de dénitrification. En effet, l’oxydation des sulfures couramment couplée à une 

dénitrification en milieu cristallin (Partie I -Chapitre II -2.2) peut entraîner une signature 

isotopique particulière des sulfates (Toran and Harris, 1989; Strebel et al., 1990; Clark and 

Fritz, 1997; Krouse and Mayer, 2000; Spence et al., 2001). Dans le cadre de ce travail 

l’analyse des isotopes des nitrates dans les eaux à faible teneur (donc possiblement 

dénitrifiées) n’a pu être réalisée. Quelques analyses des isotopes des nitrates dans des eaux 

avec des concentrations relativement importantes ont été réalisées mais les données obtenues 

ne seront pas discutées car elles ne permettent pas d’apporter d’informations complémentaires 

sur l’étude du processus de dénitrification sur les sites.  
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1 – L’isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates 

dans le milieu naturel 

Les analyses isotopiques sont basées sur la mesure du rapport entre un isotope lourd et léger 

de l’élément considéré comparée à la valeur de ce même rapport d’un standard. Cette mesure 

est souvent exprimée sous la forme d’un delta (δ) en ‰ calculé selon l’équation suivante : 

1000×
−

=
std

stdech

R
RRδ  

Équation 9 

Où  Rech est le rapport entre l’isotope lourd et l’isotope léger de l’échantillon  

 Rstd est le même rapport dans un standard 

 

Lors d’une réaction chimique un des isotopes peut réagir préférentiellement et conduire à la 

modification du rapport isotopique entre le réactant et le produit. La variation de ce rapport 

est mesurée grâce au fractionnement noté α : 

produit

reactant

R
R

=α  

Équation 10 

Le facteur d’enrichissement ε peut aussi être utilisé pour modéliser la réaction préférentielle 

des isotopes. Il est exprimé en ‰ et est défini par : 

310).1( −=−= αδδε RP  

Équation 11 

 

D’une manière générale il faut appliquer avec précaution au milieu naturel les résultats des 

expériences obtenues en laboratoire sur le fractionnement. En effet en laboratoire, ce sont 

souvent des composés dissous qui sont utilisés ce qui permet des réactions homogènes sur la 

surface de l’échantillon. En milieu naturel, au contraire, les composés sont souvent sous 
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forme minérale avec des vitesses de réaction hétérogènes suivant l’espace (Toran and Harris, 

1989). 

1.1 – Généralités sur les sulfates 

Avec près de 2000 minéraux contenant plus ou moins de soufre, cet élément est à la 13ème 

place des éléments les plus importants dans la croûte terrestre (Paul and Clark, 1989). C’est 

un élément chimique essentiel à la vie bien que ses concentrations soient faibles dans les sols. 

En effet, c’est la présence du soufre et des ponts di-sulfides entre acides aminés soufrés 

(méthionine, cystine,…), qui permettent aux protéines d’acquérir leur structure secondaire, 

tertiaire voire quaternaire et d’être biologiquement actives. Le soufre est présent 

majoritairement sous forme organique dans les sols (sulfates, disulfures, sulfure,...) (Clark and 

Fritz, 1997). Le soufre sous forme élémentaire (S0) est rare dans le milieu naturel et les 

sulfites (SO3
2-) et les thiosulfates (S2O3

2-) sont des espèces transitoires présentes en très faible 

concentration. Les sulfates présents dans un échantillon d’eau peuvent provenir de différentes 

sources : 

• les précipitations (soufre marin) 

• les sulfates anthropiques (fertilisants, industries,…) 

• les évaporites 

• les sulfures 

• les sulfates organiques 

 

La molécule de sulfate est composée de deux éléments : le soufre et l’oxygène chacun 

possédant plusieurs isotopes. Une étude complète de l’isotopie des sulfates nécessite donc 

d’analyser les rapports isotopiques de chacun de ces éléments. L’atome de soufre a 4 isotopes 

stables : 

• 32S d’abondance 95% 

• 33S pour 0,76% 

• 34S pour 4,22%  

• 36S pour 0,014% 
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La masse de chacun de ces isotopes leur confère une vitesse de réaction différente face aux 

processus et réactions géochimiques ou biogéochimiques. L’analyse du rapport entre deux de 

ces isotopes peut donc contribuer à identifier ces processus. Pour la détermination du rapport 

isotopique utilisé dans la définition du delta, les deux isotopes les plus abondants du soufre 

sont utilisés : 34S et 32S. Le rapport isotopique en unité delta est  exprimé par l’équation 

suivante dans le cas des sulfates : 

1000
)/(

)()(
3234

32343234
34 ×

−
=

stdSS
stdSSechSSSδ  

Équation 12 

Le standard utilisé pour la détermination du δ34S est le rapport isotopique de la troilite (FeS) 

de la météorite ferreuse du Cañon Diablo (noté CDT). 

L’oxygène a 3 isotopes stables : le 16, 17 et 18, d’abondance respective de 99.759%, 0.037% 

et 0.204%. Pour la détermination du δ18O (Équation 13) le standard utilisé est le V-SMOW 

(Vienna Standard Mean Ocean Water) :  

1000
)/(

)()(
1618

16181618
18 ×

−
=

stdOO
stdOOechOOOδ  

Équation 13 

Des échanges peuvent avoir lieu dans le milieu naturel entre isotopes de deux molécules 

spatialement proches de façon à rétablir l’équilibre isotopique du milieu. Dans le cas des 

sulfates, la molécule est composée d’un atome de soufre entouré de 4 atomes d’oxygène. S’il 

doit y avoir un échange isotopique au niveau du soufre il implique donc un échange des 

oxygènes entre l’eau (ou l’oxygène atmosphérique) environnant et les sulfates. D’après les 

expériences de Lloyd (1969) et Voge (1939) ces taux d’échange semblent très faibles et la 

molécule de sulfate reste stable dans les conditions environnementales standards (Pearson and 

Rightmire, 1980 ; Clark and Fritz, 1997 ; Krouse and Mayer, 2000). L’équilibre isotopique 

entre les sulfates et l’eau a une demi-vie de 1900 ans à 25°C et pH=7. L’équilibre du soufre 

entre les sulfures et les sulfates d’un côté, et l’oxygène des sulfates et de l’eau de l’autre, sont 

donc des réactions lentes qui sont souvent négligées dans les études en milieu naturel lorsque 

l’échelle des processus étudiés est courte et les températures faibles (par exemple elles ne 

peuvent pas être négligées dans les études sur les fluides géothermiques) (Pearson and 

Rightmire, 1980, Toran and Harris, 1989).  
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1.2 – Revues des valeurs des sources de sulfates 

En règle générale, le fractionnement aboutit dans les espèces produites, à un enrichissement 

en 34S des espèces oxydées lorsque les réactions sont uniquement chimiques, alors que la 

proportion de 34S est plus faible (appauvrissement) dans les espèces réduites lorsque la 

réaction est biologiquement catalysée. 

1.2.1 – Eau de mer 

Le rapport isotopique du soufre des sulfates (δ34S-SO4) de l’eau de mer est considéré comme 

spatialement constant autour de 20-21‰ (Ault and Kulp, 1959 ; Thode et al, 1961 ; Sasaki, 

1972 in Nriagu et al., 1991, Pearson and Rightmire, 1980 ; Rees et al., 1978; Clark and Fritz, 

1997). Les sulfates d’origine marine ont généralement un δ18O-S04 de l’ordre de + 9,5‰ 

(Nriagu et al., 1991 ; Pearson and Rightmire, 1980 ; Clark and Fritz, 1997). 

1.2.2 – Précipitations 

Les sulfates des précipitations sont issus de plusieurs sources : marine, gaz biogéniques et 

industriels. Alors que les sulfates d’origine purement marine (embruns) ont des valeurs 

isotopique de leur atome de soufre proches de celles observées dans la mer (entre + 15 et 

+25‰), l’influence des composés réduits gazeux conduit à des valeurs isotopiques dans les 

pluies (δ34S-SO4) comprises généralement entre -5 et +25‰ (Krouse and Mayer, 2000).  

Dans l’atmosphère le soufre peut être trouvé sous forme réduite (Diméthyl sulfide (DMS) 

dans les embruns, SO2 dans les zones industrielles). L’oxydation de ces composés par 

l’oxygène atmosphérique (δ18O-O2 de l’ordre de +23,5‰) a une influence certaine sur les 

valeurs des isotopes de l’oxygène des sulfates des précipitations, souvent positives aux 

alentours de + 10‰ (légèrement supérieures aux valeurs de l’eau de mer) (Clark and Fritz, 

1997), avec une amplitude de variation assez large entre +7 et +17 ‰ dans les régions 

tempérées (Mayer et al., 1995; Krouse and Mayer, 2000).  

Ces valeurs isotopiques (en S et O) sont très variables spatialement (Mitchell et al., 1998), 

mais aussi temporellement (Mayer et al., 1995 ;Clark and Fritz, 1997). En absence de mesure 

sur le site même l’utilisation d’une gamme de valeurs semble recommandée. 
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1.2.3 – Evaporites 

Les évaporites sont issues de la précipitation des sulfates d’une eau à forte salinité qui ne 

provoque pas de fractionnement significatif. La composition isotopique de ces composés est 

donc fortement dépendante de celle des sulfates initialement présents dans l’eau de mer. Au 

cours des temps géologique la composition isotopique du soufre des sulfates marins a varié 

entre +35‰ dans les mers cambriennes et +10‰ au Permien (Claypool et al., 1980; Strauss, 

1997). La valeur isotopique de l’oxygène des sulfates a, elle, varié entre +20 et +7‰ à 

l’échelle géologique (Krouse and Mayer, 2000). 

1.2.4 – Sulfures 

Les sulfures d’origine sédimentaire et océanique sont produits par la réduction biologique des 

sulfates et un fort fractionnement y est souvent associé. Ce fractionnement aboutit à une 

proportion plus élevée d’isotopes légers (et donc un δ34S-SO4 bas) dans les sulfures produits. 

Les valeurs généralement observées sont comprises entre -30 et +5‰ (Krouse and Mayer, 

2000; Moncaster et al., 2000). 

Dans les roches plutoniques les minéraux sulfurés primaires présentent des valeurs entre 0 et 

+5‰ (Migdisov et al., 1983) alors que pour les roches métamorphiques une variation 

importante peut être observée (de -10 à +25‰) (Krouse and Mayer, 2000). 

1.2.5 – Sulfates d’origine agricole  

En général, le δ34S-SO4 des sulfates d’origine agricole est compris entre 0 et + 10‰ et le δ180-

S04 entre +5‰ et +15‰ (Nriagu et al., 1991). Les compositions isotopiques des fertilisants 

épandus dépendent fortement de la source des éléments utilisés pour leur fabrication. Les 

gammes de valeurs observées peuvent être très larges et la généralisation doit être utilisée 

avec précaution. Il semble que le sulfate d’ammonium présente des δ34S-SO4 (de   -1,1 à +0,4 

‰) plus faibles que les fertilisants de type NPK (de -6 jusqu’à + 11‰). Les δ18O-SO4 ne 

permettent pas de distinguer réellement la source de sulfates avec des valeurs comprises entre 

7 et 15‰ homogènes pour l’ensemble des fertilisants (Moncaster et al., 2000; Otero and 

Soler, 2002; Vitoria et al., 2004).  
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D’une manière générale, excepté pour l’eau de mer, les gammes de valeurs observées 

pour chacune des sources sont plutôt larges. Les valeurs obtenues sur un même site 

peuvent être comparées entre-elles, les minéraux sulfurés ayant toujours un δ34S-SO4 plus 

faible que les sulfates des évaporites, mais la distinction à l’intérieur même d’un groupe 

(différents types de sulfures, de fertilisants) nécessite une caractérisation fine des sources 

possibles dans le contexte précis de l’étude. 

1.3 – Isotopes des sulfates et processus biogéochimiques 

Chaque processus biogéochimique aboutissant à un changement de forme du soufre influence  

les rapports isotopiques des produits mais aussi des espèces restant en solution. 

1.3.1  – Adsorption / précipitation / assimilation 

Le fractionnement dû aux processus d’adsorption-desorption dans les sols est d’importance 

mineure (Mitchell et al., 1998, Krouse and Mayer, 2000). La précipitation de minéraux 

sulfatés comme le gypse peut provoquer un léger fractionnement en S et O de l’ordre de -1,7 à 

-3‰ (Krouse and Mayer, 2000). Le fractionnement associé à ces deux processus est donc 

souvent négligé.  

Alors que le fractionnement du soufre lors de l’assimilation est souvent considéré comme nul 

(Mitchell et al., 1998; Krouse and Mayer, 2000), bien que quelques études semblent montrer 

un léger fractionnement en S lors de l’assimilation (Krouse and Grinenko, 1991; Novak et al., 

2003). Un fractionnement de l’oxygène des sulfates est associé aux processus et réactions 

dans la zone racinaire entraînant une diminution de la teneur en 16O de la solution (donc un 

δ18O-SO4 plus élevé) (Strebel et al., 1990; Mayer et al., 1995; Mandernack et al., 2000).  

1.3.2 – Minéralisation 

La minéralisation des composés sulfatés organiques et l’influence de cette réaction sur les 

caractéristiques isotopiques des solutions dépendent de leur nature (Mayer et al., 1995). En 

effet, le soufre organique est trouvé sous deux formes principales : les esters de sulfates ayant 

un groupe SO3
- et les molécules où le soufre est lié à un carbone (carbon-bonded sulphur) et 

présent sous la forme SH-. Ainsi lors de l’oxydation, les esters seront moins influencés par 

l’oxygène environnant. N’ayant qu’un seul atome à incorporer, leur fractionnement sera donc 
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plus faible. Par contre les molécules carbonées soufrées (carbon –bonded sulphur) peuvent 

incorporer jusqu’à 75% d’oxygène provenant des molécules d’eau du milieu environnement 

impliquant une signature isotopique de l’oxygène proche de celle des molécules d’eau du 

milieu (Lloyd, 1968; Toran and Harris, 1989). 

Concernant le soufre des études en tourbières ont mis en évidence en enrichissement en 34S de 

la solution résiduelle car le 32S minéralise plus vite (Alewell and Novak, 2001), le même 

processus a été observé dans une forêt de conifères (Novak et al., 2003). 

1.3.3 – Réduction dissimilatrice des sulfates (DSR) 

La réduction dissimilatrice est la réaction à partir de laquelle les sulfates sont transformés en 

S2- par les bactéries sulfato-réductrices (8 genres connus actuellement dont Desulfovibrio sp.) 

en conditions strictement anaérobies (Stumm and Morgan, 1996). Quand les sulfates sont 

réduits en sulfures, la solution s’enrichit en isotopes lourds car les bactéries préfèrent utiliser 

les isotopes légers, la réduction bactérienne provoque donc un enrichissement de la solution 

résiduelle en 34S et en 18O (le δ34S-SO4 et le δ18O-SO4 augmentent) (Mizutani and Rafter, 1969 

in Nriagu et al., 1991 ; Lu et al., 2001). 

Le fractionnement (α) associé en 34S à la réduction  dissimilatrice est compris entre +5 et -

46‰ (White, 2001). L’εSO4-H2S associé est d’après les équations aux alentours de 70‰ à 20°C 

par une application stricte des conditions thermodynamiques. De telles valeurs 

d’enrichissement sont plutôt rencontrées lors de processus mantelliques ou géothermaux. 

Lorsque les réactions sont catalysées par les bactéries dans des conditions environnementales 

classiques, le εSO4-H2S est plutôt autour de 20‰ (Clark and Fritz, 1997; White, 2001) et le εH2S-

SO4 autour de -9‰ (Spence et al., 2005).  

La valeur isotopique de l’oxygène des sulfates a tendance dans ce type de réaction à 

s’enrichir en isotope lourd puis à tendre rapidement vers une constante proche de l’équilibre 

thermodynamique entre les sulfates et l’eau (enrichissement d’environ 30‰) (Clark and Fritz, 

1997). Ce phénomène de stabilisation du δ18O-SO4 a été remarqué à plusieurs reprises en 

laboratoire, tout comme dans des expérimentations de terrain  (Berner et al., 2002). 

Lors de la réduction dissimilatrice des sulfates (DSR) il y a donc enrichissement en chacun 

des isotopes lourds des sulfates. Sur le terrain, ce processus peut donc être mis en évidence 
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par des δ34S-SO4 et δ18O-SO4 élevés et un rapport SO4/Cl plutôt faible comparativement aux 

eaux originelles. Cette tendance générale aux fortes valeurs isotopiques peut être minorée par 

l’arrivée de sulfates des autres compartiments avec des valeurs isotopiques différentes 

(comme ceux issus d’une oxydation dans la zone non saturée ou amont) (Mandernack et al., 

2000). Le rapport des enrichissements ε34S/ε180 est égal à 4 théoriquement mais il est souvent 

compris entre 2 et 4,5, un grand nombre de facteurs pouvant influencer cette réaction 

(Aquilina et al., 1997; Feast et al., 1997; Aharon and Fu, 2000). Il a été mis en évidence, dans 

un aquifère contaminé, une réduction dissimilatrice des sulfates sans variation de δ18O-SO4. 

Ceci est attribué à une réaction incomplète, sans destruction du complexe enzyme-sulfate 

supposée être l’étape primordiale où a lieu l’échange d’oxygène entre les sulfates et l’eau 

(Spence et al., 2001).  

1.3.4 – Oxydation des sulfures 

Les bactéries catalysant l’oxydation du soufre ont été découvertes en même temps que les 

bactéries nitrifiantes dans la fin des années 1880. Ces bactéries tirent leur énergie (ATP) de 

l’oxydation des composés sulfurés en produisant des sulfates. Plusieurs genres de bactéries 

peuvent catalyser cette réaction, les plus couramment cités sont Thiobaccillus sp., Sulfolobus 

sp. et Thiomicrospira sp. A l’intérieur de ces groupes certaines espèces peuvent remplacer 

l’oxygène (oxydant) par les nitrates (T. denitrificans) ou le fer (T. ferrooxidans) (Paul and 

Clark, 1989; Pelmont, 1993; Nordstrom and Southam, 1997). Les principales réactions 

d’oxydation des composés soufrés sont les suivantes : 

FeS2 + 3/2O2 + H2O  Fe2+ + 2 SO4
2- + 2 H+ 

Thiobacillus thiooxidans  Équation 14 

FeS2 + 14 Fe3+ + 8 H2O  15 Fe2+ + 2 SO4
2- + 16 H+ 

Abiotique  Équation 15 

14 NO3
- + 5 FeS2 + 4 H+  7 N2 + 10 SO4

2- + 5 Fe2+ +2 H20 

Thiobacillus denitrificans  Équation 6 
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Le fractionnement observé pendant l’oxydation des sulfures dépend de la source du soufre 

(espèces initiales ou intermédiaires) mais aussi fortement de l’agent oxydant (biologique ou 

chimique) (Toran and Harris, 1989). 

Lors de l’oxydation des sulfures par l’oxygène dissous un fractionnement (α) en S de l’ordre 

de 5‰ peut être observé et il est proche de 20‰ si des bactéries aérobies catalysent la 

réaction. Au contraire, dans le cas d’une oxydation anaérobie le fractionnement observé est 

plus faible et est compris entre 2 et 5 ‰ par rapport au sulfure initial (Clark and Fritz, 1997 ; 

Krouse and Mayer, 2000). Dans les conditions environnementales couramment rencontrées 

dans les aquifères, le fractionnement associé à l’oxydation des sulfures est souvent considéré 

comme non significatif et le δ34S-SO4 des sulfates produits est proche de la valeur isotopique 

des sulfures oxydés (Strebel et al., 1990).  

L’origine de l’oxygène des sulfates produits lors de cette oxydation dépend de 

l’environnement dans lequel l’oxydation a lieu. Les sulfites peuvent ainsi jouer un rôle 

primordial dans l’acquisition des valeurs isotopiques car ce sont des composés intermédiaires 

qui échangent facilement avec l’oxygène de l’eau (Toran and Harris, 1989; Strebel et al., 

1990; Krouse and Mayer, 2000). L’enrichissement dû à l’incorporation d’oxygène 

atmosphérique est aux alentours de + 10 ‰ alors que l’enrichissement par l’oxygène de l’eau 

(ε18OSO4-H2O) est de + 2 à + 4‰ et est souvent négligé (Clark and Fritz, 1997 ; Krouse and 

Mayer, 2000). En conditions anaérobies la majorité de l’oxygène proviendrait des molécules 

d’eau dans le cas d’une oxydation par le fer ferreux (Hendry et al., 1989). Les 

expérimentations indiquent qu’en milieu abiotique 60 à 90% de l’oxygène proviendraient de 

l’eau pour seulement 45 à 75% pour les oxydations avec vecteur biologique (Toran and 

Harris, 1989). Dans le cadre d’une dénitrification associée à l’oxydation des sulfures une 

partie de l’oxygène des sulfates provient de celui des nitrates (Strebel et al., 1990; Spence et 

al., 2001). La valeur isotopique de l’oxygène des sulfates dépend donc du chemin réactionnel 

suivi et de l’oxygène pouvant être utilisé (atmosphérique, de la molécule d’eau ou de nitrate) 

(Spence et al., 2001).  

Chaque réaction géochimique ou biogéochimique du cycle du soufre influe donc de 

manière plus ou moins caractéristique sur les valeurs isotopiques des sulfates restant en 

solution. La Figure 39 résume ces différentes réactions du cycle du soufre et leur 

potentielle influence (noté en enrichissement ε34S) sur la solution. L’analyse des isotopes 
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des sulfates doit donc pouvoir permettre la mise en évidence des processus existant dans 

le milieu. 
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Figure 39 : Cycle du soufre et enrichissement isotopique (ε34S) associé aux réactions
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2 – Isotopes du soufre et de l’oxygène des sulfates en 

milieu fracturé hétérogène 

Sur chacun des deux sites étudiés en hydrochimie au cours de ce travail (Ploemeur et Betton) 

une dénitrification par oxydation des sulfures a été mise en évidence par l’étude de l’évolution 

des concentrations en nitrates et sulfates. Des analyses isotopiques ont été réalisées sur ces 

deux sites de façon à mieux caractériser ce processus et les possibles interactions entre les 

cycles du soufre et celui de l’azote. 

2.1 – Isotopes des sulfates sur le site de Ploemeur 

Parmi les trois stades réactionnels mis en évidence sur le site de Ploemeur (Partie I -Chapitre 

III -2) deux sont intimement liés au cycle du soufre : la dénitrification par oxydation des 

sulfures et l’oxydation des sulfures par le fer. De façon à valider les hypothèses émises sur ces 

processus, les isotopes du soufre et de l’oxygène des sulfates ont été analysés sur 13 points du 

site. 

L’analyse du δ34S-SO4 en fonction des concentrations en nitrates et en sulfates met en évidence 

la relation entre la composition chimique des eaux et leur valeur isotopique (Figure 40). Sur le 

site il existe, en effet, une corrélation négative entre la concentration en sulfate et le δ34S-SO4 

des eaux analysées : plus la concentration en sulfate est forte plus la valeur isotopique est 

faible. A l’inverse de fortes concentrations en nitrates sont associées à de fortes valeurs 

isotopiques.  

 

Figure 40 : Relation entre le δ34S-SO4 et les concentrations en sulfates (représentées en inverse) et les 
nitrates. 
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La compartimentation géochimique (les différents groupes) observée sur le site de Ploemeur à 

partir des analyses hydrochimiques est aussi mise en évidence dans l’étude isotopique des 

sulfates (Figure 41) : 

• Le groupe III (concentrations moyennes et stables) est identifié par des valeurs élevées 

de δ34S-SO4 et des δ18O-SO4 moyens. Ces valeurs isotopiques sont assez proches de 

celles observées dans les précipitations (Partie I -Chapitre V -1.2.2) indiquant une 

origine plutôt primaire (sans modification biogéochimique) des sulfates. 

• Un seul point du groupe II (très influencé par les activités agricoles) a été analysé. Le 

groupe II est caractérisé par des concentrations en nitrates fortes attribuées à une 

activité anthropique avec une fertilisation intense. Le δ34S-SO4 de ce point est 

compatible avec les valeurs généralement observées dans des fertilisants de type 

sulfates d’ammonium ou organique (urée) (Vitoria et al., 2004). Les sulfates épandus 

sur le site semblent toutefois avoir subi une légère modification géochimique comme 

le souligne la valeur en δ18O-SO4 légèrement plus faible que celle attendue dans les 

fertilisants (Partie I -Chapitre V -1.2.5). Cette valeur plus faible peut être expliquée 

par une assimilation des sulfates épandus puis une reminéralisation. Lors de la 

décomposition de la plante par exemple, les composés soufrés organiques incorporent 

l’oxygène des molécules d’eau (δ18O-SO4 assez faible), ce qui aboutit à une diminution 

globale de la valeur isotopique de l’oxygène des sulfates entre les sulfates épandus et 

ceux du sol. 

• Au niveau du groupe I (faibles concentrations en nitrates et fortes concentrations en 

sulfates), la zone de pompage peut être distinguée des autres puits du groupe. En effet 

PE, F11 et F31 présentent des valeurs isotopiques plus élevées. Les puits présentant 

les concentrations en sulfates les plus fortes (MF1, MF2, F36 et F28 en surface) 

présentent, eux, des rapports isotopiques très bas, qui sont souvent caractéristiques de 

l’oxydation des sulfures (Partie I -Chapitre V -1.3.4).  
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Figure 41: Diagramme δ34S-SO4 vs. δ180-SO4 des eaux du site de Ploemeur. 
 

Alors que l’origine des sulfates des groupes II et III semble clairement identifiée, les 

différences observées au sein du groupe I nécessitent une étude complémentaire pour  

déterminer plus précisément l’oxydant à l’origine des fortes concentrations en sulfates dans le 

groupe I (nitrate, fer ou oxygène). 

2.1.1 – Oxydant des sulfures dans le groupe I 

Lors de la formation de sulfates à partir des sulfures, les oxygènes nécessaires à la 

composition de la molécule sont prélevés dans le milieu. L’étude isotopique de l’oxygène des 

sulfates peut donc permettre de connaître les différentes sources d’oxygène, leur proportion 

relative et l’oxydant principal de la réaction. Dans le cas d’une oxydation des sulfures par 

l’oxygène, l’oxygène atmosphérique aussi bien que les molécules d’eau peuvent fournir les 

atomes d’oxygènes nécessaires à la molécule de sulfate. Le δ18O-SO4 des sulfates 

nouvellement formés peut être estimé à partir de l’équation suivante (Van Everdingen and 

Krouse, 1985) : 
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Où : fO2 et fH2O correspondent à la fraction d’oxygène et d’eau respectivement, dans le 

nouveau sulfate (la proportion d’oxygènes issus de la molécule d’eau varie généralement 

entre 25% pour un milieu non saturé à 75% pour une oxydation en milieu anoxique - Lloyd, 

1968; Toran and Harris, 1989). 

Avec (Clark and Fritz, 1997) :   

• ε18OSO4-H20 entre 2 et 4,1‰ 

• ε18OSO4-O2 entre -8,7 et -11,4‰ 

• δ18O-O2 : 23,8‰ 

Dans le cas d’une oxydation par le Fe3+ en milieu complètement anoxique, tel que supposé sur 

le site, l’ensemble de l’oxygène des sulfates provient des molécules d’eau, le deuxième terme 

de l’Équation 16 (concernant la fraction d’oxygène) peut donc être négligé. Sur le site de 

Ploemeur le δ18O-H2O a été mesuré aux alentours de -5,3‰ en moyenne (de -5,06 à -5,45‰). 

L’application de ces valeurs dans l’Équation 16 implique donc un δ18O-SO4 des sulfates 

nouvellement formés compris entre -3,3 et -1,3‰ suivant les valeurs d’enrichissement 

choisies. Les valeurs observées dans les puits avec de fortes concentrations en sulfates du 

groupe I (MF1, MF2, F36 et F28) sont plutôt aux alentours de +1‰ pouvant indiquer qu’une 

autre source d’oxygène que celui de l’eau, est utilisée. Si on estime que la seconde source 

d’oxygène est atmosphérique alors la fraction d’oxygène provenant des molécules d’eau 

permettant d’obtenir un δ18O-SO4 de 1‰ dans les sulfates du milieu, peut être estimée entre 80 

et 70% à partir de l’Équation 16. Ces valeurs indiquent une forte influence de l’oxygène 

atmosphérique sur la valeur isotopique des sulfates produits dans ces puits. Les diagraphies 

chimiques réalisées sur MF1 et MF2 mettent en évidence une concentration en oxygène 

extrêmement faible (<1mg/L) à la profondeur où a été réalisé le prélèvement. Il paraît peu 

probable qu’une si faible proportion d’oxygène atmosphérique contribue à hauteur de 20% à 

30% aux atomes d’oxygènes des sulfates produits. L’oxydant principal dans ces puits ne peut 

donc pas être l’oxygène atmosphérique. L’étude géochimique a mis en évidence une 

oxydation des sulfures couplée à une réduction des nitrates. Ces derniers peuvent aussi être 

une source d’oxygène pour les sulfates. La proportion de l’oxygène des nitrates par rapport à 

celle de l’eau pourrait être calculée en remplaçant les termes concernant l’oxygène 

atmosphérique par ceux des nitrates dans l’Équation 16, mais des données essentielles à ce 

calcul manquent sur le site. En effet la valeur de δ18O-NO3 des nitrates de l’eau présente sur le 
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site n’est pas connue et la forte variabilité des valeurs indiquées dans la littérature rend 

l’utilisation d’une valeur moyenne trop approximative. De même l’enrichissement qui peut 

être attendu entre les sulfates et les nitrates (ε18OSO4-NO3) nécessaire pour la résolution du 

calcul n’a pu être trouvé dans la littérature. Enfin les sulfates présents dans le milieu ne sont 

pas uniquement liés à l’oxydation des sulfures, une partie des sulfates peut être issue des 

précipitations ou des fertilisants. La valeur isotopique de l’oxygène des sulfates peut donc 

résulter du mélange entre les sulfates appauvris en 34S de l’oxydation des sulfures par le fer et 

ceux plus enrichis des précipitations, des fertilisants ou de l’oxydation par les nitrates. 

L’analyse de la valeur isotopique du δ18O-SO4 de ces puits du groupe I indique que la majorité 

des oxygènes utilisés pour la molécule de sulfates sont issus des molécules d’eau, ce qui est 

compatible avec une oxydation des sulfures par le Fe3+. Une influence des nitrates dans la 

composition isotopique de l’oxygène des sulfates ne peut être négligée étant donné que la 

valeur observée de δ18O-SO4 est supérieure à celle attendue pour une influence unique des 

molécules d’eau. Par contre, il n’est pas possible de déterminer si cette influence est 

contemporaine de l’oxydation par le Fe3+ (il reste des nitrates en solution) ou si les sulfates 

présents dans le milieu sont un mélange entre ceux actuellement produits lors de l’oxydation 

des sulfures par le fer et ceux produits précédemment (lors du stade 2) par dénitrification. 

Le δ34S-SO4 des puits PE, F31 et F11 (groupe I) situés sur la zone de pompage est compris 

entre 0 et +10‰, valeurs supérieures à celles observées dans les autres puits du groupe I ( 

mettre les valeurs). L’analyse hydrochimique indique l’existence dans ces puits d’une 

oxydation des sulfures couplée à une réduction des nitrates (Tarits et al, 2006). Les δ34S-SO4 de 

ces puits peuvent s’expliquer par la présence  de deux types de pyrites réactives sur le site : 

une très appauvrie en 34S et une seconde plus « lourde » la valeur maximale mentionnée dans 

la littérature pour les sulfures étant de +5‰, un mélange entre un SO4 d’origine agricole + 

une pyrite peu appauvrie peut conduire aux valeurs observées, l’hypothèse de l’oxydation 

d’une espèce sulfurée isotopiquement moins appauvrie ne peut être, sur la base des 34S, 

écartée. Cependant,  le δ18O-SO4 de ces puits est lui-aussi plus élevé que ceux des autres puits 

du groupe I, avec des valeurs comprises entre +6 et +11‰. Ces valeurs indiquent (selon 

l’Équation 16) une proportion d’atomes d’oxygène issus des molécules d’eau comprise entre 

seulement  0 et 32%, ces valeurs seraient plutôt compatibles avec une oxydation en zone non 

saturée. Or, ces puits sont profonds et situés dans la zone saturée de l’aquifère avec des 

concentrations en oxygène faibles ne pouvant pas soutenir une oxydation des sulfures par 
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l’oxygène  atmosphérique. Un autre processus pour expliqué les valeurs isotopiques des 

sulfates va devoir être proposées. 

Par ailleurs,  malgré des concentrations plutôt faibles en sulfates pour des puits appartenant au 

groupe I (mais tout de même élevées pour des eaux souterraines en milieu cristallin) les 

valeurs de δ18O-SO4 des points de la zone de pompage sont compatibles avec une oxydation 

des sulfures par les nitrates (des calculs précis seraient nécessaires mais, comme mentionné 

précédemment, certaines données manquent).   

2.1.2 – Schéma général de circulation 

D’après l’étude géochimique du site de Ploemeur, le groupe III est représentatif de l’eau 

initialement présente sur le site de pompage. Lors de l’oxydation des sulfures par les nitrates 

dans un premier temps, puis par le fer, l’isotopie des sulfates de l’eau va évoluer des valeurs 

observées dans le groupe III à celles du groupe I. Un chemin réactionnel lié à l’oxydation des 

sulfures par les nitrates puis par le fer peut donc être mis en évidence par les données 

isotopiques (Figure 42).  

La position de F20 (groupe II) dans ce chemin réactionnel peut indiquer un processus 

d’oxydation des sulfures voire de dénitrification. Dans le milieu souterrain la présence de 

biofilms bactériens (Partie I -Chapitre II -1) peut permettre l’existence d’un processus comme 

la dénitrification dans un milieu où l’oxygène est encore présent. Pour ce point les valeurs 

isotopiques peuvent donc être expliquées soit par une origine agricole (δ34S-SO4 compatible 

avec celles des fertilisants et processus d’assimilation qui conduit à un fractionnement en O – 

voir Partie I -Chapitre V -2.1), soit par l’existence d’une dénitrification dans des microsites ou 

même, très certainement, d’un mélange de ces deux processus.  

Les puits du groupe I (PE, F11) situés dans la zone de pompage semblent être le résultat de 

processus contrasté concomitants dans l’espace et ou le temps. Les points sont situés hors du 

chemin réactionnel « type » mis en évidence entre les points du groupe III et ceux du groupe 

I, et leurs valeurs isotopiques sont intérmédiaires entre celles des puits du groupe I et une eau 

au sulfate isotopiquement enrichi avec une influence éventuelle de sulfates originaires du 

groupe III (Figure 42). La position de ces points indique la présence de sulfates d’origine 

variée :  

- sulfates issus de l’oxydation des sulfures par les  nitrates 
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- sulfates issus d’un pôle profond isotopiquement riche 

- éventuellement sulfates d’origine anthropique liés à une influence d’eau de type 

groupe III  

 

Figure 42 : Schéma synthétique des sources et processus à l’origine de l’isotopie des eaux sur le site 
de Ploemeur. 

 

Sur le site de Ploemeur en plus des processus biogéochimiques mis en évidence par 

l’étude hydrochimique (dénitrification et oxydation des sulfures) et validé par l’analyse 

isotopique, un fluide profond (situé probablement à une profondeur supérieure à 100m 

car non échantillonné directement) semble influencer la composition chimique des eaux 

dans la zone d’exploitation du site. Les caractéristiques géochimiques de ce fluide ne 

sont pas contraintes et sa proportion dans l’eau exploitée ne peut donc pas être estimée, 

les fluides profonds présents dans la croûte continentale  pouvant avoir des compositions 

chimiques extrêmement variables (Bucher and Stober, 2000). 
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2.2 – Isotopes des sulfates sur le site de Betton 

Les isotopes des sulfates sur le site de Betton montrent, comme sur le site de Ploemeur, une 

corrélation assez forte avec les concentrations en nitrates et en sulfates. Les données 

isotopiques concernant la zone altérée et leur relation avec la dénitrification sont analysées 

dans l’article réalisé sur ce site (Partie I -Chapitre III -1). Ces données sont complétées ici par 

l’études des isotopes du soufre et de l’oxygène de la zone profonde. 

2.2.1 – La zone altérée à Betton 

La zone altérée de Betton est échantillonnée au travers des puits Pz1 à Pz4 (Figure 21 page 

44). L’étude de l’isotopie des sulfates du site (Figure 43) montre un δ34S-SO4 faible associé à 

une faible concentration en nitrates au niveau de Pz1 indiquant l’existence d’une 

dénitrification liée à une oxydation de sulfures. Ce puits est situé sous la zone humide et dans 

une partie de la nappe considérée comme captive. Les concentrations faibles en carbone 

limitent la dénitrification hétérotrophe et favorisent le couplage de la dénitrification à 

l’oxydation des sulfures (ubiquistes dans les roches métamorphiques). Entre avril 2004 et 

mars 2005 l’augmentation des valeurs isotopiques des sulfates associée à une augmentation 

des concentrations en nitrates et une baisse des sulfates indique une proportion de sulfates 

issus de l’oxydation des sulfures plus faible voire un arrêt du processus biogéochimique. Les 

rapports isotopiques restent inférieurs à ceux observés dans le puits exploité (similaires, a 

priori, à l’eau de Pz1 avant dénitrification). Cette position intermédiaire peut être expliquée 

par un mélange entre des sulfates anthropiques identiques à ceux du puits exploité et les 

sulfates produits l’hiver précédent par l’oxydation des sulfures ou actuellement dans des 

microsites où les conditions réductrices nécessaires sont conservées.  

Au niveau de Pz2 les concentrations en nitrates et en sulfates sont interprétées comme 

résultant d’une dénitrification autotrophe. Pourtant les rapports isotopiques ne sont pas aussi 

faibles que ceux observés dans Pz1 en avril 2004. Il semble donc que les sulfates présents 

dans ce puits ne soient pas uniquement issus de l’oxydation des sulfures mais qu’une part de 

ces derniers, comme il est interprété sur Pz1, soit liée à un mélange entre deux sources de 

sulfates : anthropiques et liés à l’oxydation des sulfures. 

Pz4 présente une très faible minéralisation interprétée comme le résultat de transferts rapide à 

travers la zone non saturée. Cette vitesse de transfert élevée permet à l’oxygène 



Partie I – Chapitre V 

 

- 133 - 

atmosphérique d’atteindre une profondeur importante (supérieure à la dizaine de mètre dans 

ce cas) sans être consommé. Le δ18O-SO4 élevé est compatible avec une oxydation des sulfures 

par l’oxygène atmosphérique (uniquement 40% d’oxygène provenant de la molécule d’eau - 

Équation 16). En mars 2005, l’analyse isotopique indique une valeur de δ18O-SO4 plus faible 

pour un δ34S-SO4 similaire pour les deux dates. La mise en pompage du site favorise 

l’apparition d’un mélange au droit de Pz4 entre l’eau rapidement infiltrée (et faiblement 

minéralisée) et l’eau fortement influencée par les activités anthropiques (similaire à l’eau 

exploitée) riche en nitrates. Le δ18O-SO4 élevé, pour le site, de Pz4 a été interprété comme une 

influence importante de l’oxygène atmosphérique dans l’oxydation des sulfures (d’après 

l’Équation 16). A l’inverse la diminution du δ18O-SO4 observée après le début de la mise en 

exploitation peut résulter des mélanges induits par le pompage. Le changement de conditions 

physiques conduisant au mélange peut aussi conduire à un transfert de l’oxygène plus limité 

et donc une influence des molécules d’eau au niveau de la formation des sulfates plus 

importante. De plus les nitrates amenés dans le milieu par le mélange peuvent oxyder les 

sulfures présents et conduire à une diminution du δ18O-SO4 des sulfates produits. La 

diminution du δ18O-SO4 peut aussi résulter d’un simple mélange entre différentes sources de 

sulfates (ceux présents dans Pz2 ou Pz1 et ceux du puits exploité par exemple). 

 

Figure 43 : Diagramme δ34S-SO4 vs. δ18O-SO4 des eaux de la nappe d’altérite de Betton. Les flèches 
indiquent l’évolution des concentrations entre le prélèvement d’Avril 2004 et Mars 2005. 
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2.2.2 – Isotopie de la zone profonde 

La zone profonde est représentée sur le site de Betton par les puits Pz6 à Pz8. Les 

caractéristiques de la zone sont détaillées Partie I  -Chapitre III -1.3. 

Les données isotopiques de la zone profonde se distinguent par leur δ18O-SO4 plus élevé que 

dans la zone altérée (Figure 44). L’eau échantillonnée à la surface de Pz6 et Pz8 présente des 

valeurs isotopiques similaires à celles de Pz4 en avril 2004 dans la zone altérée. De la même 

façon que pour Pz4 ces valeurs relativement élevées du δ18O-SO4 peuvent être expliquées par 

une oxydation des sulfures par l’oxygène atmosphérique. En effet ces points ont été prélevés 

au niveau de la surface de la nappe et un transport de l’oxygène en profondeur par un 

mécanisme d’infiltration rapide comme sur Pz4 n’est pas à exclure. 

 

Figure 44 : δ34S-SO4 vs. δ18O-SO4 des eaux du site de Betton 
 

En profondeur la minéralisation de Pz6 est très importante (600mg/L de Cl et 300mg/L de 

SO4) et l’analyse de l’isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates indiquent des valeurs 

extrêmement élevées supérieures à celles observées dans l’eau de mer actuelle. De tels 

rapports isotopiques sont souvent indicateurs d’une réduction dissimilatrice des sulfates, mais 

la forte concentration en sulfate observée dans ce puits ne permet pas de valider cette 

hypothèse. L’analyse du 11B de cette eau indique l’origine marine du bore (Partie I -Chapitre 

III -1.3) et donc des sulfates associés. Les isotopes stables de l’eau (2H et 18O) de Pz6 restent 

proches de la droite météorique indiquant la présence d’eau actuelle (Figure 45). Durant l’ère 
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tertiaire l’eau de mer présentait des valeurs isotopiques du soufre et de l’oxygène des sulfates 

proches de celles observées au niveau de Pz6 (Clark and Fritz, 1997). La dernière 

transgression marine sur le bassin Rennais date de l’ère tertiaire et est datée à 2,6 MA 

(Piacenzien) par les argiles de Redon (Morzadec-Kerfourn, 1997; Guillocheau et al., 2003). 

L’ensemble des indices isotopiques associés à l’histoire géologique de la zone laisse donc à 

penser que la salinité présente sur le site est liée à cette transgression marine du tertiaire. 

L’eau de mer qui, à cette époque, recouvre les terres s’est infiltrée dans le sous-sol et a rempli 

les fissures et fractures de la roche mais aussi l’ensemble de la microporosité. Alors que les 

macropores (fractures, fissures) situés en surface sont rapidement lessivés par les eaux 

météoriques, la zone plus profonde, généralement située sous le niveau marin, est protégée de 

ces boucles de circulation rapide. Il existe des boucles de circulation plus profondes dont la 

vitesse est plus lente. Ces dernières n’ont permis qu’un lessivage partiel de la zone profonde 

et la signature de cette eau marine reste encore présente dans certains micropores de la roche 

ou fractures peu connectées. Ceci indique aussi que l’eau prélevée au niveau de Pz6 n’est pas 

une eau marine « fossile » : dans les fractures profondes l’eau circule lentement et échange 

avec la matrice des solutés tels que les sulfates qui eux, ont une origine marine tertiaire. 

L’influence d’un mélange, sur les isotopes du soufre et de l’oxygène des sulfates des eaux 

météoriques de ces boucles profondes est assez réduite, les concentrations en sulfates des 

eaux météoriques et donc l’apport qui pourrait en résulter, étant proportionnellement très 

réduit par rapport aux très fortes concentrations présentes dans la microporosité. Par contre au 

niveau du carbone le mélange avec des eaux météoriques souvent riches en CO2 peut  

influencer fortement l’isotopie du carbone de l’eau, c’est pourquoi les données de la datation 

au 14C réalisée précédemment, ne sont pas concordantes avec une origine tertiaire. Dans les 

zones exutoires naturelles ou forcées (comme un pompage) ces boucles de circulation 

profondes remontent à la surface et peuvent se mélanger avec les eaux des nappes plus 

superficielles et l’influence sur l’isotopie des sulfates peut être beaucoup plus importante 

(exemple de Pz6 et en surface).  

L’eau prélevée au niveau de F1 (forage d’exploitation) n’est pas uniquement celle du 

réservoir profond. La pompe située vers 40m prélève un mélange entre l’eau de la zone 

altérée et les eaux profondes.  L’isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates au niveau de 

ce point semble indiquer un mélange entre Pz6 et la zone altérée. 
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Figure 45 : Isotopes stables de l’eau à Ploemeur et Betton 
 

2.3 – Isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates à l’échelle 

de la Bretagne 

D’autres études de l’isotopie des sulfates ont été réalisées sur des sites situés en milieu 

fracturé hétérogène7 : 

• à Kerbernez site de l’ORE AgrHys situé dans le Finistère à proximité de Quimper et 

fortement anthropisé (Molénat & Pauwels, communication personnelle, données non 

publiées) 

• à Pleine-Fougères, zone riparienne avec une zone humide fortement développée 

(Négrel and Pauwels, 2004) 

• à Naizin (sous bassins de Kervidy et la Villeneuve), site de l’ORE AgrHys présentant 

une agriculture très intensive (Pauwels et al., 2000; Négrel and Pauwels, 2004) 

• à Loperec ancienne mine désaffectée où un drainage minier acide a été mis en 

évidence à la fin de l’exploitation (Pauwels, communication personnelle, données non 

publiées)  

• sur l’Arguenon en contexte fracturé hétérogène (Durand, 2005) 
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A l’aide des interprétations réalisées sur les sites et celles des deux sites étudiés lors de ce 

travail, l’ensemble des données a été traité conjointement de façon à caractériser de manière 

globale l’isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates dans le contexte géologique breton et 

sa relation avec le cycle de l’azote (Figure 46 - Annexe 2). 

 

Figure 46 : Diagramme δ34S-SO4 vs. δ18O-SO4 des eaux de différents sites en milieu fracturé hétérogène. 
 

La synthèse de l’ensemble des études isotopiques sur ces sites permet de mettre en évidence, 

associé à chaque compartiment hydrogéologique, l’ensemble des processus pouvant influer 

sur l’isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates à l’échelle de la Bretagne (Figure 47). 

Les sulfates des précipitations sont pour partie d’origine marine dont l’isotopie est 

relativement bien contrainte. Le rapport isotopique des sulfates des précipitations va donc 

varier en fonction de la source directe de ces anions : embruns (sulfates marins) ou DMS 

(diméthylsulfide) qui est un gaz organique produit pendant la décomposition des cellules 

planctoniques (Krouse and Mayer, 2000). Suivant la proportion entre ces deux sources la 

teneur isotopique des sulfates qui arrivent sur le sol, pourra avoir plus ou moins dévié du 

rapport isotopique de l’eau de mer. Dans la zone racinaire les processus d’assimilation puis de 

reminéralisation des sulfates conduisent souvent à une baisse du δ18O-SO4 sans fractionnement 

significatif sur le soufre. Les δ18O-SO4 observés sur l’ensemble des sites bretons (entre 5 et 

                                                                                                                                                         
7 Des descriptions des sites de Kerbernez, Pleine-Fougères et Naizin peuvent être trouvées Partie II -Chapitre III 
-1 
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10‰ sur les points où il n’y a ni réduction ni oxydation) indiquent que le cycle du soufre dans 

le sol est très actif. Les fertilisants constituent aussi une source de sulfate non négligeable de 

sulfates dans les sols. Au niveau du toit de la nappe les sulfates des eaux lessivées du sol sont 

donc le résultat d’un mélange à trois pôles : les précipitations, les sulfates nouvellement 

minéralisés et les fertilisants. Suivant les pratiques agricoles sur le site, sa distance à la mer et 

sa réactivité biogéochimique les valeurs observées dans les eaux des zones de recharge ou peu 

profonde (comme Kerbernez, certains points du site de Ploemeur et le puits exploité de Betton 

par exemple) peuvent être très variables. 

Dans les bassins versants bretons, les fonds de vallées sont souvent des zones fortement 

hydromorphes. Dans ces zones humides, telles que celle existant à Pleine-Fougères ou à 

Kerbernez (représenté par 1 seul point – F1c - Figure 80), les conditions réductrices qui s’y 

développent permettent une dénitrification des eaux mais aussi une réduction des sulfates qui 

y circulent. De même que pour la réduction des nitrates (Partie I -Chapitre II -2.2) deux types 

de réaction peuvent être distingués : la réduction dissimilatrice (étape de la séquence redox 

d’oxydation de la matière organique – Partie I -Chapitre II -2.1) ou assimilatrice qui 

correspond à la transformation des sulfates en molécules organiques telles que les esters ou 

les molécules carbonées soufrées lors de l’assimilation par les plantes. Lors de la réduction 

dissimilatrice les sulfates sont transformés en composé gazeux  H2S (Équation 4). Cette 

réaction s’accompagne d’un fort enrichissement en 34S et 18O de la solution résiduelle (δ34S-

SO4 et δ18O-SO4). Alors qu’une réduction des sulfates est suspectée sur la majorité des points de 

la zone humide de Pleine-Fougères, seul un puits présente des caractéristiques isotopiques 

(δ34S-SO4 =29,8‰ et δ18O-SO4=14‰) compatibles avec une réduction dissimilatrice des 

sulfates. Les autres puits présentent un fractionnement en oxygène important mais associé à 

un fractionnement faible en soufre. Ce comportement isotopique peut être expliqué par une 

réduction des sulfates assimilative. Dans la zone humide de Kerbernez, le point échantillonné 

présente des caractéristiques isotopiques compatibles elles aussi avec une réduction 

assimilative des sulfates bien que les concentrations en sulfates soient élevées.  

Dans les milieux cristallins les sulfures sont des minéraux accessoires assez répandus. Lors de 

la circulation des eaux souterraines en profondeur, ces minéraux peuvent être oxydés par les 

solutés présents (oxygène, nitrate ou fer). Isotopiquement l’oxydation du soufre (sous la 

forme sulfure comme FeS2 par exemple) conduit couramment à de faibles valeurs de δ34S-SO4 

liées à un faible fractionnement des sulfures souvent isotopiquement légers (δ34S-FeS2 compris 
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entre -30 et +5 ‰). Malgré cette tendance globale vers des valeurs faibles le δ34S-SO4 des 

sulfates produits lors de l’oxydation n’est pas similaires sur tous les sites. A Betton, les 

sulfates de Pz1 présentent une valeur positive aux alentours de +5 ‰ indiquant un δ34S-FeS2 de 

la pyrite oxydée dans la gamme haute des valeurs couramment observées. A l’inverse, à 

Loperec ou à Ploemeur les valeurs isotopiques des sulfates sont beaucoup plus faibles 

indiquant un δ34S-FeS2 aux alentours de -8‰. Sur un même site il n’existe pas forcément une 

valeur unique de l’isotopie du soufre des sulfures. En effet suivant l’histoire géologique de la 

zone plusieurs phases de minéralisation peuvent avoir eu lieu et les sulfures produits peuvent 

être isotopiquement différents. Ainsi sur le site de Plancoët (22), il a été mis en évidence dans 

le même type de roche (des phtanites) deux types de pyrite avec des valeurs isotopiques du 

soufre contrastées : de -13 à +1,8‰ (Durand, 2005). Sur le site de Naizin les valeurs de δ34S-

FeS2 oscillent sur une gamme moins large, entre +4 et +6,9‰ (Pauwels et al., 2000). A 

Lopérec les données mettent ainsi clairement en évidence, même s’ils n’ont pas été 

directement analysés, la présence de deux types de sulfures : un type proche de -4‰ et l’autre 

de -12‰. Cette variabilité isotopique du soufre des sulfures influe directement sur celle des 

sulfates produits lors de l’oxydation des sulfures. Ainsi à Lopérec et sur l’Arguenon les δ34S-

SO4 observés sont proches de ceux attendus. De même à Ploemeur (puits du groupe I ayant 

atteint le stade 3) et à Betton, les δ34S-SO4 des eaux où les sulfures sont oxydés, sont 

compatibles avec les valeurs isotopiques des sulfures couramment observés dans la région. 

Sur le site de Naizin les données hydrochimiques et isotopiques (du soufre et de l’oxygène 

des sulfates mais aussi de l’azote des nitrates indiquent l’existence d’une dénitrification 

couplée à une oxydation des sulfures (Pauwels et al., 1998; Pauwels et al., 2000). Replacés 

dans le contexte général des isotopes du soufre et de l’oxygène des sulfates dans la région 

bretonne, les δ34S-SO4 observés semblent élevés pour ce type de processus d’autant plus que 

sur le site les δ34S-FeS2 sont compris entre +4 et +6,9‰. L’agriculture sur ce site est très 

intensive et une forte influence des sulfates des fertilisants épandus sur l’isotopie du soufre, et 

de l’oxygène, des sulfates n’est donc pas à négliger. 

Différents oxydants peuvent intervenir dans la réaction d’oxydation des sulfures et conduisent 

à une forte variabilité sur l’isotopie de l’oxygène. L’oxygène des sulfates produit est, en effet, 

largement dépendant de l’oxydant et des sources d’oxygène présents dans le milieu (Équation 

16 et Partie I -Chapitre V -2.1.1). Cette grande variabilité pour les valeurs des rapports 

isotopiques du soufre et de l’oxygène des sulfates lors de l’oxydation conduit à l’observation 
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de comportements distincts des isotopes du soufre et de l’oxygène des sulfates suivant les 

sites voire les zones à l’intérieur de ces sites  (Figure 47).  

La mise en évidence d’une oxydation des sulfures nécessite donc une interprétation conjointe 

des données hydrochimiques (quels sont les oxydants disponibles ?) et isotopiques du site. A 

l’échelle de la Bretagne, quel que soit le site l’oxydation des sulfures se traduit par des δ34S-

SO4 inférieurs à + 6‰ et des δ18O-SO4 inférieurs à +5‰ excepté dans les cas où l’agriculture est 

intensive et où les sulfates des fertilisants se mélangent avec les sulfates produit par oxydation 

et donc influence l’isotopie du soufre et de l’oxygène des sulfates du site étudié. 

Sur le site de Naizin le δ34S-SO4 devrait donc pouvoir être interprété comme le résultat du 

mélange entre les sulfates de l’oxydation et ceux des fertilisants or les valeurs isotopiques du 

soufre des sulfates présents sur le site sont supérieures à ce pôle « fertilisants ». La présence 

de ce pôle ne permet pas, seul, d’expliquer la valeur du δ34S-SO4 de l’eau du site de Naizin. Sur 

le site de Betton il a été clairement mis en évidence une eau ancienne, isotopiquement très 

légère signature d’une eau de mer datant de la dernière transgression tertiaire. Sur le site de 

Naizin un point (analysé à deux reprises) présente des valeurs isotopiques assez proches de 

celles observées à Betton. Ce point présente une composition chimique compatible avec une 

eau profonde et ancienne (Pauwels et al., 2000). Lors de la dernière transgression marine, 

l’eau de mer a dû s’infiltrer dans l’ensemble des fissures et fractures de la roche mais aussi 

dans la microporosité de cette dernière. D’après les données géologiques cette transgression 

est mise en évidence dans différentes zones de la Bretagne, il ne semble donc pas impossible 

de retrouver des indices dans différentes nappes du sous-sol breton. L’existence de ce pôle 

profond permet de valider l’hypothèse émise sur le site de Ploemeur (Partie I -Chapitre III -2) 

et d’expliquer les valeurs élevées des isotopes du soufre des sulfates du site de Naizin.     
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Figure 47 : Isotopie des sulfates en Bretagne et interprétation 
 

L’étude des isotopes du soufre et de l’oxygène des sulfates sur un ensemble de sites de la 

région bretonne a permis de mettre en évidence la complexité du cycle du soufre dans le 

sol et le sous-sol breton mais aussi sa forte interaction avec le cycle de l’azote. Les 

sulfates présents dans le sol sont souvent fortement influencés par les pratiques agricoles 

et l’épandage de fertilisants et par un cycle du soufre actif (assimilation et 

reminéralisation). Alors que dans les zones humides c’est une réduction dissimilatrice 

des sulfates qui est couramment envisagée, il semble que dans les zones humides liées 

aux aquifères de socle breton ce soit principalement une réduction assimilatrice qui est à 

l’origine de la diminution des concentrations en sulfates. Comme l’ont mis en évidence 

de nombreuses études géochimiques sur différents sites, l’oxydation des sulfures est un 

processus ubiquiste dans la région bretonne et interagit souvent avec le cycle de l’azote 

au travers de la dénitrification par oxydation des sulfures. La variabilité des sulfures, 

des sources d’oxygène et des possibilités de mélanges conduisent à une large gamme de 

rapports isotopiques caractérisant ce processus. Cette étude a permis la mise en 

évidence directe (Naizin, Betton) ou indirecte (Ploemeur) de la présence d’un pôle 
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isotopiquement enrichi sur l’ensemble de la région. L’analyse des indices isotopiques et 

géologiques convergent vers une origine marine datant de la dernière transgression au 

Piacenzien (Tertiaire, 2,6MA). L’interprétation des données isotopiques du soufre et de 

l’oxygène des sulfates semble indiquer une influence non négligeable de ce pôle sur les 

eaux actuellement en circulation 
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Conclusion  

1 – Résultats principaux  

Le suivi hydrochimique de deux sites situés en zone fracturée hétérogène, les analyses 

isotopiques et les expérimentations en batch ont permis de mieux contraindre les 

caractéristiques de l’hydrochimie des aquifères qui se développent dans ce type de milieu :  

• L’hétérogénéité physique des roches et la distribution hétérogène des fractures et 

fissures qui y est associée, constituent le facteur de contrôle majeur de la composition 

chimique des eaux. Ce contrôle par les propriétés physiques du milieu induit une 

variabilité spatiale des eaux plus grande que la variabilité temporelle. Ainsi, la 

présence d’une zone faillée induit une forte chenalisation des flux permettant 

l’exploitation de l’eau dont la circulation est fortement localisée (Ploemeur – Partie I -

Chapitre III -2). Ces structures tectoniques permettent également de connecter une 

zone plus ou moins distante et de géochimie différente (Betton – Partie I -Chapitre III 

-1). Cette hétérogénéité conduit donc à la présence, dans un espace spatialement 

restreint, d’eaux dont les conditions oxydo-réductrices et les processus 

biogéochimiques peuvent être très différentes. C’est le cas à Betton où l’eau 

faiblement minéralisée de Pz4 côtoie une eau fortement influencée par les activités 

anthropiques (Partie I -Chapitre III -1), et à Ploemeur où sur un même bassin-versant 3 

types d’eaux chimiquement contrastées sont rencontrées (Partie I -Chapitre III -2).  

• La relation forte entre cycle du soufre et de l’azote, liée à la présence des sulfures, est 

clairement mise en évidence par les analyses isotopiques. En effet à Ploemeur tout 

comme à Betton, les eaux présentant des concentrations faibles en nitrates sont 

associées à des δ34S-SO4 négatifs (Figure 40, Partie I -Chapitre V -2.1 et Partie I -

Chapitre V -2.2.1). Dans ce type de milieu la proximité de conditions physico-

chimiques et oxydo-réductrices contrastées est liée à l’hétérogénéité physique des 

roches qui contrôle les processus et induit une origine multiple des solutés étudiés 

(Partie I -Chapitre V -2.3). Les processus biogéochimiques du cycle du soufre 

semblent aussi fortement corrélés à la structuration physique du bassin-versant : 



Partie I – Conclusion 

 

- 145 - 

assimilation dans le sols, réduction assimilatrice dans les zones humides et oxydation 

dans les aquifères.  

• Les propriétés physiques des roches influencent fortement la connectivité des couches 

de transition et de la matrice avec les fractures et la circulation principale sur la zone. 

La vitesse de circulation dans les fractures contrôle le temps de réaction disponible 

pour les processus biogéochimiques. Ainsi la participation des zones fortement 

réactives au niveau biogéochimique (zone de transition et matrice) au flux global est 

déterminante dans l’hydrochimie de l’eau circulant sur le site. A Ploemeur, la stabilité 

des concentrations en nitrates à une valeur non-nulle, malgré la présence avérée d’une 

dénitrification (indices géochimiques et isotopiques), est expliquée par la contribution 

de la matrice au niveau de la fracture pompée (Partie I -Chapitre IV -3.4) 

• Dans les zones fracturées, la présence de la couche de transition et d’une surface 

importante d’interaction eau/roche favorise l’ensemble des processus 

biogéochimiques. Les faibles concentrations en nitrates observées sur les sites peuvent 

être expliquées par la présence dans ces milieux profonds, à faible concentration en 

carbone organique, d’une dénitrification autotrophe par oxydation des sulfures. A ce 

couplage oxydation du soufre / réduction des nitrates classiquement mise en évidence 

dans les milieux cristallins bretons semble pouvoir être couplée une oxydation du fer 

par réduction des nitrates. Ce processus biogéochimique, rarement mis en évidence 

dans les études de terrain, a été observé et reproduit en laboratoire dans les 

expérimentations en batchs (Partie I -Chapitre IV -3.3).  
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2 – Perspectives8 : influence de fluide profond 

Sur le site de Ploemeur, la mise en évidence d’un pôle profond pouvant interagir avec les 

circulation actuelles d’un site, s’il permet d’expliquer l’isotopie du soufre et de l’oxygène du 

puits pompé, permet aussi de proposer une nouvelle hypothèse pour l’évolution des anions 

dans le puits pompé PE (Figure 48a). Les analyses isotopiques du soufre et de l’oxygène des 

sulfates de PE permettent de supposer l’existence d’un mélange au niveau de ce puits entre 

des eaux identiques à celles du groupe I où a lieu l’oxydation des sulfures par le fer (F36, 

MF1, MF2) et le pôle d’origine marine isotopiquement enrichi. L’augmentation des 

concentrations en chlorures, ainsi qu’une part de la diminution des concentrations en nitrates 

et de l’augmentation des sulfates, pourraient donc être la conséquence de la mise en place 

d’un nouvel équilibre (d’un mélange) entre deux réservoirs différents qui peuvent être la 

fracture et la matrice.  

L’augmentation des chlorures est fortement corrélée à l’augmentation des sulfates lors des 

deux premières années d’exploitation (Figure 48b) avant un décrochement où les 

concentrations en sulfates augmentent proportionnellement plus vite que celles en chlorures. 

L’existence du mélange ne remet pas en cause la forte réactivité biogéochimique du site mise 

en évidence précédemment par les analyses géochimiques et isotopiques. L’augmentation plus 

forte (que celles en chlorures) de la concentration en sulfates peut ainsi être attribuée au 

processus d’oxydation des sulfures associée ou non à une dénitrification.  

Concernant les nitrates l’interprétation de leur évolution dépend fortement de la proportion de 

fluide profond. Si l’évolution initiale des concentrations en nitrates est interprétée comme le 

résultat d’un mélange avec une eau sans nitrate, ceci indique une proportion de ce fluide 

profond de près de 40% et donc une concentration en chlorures et sulfates du pôle profond de 

175mg/L et de 100mg/L respectivement (sur le site de Betton la proportion de mélange au 

niveau de F1 peut être estimée à 20% entre un pôle type Pz3 et Pz6 profond). 

                                                 
8 Dans cette partie est présentée la perspective principale qui va être étudiée à la suite des travaux de thèse. Ne 
sont donc présentées dans cette partie que les premières réflexions et interprétations de résultats découlant des 
données recueillie durant ce travail, à titre d’exemple de perspective mais non exhaustif. Pour une liste plus 
exhaustive des perspectives se référer à la conclusion générale. 
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Figure 48 : a) Evolution des concentrations en nitrates, chlorures et sulfates dans le puits pompé PE. 
Les concentrations qui devraient être observées pour un mélange sont indiquées par les cercles. b) 

Diagramme Cl vs. SO4 pour le puits pompé PE séparé en 3 périodes distinctes. Les corrélations 
indiquées sont statistiquement valides (Fisher and Yates, 1938) 

 

Des indices de la présence d’un fluide profond avec des caractéristiques géochimiques et 

isotopiques particulières à l’échelle de la Bretagne (forte concentration en chlorures, sauf à 

Naizin, et enrichissement important du soufre et de l’oxygène des sulfates), peuvent être 

trouvés. A Betton ou à Naizin les données isotopiques indiquent clairement l’existence de ce 

pôle géochimique isotopiquement enrichi lié à l’histoire géologique de la zone. Les 

expérimentations en batchs réalisées au cours de ce travail, montrent clairement la mobilité 

des solutés conservés au sein de la microporosité des roches. A Ploemeur, l’hydrochimie du 

site, et plus particulièrement de la zone de pompage, peut difficilement être expliquée sans 

l’intervention d’une eau souterraine avec des concentrations en chlorures assez importantes et 

isotopiquement enrichie.  

Une étude globale sur les fluides profonds a été réalisée dans les régions de socle françaises 

(17 sites environ en limite du bassin aquitain et parisien) à des profondeurs comprises entre 

200 et plus de 800 m dans le cadre du projet GdR FORPRO 98-III sur « le traçage des 

percolations de fluides et calage thermo-chronologique de l’évolution des socles cristallins : 

apport de l’étude des remplissages de fractures de l’Ouest de la chaîne varisque ». (Boiron et 

al., 2002; Cathelineau et al., 2004). Les résultats de ces études montrent deux origines 

possibles de la salinité rencontrée dans ces fluides contenus dans la microporosité des roches : 
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une origine contemporaine de la mise en place de la roche ou de grands évènements 

géologiques (ouverture du Golfe de Gascogne par exemple) ou une transgression marine. Sur 

le site de Betton, les indices isotopiques semblent plutôt indiquer que les solutés présents dans 

la microporosité sont d’origine marine et sont conservés depuis au moins, la dernière 

transgression marine (Piazencien, ère tertiaire, 2,6 MA) mais d’autres études pourront être 

réalisées de façon à mieux en contraindre l’origine (87Sr/86Sr, analyse de roche,…). La 

composition chimique initiale de ces fluides, quelle que soit leur origine, est fortement 

influencée par les circulations d’eau météorique au travers des boucles profondes. En effet 

dans ces boucles l’eau circule lentement et le temps long d’interaction eau/roche qui en 

résulte permet une diffusion des solutés de la matrice vers la roche. Ce n’est donc pas le fluide 

initial qui est échantillonné mais un mélange entre ce fluide et l’eau actuellement en cours de 

circulation sur les sites. 

La présence de ces solutés dont l’origine peut être attribuée à la dernière transgression marine 

ou à un autre processus géologique non identifié actuellement, et qui peuvent interagir avec 

des boucles de circulation locales, semble assez générale à l’échelle de la Bretagne (Partie I -

Chapitre V -2.3). Une étude plus complète à cette échelle régionale pourra être réalisée à 

l’aide de la base ADES (Accès aux Données des Eaux Souterraines) du RNDE (Réseau 

National des Données sur l’Eau) et hébergée par le BRGM, ainsi que des données sur la 

chimie des fluides pouvant être recueillies lors du forage et incorporées dans la BSS (Banque 

du sous-sol) du BRGM. Dans le contexte actuel de recherche de nouvelles ressources en eau 

potable dans la partie profonde des aquifères (cf Introduction), quelle peut-être l’influence de 

cette salinité élevée sur les possibilités d’exploitation ? 

Une influence de ces fluides sur les eaux plus superficielles et les eaux exploitées, a été 

mise en évidence dans cette étude par les expérimentations en batch et l’analyse 

isotopique mais l’impact réel en terme d’hydrochimie, de respect des normes de 

potabilités en cas d’exploitation et de possibles changements de conditions oxydo-

réductrices du milieu reste à définir. 
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Temps de résidence des eaux souterraines 

dans le contexte géologique breton 
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L’ « hydrochronologie » par analogie avec la géochronologie, est la science qui permet de 

déterminer les âges de l’eau. La définition d’un temps de résidence se rapporte à un composé 

précis dans un réservoir précis (Metcalfe et al., 1998). Ainsi on peut parler du temps de 

résidence d’un composé dans l’eau ou de temps de résidence de l’eau dans un aquifère. On ne 

parle d’ « âge » que dans le cadre du temps de résidence de l’eau. Dans cette étude, nous nous 

sommes attachés à définir les temps de résidence des eaux souterraines (leur âge) dans les 

aquifères cristallins. 

L’information obtenue sur l’âge de l’eau, et donc la connaissance de son temps de 

renouvellement, est utile pour : 

• définir les taux de recharge de façon à contraindre les possibilités d’exploitation des 

sites et les flux verticaux en vue de la réalisation d’une « hydrostratigraphie » 

(Solomon et al., 1993; Ekwurzel et al., 1994; Cook et al., 1996; Cook and Simmons, 

2000) 

• calibrer les modèles hydrologiques, (Solomon et al., 1993; Reilly et al., 1994; Szabo 

et al., 1996; Sheets et al., 1998) 

• reconstituer l’historique (souvent de la contamination) d’une zone (Dunkle et al., 

1993; Böhlke and Denver, 1995; Modica et al., 1998; Katz et al., 2001; Zoellmann et 

al., 2001) 

• prédire les flux horizontaux (Cook and Solomon, 1997; Modica et al., 1998) 

• prédire la susceptibilité à une pollution et le temps nécessaire à l’élimination du 

contaminant (Beyerle et al., 1999; Plummer and Friedman, 1999)  

et donc à la gestion de l’aquifère (Glynn and Plummer, 2005; McGuire et al., 2005). 

L’estimation des temps de résidence peut être réalisée à l’aide de la connaissance des charges 

hydrauliques et des perméabilités du site étudié, le tout modélisé à l’aide d’équations de 

transport issues des équations de Darcy ou de la loi de Fick (Metcalfe et al., 1998). Mais la 

difficulté de connaître précisément la perméabilité hydraulique des milieux naturels, et leur 

hétérogénéité, entraîne une large incertitude sur les âges calculés. Une approche directe à 

l’aide de traceurs permet l’observation de ces temps de résidence (Cook and Solomon, 1997).  
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Un traceur idéal de l’âge de l’eau est un composé : 

• inerte vis à vis des processus biologiques et chimiques 

• ubiquiste 

• facilement mesurable 

Les traceurs (Cook and Böhlke, 1999) peuvent être regroupés en 3 grands types: 

• les traceurs radioactifs dont la concentration à un temps t est proportionnelle à sa 

concentration initiale et sa constante de décroissance (14C, 32S, 39Ar, 81Kr, …) 

• les traceurs accumulatifs issus de la décroissance radioactive d’éléments contenus 

dans les roches (4He, 40Ar, 222Rn, …) 

• les traceurs événementiels qui sont liés à un apport brusque ou continu dans le milieu 

souterrain (3H, 36Cl, 85Kr, CFC, mais aussi NO3, pesticides, …) 

Dans les aquifères peu profonds, les traceurs les plus souvent utilisés sont les traceurs 

événementiels dont l’introduction date du XXème siècle. 

Le tritium (3H) et le 36Cl sont issus des tests thermonucléaires et leurs concentrations 

maximales sont observées durant les années 50-60 (Figure 49). L’eau de pluie est à l’équilibre 

avec la concentration atmosphérique de ces éléments. Dans un profil vertical, l’existence d’un 

pic de concentration maximale de ces éléments permet de repérer les eaux rechargées durant 

cette période. L’utilisation de ces traceurs nécessite une connaissance assez fine de la courbe 

d’entrée : c’est à dire l’évolution des concentrations au cours du temps dans les précipitations. 

Or, ces courbes ne sont disponibles que sur un nombre limité de points et les concentrations 

sont fortement dépendantes de la localisation géographique du site. La seconde limitation 

majeure de ce type de traceur est la nécessité d’un profil de concentration vertical détaillé 

pour une interprétation précise en terme d’âge (Plummer et al., 1998). La dispersion et la 

diffusion susceptibles de se produire dans la zone non saturée et/ou saturée peuvent rendre ce 

profil plus difficile à interpréter. Ces deux isotopes permettent une datation plutôt qualitative 

(relative) que quantitative par rapport aux pics des bombes.  

Dans le cas du tritium la méthode est aussi limitée par la demi-vie brève de cet atome : 12,43 

ans (Lucas and Unterweger, 2000). Au niveau du pic, les concentrations résiduelles en tritium 
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peuvent n’être plus que de l’ordre de grandeur des concentrations actuelles de l’eau de pluie 

(Cook and Solomon, 1997; Metcalfe et al., 1998). 

 

Figure 49 : courbes de concentration atmosphérique du tritium et du 36Cl de 1940 à 1990. D’après 
Cook and Solomon, 1997. 

 
La datation à l’aide du tritium est actuellement remplacée par la méthode tritium/hélium basée 

sur la mesure de l’élément fils du tritium (Partie I -Chapitre I -2). L’analyse de ces composés 

nécessite des outils de spectrométrie de masse et un temps d’analyse d’au minimum 4 à 6 

mois.  

C’est pourquoi d’autres méthodes moins coûteuses en temps et en argent ont été développées 

dès que possible : c’est le cas de la méthode de datation à l’aide des chlorofluorocarbones 

(CFC).  
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Chapitre I – Méthodes de datation utilisées dans 

cette étude 

Dans le cadre de cette étude il a été choisi de développer plus particulièrement la méthode de 

datation par les CFC. Le laboratoire s’est donc équipé du matériel nécessaire pour ce type 

d’analyse et une étude approfondie de la méthode a été réalisée sous la forme d’une synthèse 

bibliographique. Ce sont les résultats de cette synthèse qui sont présentés partie I- Chapitre I- 

1. De façon à pouvoir intercalibrer cette méthode, valider les résultats obtenus et bénéficier 

des informations relatives à chacune des méthodes, une collaboration avec le LSCE a été 

lancée dans le cadre du projet PRIR DATEAU (Projet de Recherche d’Intérêt Régional). La 

seconde méthode de datation choisie est la méthode tritium/hélium. La partie I- Chapitre I- 2 

du présent document ne vise pas à une synthèse bibliographique de la méthode 3H/3He mais à 

un rapide rappel de la méthode et de son applicabilité. 

1 – Chlorofluorocarbones (CFC) 

Les CFC ont d’abord été utilisés dans le cadre de la datation et du suivi des masses 

océaniques dans les années 70 (Lovelock et al., 1973; Bullister and Weiss, 1983). Les 

premières études hydrogéologiques datent de la fin des années 1970 (Randall and Schultz, 

1976; Thompson and Hayes, 1979) et leur utilisation plus régulière est concomitante de la 

publication d’une procédure de prélèvement par l’USGS (Busenberg and Plummer, 1992).  

La datation des eaux par les CFC (Plummer and Friedman, 1999) a été rendue possible par la 

connaissance de : 

• leurs concentrations atmosphériques sur les 50 dernières années (Bauer et al., 2001) 

• leurs solubilités dans l’eau (Warner and Weiss, 1985; Bu and Warner, 1995) 

De plus, les concentrations en CFC dans l’air et l’eau sont assez importantes pour être 

quantifiées. Enfin ce sont des composés relativement stables face aux conditions physico-

chimiques atmosphériques et biogéochimiques rencontrées dans les milieux souterrains 

(Metcalfe et al., 1998). 
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1.1 – Généralités 

Avant les années 30, les réfrigérants les plus communs (McCulloch, 1999) étaient : 

• l’ammoniaque (NH3, inflammable, toxique et irritant) 

• le chlorométhane (CH3Cl, très inflammable, toxique, mutagène et cancérigène)  

• le tetrachlorure de carbone (CCl4, cancérigène et gaz à effet de serre) 

• l’isobutane (C4H10, très inflammable et asphyxiant)  

• le propane (C3H8, très inflammable avec l’air, asphyxiant en forte concentration)  

Ces composés étant relativement toxiques et inflammables, la « General Motors » a recherché 

des composés pouvant les remplacer et ayant une plus faible toxicité. Ils se sont concentrés 

sur les groupes IV-VII de la table périodique répondant aux exigences de stabilité, volatilité, 

faible toxicité et leur caractère non inflammable : soit H, C, N, O, F, S, Cl et Br. C’est ainsi 

que les CFC (chlorofluorocarbones) commercialement appelés Fréons©,  ont été créés 

(McCulloch, 1999). Ce sont des composés incolores, inodores, ininflammables, non corrosifs 

à l’état gazeux ou liquide et qui ne sont ni toxiques ni cancérigènes (Plummer and Friedman, 

1999). En plus de leur utilisation comme réfrigérants (utilisation première), les CFC sont 

aussi utilisés comme (Russel and Thompson, 1983) : 

• gaz propulseurs des aérosols 

• matière première dans la synthèse de composés synthétiques 

• combustibles  

• solvants 

• agent d’expansion dans les mousses de matière plastique 

Ce sont aussi, de par leurs caractéristiques d’inoffensivité, des gaz idéaux pour servir de gaz 

propulseurs dans les sprays médicaux à inhalation orale9 (Downing 1988).  

La nomenclature des CFC suit la règle suivante (Höhener et al., 2003): 

CFC-xyz 

                                                 
9 application pour lesquels ils sont d’ailleurs toujours utilisés aucun autre gaz propulseur inoffensif n’ayant été  
trouvé à ce jour (Rusch, G. M. (1991). "toxicity studies with new refrigerant gases." Toxicologist 11: 102. 
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Où  x est le nombre de d’atomes de carbone moins 1, par exemple pour les dérivés du 
méthane x  est égal à 0 (chiffre omis) 

 y est le nombre d’atomes d’hydrogène plus 1, 1 signifiant l’absence d’hydrogène 

 z correspond au nombre d’atomes de fluor 

 

Le Tableau 4 présente les caractéristiques de certains CFC et autres composés halocarbonés. 

Malgré leur inoffensivité directe pour l’être humain, les CFC sont des gaz destructeurs de la 

couche d’ozone : le radical Cl issu de la photolyse des CFC a un impact négatif sur l’ozone en 

se combinant à un oxygène de l’ozone qui devient du dioxygène sans effet protecteur contre 

les UV (Figure 50) (Cicerone et al., 1974 ; Molina and Rowland, 1974 ; Farman et al., 1985).  

La mise en évidence de cette propriété, plutôt néfaste pour l’environnement, avec la 

découverte du trou dans la couche d’ozone au-dessus de l’Antarctique a abouti aux accords du 

protocole de Montréal en 1985 sur la base de la convention de Vienne. Cet accord a été ratifié 

par 24 pays et par la communauté économique européenne en 1987. Les signataires 

s’engagent à supprimer les CFC, halocarbonés et tout autre ODC (ozone-depleting chemicals 

– composés destructeurs de la couche d’ozone) des produits manufacturés ou importés. Cet 

accord a été complété au fur et à mesure par différents  accords dont celui de Londres en 1990 

et celui de Beijing en 1999. En 1997, 162 pays avaient signé le protocole. 

Les CFC sont aussi des gaz à effet de serre (Watson et al., 1990) : leur spectre d’absorption 

dans l’infrarouge correspond aux longueurs d’ondes émises par la surface terrestre. Ils 

absorbent donc une partie du rayonnement terrestre émis vers l’espace ce qui aboutit à 

l’augmentation de l’effet de serre (Ramanathan, 1975). A la suite du sommet de la Terre à Rio 

en 1992,  le protocole de Kyoto a été rédigé en 1997, demandant aux pays de s’engager à 

réduire les émissions de gaz à effet de serre. L’application de ce protocole est assez difficile, 

certains pays « gros pollueurs » ne l’ayant toujours pas ratifié.  
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 Tableau 4 : Caractéristiques des principaux CFC, du CCl4 et autres composés halocarbonés. ODP : 
Ozone depletion potential (pouvoir destructeur de la couche d’ozone). GWP : Global Warming 

Potential (potentiel d’augmentation de l’effet de serre). D’après McCulloch, 1999. 
 

 

 

Cl + O3     ClO + O2 

ClO + O  Cl + O2 

 

O3 + O   O2 + O2  (net) 
 

Figure 50 : Schéma simplifié du mécanisme de destruction de l’ozone par les radicaux chlorés issus 
de la photolyse des CFC (équation d’après Molina and Rowland, 1974) 
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Dans les années 1978, un programme de mesures à hautes fréquences de composés 

biogéniques et anthropiques a été lancé par la NOAA (National Oceanic and Atmospheric 

Administration). Ce programme vise à suivre, entre autres objectifs, l’évolution des 

concentrations de gaz pouvant aboutir au relarguage de radicaux Cl- ou Br- dans l’atmosphère 

et à documenter de manière précise les distributions spatiales et temporelles de ces composés. 

Ce programme est découpé en trois parties correspondant à des changements 

d’instrumentation : ALE pour Atmospheric Lifetime Experiment, GAGE pour Global 

Atmospheric Gases Experiment et AGAGE commencé en 1993 pour Advanced Global 

Atmospheric Gases Experiment regroupées sous le nom de ALE/GAGE/AGAGE Network. 5 

stations maritimes sont suivies en continu (1 en Tasmanie, 1 dans les îles Samoa, 1 à la 

Barbade, 1 sur la côte ouest des USA et 1 en Irlande) (Figure 51). Dans ces stations les 

concentrations de 2 gaz biogéniques et de 6 gaz anthropiques sont analysées 4 à 30 fois par 

jour et moyennées annuellement (Elkins et al., 1993; Prinn et al., 1999; Prinn et al., 2000).  

 

Figure 51 : Carte représentant la position des stations de mesure dans le cadre du ALE (Adrigole, 
Irlande – Cape Meares, Oregon – Ragged Point, Les Barbades – Cape Matatula, Samoa et Cape 

Grim, Tasmanie), du GAGE (les mêmes exceptée Adrigole remplacée par Mace Head, Irlande) et du 
AGAGE (les mêmes que pour le GAGE à l’exception du Cape Meares, Oregon remplacé par Trinidad 

Head, Californie). D’après Prinn et al., 2000. 
 

La Figure 52 présente l’évolution des concentrations atmosphériques de 3 CFCs et du CCl4 

(tétrachlorure de carbone, autre composé anthropique) depuis les années 1910. Les données 

postérieures à 1978 sont les données récoltées dans le cadre du projet ALE/GAGE/AGAGE. 

Les données antérieures à cette date ont été reconstituées à l’aide des estimations de 

productions industrielles dans le monde recueillies par AFEAS (Alternative Fluorocarbons 
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Evironmental Acceptability Study) qui regroupe les 11 plus grands producteurs de composés 

fluorés volatiles (Cook and Solomon, 1997; Höhener et al., 2003). Cette estimation prend en 

compte la production totale de CFC dans le monde mais aussi leur utilisation : agent 

d’expansion des mousses, aérosol, réfrigérant… Ainsi les CFC vendus sous forme aérosol 

sont relargués entièrement dans l’année qui suit alors que pour les mousses on estime à 4,5% 

la quantité de CFC relarguée par an, avec 90% de gaz libéré en 20 ans. A l’aide d’équations 

appropriées, les concentrations atmosphériques de ces composés peuvent être reconstruites 

pour les années anté 70 mais aussi prédites de façon plus ou moins précise pour les années à 

venir (Fisher and Midgley, 1993; McCulloch et al., 2001).  Après une évolution plutôt lente 

dans les années 50, les concentrations atmosphériques augmentent rapidement avec la 

démocratisation des systèmes de réfrigération et à l’arrivée sur le marché des bombes aérosols 

(McCulloch, 1999). Suite à l’application du protocole de Montréal, la dernière décennie du 

XXème siècle a vu les concentrations atmosphériques des CFC stagner, voire diminuer 

(Khalil and Rasmussen, 1989; Elkins et al., 1993; Cook and Solomon, 1997) en liaison avec 

une production et une utilisation industrielle en forte diminution (McCulloch and Midgley, 

1998).  

 

Figure 52 : Evolution dans l’atmosphère du CFC-11, CFC-12, CFC-113 et CCl4  depuis les années 

1910 (d’après les données de Walker et al., 2000 disponibles dans l’Annexe 3) 
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Les CFC étant interdits dans le cadre du protocole de Montréal, des composés de 

remplacements ont été recherchés. Les HCFC (hydrochlorofluorocarbones) et HFC 

(hydrofluorocarbones) sont destinés à remplacer les CFC dans leurs différentes applications. 

Les HFC ne contiennent pas de chlorures et seul un faible pourcentage des chlorures des 

HCFC atteint la zone stratosphérique de l’atmosphère à cause de la forte possibilité de 

dégradation de ces composés liés à la présence de l’atome d’hydrogène. Malgré des ODP 

(Ozone Depleting Potential : pouvoir destructeur de la couche d’ozone) faibles, voire nuls 

pour les HFC, ces composés sont des gaz à effet de serre devant donc répondre aux  

contraintes du protocole de Kyoto (Tableau 4). De plus, leur produit de dégradation : l’acide 

trifluoroacétique (TFA) est un composé dangereux pour l’environnement. A forte 

concentration il limite la croissance végétale, et l’influence d’une exposition à long terme 

n’est pas encore bien cernée. L’utilisation des HCFC et HFC sera donc réduite puis interdite 

(Midgley, 1997; McCulloch, 1999; Höhener et al., 2003). 

1.2 – Principe de la datation à l’aide des CFC 

La méthode de détermination de l’âge de l’eau par les CFC est basée sur 4 conditions 

implicites (Katz et al., 1995) :  

• la pression partielle des gaz est identique dans le sol et dans les couches de la 

troposphère 

• la température de recharge peut être estimée 

• l’aquifère n’est pas contaminé par des sources anthropiques (urbaines, agricoles, 

industrielles) 

• l’eau de recharge est en équilibre avec l’atmosphère du sol 

• les concentrations en CFC n’ont pas été altérées par des processus biologiques, 

géochimiques ou hydrologiques 

• et enfin il faut ajouter que la méthode de prélèvement ne doit pas permettre de contact 

entre l’échantillon et l’atmosphère ou toute autre source de CFC (Busenberg and 

Plummer, 1992; Weissmann et al., 2002) 
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Les principes permettant la datation des eaux par les CFC sont schématisés ci-après  (Figure 

53) :  

(1) l’eau entre dans le sol et transite dans la zone non saturée. Une partie de cette eau reste 

dans la zone non saturée, liée aux particules du sol. Cette eau et celle située au niveau du toit 

de la nappe sont à l’équilibre avec l’atmosphère du sol, elle-même identique à l’atmosphère 

en surface.   

(2) Lorsque la pluie suivante entre dans le sol, il se produit un phénomène en chaîne : l’eau de 

la pluie prend la place de l’eau précédemment située dans la zone  non saturée. Cette eau est 

donc poussée plus bas dans le profil. Ce phénomène est appelé « effet piston » (Zimmerman 

et al., 1966) et a lieu à chaque nouvelle pluie. L’eau la plus profonde (« poussée » pour la 

nième fois) vient saturer le milieu au niveau du toit de la nappe et contribue ainsi à la remontée 

du niveau piézométrique. Cette nouvelle couche d’eau isole celle qui était précédemment au 

niveau du toit de la nappe et en équilibre avec l’atmosphère. C’est ce moment, où l’eau est 

isolée, qui est pris comme le temps « zéro » des âges déduits par la suite ; le temps de 

circulation dans la zone non saturée n’est donc pas pris en compte dans la datation (Partie II -

Chapitre I -1.3.4). L’âge ainsi obtenu ne correspond donc pas réellement à l’âge de l’eau mais 

au début de son entrée dans le cycle souterrain de l’eau, c’est pourquoi on parle plus souvent 

d’âge apparent ou modèle (Plummer and Friedman, 1999).  

(3) Les concentrations atmosphériques en CFC changent d’année en année (surtout durant la 

période entre 1970 et 1990). Lors de la période sèche suivante l’atmosphère du sol se met à 

l’équilibre avec ces nouvelles concentrations ainsi que l’eau de la zone non saturée et en 

surface de la nappe. Comme les CFC sont peu affectés par les phénomènes de diffusion et 

dispersion (Partie II -Chapitre I -1.3.7), la couche d’eau profonde garde sa propre 

concentration en CFC.  

(4) L’eau circule ensuite dans l’aquifère en gardant sa « signature » atmosphérique tout au 

long de son voyage.  
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Figure 53 : Représentation simplifiée du principe de circulation par effet piston et de la datation. 
Chacune des étapes est détaillée dans le texte. Les points noirs représentent les concentrations en 

CFC, plus ils sont gros plus la concentration est importante. Ici est représenté le cas d’un transfert 
dans la zone non saturée en 2 ans, mais ce transfert peut être beaucoup plus long. 

 

L’âge obtenu par l’analyse des CFC n’est  donc qu’un âge apparent ou âge modèle. En effet le 

temps de transfert de l’eau dans la zone non saturée n’est pas réellement pris en compte. Ainsi 

l’âge réel de l’eau est celui déterminé par les CFC auquel il faut ajouter le temps de transfert 

dans la zone non saturée de la zone de recharge.  

1.3 – Paramètres pouvant influencer la datation  

Dès le début de l’application des CFC au milieu continental, des valeurs supérieures aux 

concentrations attendues dans le cadre d’un simple équilibre avec l’atmosphère sont 

observées. De 20 à 45% des échantillons peuvent présenter de telles concentrations pour au 

moins un des CFC analysés (Russel and Thompson, 1983; Busenberg et al., 1993; Oster et al., 

1996; Ho et al., 1998; Modica et al., 1998; Beyerle et al., 1999; Spurlock et al., 2000; Bauer 

et al., 2001; Plummer et al., 2001).  A l’inverse une dégradation des CFC a pu être mise en 

évidence dans certaines études (Khalil and Rasmussen, 1989; Semprini et al., 1992; Cook et 

al., 1995; Katz et al., 1995; Cook et al., 1996; Szabo et al., 1996; Modica et al., 1998). Un 

certain nombre de paramètres peuvent faire varier les concentrations en CFC des eaux. Ne 
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seront développés ici que les paramètres pouvant jouer sur les eaux continentales souterraines 

qui sont l’objet de cette étude : 

• les concentrations atmosphériques 

• la température de recharge 

• l’excès d’air 

• la nature de la zone non saturée  

• l’occupation du sol 

• les processus physique à l’intérieur de la zone saturée (dispersion, diffusion et 

mélange 

• l’adsorption et la désorption 

• la dégradation 

1.3.1 – Variation des concentrations atmosphériques 

Les concentrations en CFC sont classiquement considérées comme homogènes dans 

l’atmosphère de tout l’hémisphère concerné (Cunnold et al., 1994; Cook and Solomon, 1997), 

il peut être nécessaire toutefois de les corriger d’un possible effet de continentalité (Oster et 

al., 1996). Les analyses haute-fréquence réalisées dans le cadre du ALE/GAGE/AGAGE 

Network mettent en évidence une certaine variation temporelle des concentrations 

atmosphériques à l’échelle de la saison mais aussi du mois, voire de la journée (Figure 54). 

Ainsi la déviation standard sur les 1080 analyses mensuelles réalisées est plus grande pour 

l’hémisphère nord que l’hémisphère sud. L’hémisphère nord est la zone de production 

préférentielle des CFC et une fois arrivés dans l’hémisphère sud, un an plus tard, leurs 

variations sont tamponnées. Ce programme met aussi en évidence des variations saisonnières 

dans les concentrations en CFC qui peuvent être attribuées à une cyclicité dans leur utilisation 

(les réfrigérants sont plus sollicités en période estivale) mais aussi à la saisonnalité dans les 

transports atmosphériques (Prinn et al., 2000). Des variations à l’échelle de la semaine et du 

jour pouvant aller jusqu’à 500%, ont aussi été mises en évidence dans des régions peri-

urbaines avec une baisse significative le week-end pouvant être reliée à la baisse d’activité 

industrielle et aux courants atmosphériques (Oster et al., 1996; Ho et al., 1998). 
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Figure 54 : Analyse du CFC-11 (CCl3F) dans les stations de Adrigole (ALE) et Mace Head (GAGE) 
entre septembre 1987 et janvier 1998. La concentration moyenne de l’hémisphère nord pour cette 

période est comprise entre 241 ± 2.4 et 253 ± 1.5 pptv. D’après Prinn et al., 2000 
 

Il faut prendre aussi en compte les variations temporelles à long terme des CFC (Figure 52): 

en effet la stagnation, voire la diminution des concentrations atmosphériques en CFC depuis 

les 15 dernières années rend la méthode plus difficile à appliquer. S’il est toujours possible de 

faire la différence entre une eau de 8 ans et une eau de 30 ans, la datation des eaux d’une 

dizaine d’années est soumise à une plus grande incertitude (Cook and Solomon, 1997). 

Influence sur la datation : Ces variations de concentrations atmosphériques vont être 

tamponnées au niveau de la zone non saturée voire même au niveau du toit de la nappe. A 

l’échelle de la période de recharge, l’eau va donc être à l’équilibre avec une atmosphère 

moyenne identique à celle donnée par les courbes du ALE/GAGE/AGAGE Network. Ces 

variations ne sont à prendre en compte que lors d’études avec des pas d’échantillonnage très 

proches et lors de l’échantillonnage de la fraction d’eau  qui vient juste d’être rechargée. 

1.3.2 – Estimation de la température de recharge  

La concentration d’un gaz dans l’eau à l’équilibre avec l’atmosphère est régie par la loi de 

Henry qui définit la solubilité des gaz. La relation de la solubilité en fonction de la 

température et de la salinité est fonction de la constante F (constante de Henry modifiée) pour 

la solubilité d’un constituant atmosphérique à l’état de trace dont la fraction molaire est très 

inférieure à 1, dans l’air humide et à l’interface saturée de l’eau (Weiss and Price, 1980) : 



Partie II – Chapitre I 

 

- 166 - 

⎥
⎦

⎤
⎢
⎣

⎡
⎟
⎠
⎞

⎜
⎝
⎛+++⎟

⎠
⎞

⎜
⎝
⎛+++=

2

321

2

4321 100
T

100
T S

100
Tln

100
Tln

T
100Fln bbbaaaa  

Équation 17 

où 

•  T est la température en kelvin 

•  S la salinité 

•  ai  et bi les coefficients spécifiques de chaque composé 

Dans le cas des eaux continentales souterraines le facteur de salinité est omis. Les coefficients 

ai pour chacun des trois CFC analysés en routine et du CCl4 sont donnés dans le Tableau 5 

(les cœfficients bi ne sont pas indiqués car n’entrent pas en compte pour une eau à la salinité 

proche de 0). D’après la loi de Henry modifiée, la concentration de CFC dans l’eau en contact 

avec l’atmosphère est donc égale à : 

C = x’F 

Où  

•  C est la concentration dans l’eau en mol/L 

•  x’ représente la fraction molaire du gaz considéré, dans l’air 

 

Tableau 5 : Valeurs des coefficients de l’équation de calcul de la solubilité. D’après Warner and 
Weiss, 1985; Bu and Warner, 1995; Bullister and Wisegarver, 1998 

 

ai CFC-11 CFC-12 CFC-113 CCl4
Mol.L-1.atm-1 Mol.L-1.atm-1 Mol.L-1.atm-1 Mol.L-1.atm-1

a1 -229.926 -218.097 -230.016 -148.247
a2 319.655 298.970 320.338 227.758
a3 119.447 113.805 118.173 62.556
 a4 -1.392 -1.392 -1.392 0.000  
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La détermination de la solubilité nécessite donc la connaissance de la température au moment 

de l’équilibre air/eau et donc dans le cas des études hydrogéologiques au niveau du toit de la 

nappe. Cette température à la base de la zone non saturée où s’effectue l’équilibre air/eau est 

appelée température de recharge (Dunkle et al., 1993). Cette température peut être estimée : 

• à partir des données climatologiques comme la température du sol ou à la surface du 

sol relevée dans les stations météorologiques, en réalisant la moyenne sur la période 

de recharge de l’aquifère (Heaton and Vogel, 1981; Marshall and Holmes, 1988). 

Cette méthode semble surestimer la température de recharge (Busenberg and 

Plummer, 1992) 

• à partir des données de terrain : une analyse spatiale de la température à la surface de 

la nappe dans les piézomètres pendant la période de recharge, permet de contraindre la 

température de recharge de l’aquifère. Il est préférable de clairement identifier la zone 

de recharge de l’aquifère ou les zones de faible épaisseur de zone non saturée, car 

c’est dans cette zone que la température devra être déterminée (Busenberg et al., 1993; 

Szabo et al., 1996) 

• à partir des données d’autres gaz atmosphériques dont la relation 

température/solubilité est clairement établie. Les gaz les plus souvent utilisés sont 

l’argon, le néon, le krypton et le xénon après correction si nécessaire de l’excès d’air 

(Busenberg et al., 1993; Dunkle et al., 1993; Szabo et al., 1996; Metcalfe et al., 1998; 

Beyerle et al., 1999 ) 

L’influence de cette température sur les concentrations dans l’eau en contact est présentée 

Figure 55 pour une gamme de 8 à 15°C. De manière classique, plus la température de 

recharge est faible plus la solubilité est grande. Dans le cas du CFC-11 l’incertitude d’un 

degré sur la température de recharge fait varier l’âge d’environ un an et demi pour la période 

des années 80, ce qui est proche de l’incertitude analytique. 

 Influence sur la datation : L’influence de la température est plus sensible quand les 

concentrations atmosphériques augmentent, ainsi une température de recharge moins 

contrainte dans les années 60 modifiera moins la date de recharge estimée que la même 

variation dans les années 90.  
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Figure 55 : Evolution de la concentration à l’équilibre dans l’eau du CFC-11, CFC-12 et CFC-113 en 
fonction de la température de recharge. Les températures de cette figure s’échelonnent de 8 à 15°C 

pour chacun des composés. La flèche noire représente la croissance des températures. 
 

1.3.3 – Excès d’air 

L’excès d’air est dû à l’emprisonnement de bulles de gaz lors de la recharge dans des pores de 

taille apparentée à des capillaires (Heaton and Vogel, 1981). En effet, lors des précipitations 

certains petits capillaires peuvent ne pas être saturés alors que l’ensemble du milieu l’est. Ceci 

aboutit à la formation de bulles d’air. Ces bulles de gaz entraînées par l’eau se dissolvent 

ensuite sous l’effet de la pression (profondeur) augmentant ainsi les concentrations en gaz 

dissous des eaux. La création de bulles d’air susceptibles de provoquer un excès d’air est 

favorisée par  (Heaton and Vogel, 1981; Busenberg and Plummer, 1992; Cook and Solomon, 

1995) :  

• la structure physique de la zone non saturée : des pores de petites tailles ou des 

chenaux de taille capillaire augmentent la capacité du sol à retenir des bulles d’air 

• la vitesse de recharge : plus elle est rapide plus des bulles d’air peuvent être capturées 

(cas de fortes précipitations)  

• en cas de remontée rapide du toit de la nappe (Plummer et al., 2001) 

Lors de la dissolution de la bulle de gaz, la concentration en gaz dissous va augmenter 

fortement dans l’eau. Dans le cas des CFC, ceci peut conduire à une sous-estimation de l’âge 

de l’eau. Couramment l’excès d’air est estimé à partir de la mesure des concentrations en gaz 
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nobles (N2, Ar, Xe, Ne…) permettant de déterminer la proportion de gaz liés à l’excès d’air 

par rapport au simple équilibre atmosphérique (Dunkle et al., 1993 ; Beyerle et al., 1999).  

Il peut y avoir au cours de la recharge une dissolution partielle des bulles d’excès d’air. En 

fonction de la solubilité (Zoellmann et al., 2001 ; Bauer et al., 2001) et du poids moléculaire 

du composé (Klump et al., 2005) (Figure 56), leur cinétique de dissolution de l’air vers l’eau 

ne sera pas identique et donc la composition de l’atmosphère de la bulle va dévier 

progressivement de sa composition initiale (Stute and Schlosser, 1999). Si la dissolution de 

ces bulles a lieu quand l’eau est toujours en contact avec l’atmosphère, il n’y aura pas 

d’influence de cette dissolution : le gaz en excès se volatilisera pour préserver l’équilibre. Par 

contre, lorsque l’eau se retrouve isolée de l’atmosphère, la présence de ces bulles d’excès 

d’air, ayant une composition différente de l’air atmosphérique, va contribuer à la dissolution 

de gaz dont la quantité ne peut être connue a priori (Plummer et al., 1998).    

 

Figure 56 : Sensibilité de plusieurs gaz à l’excès d’air. D’après Kipfer, 2002 
 

Le diamètre des pores capillaires qui constituent la frange capillaire au toit de la nappe, peut 

aussi avoir une importance sur l’excès d’air. En effet, il a été montré que la forme concave de 

la surface de l’eau dans les capillaires favorise l’existence d’une pression négative qui est 

inversement proportionnelle à la taille du pore. Or, la constante de Henry qui gouverne la 

solubilité des gaz est rarement déterminée dans le cas de pressions négatives (Mercury and 

Tardy, 2001). Dans le cas du N2, CO2, O2, CH4, Ne, Xe et Ar, ces pressions négatives 

conduisent à un enrichissement de ces gaz dans l’eau au niveau des capillaires. Ce modèle est 

une alternative au modèle classique de piégeage de bulles d’air pour expliquer l’excès d’air 

(Mercury et al., 2003). 
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En outre, d’une manière générale les excès d’air observés à partir des mesures N2/Ar varient 

de 0 à 5 cm3/kg impliquant une variation des concentrations en CFC de l’ordre de 4%, ce qui 

est proche de l’incertitude analytique (Dunkle et al., 1993; Ekwurzel et al., 1994; Reilly et al., 

1994; Cook et al., 1996). Dans la plupart des études, cet excès d’air est donc négligé 

(Busenberg and Plummer, 1992; Dunkle et al., 1993; Cook et al., 1995; Cook et al., 1996). 

Influence sur la datation : l’influence de l’excès d’air sur les concentrations en CFC n’étant 

pas parfaitement cernée, il semble difficile d’en déduire l’influence sur la datation. Les études 

les plus poussées sur le sujet concluent à la possibilité de négliger ce paramètre. Si l’excès 

d’air devait se faire sentir dans un échantillon il conduira à une augmentation des 

concentrations dans l’eau aboutissant à un rajeunissement  de l’âge des eaux analysées. 

1.3.4 – La zone non saturée 

Dans des milieux à topographie variable, l’hétérogénéité de la zone non saturée (et 

principalement de son épaisseur) et les processus de diffusion des gaz associés, peuvent 

complexifier l’interprétation des données CFC (Cook and Solomon, 1995; Cook and 

Solomon, 1997; Zoellmann et al., 2001). La zone non saturée présente un rôle principal dans 

le principe de la datation : on considère l’atmosphère du sol, au niveau du toit de la nappe, à 

l’équilibre avec l’atmosphère (Oster et al., 1996; Cook and Böhlke, 1999). Mais des 

différences entre les concentrations de l’atmosphère en surface et celles du sol ont déjà été 

observées (Weeks et al., 1982; Busenberg et al., 1993; Engesgaard et al., 2004). 

Lors de leur transfert au travers de la zone non saturée, les traceurs utilisés peuvent être 

retardés. Ce retard dépend en premier lieu des propriétés intrinsèques du composé (sa 

solubilité) mais aussi de la teneur en eau du sol, de la tortuosité, de la profondeur de la nappe 

au point considéré et du taux de recharge dans une moindre mesure. Les retards observés 

peuvent varier de 5 à 20 ans pour une zone non saturée de 30m d’épaisseur et le CFC-11 

semble plus sujet à ce « retard » que les autres CFC (Weeks et al., 1982; Cook and Solomon, 

1995; Engesgaard et al., 2004).  

L’épaisseur de la zone non saturée, paramètre principal du temps de transfert, va jouer sur  les 

propriétés physiques du milieu et tout particulièrement la température de l’eau souterraine.  

Une zone non saturée de faible épaisseur ne protégera pas l’eau sous-jacente des variations 

brusques de la température ni même des variations saisonnières (Partie II- Chapitre I1.3.2) ou 
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des concentrations atmosphériques en CFC existantes en surface (Partie II -Chapitre I1.3.1).  

A l’inverse, une zone non saturée épaisse pourra jouer un rôle tampon vis-à-vis de ces deux 

paramètres. (Oster et al., 1996; Johnston et al., 1998). 

Les battements de nappe (variation saisonnière de la hauteur de nappe) peuvent induire une 

volatilisation des CFC lors de son retrait, alors que cette volatilisation, en conditions 

normales, est considérée comme faible (McCarthy and Johnson, 1993; Werner and Höhener, 

2002 ; Höhener et al., 2003). 

Influence sur la datation : Comme le mettent en évidence Dunkle et al (1993) une meilleure 

connaissance des processus hydrologiques concernant la diffusion des gaz dans la zone non 

saturée est essentielle. Il est actuellement difficile de connaître avec précision l’influence de 

l’épaisseur de la zone non saturée et de son hétérogénéité sur les transferts de gaz. 

1.3.5 – Milieu géologique 

En milieu poreux et homogène dans des conditions de circulation simple, la datation des eaux 

ne semble pas poser de problèmes particuliers (Cook et al., 1996; Cook and Solomon, 1997; 

Cook and Simmons, 2000) alors que dans les aquifères fracturés hétérogènes de nombreux 

échantillons sont contaminés (Höhener et al., 2003). La dualité des circulations existantes 

dans les milieux fracturés hétérogènes (Partie I -Chapitre I) conduit à une hétérogénéité des 

flux arrivant au toit de la nappe : des flux très lents et d’autres rapides avec un temps limité 

pour s’équilibrer avec l’atmosphère (Busenberg et al., 1993). D’une manière générale, 

l’obtention d’âge dans les milieux fracturés est assez compliquée et deux traceurs 

environnementaux ne donneront pas forcément le même âge apparent du fait du grand nombre 

de variables (réseau de fracture, densité, porosité matricielle, coefficient de diffusion…) qui 

interagissent sur le flux de solutés dans ces milieux (Cook and Solomon, 1997; Cook and 

Simmons, 2000). Les échanges matrice/fracture peuvent aboutir à un retard des traceurs 

utilisés par rapport à l’âge hydraulique du milieu. Ils peuvent aussi impliquer des retards 

différentiels entre traceurs, classiquement interprétés comme un mélange mais qui peuvent 

être expliqués par ces échanges (Cook et al., 1996; Cook et al., 2005). 

Influence sur la datation : la connaissance la plus complète possible des sites d’études 

permet d’interpréter de façon la plus juste les données acquises en terme de datation.  
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1.3.6 – Occupation du sol 

Des pollutions locales en CFC peuvent exister près des grands centres industriels et 

mégapoles. Cette pollution peut concerner un ou plusieurs CFC et provoquer une 

contamination de l’atmosphère, des eaux de surface environnantes et donc des eaux 

souterraines (Cook et al., 1996; Oster et al., 1996; Szabo et al., 1996; Ho et al., 1998; 

Plummer et al., 1998; Beyerle et al., 1999; Wang and Chen, 2001). Une contamination des 

nappes souterraines peut aussi exister sous les décharges et fosses septiques. Dans ce type de 

milieu, les concentrations observées sont de l’ordre du µg/L (Bateman, 1998 in Höhener et 

al., 2003). L’agriculture, par l’utilisation des composés phytosanitaires, peut elle aussi être 

une source non négligeable de CFC qui peuvent entrer dans leur composition (Plummer et al., 

2000; Spurlock et al., 2000). 

Lors de l’analyse d’eau de surface dans des canaux ou rivières, il est possible de rencontrer 

des eaux très riches en CFC dû à la présence de vieux réfrigérateurs ou véhicules oubliés 

(Happell et al., 2003)  

Influence sur la datation : Les contaminations industrielles, agricoles ou liées aux décharges 

sont telles que les concentrations en CFC observées excèdent de loin les concentrations à 

l’équilibre avec l’atmosphère. Une erreur de datation est rare dans ce type de milieu car les 

fortes concentrations interdisent toute interprétation des données. Par contre, il est rare que 

la contamination concerne tous les CFC et si l’un d’entre eux présente une contamination, les 

autres composés peuvent permettre la datation. Il est par contre difficile de définir a priori si 

une datation va être possible ou pas. 

1.3.7 – Dispersion – Diffusion – Mélange dans la zone saturée 

Les CFC sont considérés comme étant des solutés faiblement influencés par les phénomènes 

de diffusion et de dispersion (Busenberg and Plummer, 1992; Ekwurzel et al., 1994; Reilly et 

al., 1994). Une diffusion vers les couches inférieures des eaux les plus jeunes (très 

concentrées en CFC) ou d’eaux contaminées n’est pourtant pas à exclure (Ekwurzel et al., 

1994).  

La dispersion tend à agir davantage sur les composés comme le tritium où les courbes 

atmosphériques sont constituées de nombreux pics plutôt que sur des composés dont 

l’augmentation est plus continue comme le 85Kr ou les CFC (Figure 57) (Busenberg and 
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Plummer, 1992; Cook and Solomon, 1997). Malgré tout une légère influence peut être induite 

sur les CFC : la dispersion peut tendre à donner des âges plus jeunes qu’ils ne le sont 

réellement pour les eaux les plus jeunes et inversement. 

 

Figure 57 :Influence d’une dispersivité de 0,5 à 2m sur 3 traceurs, les CFC sont clairement les 
composés les moins influencés (d’après Cook and Solomon, 1997) 

 

Les phénomènes de mélange sont courants et encore plus spécialement dans les aquifères 

fracturés hétérogènes. S’il existe un mélange, la date obtenue par les CFC peut être considérée 

comme l’âge maximal de la fraction jeune ou l’âge minimal de la fraction jeune. Le mélange 

binaire peut aussi conduire à un apparent désaccord entre les âges donnés par chacun des CFC 

(Plummer et al., 2001). 

Pour s’affranchir des problèmes de mélange, l’échantillonnage dans les zones homogènes de 

l’aquifère (zone de recharge, zones peu profondes) est préférable. Si la fraction jeune d’un 

mélange est proche de l’unité alors les âges déduits de chaque CFC peuvent être considérés 

comme valides. De plus, si les rapports de mélange sont connus et que tout autre processus 

que le mélange peut être écarté, il est possible de déterminer l’âge des eaux mises en contact 

par les équations de mélanges classiques avec des pôles clairement identifiés (Plummer et al., 

1998). Des différences de l’ordre de 5 ans entre le CFC-12 et CFC-11 peuvent être attribuées 

à un phénomène de mélange à l’intérieur même du puits, alors que des variations plus larges 

peuvent être attribuées à des phénomènes de mélange dans les zones de résurgence (arrivée 

d’eau avec un temps de résidence plus long) ou à une contamination (Dunkle et al., 1993) 

Influence sur la datation : De façon similaire à l’influence du milieu géologique, la 

meilleure parade est la connaissance du site étudié et, dans ce cas, de ses caractéristiques 

hydrochimiques, qui permet souvent de mettre en évidence les mélanges quand ils existent. 
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1.3.8 – Adsorption /désorption  

Des différences de temps de transfert entre CFC et d’autres traceurs ont été observées dans 

quelques études sur le terrain et en laboratoire (Ciccioli et al., 1980; Cook and Solomon, 

1995; Bauer et al., 2001; Werner and Höhener, 2003) bien que ce retard d’un CFC ne soit pas 

systématique (Busenberg et al., 1993). Le CFC-113 semble être le plus retardé des trois CFC 

principaux (Ciccioli et al., 1980; Cook et al., 1995). Ceci conduirait donc à un âge plus grand 

en CFC-113 que ceux indiqués par les autres CFC. De même, le CFC-11 est plus sujet à 

l’adsorption que le CFC-12 et donc que le CFC-113. 

Les CFC de par leurs propriétés moléculaires assez proches, sont supposés avoir un 

comportement similaire à celui des pesticides dans le sol. Certaines molécules phytosanitaires 

ont une bioactivité ou biotoxicité accrue en sol humide. Ces composés chimiques ont une 

adsorption plus importante sur les particules humides conduisant à une concentration dans 

l’eau liée à la particule très importante (Barlow and Hadaway, 1956; Upchurch, 1957; Harris, 

1964). Dans des milieux où aucune source externe de CFC n’est identifiée, les fortes 

concentrations en CFC pourraient être expliquées par le même mécanisme : une adsorption 

des CFC puis, lors de la montée de la nappe ou du lessivage, une remise en solution des CFC  

(Happell et al., 2003). L’adsorption des CFC pendant la phase non saturée semble fonction du 

pourcentage d’argile et de matière organique (Russel and Thompson, 1983). A l’opposé une 

vitesse de recharge importante limite l’adsorption des molécules jusqu’à la rendre 

négligeable. Dans les aquifères très riches en matière organique l’influence de ce processus 

n’est pas très bien contrainte (Busenberg and Plummer, 1992; Cook and Solomon, 1995; 

Cook and Solomon, 1997). 

Influence sur la datation : Les aquifères profonds sont considérés comme pauvres en matière 

organique, un tel processus ne devrait donc pas avoir une trop grande influence. Dans les 

aquifères de faible profondeur et avec un fort battement de nappe, et dans des zones avec un 

sol riche, le processus d’adsorption / désorption peut ne pas être négligeable. Ce paramètre 

est difficile à quantifier, l’utilisation de traceurs multiples et la connaissance du contexte 

pedo-hydrologique sont les meilleures solutions pour en déterminer la possible influence. 
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1.3.9 – Dégradation 

Il est clairement admis que les CFC ne sont pas dégradés en milieu aérobie (Busenberg and 

Plummer, 1992; Höhener et al., 2003) au contraire du CCl4 qui est dégradé même en 

aérobiose (Lee et al., 1999). Par contre, les conditions anaérobies sont favorables à la 

dégradation des CFC 11,12 et 113 (Khalil and Rasmussen, 1989; Lovley and Woodward, 

1992; Semprini et al., 1992; Sonier et al., 1994; Cook et al., 1995; Oster et al., 1996; Shapiro 

et al., 1997; Hofer and Imboden, 1998; Plummer et al., 1998; Lee et al., 1999; Rowe et al., 

1999). La dégradation des CFC est observée dès l’apparition des conditions réductrices 

nécessaires à la réduction des nitrates, l’hypothèse est donc avancée que le pool bactérien de 

bactéries dénitrifiantes est à l’origine de la dégradation des CFC qui deviennent accepteurs 

d’électrons au même titre que les nitrates, sulfates ou autres (Semprini et al., 1992; Höhener 

et al., 2003). 

La séquence de dégradation des CFC est la suivante (du plus facilement dégradé au moins 

facilement dégradé) :           

    CCl4 > CFC-11 > CFC-113 > CFC-12    

Cette séquence est compatible avec la structure moléculaire des composés et plus 

particulièrement avec le nombre de liaisons C-F considérées comme à forte énergie (Semprini 

et al., 1992; Höhener et al., 2003). Les taux de dégradation observés dépendent fortement des 

sites et des conditions expérimentales ; il est donc difficile d’avoir une idée exhaustive de ces 

taux. 

La déshalogénation des CFC correspond à la perte préférentielle de l’atome de Cl plutôt que 

de celui de F car la liaison C-F est très robuste. Cette déchlorination conduit à la formation de 

composés toxiques (Figure 58). Ceci implique que dans le cas d’une forte contamination en 

CFC, l’évolution du nuage de contaminant va aboutir à la formation de composés toxiques 

(Höhener et al., 2003).  
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Figure 58 : Propriétés et toxicité des méthanes chlorés et fluorés. Les numéros correspondent à la 

notation des CFC (Partie I -Chapitre I1.1). D’après Höhener et al., 2003 
 

La séquence de dégradation des CFC implique que, sur les trois CFC analysés, le CFC-11 est 

le premier à être consommé dès que des conditions favorables à la réduction des nitrates sont 

atteintes. En terme de datation ceci implique que le CFC-11 indiquera systématiquement un 

âge plus vieux (des concentrations plus faibles par rapport à celles attendues) que le CFC-12 

et CFC-113. A partir des conditions réductrices nécessaires à la réduction des sulfates, le 

CFC-113 peut être dégradé. Le CFC-12 reste inerte pendant la réduction des sulfates (Shapiro 

et al., 1997; Plummer et al., 1998; Rademacher et al., 2003; Bockgard, 2004) mais est 

dégradé dans les milieux méthanogènes (Khalil and Rasmussen, 1989; Lovley and 

Woodward, 1992; Shapiro et al., 1998; Rowe et al., 1999; Happell et al., 2003).  

La présence de carbone organique particulaire permet de favoriser l’adsorption des CFC et 

donc leur dégradation, si le temps de contact et les conditions réductrices sont suffisants 

(Plummer et al., 1998). Cette dégradation peut donc voir lieu dès la zone non saturée 

(Engesgaard et al., 2004). 

 Influence sur la datation : La connaissance du contexte hydrochimique, et tout 

particulièrement des conditions d’oxydo-réduction présentes dans le milieu, permet de faire 

la part des choses entre une absence de CFC due à une recharge ancienne ou à une 

dégradation. Ainsi sur un site où existe une réduction des nitrates il ne faudra pas tenir 

compte de la valeur de CFC-11. 
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1.4 – Conclusion sur l’utilisation des CFC en datation 

Le Tableau 6 présente une version simplifiée l’impact des différents paramètres cités 

précédemment. Même si l’âge apparent donné par les CFC présente une certaine incertitude, 

son adéquation avec les données hydrogéologiques permet d’avoir une vue qualitative de la 

distribution des âges dans un aquifère (Dunkle et al., 1993), voire même dans certains cas une 

certaine vue quantitative. Les propriétés et les domaines d’utilisation différents des CFC font 

que chacun de ces traceurs pris indépendamment n’est pas affecté de la même manière par 

chacun des paramètres vus précédemment. La mesure et l’analyse des trois CFC (CFC-11, 

CFC-12 et CFC-113) et d’un halocarboné (CCl4) permettent donc de minorer les incertitudes 

(Cook et al., 1995). 

L’incertitude sur les âges apparents déterminés par l’analyse des CFC dépend principalement 

de l’incertitude analytique et de l’erreur sur la température de recharge (Burton et al., 2002). 

Il faut ensuite ajouter toutes les incertitudes liées aux autres facteurs. Classiquement dans un 

milieu d’advection pur les auteurs indiquent une précision de l’ordre de 20% soit environ 4 

ans (Cook and Solomon, 1997). En milieu cristallin les datations peuvent être réalisées à +/- 3 

ans (Bockgard, 2004). L’analyse simultanée de plusieurs CFC, permet de diminuer encore 

cette incertitude en les interprétant comme 3 traceurs individuels et indépendants. C’est la 

méthode choisie dans cette étude. La meilleure façon de diminuer l’incertitude sur les mesures 

est de connaître le plus précisément possible le site sur lequel on travaille de façon à 

interpréter correctement les teneurs en CFC et les différents âges obtenus selon les CFC. 
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Tableau 6 : Tableau récapitulatif de l’influence de certains paramètres sur la datation à l’aide des 

CFC 

paramètre description succinte aquifères concernés influence sur la 
datation

influence sur les 
âges

faible pour la période 
1960-1990
forte pour la période 
1990-actuel

tous faible si estimée à +/- 
1°C

aquifères superficiels forte car possibilité de 
grande amplitude

Excess d'air dissolution de bulles de gaz en 
profondeur tous mal connue / plutôt 

faible   + jeunes

faible par effet tampon
forte par effet temps de 
transfert   + vieux 

aquifères poreux faible
aquifères fracturés mal connue 

Occupation du sol les CFC sont très largement utilisés et 
peuvent être source de contamination

aquifères proches de pôles 
industriels, milieu rural à forte 
utilisation de phytosanitaires

forte   + jeunes / 
impossible

  + jeunes pour les 
eaux < 1975
  + vieux pour les 
autres

poreux faible car souvent bien 
contraint
faible si estimé
fort sinon

  + vieux si 
adsorption 
uniquement
  + jeunes si 
désorption

aquifères avec dénitrification forte sur le CFC-11 et 
CCl4   + vieux  

aquifères avec réduction des 
sulfates

forte sur CFC-11, 113 et 
CCl4   + vieux  

aquifères avec méthanogénèse forte   + vieux  

au cours du transfertDégradation

fortaquifère à forte teneur en 
matière organique

accumulation de traceur sur la matière 
organique du sol

Adsorption/ 
désorption

fracturés
dans la zone saturéeMélange

 + vieux si 
température choisie 
plus faible que la 
réelle

Dispersion / 
diffusion

processus hydrologiques tous faible

aquifères à zone non saturée 
épaisseson épaisseur est le paramètre principal Zone non saturée   

(ZNS)

Milieu géologique détermine la circulation de l'eau

tousévolution non linéaire des concentrations 
atmosphériques en CFC

Courbes 
atmosphériques

determine la solubilité des CFCTempérature de 
recharge

 

1.5 – Etudes précédentes  

A ce jour, une vingtaine d’études de datation des nappes souterraines à l’aide des CFC 

peuvent être dénombrées sur une quinzaine de sites (ne sont pas comptées ici les études 

portant sur la validité de la méthode et l’influence de certains paramètres). Bien que la 

majorité des études aient lieu aux USA, quelques études ont été réalisées en Europe (Oster et 

al., 1996; Beyerle et al., 1999; Corcho Alvarado et al., 2005) ou en Australie (Cook and 

Simmons, 2000).  La plupart  des études ont été développées par (ou ont impliqué) les auteurs 

E. Busenberg et N. Plummer (USGS, Reston) ou P. Cook (CSIRO, Australie). Ces études ont 

concerné les sites suivants : 
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•  Des sites alluviaux : 

o Un aquifère alluvial en Oklahoma (Busenberg and Plummer, 1992) 

o Un aquifère dans la Péninsule de Delmarva (Dunkle et al., 1993; 

Ekwurzel et al., 1994; Reilly et al., 1994; Böhlke and Denver, 1995)  

o Un aquifère peu profond présent dans les dépôts du delta d’une rivière 

de l’Ontario (Canada) (Cook et al., 1995; Cook and Solomon, 1997) 

o Deux sites sur la vallée du Rhin (Oster et al., 1996) 

o Un site en nappe alluviale le long de la rivière Töss (Nord de la Suisse) 

(Beyerle et al., 1999) 

o Deux sites ponctuels dans la plaine côtière du Delaware (Szabo et al., 

1996) 

o Un bassin-versant de grande taille dans le New Jersey (Modica et al., 

1998) 

• Des sites en milieu fracturé : 

o Un profil vertical dans un aquifère peu profond se développant dans 

l’altérite d’un schiste et dans le réseau de fissures et de fractures du 

socle (Cook et al., 1996; Cook and Solomon, 1997) 

o Un profil vertical situé dans un contexte de roches métamorphiques dans 

la Clare valley près d’Adélaide (Australie) (Cook and Simmons, 2000; 

Cook et al., 2005) 

o Une série de sources et de puits en contexte cristallin (métabasalte et 

granodiorite) dans le parc national de Shenandoah, Blue range 

mountains (U.S.A.) (Plummer et al., 2001) 

o Un aquifère en milieu basaltique peu profond en Allemagne (Bauer et 

al., 2001) 

o Un aquifère cristallin en Suède (Cambrien) (Bockgard et al., 2004) 

• Un site en milieu karstique : 

o Une résurgence dans l’Upper Floridan aquifer (U.S.A.) (Katz et al., 

1995; Plummer et al., 1998; Katz, 2004; Katz et al., 2004) 
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Dans la plupart des études de datation, les molécules suivies sont le CFC-11 et le CFC-12 

(Busenberg and Plummer, 1992; Busenberg et al., 1993; Dunkle et al., 1993; Ekwurzel et al., 

1994; Oster et al., 1996; Beyerle et al., 1999), parfois seul le CFC-12 (Cook and Solomon, 

1997; Cook and Simmons, 2000) et enfin depuis la fin des année 90 la majorité des études 

analysent les trois CFC (CFC-11, CFC-12 et CFC-113) Cook and Solomon, 1995; Cook et al., 

1996; Szabo et al., 1996; Modica et al., 1998; Bauer et al., 2001; Katz et al., 2001; Bockgard 

et al., 2004). 
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2 – Tritium/hélium 

La possibilité de dater les eaux souterraines à partir des teneurs en hélium et tritium de l’eau, 

a été développée à la fin des années 60 (Tolstikhin and Kamensky, 1969). Elle a largement été 

utilisée en hydrogéologie continentale à partir des années 90 quand les concentrations en 

tritium précédemment utilisées seules en datation, sont devenues trop faibles (ou trop 

affectées par la dispersion dans le milieu) pour avoir une estimation des âges. La méthode a 

été utilisée avec succès à plusieurs reprises (Solomon et al., 1993; Ekwurzel et al., 1994; 

Böhlke and Denver, 1995; Katz et al., 1995; Cook and Solomon, 1997; Plummer et al., 1998; 

Sheets et al., 1998; Beyerle et al., 1999; Katz et al., 2001). 

2.1 – Principe et équations 

L’hélium 3 est l’élément fils du tritium. Comme c’est un composé gazeux il se volatilise 

immédiatement vers l’atmosphère si le milieu est en contact avec celle-ci. Par contre, si l’eau 

est isolée de l’atmosphère, l’hélium 3 se comporte comme un traceur accumulatif, et sa 

concentration dans l’eau augmente proportionnellement à la concentration initiale en tritium 

et au temps. Il est donc théoriquement possible quand on connaît la concentration en tritium 

restant dans le milieu et en hélium 3 produit par décroissance de remonter au temps pendant 

lequel l’eau est restée isolée  (Tolstikhin and Kamensky, 1969; Schlosser et al., 1988): 

⎟
⎠

⎞
⎜
⎝

⎛ += − 1*lnλ
3

3
1

H
Het  

Équation 18 

Où :  

• t est le temps en années 

• λ est la constante de décroissance radioactive : λ= ln2/T avec T : demi-vie de 

l’élément considéré (pour le tritium T = 12,43 ans (Lucas and Unterweger, 2000) d’où 

λ= 0,05626 an-1) 

• 3H représente la concentration en tritium en UT (1 unité tritium correspond à un atome 

de 3H pour 1018 atomes de 1H) 
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• 3He* représente la concentration en hélium tritiogénique en équivalent UT (1 UT 

équivaut à la production de 0,402.10-12 cm3/kg de 3He) 

De la même manière que pour les CFC l’isolement de la couche d’eau a lieu à la fin de la 

période d’étiage, au moment où l’eau de recharge vient isoler l’eau précédemment en contact 

avec l’atmosphère (Partie II -Chapitre I1.2). Le t0 de l’échelle des âges tritium/hélium est 

donc considéré comme étant cette période de reprise des précipitations efficaces (Cook and 

Solomon, 1997). 

La difficulté de cette méthode réside dans la séparation de l’hélium tritiogénique (issu de la 

décroissance radioactive du tritium) des autres sources d’hélium présentes dans l’échantillon 

prélevé. En effet, en plus de l’hélium tritiogénique, une partie de la concentration de ce gaz 

dans l’eau provient de l’équilibre avec l’atmosphère, d’un possible excès d’air, de la 

décroissance radioactive des séries de l’uranium et du thorium, et du dégazage du manteau 

(Figure 59). A l’aide de mesures complémentaires comme celles du néon (total ou 20Ne) et de 

l’hélium 4, chaque composante d’hélium peut être quantifiée. L’apport mantellique n’est pris 

en compte que dans quelques cas particuliers où le manteau est proche de la surface (aires 

volcaniques par exemple) et où l’hélium mantellique peut s’accumuler dans les eaux 

souterraines proches de la surface. Nous considérons qu’il n’y a pas d’apport mantellique 

dans les zones étudiées et ne le prenons pas en compte dans la suite du développement. 

La concentration en hélium tritiogénique, 3He*, est obtenue en soustrayant chacune des autres 

composantes à la valeur mesurée : 

terr
3

xs
3

eq
33

tot
3 HeHeHe*HeHe +++=  

Équation 19 

Où : 

• 3He* est la composante tritiogénique recherchée 

• 3Heeq (hélium 3 lié à l’équilibre avec l’atmosphère) est estimé à partir des solubilités 

connues de 4He (considérées comme identiques à celle de l’He total), de la 

température de recharge et du rapport atmosphérique entre les deux isotopes. De plus 

est pris en compte le facteur de fractionnement entre 3He et 4He lors de la 

solubilisation  
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• 3Hexs (hélium 3 dû à l’excès d’air) s’il n’y a pas de composante radiogénique (cas 

plutôt rare) l’excès d’air peut être estimé à partir de l’excès d’4He. Dans notre cas cet 

excès est estimé à partir du néon en supposant que les rapports atmosphériques (He/Ne 

et 3He/4He) sont identiques à ceux d’une bulle d’air emprisonnée, malgré les fortes 

incertitudes sur ce processus et les fractionnements associés (Partie II -Chapitre I1.3.3) 

• 3Heterr (hélium 3 terrigène issu de la décroissance radioactive des séries de l’uranium 

et du thorium) estimé à partir des concentrations en 4He (4Hetot = 4Heeq + 4Hexs + 
4Herad) et du rapport terrigène de la roche (3He/4He). Ce rapport terrigène est d’autant 

plus grand que la roche est riche en uranium et thorium (producteurs de 4He) et pauvre 

en lithium (source de 3He) 

 

 

Figure 59 : Différentes sources possibles d’hélium dans un échantillon d’eau et  paramètres 
nécessaires à leur quantification 

 

L’ensemble des calculs permettant de déterminer la proportion de chaque composante et donc 

la composante tritiogénique, peut être résumé par la formule ci-après (Schlosser et al., 1989) 

où chacune des composantes de 3He est estimée à partir des concentrations en 4He. 

)].(He)1.(.HeHe[10.021,4*He 444143 RterrRaRa.(Rm-Ra) terreqm −+−+×= α  

Équation 20 
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Avec : 

• Rm : rapport 3He/4He mesuré 

• Ra : rapport 3He/4He atmosphérique (1,384.10-6, Clarke et al., 1976) 

• Rterr : Rapport 3He/4He terrigène : pourrait être déduit d’une eau où il n’y a pas de 

tritium et où on attribue l’ensemble de l’hélium à la production par désintégration 

radioactive. Pour les roches cristallines ce rapport a habituellement une valeur proche 

de 2.10-8 (Mamyrin and Tolstikhin, 1984; Burton et al., 2002) avec une gamme de 

variation pouvant aller de 5,7.10-9 (granite de Stripa) à  7,1.10-8 (site en Suisse) 

(Lehman et al., 1993). 

• α : fractionnement isotopique lié à la solubilisation (0,983 - Benson and Krause, 1980) 

• 4Hem : concentration en 4He mesurée en cm3 STP 

• 4Heeq : concentration en hélium 4 en cm3 STP à l’équilibre avec l’atmosphère 

(solubilité, à 12°C : 4,606.10-8cm3/g, Weiss, 1971) 

• 4Heterr : concentration en hélium terrigène en cm3 STP, il peut être estimé grâce à la 

formule suivante où sont soustraites à la concentration en hélium 4 totale la 

composante liée à sa solubilité et celle liée à l’excès d’air (à partir du néon en 

supposant un rapport He/Ne identique dans l’air et dans l’excès d’air): 

( ) eq
atm

eqmmrad HeNe
He)NeNe(HeHe 4

20

4202044 −×−−=  

Équation 21 

Où :  

o 20Nem : est la concentration en néon 20 mesurée en cm3 STP 

o 20Neeq : la concentration en 20Ne à l’équilibre en cm3 STP (solubilité à 

12°C = 0,3185.10-7 cm3/g, Weiss, 1971) 

o (4He/20Ne)atm : est le rapport atmosphérique 4He/20Ne (rapport égal à 

0.3185) 
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L’hélium terrigène Heterr peut être négligé dans un premier temps quand l’étude concerne des 

eaux jeunes. Son omission n’implique pas une grande erreur sur les âges de telles eaux 

(Beyerle et al., 1999). Mais si le site d’étude est situé dans une zone cristalline (comme dans 

notre cas) la présence de minéraux contenant de l’uranium et du thorium nécessite de prendre 

en compte cette composante. D’une manière générale une forte concentration en hélium 

indique une eau ayant séjournée longtemps dans le socle, avec une concentration observée 

d’autant plus forte que l’âge de l’eau est grand10 (Solomon et al., 1996; Sheets et al., 1998). 

Les paramètres utilisés dans la détermination de la proportion d’hélium terrigène et plus 

particulièrement le rapport Rterr, sont souvent associés à une forte incertitude. Il est donc 

difficile d’obtenir une datation fine pour des eaux ayant une forte proportion d’hélium 

terrigène (Shapiro et al., 1998). 

2.2 – Incertitudes sur la méthode 

Quelques paramètres peuvent influencer les concentrations en tritium et en hélium du milieu 

et induire des incertitudes dans la datation : 

• l’excès d’air 

• les processus de diffusion et de dispersion 

• le milieu géologique 

2.2.1 – Excès d’air 

L’excès d’air est un paramètre clef dans la détermination de la concentration en hélium 

tritiogénique (Équation 19). Il est estimé dans cette étude à partir des concentrations en 20Ne. 

Or, comme vu précédemment pour les CFC (Partie -Chapitre I1.3.3), cet excès d’air est 

difficile à quantifier et ses mécanismes ne sont pas encore totalement élucidés : le 

comportement de l’hélium 4, du néon 20 et de l’hélium 3, les uns par rapport aux autres, au 

moment de la formation de l’excès d’air, peuvent différer. Les rapports atmosphériques ne 

sont pas forcément conservés. L’estimation de l’excès d’air pourra être améliorée grâce à 

l’analyse d’autres gaz nobles et d’autres isotopes du néon. 

                                                 
10 c’est d’ailleurs une des utilisations de l’hélium 4 : traceur accumulatif  pour la datation des eaux entre 1000 et 
1000000 d’années (Metcalfe, R., P. J. Hooker, W. G. Darling and A. E. Milodowski. Dating quaternary 
groundwater flow events : a review of available methods and their application. Dating and duration of fluid flow 
and fluid rock interaction. J. Parnell. London, Geological Society. special edition: 233-260.1998) 
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Il est à noter que dans des milieux où la dénitrification est très active la production de N2 peut 

entraîner un certain dégazage des gaz dissous et ainsi conduire à des sous-saturations en néon 

et en hélium (Ekwurzel et al., 1994). 

2.2.2 – Diffusion / Dispersion 

La méthode tritium/hélium est plutôt très influencée par les processus de dispersion/diffusion. 

Le coefficient de diffusion dans l’eau de l’hélium est supérieur à celui du tritium (5,74.10-5 

pour 1,57.10-5m²/s, Cook and Solomon, 1997). Ainsi, les molécules d’eau tritiées et l’hélium 

gazeux migrent de façon différentielle dans la nappe. Les concentrations en hélium en un 

point donné peuvent donc ne pas correspondre à celles en tritium mesurées à ce même point. 

L’âge des eaux les plus anciennes peut être sous-estimé (Figure 57). D’une manière générale, 

l’utilisation de la méthode n’est pas appropriée, de ce fait, pour des eaux rechargées avant 

1960 ou dans un milieu où la dispersion et la diffusion sont fortes : l’influence du retard 

accumulé par migration différentielle pouvant devenir très grande et difficilement quantifiable 

car dépendante des paramètres propres du site (Schlosser et al., 1989; Cook and Solomon, 

1997). 

2.2.3 – Milieu géologique 

Les roches cristallines contiennent souvent une quantité non négligeable d’uranium et de 

thorium dans leurs minéraux accessoires. Or la désintégration radioactive des séries de 

l’uranium et du thorium conduit à la production d’hélium 4 alors que celle du lithium conduit 

à une production d’hélium 3. Il existe des équations permettant d’apprécier la quantité 

d’hélium produite en prenant en compte la composition des roches, leur densité, celle de l’eau 

et la porosité. Mais l’hétérogénéité de ce type de milieu est telle, que l’incertitude d’un tel 

calcul est proche de celle obtenue en utilisant la valeur moyenne du rapport terrigène. 

2.3 – Echantillonnage et analyse 

L’ensemble des prélèvements, analyses et interprétations a été réalisé en collaboration avec 

le LSCE (UMR CEA-CNRS 1572, E. Fourré & P. Jean-Baptiste). 

La détermination des âges par la méthode tritium/hélium nécessite deux prélèvements : un en 

vue de l’analyse des gaz dissous et un second qui servira à la mesure du tritium (Figure 60). 
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L’eau est prélevée à l’aide d’un préleveur manuel ISMA permettant un échantillonnage à la 

profondeur désirée sans contact atmosphérique (Partie II -Chapitre II -1.2). Pour l’analyse en 

spectrométrie de masse du néon et de l’hélium, un échantillon d’eau est transféré dans des 

tubes en cuivre permettant d’empêcher la perte de gaz pendant le stockage (Shapiro et al., 

1998). L’analyse peut être effectuée rapidement après la campagne de terrain. L’eau destinée 

à l’analyse du tritium est, elle, collectée par débordement dans un flacon en verre 

préalablement étuvé et rempli d’argon. 

Le tritium est mesuré par recroissance radioactive, méthode qui permet une plus grande 

sensibilité que la méthode par scintillographie. En effet, la décroissance radioactive de cet 

élément (demi-vie 12.43 ans) fait que les concentrations résiduelles en 3H peuvent être 

proches des concentrations actuelles dans les eaux de pluie et des limites de détection de la 

méthode par scintillographie (Cook and Solomon, 1997; Metcalfe et al., 1998). La mesure par 

recroissance a été développée à la fin des années 70, de façon à pouvoir mesurer de faibles 

concentrations en tritium (Clarke et al., 1976). L’échantillon est dégazé par pompage dans un 

bac à ultrasons de façon à éliminer tout l’hélium précédemment présent puis deux réplicats 

congelés. Cette congélation évite une trop grande diffusion des gaz. Pendant le stockage, le 

tritium présent dans le flacon va décroître en produisant de l’hélium 3. Dans ce flacon 

préalablement dégazé, tout l’hélium qui s’accumule est d’origine tritiogénique. Il est donc 

possible de remonter à la concentration en tritium initialement contenue dans le flacon. La 

durée du stockage correspond au temps nécessaire à l’obtention d’une mesure précise en 3He 

(concentration au minimum d’un ordre de grandeur supérieure à la limite de détection). Dans 

notre cas le stockage a été de 6 mois. 

Les concentrations en hélium (immédiates) et en tritium (après stockage) ayant été mesurées, 

il est ensuite possible de déterminer l’âge de l’eau. 
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Figure 60 : Schéma de la méthode de prélèvement pour analyse du tritium et de l’hélium 
 

Le protocole analytique détaillé peut être trouvé dans Jean-Baptiste et al., 1992. 

3 – Inter-comparaison des méthodes  

De façon à valider les méthodes sur nos sites et tester les limites d’application de chacune, 

nous avons réalisé une campagne de prélèvements en vue de l’analyse tritium/hélium sur les 

sites de Ploemeur (description du site Partie I -Chapitre III -2 et Partie II -Chapitre III -1.1) et 

de Betton (Partie I -Chapitre III -1 et Partie II -Chapitre III -1.2) en avril 2004. Les valeurs 

obtenues ont ensuite été comparées aux datations réalisées à l’aide des CFC l’année suivante. 

Le décalage temporel entre les deux prélèvements et analyses est dû à la phase de 

développement de la méthode de datation par les CFC avant l’hiver 2004 et à la nécessité de 

réaliser les analyses tritium/hélium assez tôt pour obtenir les résultats dans le cadre de cette 

thèse (temps de stockage nécessaire à l’analyse du tritium par recroissance radioactive). 
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3.1 – Résultats méthode tritium/hélium 

Les résultats sont présentés dans le Tableau 7. 

Tableau 7 : Résultats et interprétation en terme d’âge. Les valeurs utilisées pour les différents 
paramètres sont indiquées dans le tableau inférieur. 

 

4He 
cm3/g +/-

3He 
cm3/g +/-

20Ne 
cm3/g

3H     
TU

± 1 
sigma Rm Heterr

3He* 
eq.TU

age

F28-30m 1.35E-07 1.8E-09 1.24E-13 2.0E-15 2.7E-07 4.89 0.17 9.18E-07 6.11E-08 8.58 18
F28-50m 1.55E-07 1.9E-09 1.23E-13 2.0E-15 2.6E-07 4.41 0.18 7.90E-07 8.50E-08 9.93 21
F28-60m 1.55E-07 1.9E-09 1.23E-13 2.0E-15 2.5E-07 4.06 0.15 7.94E-07 8.75E-08 11.61 24
F28-70m 1.45E-07 1.8E-09 1.18E-13 2.0E-15 2.2E-07 4.53 0.09 8.14E-07 8.70E-08 14.85 26
F11-90m 1.86E-06 2.3E-08 1.54E-13 2.8E-15 2.4E-07 2.18 0.13 8.29E-08 1.80E-06 12.29 34
F34-30m 7.62E-08 9.6E-10 1.04E-13 1.6E-15 2.5E-07 5.01 0.13 1.36E-06 6.67E-09 3.35 9
F34-75m 1.08E-07 1.4E-09 1.13E-13 1.9E-15 2.4E-07 5.23 0.12 1.04E-06 4.40E-08 9.72 19
F36-50m 1.19E-07 1.5E-09 1.08E-13 1.7E-15 3.1E-07 3.93 0.16 9.12E-07 3.01E-08 -
MF2-20m 2.72E-07 3.6E-09 9.14E-14 1.5E-15 2.5E-07 0.50 0.10 3.36E-07 2.05E-07 -
F13-62m 1.29E-07 1.7E-09 1.01E-13 1.6E-15 2.3E-07 3.02 0.10 7.77E-07 6.75E-08 5.85 19
F26-65m 8.68E-08 1.1E-09 9.73E-14 1.7E-15 2.3E-07 4.49 0.14 1.12E-06 2.44E-08 4.61 13
F6-50m 1.15E-07 1.5E-09 9.09E-14 1.6E-15 2.2E-07 4.18 0.17 7.90E-07 5.64E-08 3.82 12
F22-50m 2.40E-06 2.9E-08 1.72E-13 4.8E-15 2.2E-07 2.11 0.07 7.17E-08 2.34E-06 17.90 40

captage 9.50E-08 1.2E-09 7.75E-14 1.3E-15 2.0E-07 7.91 0.16 8.16E-07 4.31E-08 2.40 5
forage 1.34E-05 1.7E-07 8.69E-13 1.8E-14 1.4E-07 3.04 0.15 6.49E-08 1.34E-05 224.05 77

solubilité 
4He 12°C 4.61E-08

solubilité 
20Ne 12°C 1.80E-07

alpha 0.983 4He/20Ne 0.3185 λ 0.05626
Ra 1.38E-06 Rterr 2.00E-08

P
l
o
e
m
e
u
r

Betton

 

 

Dans un premier temps les valeurs des paramètres de l’Équation 20 ont été choisies parmi les 

valeurs classiquement utilisées : 

• Pour l’excès d’air nous avons considéré que les rapports atmosphériques étaient 

conservés 

•  La valeur moyenne en milieu cristallin de Rterr a été choisie 

Pour deux des échantillons (MF2 et F36) la datation aboutit à une impasse. Ceci peut 

s’expliquer par un choix inapproprié des valeurs de ces paramètres pour ces points. Pour le 

forage du site de Betton un âge peut être obtenu or il présente des valeurs anormalement 

fortes en hélium et basses en néon (inférieures à l’équilibre atmosphérique) impliquant un 

doute sur la datation. De plus les 3 UT observées dans ce puits ne sont pas compatibles ave 

l’âge estimé de 77 ans indiquant une eau rechargée avant les tests thermonucléaires. 
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De façon à mieux contraindre les âges, deux des paramètres utilisés dans l’Équation 20 ont été 

plus précisément étudiés en vu de leur ajustement : le rapport radiogénique des roches et la 

température de recharge. Les sites d’études sont situés en milieu cristallin (granite et schistes). 

Ce type de roche peut présenter une quantité assez importante de minéraux accessoires 

contenant de l’uranium et du thorium, l’hélium radiogénique ne peut donc pas être ignoré. Or, 

le rapport radiogénique de chacune de ces roches n’est pas connu. De façon à contraindre 

l’influence du rapport Rterr sur la datation, les âges ont été recalculés à l’aide des valeurs 

obtenues sur le site de Stripa (milieu plus radiogénique) et du site suisse (roches moins 

radiogéniques) (Figure 61). Les résultats montrent que l’influence de ce rapport est surtout 

sensible pour les eaux les plus âgées (âge supérieur à 30 ans). De même les calculs ont été 

réalisés avec une température de recharge inférieure (10°C) à celle utilisée dans la datation à 

l’aide des CFC (12°C, Partie II -Chapitre II -2.3). L’influence de la température de recharge 

est surtout sensible pour le point MF2 dans les autres cas, les écarts observés sont plutôt 

faibles (écart maximal de l’ordre de 4 ans pour le point F34 à 30m). Dans le cadre d’une étude 

exhaustive l’influence de la composition de l’excès d’air et de son éventuelle dérive par 

rapport à la composition de l’atmosphère pourrait aussi être étudiée.  

 

Figure 61 : Influence du rapport Rterr sur la datation : conditions classiques (Rrad = 2.10-8), milieu 
peu radiogénique (Rrad = 7,1.10-8), radiogénique (Rrad = 5,7.10-9) et température de recharge basse  

(10°C) 
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3.2 – Résultats méthode CFC 

La méthode d’analyse, d’interprétation des résultats et l’obtention des âges par les CFC sont 

détaillées Partie II -Chapitre II. Le Tableau 8 présente les résultats des analyses CFC sur les 

points aussi analysés en tritium/hélium. 

Tableau 8 : Récapitulatif des âges CFC obtenus sur les points aussi analysés dans le cadre de la 
méthode tritium/hélium. ssat : valeurs supérieures à l’équilibre avec l’atmosphère. Les cas sont les 

méthodes d’interprétation utilisées (Partie II  -Chapitre II -3) 
CCl4

pptv age pptv age pptv age pptv
F28 déc.-04 3 35 833.14 ssat 185.45 1982 44.5 1986 7.54 21 a
F28 janv.-05 1 60 2348.59 ssat 872.24 ssat 33.0 1983 5.85 22 c
F28 janv.-05 1 70 2994.28 ssat 1134.34 ssat 48.2 1986 4.66 18 c
F11 nov.-04 3 90 283.64 1978 0.73 1951 0.0 0.00 >50 e
F34 sept.-04 3 50 335.76 1981 474.46 ssat 47.6 1986 24.74 18 b
F34 nov.-04 2 70 398.21 1986 491.15 ssat 37.9 1984 3.29 20 b
F36 avr.-05 4 30 479.70 1989 74.94 1972 37.7 1984 46.02 17 d
MF2 avr.-05 4 20 225.23 1986 0.00 <1945 5.9 1972 24.46 33 e
F26 janv.-05 1 65 0.00 <1935 0.00 <1945 0.9 1964 1.85 >50 b
F6 janv.-05 1 50 6321.43 ssat 1597.79 ssat 50.3 1986 5.07 19 c
F22 déc.-04 2 50 148.82 1972 151.06 1978 0.0 <1961 56.27 >50 c

captage janv.-05 2 442.10 1987 201.82 1984 47.6 1985 15.69 19 a
Forage avr.-05 3 229.12 1975 5.47 1956 3.4 1969 238.04 33 d

Betton

CFC-12 CFC-11puits date 
analyse

nombre 
ech. prof. age cas*CFC-113

P
l
o
e
m
e
u
r

*  a. moyenne des trois âges
    b. un des trois CFC est clairement contaminé - moyenne de 2 âges
    c. deux des CFC sont contaminés - un seul âge
    d. le CFC-11 est dégradé - moyenne de deux âges
    e. situation complexe : dégradation + contamination - 1 seul âge

 

3.3 – Comparaison 

En milieu homogène perméable, une différence d’âge de l’ordre de 3 ans entre les datations 

tritium/hélium et CFC est observée sur une majorité des échantillons d’eau. Ce décalage est 

attribué au transfert différentiel entre les CFC, le tritium et l’hélium (Ekwurzel et al., 1994). 

En milieu fracturé, il existe non seulement une différence de comportement entre la matrice et 

la fracture mais aussi entre chaque traceur utilisé (Cook et al., 1996). Il semble justifier 

d’accepter en milieu hétérogène une marge d’erreur plus grande de l’ordre de 5 ans entre deux 

traceurs (Szabo et al., 1996). Quelques points montrent un bon accord entre la méthode de 

datation à l’aide des CFC et la méthode tritium/hélium (Figure 62). A l’exception d’un point 

(MF2), la tendance globale est conservée et les points présentant les plus vieux âges CFC sont 

aussi ceux qui montrent le plus grand âge tritium/hélium.  
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Figure 62 : Comparaison entre les âges CFC et les âges moyens issus des différentes méthodes de 
calcul des âges tritium/hélium. Les barres d’erreur associées aux CFC représentent la déviation 

acceptable entre âges CFC et tritium/hélium en milieu fracturé (5 ans voire texte). Les barres 
pointillées représentent l’incertitude des âges hors gamme de datation CFC (<50 ans). La barre 

d’erreur sur les valeurs tritium/hélium correspond aux valeurs minimales et maximales pouvant être 
obtenues en changeant les paramètres Rterr et température de recharge (Figure 61) 

 

L’obtention d’âges plus jeunes par la méthode tritium/hélium par rapport à celle utilisant les 

CFC peut être expliquée par un dégazage de l’3He vers l’atmosphère dans les prélèvements 

effectués à proximité de la surface de la nappe (Ekwurzel et al., 1994; Cook et al., 1996; 

Burton et al., 2002). Ceci pourrait être le cas pour F34 à 30m (niveau piézométrique environ 

18m) ou le captage (uniquement 7m de profondeur). Il est cependant difficile dans notre cas 

d’expliquer les différences observées pour F34 et le captage par ce processus de dégazage 

alors qu’il ne semble pas induire de variation très forte (F28-30m, niveau piézométrique : 

22m). Le transport différentiel dans la zone non saturée entre les gaz (CFC) et le tritium, 

transporté dans la phase liquide peuvent aussi induire une différence entre les âges apparents 

(Cook and Solomon, 1995). De la même manière que pour le dégazage à épaisseur de zone 

non saturée similaire sur un même site (F34  et F28) l’influence de ce paramètre devrait être 

identique. 

Quand il existe un mélange, la méthode tritium/hélium ne date que l’eau jeune contrairement 

aux CFC dont la concentration est modifiée par l’existence d’un mélange avec une eau 
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ancienne (sans CFC ni tritium) (Plummer et al., 1998; Plummer et al., 2001). Les sites choisis 

pour cette première intercomparaison sont des zones d’alimentation en eau potable. A 

Ploemeur, tout comme à Betton, l’étude hydrochimique met en évidence une forte influence 

du pompage sur la géochimie mais aussi sur les écoulements dans le milieu naturel 

provoquant un mélange entre différentes fractures et/ou réservoirs (Partie I - Chapitre III). Les 

puits échantillonnés (et principalement le captage à Betton) se situent dans une zone exutoire 

(naturelle ou forcée par le pompage) où des lignes de flux représentant différents temps de 

trajets et donc âges, peuvent s’intersecter. Ce mélange conduit à d’importantes différences 

d’âge entre 2 traceurs (Ekwurzel et al., 1994; Pint et al., 2003). 

Les puits qui présentent les plus fortes teneurs en 4He (F11, F22, le forage et dans une 

moindre mesure MF2) sont parmi les puits pour lesquels il existe la plus grande incertitude 

sur la datation tritium/hélium (suivant les valeurs de température et Rterr choisies). De même 

sur ces points, la définition d’un âge par la méthode CFC n’est pas aisée : il semble qu’au 

niveau de ces points il y ait souvent une combinaison de facteurs (dégradation,  contamination 

ou mélange) qui rendent l’interprétation difficile. Les fortes concentrations en 4He peuvent 

être caractéristiques de la présence d’eau ancienne, dans ce cas les teneurs quantifiables en 

CFC indiquent donc l’existence d’un mélange au niveau de ces puits. Elles peuvent aussi 

indiquer une géologie particulière avec une roche fortement radiogénique, dans ce cas les âges 

obtenus par la méthode CFC doivent, au contraire, être considérés comme les seuls 

indicateurs du temps de résidence (ceux déduits de la méthode tritium/hélium sont biaisés par 

cette valeur excessive en hélium). 

Les spécificités des sites choisis rendent difficile la conclusion sur cette inter-

comparaison. Sur des puits où les conditions peuvent être considérées comme simples, 

les deux méthodes sont en accord. Les fortes concentrations en hélium mesurées 

indiquent un milieu où l’hélium radiogénique ne peut être négligé. La comparaison de 

ces données avec les différents traceurs des interactions eau-roche en cours d’étude sur 

le site (radon, isotopes de l’uranium), devrait permettre une meilleure compréhension 

des processus en jeu sur le site.  

Il pourrait aussi être intéressant de réaliser une nouvelle intercomparaison mais, en 

premier lieu, dans des sites ou puits plus homogènes de façon à caler chacun des 

paramètres de la méthode. Il devrait ensuite être possible d’étudier des milieux plus 
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complexes et de pouvoir déduire certaines propriétés du milieu au travers du transfert 

différentiel entre les traceurs. 

4 – Perspectives : nouveaux traceurs 

Nous avons vu précédemment que l’utilisation des CFC est limitée à partir des années 90 par 

la stabilisation, voire la diminution de leurs concentrations atmosphériques. La méthode de 

datation tritium/hélium, ne présente pas de limite du même type, mais nécessite un temps plus 

long d’analyse et un équipement plus important. De plus l’intercomparaison effectuée sur le 

site de Ploemeur et Betton met en évidence l’utilité des analyses multi-traceurs. D’autres 

composés d’origine anthropique sont actuellement en cours d’étude dans le cadre d’une 

utilisation en datation : le SF6 et les substituts des CFC : HCFC et HFC. 

4.1 – SF6 

L’hexafluorure de soufre (SF6) est un gaz anthropique utilisé comme isolant en électricité 

haute tension. Ce composé ne semble affecté par aucun processus tant chimique que 

biologique et est donc susceptible de résider longtemps dans l’atmosphère et l’hydrosphère 

(INRS, 2000). Etant donné son fort pouvoir d’amplification de l’effet de serre, ses 

concentrations atmosphériques sont suivies à plusieurs endroits du globe, et une courbe 

générale a pu être dessinée (Maiss and Brenninkmeijer, 1998) (Figure 63). La possibilité de 

l’utiliser comme traceur tant des masses atmosphériques que des masses d’eau, peut donc être 

envisagée (Maiss et al., 1996; Maiss and Brenninkmeijer, 1998). La période de croissance 

exponentielle des concentrations en SF6 correspond à la période de stagnation des 

concentrations atmosphériques en CFC et donc de la limite de leur utilisation comme traceur 

(Figure 63). De plus les eaux souterraines sont peu soumises à des contaminations en SF6, en 

milieu rural tout du moins, car ce composé ne sert pour aucune application domestique 

contrairement aux CFC (Busenberg and Plummer, 2000).  

Sa méthode d’analyse est proche de celle utilisée pour les CFC avec une préconcentration 

initiale de type purge-and-trap et une analyse en GC-ECD. Les plus faibles concentrations du 

SF6 comparées à celles des CFC nécessitent tout de même un volume d’eau supérieur à celui 

utilisé dans le cas des CFC (de 30 à 60mL) (Wanninkhof et al., 1991; Maiss et al., 1996; 

Busenberg and Plummer, 2000). 
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Actuellement le SF6 est utilisé dans quelques études multi-traceur de façon à tester son 

applicabilité et les limites de ce nouveau traceur en datation des eaux souterraines (Busenberg 

and Plummer, 2000; Bauer et al., 2001; Katz et al., 2001; Plummer et al., 2001; Zoellmann et 

al., 2001; MacDonald et al., 2003; Corcho Alvarado et al., 2005).  

 

Figure 63 : Evolution atmosphérique du SF6 et des CFC (site web USGS) 
 

4.2 – HCFC et HFC 

Les HCFC et HFC remplacent les CFC dans la majorité de leurs applications. Il n’est donc 

pas surprenant que le suivi atmosphérique de ces composés montre une forte augmentation 

ces dernières années dans les concentrations atmosphériques. L’analyse de ces composés est 

quelque peu différente de celle des CFC, avec une analyse en chromatographie en phase 

gazeuse couplée à un spectromètre de masse (GC-MS). Les faibles concentrations nécessitent 

l’utilisation d’un système de préconcentration de type purge-and-trap à l’amont du système 

d’analyse (Swinnerton and Linnenbom, 1967; Montzka et al., 1994; McCulloch and Midgley, 

1998; Shirai and Makide, 1998). De même que pour tout autre traceur, ce sont cette évolution 

connue des concentrations atmosphériques et la possibilité d’analyse en routine qui laissent 

apparaître un potentiel en tant que traceur dans la datation des eaux. Mais ces composés sont 

moins stables que leurs précurseurs. C’est pourquoi ce fort potentiel de dégradation aussi bien 

dans l’atmosphère que dans l’hydrosphère (Partie II -Chapitre I -1.1) peut fortement limiter 

leur application dans ce domaine. Des études sont encore nécessaires pour valider 

l’applicabilité des HCFC et HFC en tant que traceurs des âges de l’eau. 
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D’une manière générale l’approche multi-traceurs, recommandée et utilisée par nombre 

d’auteurs, semble la voie la plus prometteuse pour des datations de qualité (Ekwurzel et 

al., 1994; Szabo et al., 1996; Plummer et al., 1998; Shapiro et al., 1998; Katz et al., 2001; 

Burton et al., 2002; Corcho Alvarado et al., 2005). 
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Chapitre II – Echantillonnage et analyse pour la 

datation par les CFC 

Une partie du travail de thèse a consisté à valider un protocole d’échantillonnage et une 

méthode de dosage des CFC dans les eaux souterraines en milieu fracturé en collaboration 

avec T. Labasque (ingénieur d’étude). Un cahier technique (ed. Géosciences Rennes) est en 

cours de réalisation sur cette validation analytique. 

1 – Echantillonnage 

1.1 – Points de prélèvement 

Il est souvent conseillé de purger les puits avant prélèvement (Barcelona and Helfrich, 1986; 

Busenberg and Plummer, 1992; Cook et al., 1995; Katz et al., 1995; Spurlock et al., 2000). 

Dans le site pompé à fort débit (Ploemeur - 120m3/h), cette préconisation nous est apparue 

superflue. Afin d’étudier tout de même l’influence d’un pompage et celle de la purge sur les 

concentrations en CFC, nous avons réalisé des prélèvements au cours d’un pompage sur le 

puits F28 à 30m (Ploemeur). Alors que les paramètres physico-chimiques sont restés stables, 

les concentrations en CFC montrent une augmentation continue et ne se sont pas stabilisées 

malgré un pompage de plus de 3 heures, équivalent à une purge de 20 volumes de puits 

environ (Figure 64). La non-stabilisation de concentrations en VOC (composés volatiles 

organiques dont font parti les CFC) a déjà été observée dans d’autres études malgré une 

stabilisation des paramètres physico-chimiques (Gibs and Imbrigiotta, 1990). A la fin de ce 

test de pompage, trois ampoules ont été prélevées par trois descentes successives du préleveur 

manuel. La dernière ampoule est celle qui présente les concentrations les plus faibles. Ceci 

peut être interprété comme une remise à l’équilibre du système après l’arrêt du pompage. Les 

diagraphies réalisées sur le forage ultérieurement (O. Bour et T. Le Borgne, comm. pers. et 

Partie I -Chapitre I -3) ont montré que ce puits présentait plusieurs arrivées d’eau à 30, 50, 60 

et 70m soit 3 fractures plus profondes que celle échantillonnée dans ce test. Les analyses de 

CFC postérieures ont montré des concentrations en CFC-12 très élevées (jusqu’à 10 pmol/L) 
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dans ces fractures profondes. Il semble donc que le pompage réalisé ait provoqué un flux 

ascendant et donc un mélange. Les concentrations observées peuvent être issues d’une 

influence croissante de ces fractures profondes sur l’eau échantillonnée. Sur un site plus 

homogène (zone de recharge de Kerbernez), des prélèvements ont été réalisés avant et après 

une purge équivalente à 10 volumes de puits. Les résultats (Figure 65) montrent une faible 

influence de la purge sur les CFC : seul le CFC-12 des puits H10 et H15 semble être influencé 

mais de manière antagoniste pour ces deux puits (chimie différente aussi) ne permettant pas 

une généralisation des résultats. 

 

Figure 64 : Evolution des concentrations en CFC-11 et CFC-12 au cours d’un pompage dans le puits 
F28 à 30m (Ploemeur). Les lignes pointillées représentent les concentrations à l’équilibre avec 

l’atmosphère actuelle  du CFC-11 et CFC-12.Le cercle et le triangle vide représentent les 
concentrations en CFC-11 et CFC-12 de la dernière ampoule prélevée. 

 

Dans un premier temps il apparaît donc inutile de purger des puits situés dans la zone 

d’influence d’un pompage d’alimentation en eau potable : les débits pompés assurent le 

renouvellement de l’eau dans les piézomètres (cas des sites de Betton et Ploemeur). Un 

prélèvement au front de la fracture permet un échantillonnage représentatif. Sur les autres 

sites, la perméabilité ou le débit des fractures semble permettre un renouvellement suffisant 

de l’eau dans le puits comme l’indiquent les variations de concentrations observées dans les 

suivis hydrochimiques temporels. Dans tous les cas la réalisation d’un pompage en forçant 

certains flux peut, au contraire, provoquer des mélanges difficiles à évaluer. De plus, le 

piézomètre est une perturbation pour le milieu naturel, le choix a donc été fait de ne pas 

« surajouter » les perturbations (Modica et al., 1998) et de prélever dans les puits sans purge 
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préalable. Ceci nous permet, d’un prélèvement à l’autre, d’être toujours dans les mêmes 

conditions au niveau du puits et de s’affranchir des variations liées à la durée et au débit de 

pompage lors de la purge, qui peuvent ne pas toujours être maîtrisées.  

 

 

Figure 65 : Concentrations en CFC-12, CFC-11 et CFC-113 avant et après purge sur 4 piézomètres 
du site de Kerbernez. Les flèches représentent le sens des variations significatives. 

 

L’idéal serait de connaître l’influence de la purge pour chaque puits de chaque site et 

ainsi d’adapter le protocole de prélèvement à chaque cas. Dans les puits, où plusieurs 

fractures sont présentes, l’influence du pompage (pour la purge ou le prélèvement) 

pourra être déterminée avec précision par une étude diagraphique complète. Il pourra 

alors être possible de mieux caractériser l’échantillon en terme de mélange potentiel. 
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1.2 – Système de prélèvement 

Deux types d’outils sont couramment utilisés pour prélever de l’eau dans les forages : 

• une pompe immergée 

• un préleveur manuel 

Le prélèvement par pompe immergée est le système le plus couramment utilisé dans la 

littérature. Il permet aussi un suivi en continu au cours du pompage. Il faut tout de même 

s’assurer que la pompe utilisée ne contienne pas d’éléments pouvant relarguer des CFC 

(comme certains joints toriques, attaches-rapides et autres pièces plastiques). Les pompes de 

marque Grundfoss (MP1), Keck et Fulz ne semblent induire aucune contamination des 

échantillons. L’autre source possible de contamination dans ce type d’échantillonnage est le 

tuyau par où transite l’eau pompée. Les matériaux couramment utilisés sont : 

• le cuivre (Böhlke and Denver, 1995; Hofer and Imboden, 1998; Modica et al., 1998; 

Beyerle et al., 1999) 

• l’aluminium (Dunkle et al., 1993; Szabo et al., 1996) 

• le nylon (Dunkle et al., 1993; Cook et al., 1995; Cook et al., 1996) 

• le tygon (Szabo et al., 1996; Plummer et al., 2001) 

• le viton (Modica et al., 1998) 

• le téflon (PTFE) (Dunkle et al., 1993; Katz et al., 1995; Szabo et al., 1996; Puckett 

and Cowdery, 2002)  

Le cuivre semble être le matériau présentant le moins de risque de contamination mais est 

aussi, de par sa rigidité, le moins adapté aux études de terrain. 

Dans notre cas, les prélèvements avec une pompe immergée ont été réalisés à l’aide d’une 

pompe MP1 (Grundfoss) équipée d’un tuyau en polyéthylène (Figure 66). Des tests ont été 

réalisés quant à l’utilisation de ce matériau jamais mentionné dans la bibliographie et pourtant 

moins onéreux que les autres matériaux couramment utilisés. Ces tests préliminaires ont 

permis de mettre en évidence une absence de contamination, après un temps de rinçage du 

système suffisant (environ 1heure) (Labasque, 2006). Le système de stockage (ampoule – 

Partie II -Chapitre II -1.3) est directement relié à la sortie du tuyau. 
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Figure 66 : Système de pompage employé pour l’étude : pompe MP1 et tuyau en polyéthylène 
 

Le préleveur manuel choisi est un préleveur d’échantillon en acrylique et téflon de la société 

ISMA. Ce préleveur est descendu dans le puits à la profondeur désirée et est ensuite fermé par 

l’envoi d’un messager (poids métallique). Durant la descente, l’eau est supposée circuler 

librement dans le tube. Dans les puits à fractures multiples, le passage à travers une couche 

plus concentrée ne laisse pas d’effet mémoire au niveau de l’échantillon prélevé dans une 

couche plus profonde moins concentrée. Contrairement aux préleveurs à billes, la fermeture 

du tube lors de l’envoi du messager permet d’éviter une contamination de l’échantillon lors de 

la remontée dans le puits et le passage par des zones hydrochimiquement différentes (Figure 

67). 

 

Figure 67 : a) Photo du préleveur manuel utilisé. b) Position du préleveur en descente. c) position du 
préleveur en remontée 
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Le préleveur manuel, de par sa facilité de transport et d’utilisation, a fréquemment été préféré 

au système de pompe immergée qui nécessite la présence d’une source électrique (groupe 

électrogène par exemple). 

1.3 – Stockage 

L’eau, prélevée en vue de l’analyse des CFC, est transférée à l’aide de tubes inox vers une 

ampoule en verre d’environ 28 mL (Figure 68). Cette ampoule possède, à chaque extrémité, 

un robinet 3-voies en téflon qui permette le rinçage du tuyau de transfert et le remplissage de 

l’ampoule tout en assurant un échantillonnage sans contact atmosphérique (Pruvost et al., 

1999). L’ampoule est rincée par l’équivalent de trois fois son volume avant d’être fermée et 

stockée.  

 

Figure 68 : Transfert de l’eau du préleveur vers l’ampoule 
 

Contrairement à d’autres études (Oster et al., 1996; Pruvost et al., 1999; Bauer et al., 2001) 

nous avons décidé de ne pas immerger nos ampoules sous l’eau pendant le stockage. En effet, 

une meilleure conservation des ampoules dans l’air a été observée : la conservation dans l’eau 

favorise l’adsorption des CFC contenus dans l’environnement de stockage sur les robinets en 

téflon. Cette contamination va donc être analysée en même temps que l’échantillon. 

L’adsorption des CFC a déjà été observée sur des matériaux métalliques non traités (comme 

l’aluminium) ou des polymères (Reynolds et al., 1990).  

Contrairement aux ampoules de verre scellées utilisées à l’USGS (Busenberg and Plummer, 

1992) ou aux tubes de cuivres (Jean-Baptiste et al., 1994) qui permettent un stockage à long 

terme de l’eau, les ampoules en verre utilisées dans cette étude ont une durée de stockage 

limitée, de l’ordre de 3 jours, liée à l’étanchéité des robinets en téflon (Pruvost et al., 1999). 
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Le stockage en tube de cuivre a été testé avec succès, mais n’a été que peu utilisé jusqu’à 

présent (Labasque, 2006). L’utilisation des ampoules en verre nous permet de réaliser une 

vingtaine d’échantillons en une journée, qui sont analysés dans les 2 jours suivants. Ce rythme 

a parfaitement convenu aux sites et objectifs de ce travail (sites à moins de 200km du 

laboratoire avec un nombre réduit de points à échantillonner). L’utilisation des tubes de cuivre 

est un peu plus contraignante mais permet de stocker un grand nombre d’échantillons pour 

une analyse ultérieure.  

1.4 – Représentativité du prélèvement 

Lorsque des concentrations élevées sont observées dans des échantillons et qu’aucune 

contamination locale ne semble exister, les doutes se tournent vers les méthodes 

d’échantillonnage et/ou de construction des piézomètres : comme le PVC des tubages ou le 

ciment (Thompson and Hayes, 1979; Reynolds et al., 1990; Busenberg and Plummer, 1992; 

Dunkle et al., 1993; Szabo et al., 1996). Il convient donc de valider les choix des outils de 

prélèvement et de stockage des échantillons pour s’assurer de la représentativité des 

échantillons prélevés. 

En ce qui concerne les méthodes d’échantillonnage, il est relativement simple théoriquement 

de lever un éventuel doute. Une validation des méthodes de prélèvement et de stockage peut 

être réalisée en analysant une eau dont les concentrations sont préalablement connues (Hofer 

and Imboden, 1998). Sur le site de Betton, il a été montré par analyse au 14C que l’eau 

présente en profondeur est âgée d’au minimum 10400 ans (Geoarmor, 2002, Partie I -Chapitre 

III -1). Toute présence de CFC semble donc peu probable à cette profondeur (à l’exception 

près de l’existence d’un mélange). L’analyse de l’eau prélevée à 79m dans le puits Pz7 

montre des concentrations en CFC inférieures à la limite de détection de la méthode indiquant 

la non-contamination des échantillons par la méthode d’échantillonnage choisie (préleveur 

manuel) et la méthode de stockage (ampoules en verres avec robinets téflon) (Figure 69). De 

plus il ne semble pas y avoir de contamination liée au tubage PVC dans ce puits.  

De même sur le site de Kerbernez de fortes concentrations ont été observées sur un des deux 

sous-bassins (Kerbernez) (Partie II -Chapitre III -1.3). Or les deux sous bassins-versants ont 

été équipés par la même entreprise à la même période (même origine du PVC utilisé en 

tubage, même cimentation). La source de pollution du sous-bassin de Kerbernez est donc à 
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rechercher ailleurs que dans l’existence du tubage en PVC ou dans le protocole 

d’échantillonnage. 

 

Figure 69 : Chromatogrammes. En noir (pointillé) un standard d’air (5mL) et en rouge (trait plein) 
l’échantillon Pz7. Le chromatogramme de l’échantillon Pz7 se confond avec celui  du blanc circuit 

(ligne bleue avec tirets). 

2 – Analyse 

La difficulté de l’analyse de composés tels que les CFC dans les eaux souterraines est liée à 

leur faible solubilité. Ceci induit des concentrations faibles dans l’eau : de la dizaine à la 

centaine de picomoles par litre (10-12 mol/L). Il est donc nécessaire avant de réaliser l’analyse 

proprement dite, d’extraire les gaz de l’eau et de préconcentrer les échantillons de façon à 

augmenter la sensibilité des analyses. La technique utilisée est celle du « purge-and-trap » qui 

repose sur l’extraction gaz-liquide de composés volatiles par bullage d’un gaz inerte puis 

concentration sur un support adapté et désorption à chaud (Swinnerton and Linnenbom, 

1967). 

La première description d’une méthode d’analyse adaptée à l’hydrogéologie continentale est 

l’adaptation par Busenberg et Plummer (1992) de la méthode d’analyse dans l’eau et dans 

l’air du CFC-11 et CFC-12 développée par Bullister and Weiss, 1988. Des variantes de ce 

protocole permettent d’analyser, en même temps que les CFC, les gaz nobles (Hofer and 

Imboden, 1998), le CCl4 (Bockgard et al., 2004, cette étude) ou de nouveaux traceurs comme 

le SF6 (Vollmer and Weiss, 2002). Quel que soit le protocole analytique utilisé, il est toujours 
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basé sur les mêmes étapes (Figure 70) : le dégazage de l’échantillon d’eau par un gaz purifié, 

la préconcentration des échantillons par piégeage à froid, puis la désorption à chaud de ces 

gaz et enfin, injection dans le système chromatographique. La chromatographie en phase 

gazeuse est préconisée pour l’analyse de composés à faible point d’ébullition comme les CFC. 

Le détecteur à capture d’électron (ECD) est spécifique des composés halogénés et permet 

d’obtenir une grande sensibilité. La méthode d’analyse est donc parfaitement adaptée à ces 

composés, et permet une limite de détection de l’ordre de 10-15 en poids et de 10-12 en volume 

(Busenberg et al., 1993; Plummer et al., 1998). 

 

Figure 70 : Les différentes phases de l’analyse des CFC 
 

Notre procédure analytique est largement inspirée de celle développée par Pruvost et al (1999) 

(Figure 71 et Figure 72). Le gaz vecteur utilisé est de l’azote ultrapur (Alpha 2, Air Liquide) 

purifié au niveau de trois filtres (un tamis moléculaire pour l’eau et les composés organiques 

volatils, du charbon actif pour les traces d’hydrocarbures et un piège à oxygène). 

L’échantillon est transféré à l’aide de vannes dans un dégazeur en verre où les gaz sont 

extraits par bullage de l’azote pendant 10min. Un réfrigérant et un piège (tube rempli) de 

perchlorate de manganèse empêchent toute molécule d’eau d’aller plus loin dans le circuit et 

d’endommager le piège. Les gaz extraits sont stockés dans un piège en inox de diamètre 

1/16ème de pouce de 7cm de long rempli de Porasil C (support de phase chromatographique). 

Le piège est maintenu à froid dans un bain d’éthanol réfrigéré (-100°C), puis le piège est 

transféré dans de l’eau bouillante (+100°C) pour désorber les gaz préalablement piégés à 

froid. Les gaz sont ensuite injectés dans une pré-colonne (environ 1,6m de long) puis dans une 

colonne de chromatographie (75m) avant la détection par ECD (capteur d’électrons). Le 

passage de la pré-colonne vers la colonne est contrôlé par une vanne permettant de limiter 

l’entrée dans la colonne de chromatographie aux composés piégés les plus légers. Une analyse 

complète dure 10 minutes pour le dégazage et 10 minutes d’analyse.  
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De façon à améliorer la séparation de certains CFC (comme le CFC-12) et de permettre 

l’analyse d’autres composés, des tests sont effectués sur d’autres supports 

chromatographiques pour le piège. De même une automatisation du purge-and-trap est 

envisagée. Cette méthodologie est donc appelée à évoluer. 

 

Figure 71 : (a) : Schéma du montage du système d’analyse des CFC (d’après Pruvost et al., 1999). 
(b) : Photo du système d’analyse mis en place 

 

 

Figure 72 : Schéma simplifié du protocole d’analyse avec temps et caractéristiques principales. 
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La méthode d’analyse a été statistiquement validée en ce qui concerne sa répétabilité 

(analyses successives d’échantillons de même origine) et sa reproductibilité (analyse d’un 

même point avec plusieurs échantillons prélevés lors de différentes campagnes) (Labasque, 

2006). L’incertitude analytique est estimée par l’analyse de la répétabilité d’un standard d’air. 

Le Tableau 9 présente les résultats de 5 analyses de standard (volume injecté 2mL). 

L’incertitude analytique est estimée à 1 à 2% pour les 3 CFC. 

Tableau 9 : Mesure de la répétabilité sur un échantillon de standard d’air. CV = coefficient de 
variation 

 

CFC-12 CFC-11 CFC-113 CCl4
aire1 734314 2072274 219574 272968
aire2 711399 2082354 214034 267921
aire3 703691 2053427 208366 303354
aire4 718249 2045540 215448 315727
aire5 705154 2062684 210318 349785

moyenne 714561 2063256 213548 301951
ecart-tye 12454 14636 4400 33459

CV% 2 1 2 11
incertitude +/- 15464 18173 5464 41544  

2.1 – Calibration 

La calibration du système d’analyse a été réalisée quotidiennement en période d’analyse. Le 

standard utilisé est un standard d’air fourni par le département Climate Monitoring and 

Diagnostics Laboratory (CDML) de la NOAA avec des concentrations certifiées par 

intercalibration avec des étalons gravimétriques (Tableau 10). 

Tableau 10 : Concentrations du standard utilisé pour la calibration du système d’analyse 
 

Composé Concentration 
en ppt

Ecart type Echelle

N2O 319 160 0,14 2000
CFC-12 539,8 1 2001
CFC-11 256,0 0,9 1992

CFC-113 81,3 0,3 2003
CH3CCl3 23,2 0,1 2003

CCl4 95,3 0,3 1996
SF6 5,8 0,05 2000

CHCl3 10,6 0,1 1992  
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La calibration consiste à injecter un volume de standard (et donc un nombre de moles) connu 

à l’aide de boucles d’injection (tubes inox de volume calibré). 6 boucles sont disponibles : de 

0,1 à 5 mL, équivalentes approximativement (suivant la température et la pression) à une 

gamme de : 

• 0 à 0,25 pmol de CFC-12 

• 0 à 0,15 pmol de CFC-11 

• 0 à 0,04 pmol de CFC-113  

• 0 à 0,05 pmol de CCl4  

Un exemple de droites de calibration obtenues est présenté Figure 73 et un exemple de 

chromatogrammes Figure 74. Quel que soit le composé, la calibration peut être considérée 

comme linéaire pour la gamme testée. La plus grande dispersion est observée pour le CCl4. 

Cette gamme convient parfaitement aux concentrations observées pour une eau à l’équilibre 

avec l’atmosphère soit pour des valeurs de 0,10 – 0,16 et 0,012 pmol pour le CFC-12, CFC-11 

et CFC-113 respectivement dans une ampoule de 28mL. Par contre cette gamme ne 

correspond pas aux teneurs en CCl4 observées dans une ampoule à l’équilibre avec 

l’atmosphère actuelle (0,158 pmol), mais le CCl4 est très régulièrement dégradé. Il arrive 

néanmoins que le nombre de moles de CFC ou CCl4 d’un échantillon dépasse cette gamme 

(contamination locale). Dans ce cas nous considérons que la réponse du détecteur (en aire) 

reste linéaire pour ces plus fortes concentrations, mais ces points sont indiqués comme 

sursaturés et l’incertitude associée est importante. L’utilisation de boucles calibrées de 

volume supérieur pourrait permettre de tester la linéarité du détecteur à de fortes 

concentrations. Malgré tout, les sursaturations ne permettent pas de datation et la forte 

incertitude qui y est associée n’est donc pas limitante pour la méthode.  
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Figure 73 : Résultat de la calibration du 16/02/05. 2 à 3 points par volume injecté, 6 volumes testés 
 

 

Figure 74 : Chromatogramme de 2 volumes de standard (9 et 13 mL) et d’un blanc du circuit air (en 
rouge) utilisés en calibration. Boucle de 13mL en bleue, celle de 9mL en vert pointillé. 
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2.2 – Validation statistique de l’analyse 

Lors de tests de répétabilité sur des échantillons d’eau, la variation intrinsèque de l’eau du 

puits vient s’ajouter à l’incertitude analytique. La répétabilité a été testée sur le puits de 

Beaulieu (puits de test situé dans l’enceinte du laboratoire). Les résultats sont présentés 

Tableau 11. Il s’agit des résultats de l’analyse de 10 échantillons d’eau prélevés 

successivement à l’aide d’une pompe MP1 équipée d’un tuyau en polyéthylène. Le cœfficient 

de variation sur l’analyse des 4 halocarbonés est situé entre 15 et 20%. Ces valeurs, quelque 

peu élevées, peuvent être expliquées par une forte hétérogénéité de l’eau de ce puits et une 

faible connaissance des flux pouvant être induits par le pompage. Malgré tout, pour une 

analyse de traces, cette variation est acceptable d’autant plus que dans les gammes d’âge 

testées (période de croissance exponentielle des concentrations) cette incertitude sur la mesure 

n’induit une incertitude sur les âges que de 1 ou 2 ans  pour les 3 CFC.  

Tableau 11 : Résultats d’un test de répétabilité sur 10 échantillons (n) du puits du site de Beaulieu. 
CV = coefficient de variation 

 

CFC-12 CFC-11 CFC-113 CCl4
pmol/L pmol/L pmol/L pmol/L

moyenne 1,02 1,34 0,20 5,20
écart type 0,17 0,19 0,04 0,94

cv % 16,2 14,2 19,3 18,2
n 10 10 10 10

incertitude (95%)              
sur la mesure en pmol/L 0,12 0,13 0,03 0,67

Age estimé 1974 1969 1980 1976
Incertitude (95%)             
sur l'âge en années 1 1 2 3

 

 

La reproductibilité réalisée sur le site de Betton indique des valeurs proches de 4% en CFC-

11, 9% en CFC-12 et 12% en CFC-113 (Tableau 12). Ceci permet de relativiser les données 

de la répétabilité réalisées à Beaulieu. En effet une répétabilité effectuée en septembre 2005 

sur le puits Pz4 du site de Betton indique un coefficient de variation proche de 2 % en CFC-

11. Il semble donc qu’il faudrait refaire le test de répétabilité sur les puits du site de Betton 

(plus stable et mieux contraints chimiquement – en cours de réalisation). 
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Tableau 12 : Résultats du test de reproductibilité sur le puits Pz2. CV = coefficient de variation 
 

Date
CFC-12 
(pmol/L)

CFC-11 
(pmol/L)

CFC-113 
(pmol/L)

CCl4 
(pmol/L)

3,83 2,65 0,15 0,17
4,29 2,55 0,13 0,43
3,98 2,43 0,16 0,59
3,34 2,62 0,16 0,74
3,94 2,62 0,16 0,51
3,88 2,71 0,19 0,34

ecart-type 0,34 0,1 0,02 0,2
CV  % 9 4 12 46

14/01/2005

25/11/2004

18/11/2004

 

2.3 – Calcul des concentrations atmosphériques équivalentes 

L’interprétation des chromatogrammes permet donc d’obtenir une aire, celle-ci est 

transformée en concentration en pmol/L par utilisation des droites de calibration et correction 

par le volume d’ampoule. L’application de la loi de Henry modifiée (Équation 17) permet 

d’obtenir les concentrations atmosphériques équivalentes en pptv qui pourront directement 

être comparées aux données des courbes atmosphériques (Annexe 3).  

La température de recharge de l’eau analysée est un facteur clef du passage des concentrations 

dissoutes aux concentrations atmosphériques équivalentes. Les températures relevées lors des 

prélèvements pour le suivi chimique et/ou l’analyse CFC, sont souvent comprises entre 11 et 

13°C en période de recharge. La Bretagne (région d’étude) est située en climat tempéré 

océanique avec des hivers doux. Nous avons donc choisi de fixer la température de recharge à 

12°C pour tous les sites étudiés, indépendamment de leur température au moment du 

prélèvement. L’incertitude liée à la température de recharge est de l’ordre d’une ½ année par 

degré Celsius (pour les datations avant 1990). D’après les données de terrain il semble que 

cette température de recharge soit bien contrainte à ± 1°C. Nous pouvons donc estimer que le 

fait de choisir une seule température et non pas une gamme de température induit une 

incertitude de ± 1 an. 
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3 – Interprétation des données brutes 

Dans les études hydrogéologiques de détermination des temps de résidence à l’aide de CFC,  

les trois molécules analysées sont le CFC-12, le CFC-11 et le CFC-113. Ce sont les CFC les 

plus produits et présentant les concentrations atmosphériques les plus importantes. La 

combinaison de l’analyse de trois traceurs permet de disposer de trois âges indépendants qui 

vont permettre de contraindre l’incertitude sur l’âge (Katz et al., 2001). De plus, ces 

composés n’ont pas les mêmes origines et applications : le CFC-11 est un gaz propulseur, le 

CFC-12 un réfrigérant et le CFC-113 un solvant, il est donc théoriquement peu probable qu’il 

existe une contamination locale concernant les trois CFC simultanément.  

Le rapport des concentrations entre deux CFC est aussi un paramètre qui peut permettre 

l’estimation de l’âge apparent de l’eau, avec pour chaque rapport entre CFC une zone 

d’applicabilité définie (Figure 75). Bien que très utilisé en océanographie, l’application en 

milieu continental est plus compliquée : l’utilisation des rapports conduit à cumuler les 

incertitudes sur chaque CFC qui rend cette méthode difficilement applicable (Busenberg and 

Plummer, 2000). En milieu continental, l’utilisation des données issues de chaque CFC, 

comme un traceur indépendant, permet une datation plus précise et de meilleure qualité 

(Plummer et al., 1998). De plus, l’analyse de trois CFC permet d’augmenter la précision des 

mesures et de réaliser un auto-diagnostic de la méthode (Cook and Solomon, 1997).  

 

Figure 75 : Courbes d’évolution du rapport de concentration entre les CFC 
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La détermination du CCl4 permet d’identifier les eaux récentes (Bockgard et al., 2004). En 

effet le CCl4 est très vite dégradé (Partie II -Chapitre I -1.3.9), de manière générale, sa 

concentration est faible et indique un âge en désaccord avec ceux obtenus par les CFC. Par 

contre, dans les eaux récentes, les concentrations en CCl4 sont souvent proches de la 

saturation ou sursaturées (Tableau 13). 

Tableau 13 : Eaux récentes. Les concentrations en CCl4 sont données à titre indicatif étant donné les 
problèmes de calibration sur ce composé (Partie II -Chapitre II -2.1) 

 

CCl4
pptv age pptv age pptv age pptv

Arguenon A0 669 saturation 259 saturation 80.9 1997/2005 185
Kerbernez H10 509 1989-1996 265 1991/1998 79.3 1991/2004 89
Kerbernez Air 647 saturation 236 92.16036 80.1 saturation 266

CFC-12 CFC-11 CFC-113

 

 

Les CFC étant utilisés comme 3 traceurs indépendants, plusieurs cas de figure ont pu être  

rencontrés quant à leur concordance ou non entre eux sur les âges indiqués. L’analyse des 

résultats obtenus sur une centaine de points différents (puits ou profondeurs d’un même puits) 

représentant 250 analyses environ a permis de distinguer 5 grands cas de figure dans 

l’interprétation des données aboutissant à l’obtention des âges. Les différents cas observés ont 

été classés en 5 groupes détaillés ci-après avec des exemples : 

• cas a : les trois CFC sont concordants 

• cas b : l’échantillon présente une contamination de l’un des trois CFC 

• cas c : l’échantillon semble contaminé en deux des CFC 

• cas d : le CFC 11 semble dégradé 

• cas e : situation complexe pouvant regrouper plusieurs des autres types 

3.1 – Groupe a : cas simple 

Ce cas est le plus simple à interpréter : les 3 CFC donnent un âge concordant à 1 ou 2 ans 

près. L’âge correspond donc à la moyenne des trois âges donnés par les traceurs (Tableau 14). 

Ce cas se présente dans près d’un quart des cas (environ 24% des points étudiés).  
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Tableau 14 : exemple de points pour lesquels les trois CFC donnent un âge concordant 
 

CCl4
pptv age pptv age pptv age pptv

Ploemeur F20 455 1988 227 1986 57.2 1987 4
Kerbernez F5b 455 1988 242 1988 55.3 1987 23

CFC-12 CFC-11 CFC-113

 

 

3.2 – Groupe b : l’échantillon présente une contamination de 

l’un des trois CFC 

Dans ce cas deux des CFC présentent un âge concordant à 4 ans près, et le troisième présente 

une valeur supérieure (Tableau 15). La contamination est mise en évidence par une 

concentration supérieure à celle pouvant être observée pour un simple équilibre avec les plus 

fortes teneurs atmosphériques possibles. Dans ce cas cette valeur est écartée et l’âge est déduit 

de la moyenne des 2 autres CFC. Ce cas est observé dans un peu plus de 25% des cas. Plus de 

70% des sursaturations concernent le CFC-12 (réfrigérant). Une sursaturation en CFC-113 

n’est rencontrée que sur un seul site très probablement car ce composé est un solvant plutôt 

utilisé en industrie donc rare en milieu rural où sont réalisées la plupart de nos études. 

Tableau 15 : Exemples de points du groupe b 
 

CCl4
pptv age pptv age pptv age pptv

Kerbernez F4 813 ssat 247 1988 59.7 1988 15
Betton Pz2 940 ssat 148 1978 27.3 1982 21
Ploemeur F34 436 1987 496 ssat 53.5 1987 26
Arguenon A8 68 1966 33 1966 213.5 ssat

CFC-12 CFC-11 CFC-113
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3.3 – Groupe c : l’échantillon semble contaminé en deux des 

CFC 

Ce cas est quasiment aussi fréquent que les deux cas précédents (20%). De même que 

précédemment, les contaminations en CFC-113 sont rares et ce sont les CFC-12 et CFC-11 

qui présentent le plus souvent des sursaturations (Tableau 16). Dans ce cas, l’âge n’est déduit 

que de la concentration en CFC-113. On estime généralement que si au moins deux des trois 

âges modélisés ne sont pas concordants, la datation peut être difficile à interpréter (Spurlock 

et al., 2000). L’incertitude sur ces valeurs est évidemment plus grande que dans les deux 

autres cas de figure, mais si les données sont répétables et reproductibles une certaine 

confiance peut être accordée à ces âges issus d’un unique traceur. 

 Tableau 16 : Exemples de cas du type c 
 

CCl4
pptv age pptv age pptv age pptv

Ploemeur F35 5103 ssat 1883 ssat 35.3 1991 19
Ploemeur F6 5224 ssat 1361 ssat 48.1 1986 8
Kerbernez B5b 1589 ssat 714 ssat 58.5 1987 7
Arguenon A2 620 ssat 203 1984 183.0 ssat 12

CFC-12 CFC-11 CFC-113

 

 

3.4 – Groupe d : le CFC-11 est dégradé 

Après le CCl4, le CFC-11 est la molécule la plus sensible à la dégradation. Sa dégradation 

peut avoir lieu dès l’apparition des conditions nécessaires à la réduction des nitrates (Partie II 

-Chapitre I -1.3.9). Dans les eaux souterraines, la consommation d’oxygène peut être forte et 

la dénitrification peut se mettre en place assez rapidement dans des microsites. Dans ce type 

d’échantillon, le CFC-12 et le CFC-113 donnent un âge concordant alors que le CFC-11 

indique systématiquement un temps de résidence plus grand (Tableau 17). Ce décalage peut 

être attribué à une diminution des concentrations en CFC-11 par dégradation bactérienne. 

Seules les données issues de l’analyse du CFC-12 et CFC-113 servent donc à l’estimation de 

l’âge de l’eau. Ce cas de figure représente 16% des datations réalisées. 
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Tableau 17 : Illustration de cas du groupe d 
 

CCl4
pptv age pptv age pptv age pptv

Ploemeur F36 480 1989 75 1972 37.7 1984 46
Hanvec S4 317 1980 16 1962 26.0 1981 29
Betton Pz3 438 1987 176 1980 57.0 1987 18

CFC-12 CFC-11 CFC-113

 

3.5 – Groupe e : cas complexes 

Dans les 14% de cas restants, la datation n’est pas aisée et il est parfois impossible de 

conclure sur un âge. Souvent, dans ce cas, chaque CFC indique une décennie différente 

(Tableau 18). Ce cas, indique l’action combinée de différents processus (dégradation, 

contamination, mélange) qui modifient les concentrations en CFC. Pour certains points des 

hypothèses peuvent être émises pour essayer de déterminer l’âge de l’eau.  

Dans MF2, à Ploemeur, les nitrates sont réduits, il est donc probable que le CFC-11 soit 

dégradé. Sur le site il a été montré une contamination récurrente en CFC-12. Il paraît donc 

logique de n’accorder qu’une faible confiance aux données de CFC-12 et CFC-11 mais 

d’accorder une plus grande importance à l’âge déduit par le CFC-113. Dans ces cas 

l’intercomparaison entre méthodes de datation prend tout son sens. En effet, pour ce point la 

méthode tritium/hélium laisse apparaître une forte concentration en hélium indiquant plutôt un 

âge important et confirmant l’inadéquation de celui indiqué par le CFC-12  et le CFC-113, 

validant les hypothèses de contamination et de dégradation faites. 

Un second cas de figure dans ce groupe rencontré à plusieurs reprises est celui de deux 

valeurs en CFC-11 et CFC-113 proches de 0 et une valeur de CFC-12 dans la gamme du 

possible mais non concordante avec les deux autres traceurs (exemples de P1 Hanvec et de 

F11 Ploemeur). Dans ce cas deux hypothèses peuvent être valides : 

• La valeur forte de CFC-12 peut-être interprétée comme une contamination. En effet 

comme vu précédemment, les sursaturations concernent principalement le CFC-12 sur 

les sites bretons étudiés. Ce phénomène peut être amplifié par d’éventuels mélanges 

entre une eau ancienne et une eau fortement contaminée en CFC-12. Dans ce cas les 

âges seront déterminés à partir des concentrations en CFC-11 et CFC-113  
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• il est aussi possible qu’au niveau de ces points, des conditions redox permettant la 

dégradation du CFC-11 mais aussi du CFC-113 se soient développées. Le CFC-12 est 

le moins sensible à la dégradation microbienne (Partie II -Chapitre I -1.3.9), des 

concentrations faibles voire nulles en CFC-11 et CFC-113 peuvent être associées à des 

concentrations « normales » en CFC-12. Dans ce cas le CFC-12 peut être représentatif 

de l’âge de l’eau 

Tableau 18 : Exemple d’échantillons du groupe e 
 

CCl4
pptv age pptv age pptv age pptv

Ploemeur MF2 243 1987 0 <1945 5.5 1972 24
Betton forage 194 1974 1 1951 2.4 1968 179
Hanvec S3 495 1990 4 1955 4.2 1970 26
Hanvec P1 117 1969 0 <1945 0.0 <1965 21

Ploemeur F11 225 1977 1 <1945 0.0 <1965 3

CFC-12 CFC-11 CFC-113

 

 

L’utilisation des CFC comme trois traceurs indépendants nécessite de prendre en 

compte les différents facteurs pouvant influencer les concentrations de chaque CFC les 

uns par rapport aux autres : contamination, dégradation. Les cas de figures 

régulièrement observés sont au nombre de 4 (a, b, c, d), une cinquième catégorie (e) 

regroupe l’ensemble des combinaisons des cas précédents. 

type description age
a accord entre CFC moyenne de 3 âges
b contamination d'un CFC moyenne de 2 âges
c contamination de 2 CFC 1 seul âge
d dégradation du CFC-11 moyenne de 2 âges
e cas complexe étude globale nécessaire  
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4 – Incertitude sur les âges 

La détermination de l’incertitude sur les âges nécessite de prendre en compte non seulement 

l’incertitude analytique et l’incertitude liée à l’utilisation d’une valeur unique de température, 

mais aussi tous les facteurs pouvant avoir une influence sur les concentrations en CFC et dont 

les variations ne sont pas précisément connues (variation des concentrations atmosphériques, 

excès d’air…Partie II -Chapitre I -1.3). Alors que l’incertitude liée à la méthode analytique a 

été estimée à 1 an sur notre protocole analytique (Partie II -Chapitre II -2.2), il est plus 

difficile de donner une valeur précise pour les incertitudes liées aux paramètres pré-cités. Sur 

l’ensemble des valeurs les écarts-types observés dans les cas de figure a, b et d (où au moins 

deux CFC servent à la définition de l’âge) sont compris entre 1,5 et 5 avec une moyenne des 

écarts-types de 1,7 ans. A l’opposé, l’incertitude globale peut être diminuée si les trois 

traceurs sont concordants et si la répétabilité et la reproductibilité sont fortes sur ce point.  

D’une manière générale, nous estimons l’incertitude sur les âges obtenus à 4 ans 

environ. 
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Chapitre III – Echelle des temps de résidence des 

eaux souterraines à l’échelle de la Bretagne 

Le travail effectué pendant cette thèse a consisté en une étude globale de l’âge des eaux en 

Bretagne plutôt qu’une étude site par site. Dans le cadre de la préservation de la ressource en 

eau et des directives européennes sur l’atteinte du bon équilibre écologique de nos cours d’eau 

et des eaux souterraines en 2015, la connaissance du temps de résidence de l’eau est 

nécessaire pour une meilleure gestion des actions engagées. En effet, dans les aquifères de 

socle il est admis que 80% du débit de base est directement pourvu par les eaux souterraines 

(Sklash and Farvolden, 1979; Hinton et al., 1994). La connaissance de leur âge permettra 

donc de mieux connaître le délai nécessaire à l’obtention de résultats perceptibles dans l’eau 

souterraine et celle des rivières suite à une action engagée au niveau de la surface.  

Cette partie du travail de thèse fait l’objet d’une publication qui constitue la partie 2 de ce 

chapitre. La première partie est une présentation succincte des sites étudiés et plus 

particulièrement des points utilisés dans la rédaction de l’article. 

1 – Sites étudiés11 

L’analyse des âges donnés par les méthodes de datation nécessite une bonne connaissance des 

lignes de flux et de l’environnement hydrogéologique du site : deux puits proches peuvent 

intercepter des lignes de flux et/ou réservoirs complètement différents (Dunkle et al., 1993). 

Une connaissance fine du milieu est donc indispensable à la réalisation d’une datation de 

qualité. 

La Bretagne est une unité géologique (roches silicatées peu perméables fracturées, 

métamorphiques ou magmatiques) et géographique (climat océanique marqué, proximité de 

l’océan) relativement homogène, avec une occupation du sol et activités anthropiques 

                                                 
11 Les présentations des sites de Ploemeur et Betton pourront comporter quelques redites par rapports aux 
présentations de la partie « Caractérisation des aquifères fracturés hétérogènes » du présent document, ceci dans 
un souci de cohérence de la partie « datation » dans son ensemble qui peut ainsi être lue de manière 
indépendante. 
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associées plutôt similaires sur l’ensemble du territoire. Malgré cette homogénéité quelques 

caractéristiques peuvent varier d’un bassin-versant à l’autre :  

• la roche composant le socle : schiste ou granite 

• l’intensification de l’agriculture de la zone : pâturage extensif, culture raisonnée ou 

élevage hors-sol de porc à forte densité 

De façon à pouvoir dresser une carte générale des temps de résidence des eaux souterraines en 

Bretagne, nous avons échantillonné 7 sites géographiquement distincts présentant des 

caractéristiques géologiques et/ou agricoles différentes (Figure 76).  

 

Figure 76 : Localisation des sites étudiés pour la détermination des temps de résidence. 
 

D’une manière générale chacun des sites étudiés entre dans le schéma général des aquifères 

de socle où peuvent être identifiés 3 grands types de réservoirs souterrains (Partie I -Chapitre I 

-2 et Figure 77) :  

• les zones de recharge : eaux souterraines les moins profondes situées en haut de 

versant 

• la partie altérée du socle regroupant et la zone d’altérites et la zone hautement fissurée 

(20-30 m d’épaisseur) avec un rôle capacitif 

• la zone plus profonde où seule existe une perméabilité de fissure liée à l’existence de 

structures tectoniques (zone transmitive) 

Ces trois compartiments présentent une géochimie différente tant au niveau des 

concentrations observées, des conditions oxydo-réductrices que des processus mis en jeu. 

Ainsi les plus fortes concentrations en nitrates sont observées dans la zone altérée avec le 

maintien de conditions oxydantes alors pour la partie profonde où se développent souvent des 
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conditions réductrices nécessaires à la dénitrification et où des catalyseurs minéraux, tels que 

la pyrite, peuvent être présents les concentrations atteignent régulièrement des teneurs proches 

de 0 (Figure 78).  

 

Figure 77: Schéma simplifié des aquifères de socle 
 

 

Figure 78 : Concentration en nitrates en fonction de la profondeur. 
 

1.1 – Ploemeur 

Le site de Ploemeur est un des sites suivis dans le cadre de la caractérisation hydrochimique 

des aquifères fracturés hétérogènes (Partie I -Chapitre III -2). Ce site fait partie de l’ORE H+ 

(Observatoire de Recherche en Environnement – Réseau national de sites Hydrogéologiques). 

Ce programme, piloté par Philippe Davy (IFR CAREN, UMR Géosciences Rennes) vise à 

maintenir et coordonner un réseau de sites hydrogéologiques pour la mesure et la 
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modélisation du transfert et de la réactivité des eaux dans les aquifères hétérogènes pour 

application dans le cadre de la protection, la gestion et l’exploitation des ressources en eaux 

souterraines. Les travaux se concentrent sur le couplage mesures/théories/modèles mais aussi 

sur un partenariat fort avec les utilisateurs finaux (municipalités). Ce projet regroupe trois 

sites principaux que sont les sites de Ploemeur, Cadarache et Poitiers auxquels viennent 

s’ajouter les sites expérimentaux de Beaulieu et Lavalette. L’équipe scientifique regroupe 4 

laboratoires : Géosciences Rennes (université Rennes 1), ISTEEM (université Montpellier 2), 

Hydrasa (université de Poitiers) et  le CEN/CEA (Cadarache) (Bour, 2004). 

Le site exploité de Ploemeur est situé sur un accident géologique d’orientation N20 à relier à 

la zone de cisaillement régional sud-armoricain. De plus, la zone est située sur la limite sub-

horizontale entre le granite de Guidel et le micaschiste (Cogne et al., 1973). Ce contexte 

géologique conduit à une fracturation intense ayant permis le développement d’un aquifère de 

socle exploité à raison de 120 m3/h environ (1 million de m3 /an) pour l’alimentation en haut 

potable de la ville balnéaire de Ploemeur (18.000 hab. et forte population estivale). La liste 

des points ayant été utilisés dans la détermination globale des temps de résidence des 

aquifères bretons est présentée dans le Tableau 19.  

Tableau 19 : Ensemble des points du site de Ploemeur utilisés pour la détermination des temps de 
résidence à l’échelle de la Bretagne 

 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé point profondeur 

(m)
compartiment 

associé
F28 35 altéré F22 50 profond
MF1 22 altéré F35 26 profond
F30 50 profond F35 110 profond
F19 50 profond F28 60 profond
PE  - profond F28 70 profond
F17 50 profond F9 50 profond
F36 50 profond F11 90 profond
F6 50 profond F34 70 profond

F20 50 profond  

 

Sur ce site, aucune zone de recharge n’a été identifiée parmi les points échantillonnés. Trois 

échantillons prélevés à 30m environ de profondeur peuvent être considérés comme faisant 

parti du réservoir altéré : MF1, F28 (35m) et F35 (26m). Leur position exacte dans le schéma 

général des aquifères fracturés peut être discutée : 30m est l’épaisseur maximale observée de 

la zone altérée capacitive. Il est donc difficile d’attribuer plus spécifiquement ces points à l’un 
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ou l’autre des domaines. D’après les données hydrochimiques F35 se distingue de MF1 et F28 

superficiel (35m) (groupe I – chimie similaire) par une chimie plus proche des points 

profonds (identique d’ailleurs à l’eau échantillonnée à 110m de profondeur dans ce même 

puits). F35 est donc, lui, plutôt interprété comme échantillonnant la zone fracturée dès 26m au 

contraire des deux autres points.   

1.2 – Betton 

Tout comme sur le site de Ploemeur, l’hydrochimie du site de Betton a été suivie dans le 

cadre de la caractérisation des aquifères fracturés hétérogènes. Le socle de la zone est un 

schiste fracturé altéré sur une 20aine de mètres (Trautmann et al., 2000). Les résultats de cette 

étude et la présentation détaillée du site pourront être trouvés Partie I -Chapitre III -1. 

L’alimentation en eau potable de la commune est issue du mélange des eaux peu profondes, à 

forte concentration en nitrates, prélevées au niveau du captage du Vau-Reuzé, et des eaux 

sans nitrate échantillonnées à 100m de profondeur dans le forage. Les fortes teneurs en 

nitrates observées dans les eaux les moins profondes laissent supposer un temps de résidence 

de cette eau à l’échelle de l’intensification des pratiques agricoles (50 ans). L’eau prélevée à 

100m de profondeur a, elle, été datée à plus de 10 400 ans au 14C et présente une salinité très 

élevée (TDS d’environ 1g/L) (Geoarmor, 2002). Le bassin-versant est équipé de quatre 

piézomètres d’observation échantillonnant la zone altérée jusque 10m de profondeur et de 

trois puits plus profonds (100m environ) en plus des deux puits exploités (1 dans chaque 

compartiment). Chaque piézomètre échantillonne donc un seul compartiment 

hydrogéologique (Tableau 20). 

Tableau 20 : Ensemble des points du site de Betton utilisés dans cette partie. L’absence de profondeur 
indique un prélèvement directement au robinet de la pompe. 

 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé

Pz1 4 alteré
Pz2 10 alteré
Pz3 10 alteré
Pz4 13 alteré

captage  - alteré
Forage  - profond

Pz6 79 profond
Pz7 79 profond
Pz8 35 profond  
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1.3 – Kerbernez 

Le site du lycée horticole de Kerbernez se situe sur la commune de Plomelin (29) sur la rive 

droite de l'Odet à 10km au sud de Quimper. Ce site fait parti de l’ORE AgrHyS (Temps de 

réponse des Agro-HydroSystèmes) piloté par Philippe Mérot (IFR Caren, UMR INRA SAS). 

L’objectif de cet ORE est de suivre l’évolution de la qualité chimique des bassins versants 

agricoles en fonction de l’évolution des pratiques anthropiques mais aussi des changements 

climatiques à court et long terme. Les équipes principales intervenant sur les sites de cet ORE 

sont l’UMR SAS (IFR Caren, INRA-ENSAR) et Géosciences Rennes (IFR Caren). Des 

collaborations ont été développées avec d’autres équipes de l’IFR ou extérieures. 

Deux sous bassins composent le site d’étude : le sous bassin de Kerbernez et celui de Kerrien 

(Figure 80). 21 puits échantillonnant la partie altérée (20 m de profondeur au maximum) ont 

été installés sur l’ensemble des deux bassins versants formant 3 transects principaux. Ces 

deux sites, bien que similaires au niveau géologique et climatique, et d’une superficie proche 

(12 ha pour Kerbernez et 9 pour Kerrien) présentent des caractéristiques hydrogéologiques et 

hydrochimiques contrastées (Martin, 2003; Martin et al., 2004). Ainsi le sous bassin de 

Kerbernez présente des cycles hydrochimiques inverses : le maximum de concentration en 

nitrates à l’exutoire est observé en été au contraire de ce qui est observé à l’exutoire du 

bassin-versant de Kerrien. Les mesures de résistivité effectuées sur le site laissent apparaître 

une différence de réponse entre les deux bassins, interprétée comme une proportion plus 

grande d’argile ou une altération plus forte pour le site de Kerbernez (Montoroi et al., 2001). 

La nappe étudiée se situe dans l’altérite de la leucogranodiorite de Plomelin (Béchennec and 

Hallégouët, 1999). Les battements de la nappe peuvent atteindre une amplitude de 7m à 

l’amont des bassins versants. La perméabilité du milieu est plus élevée sur le bassin-versant 

de Kerrien où il est difficile de vider les puits lors de purge au contraire du bassin-versant de 

Kerbernez où toute purge met à sec le puits et nécessite deux jours pour un retour à l’équilibre 

du niveau piézométrique. 

Le Tableau 21 présente la liste des points analysés dans le cadre de la caractérisation des 

temps de résidence des eaux souterraines en Bretagne.  
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Tableau 21 : Ensemble des points du site de Kerbernez (Bassins de Kerbernez et Kerrien) 
 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé

point profondeur 
(m)

compartimen
t associé

A1b 5 alteré H10 10 alteré
B4 15 alteré H15 15 alteré
B5a 15 alteré H6 6 alteré
B5b 20 alteré J10 10 alteré
B6 10 alteré J8 8 alteré
F1c 10 alteré L10 10 alteré
F4 15 alteré L8 8 alteré
F5a 15 alteré P8 8 alteré
F5b 20 alteré Puits ? alteré  

 

Sur le sous bassin de Kerbernez des concentrations en CFC-12 et CFC-11 anormalement 

élevées sont observées alors que ce n’est pas le cas dans les eaux prélevées dans le sous bassin 

de Kerrien (Annexe de l’article de la Partie II - Chapitre III- 2). Sur ce site seul le CFC-113 

est donc utilisé pour la datation (cas de figure c). L’origine de cette contamination ne peut être 

expliquée par le tubage ou le matériel d’échantillonnage car les deux sous bassins ont été 

équipés par la même entreprise avec la même origine pour le tubage, et échantillonnés avec le 

même protocole dans la même journée. Deux hypothèses peuvent être émises pour expliquer 

ces fortes concentrations sur le sous bassin de Kerbernez : 

• Il existe un peu à l’amont du sous bassin de Kerbernez une décharge municipale. De 

très fortes concentrations ont déjà été observées à proximité de tels sites (Höhener et 

al., 2003). Une pollution par voie atmosphérique est écartée car elle conduirait à la 

contamination du sous bassin de Kerrien de manière identique. Dans l’hypothèse 

d’une contamination par l’eau souterraine il faut prendre en compte des écoulements 

régionaux car la dite décharge se situe de l’autre côté d’une légère vallée. 

• Lors de la mise en place des forages, la collerette du puits B5a a cédé conduisant à la 

présence de ciment à l’intérieur du tubage. Cette contamination a été mise en évidence 

par de fortes concentrations en calcium et un pH élevé durant les deux années 

suivantes mais limitées à ce puits. Les ciments industriels peuvent contenir des CFC 

(Busenberg and Plummer, 1992). Ces composés sont beaucoup plus volatiles que le 

calcium ou la variation de pH et ont donc pu contaminer l’ensemble de la zone située 

autour du puits. 
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Le site de Kerbernez a servi de site test pour l’étude de la faisabilité des datations à l’aide 

des CFC. Des analyses ont donc été réalisées en novembre 2001 et 2002 en collaboration  

avec le laboratoire de chimie marine de l’IUEM de Brest (UBO). Le suivi des 

concentrations en CFC au cours du temps sur ce site laisse apparaître un déplacement de 

la pollution en CFC de l’amont vers l’aval du site. En effet, les concentrations au niveau 

de B5b en haut de versant diminuent entre les analyses réalisées en 2001 et celles réalisées 

en 2004, tandis que les concentrations à mi-versant, en B4, augmentent (Figure 79). Ce 

déplacement dans le bassin-versant du pic de pollution laisse supposer un caractère 

ponctuel de la pollution plutôt qu’une libération continue d’un excès de CFC comme ce 

pourrait être le cas dans une décharge. La mauvaise cimentation du puits B5a au cours de 

la mise en place du site (novembre 2000) est donc probablement à l’origine de cette 

contamination ponctuelle observée. 

 

Figure 79 : Evolution des concentrations en CFC pour B5b (a) en haut de versant et B4 (b) à mi-
versant au cours du temps. A noter les concentrations maximales plus faibles en haut de versant 
indiquant qu’au moment du prélèvement le pic de concentration avait déjà quitté la zone amont. 
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Figure 80 : Bassin-versant d’étude de Kerbernez (d’après Martin et al., 2004) 



Partie II – Conclusion 

 

- 228 - 

1.4 – Naizin 

Le bassin-versant de Naizin (12 km²) est situé au centre de la Bretagne (80km de Rennes). 

Nous nous sommes concentrés dans le cadre de cette étude sur le sous bassin-versant de 

Kervidy (5km²) et ses deux transects principaux Kerroland et Guériniec (Figure 81). 

L’agriculture y est intensive avec une moyenne de 24 porcs par hectare alors que la moyenne 

bretonne est de 5,5 (contre 0,6 en France). Les cultures associées sont le maïs et le blé. Ce 

bassin-versant, de même que Kerbernez (Partie II -Chapitre III -1.3) est un des sites suivis 

dans le cadre de l’ORE AgrHyS. 

Le schiste constituant le socle de la zone est très riche en pyrite (Dia et al., 2000; Pauwels et 

al., 2000) amenant la distinction de deux compartiments distincts : 

• le haut de versant et les eaux peu profondes avec une eau riche en matière organique et 

en nitrates 

• une eau profonde dénitrifiée par oxydation de la pyrite et qui remonte en bas de 

versant 

Les échanges semblent faibles entre ces deux compartiments mais ils ne peuvent être 

négligés. 

Un point supplémentaire plus profond situé légèrement à l’écart des transects a aussi été 

échantillonné. Ce puits (Pz4) mis en place par le BRGM permet un échantillonnage plus en 

profondeur (25m) qui n’est pas disponible dans les transects du sous bassin de Kervidy. 

L’ensemble des points analysés et leurs compartiments respectifs sont indiqués Tableau 22. 

Seul PK1 et PK2 (piézomètres où l’eau a été prélevée à faible profondeur) sont interprétés 

comme échantillonnant l’eau de recharge de la nappe. En effet en haut de versant (PG5, PK3) 

l’eau a été échantillonnée à plus de 5m ce qui peut être considéré comme déjà trop profond 

pour représenter une eau de recharge. 
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Figure 81 : Carte du bassin-versant de Kervidy (Naizin) et ses deux transects principaux. D’après 
Molénat, 1999. 

 

Tableau 22 : Points analysés sur le bassin-versant de Kervidy (Naizin) 
 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé

PG1 6 profond
PG5 8 altéré
PK3 5 altéré
PK2 3 recharge
PK5 5 recharge
PK1 3 recharge
PK6 5 altéré
PZ4 25 altéré  

 

1.5 – Pleine-Fougères 

Le site de Pleine-Fougères est une zone riparienne localisée le long d’un ruisseau de 4eme 

ordre (le Petit Hermitage) à 60km au nord de Rennes (Clément et al., 2003). L’ensemble du 

site représente une surface de 14km². Les zones à l’amont sont principalement boisées alors 

que les zones à l’aval et proche de la rivière sont principalement des pâturages et des cultures. 

L’amont est situé sur du granite tandis que la zone riparienne est sur schiste. Le site d’étude 
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comporte 3 transects principaux : au centre, à l’est et à l’ouest représentant respectivement 

une zone de haies, de prés et de forêt. La topographie est marquée par l’existence d’une 

rupture de pente assez marquée surplombant une zone humide. Le ruisseau a été rectifié et 

passe désormais à la limite est de la zone humide. Au centre de la zone humide l’ancien lit de 

la rivière se comporte comme un drain pour les sols environnants (Figure 82).  

Les prélèvements ont été réalisés sur 4 points de la zone centrale (haies) mais seuls 2 points 

ont pu être datés : il s’agit de PF6 situé au milieu de la rupture de pente et PF3 piézomètre 

artésien situé sous le bras mort. L’artésianisme de ce point suppose qu’il intercepte une eau 

profonde, ce que confirme l’analyse chimique (Clément et al., 2003). C’est pourquoi ce point, 

malgré sa faible profondeur, a été classé comme échantillonnant le compartiment profond des 

aquifères de socle (Tableau 23).  

 

Figure 82 : Schéma du site d’étude de Pleine-Fougères d’après Clément et al., 2003. Les carrés 
représentent les points échantillonnés. 

 

Tableau 23 : Caractéristiques des points analysés et datés à Pleine-Fougères 
 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé

PF6 2 altéré
PF12 6 altéré
PF3 4 profond  
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1.6 – Hanvec 

L’aquifère du site d’Hanvec situé dans le Finistère s’est développé sur du schiste entrecoupé 

de filon de dolérite (LeRoux-Roignant, 2004). Le bassin-versant de Kerliver d’une 30aine 

d’hectares est actuellement étudié en vue d’une potentielle exploitation pour l’alimentation en 

eau potable (Lith'eau, 2004). 4 puits ont été forés à 140m et 8 piézomètres d’observation 

(profondeur 30m) ont été installés (Figure 83). Peu d’informations hydrochimiques sont 

disponibles sur ce site dont le suivi débute à peine. Le site bénéficie d’une agriculture 

extensive et d’une forte proportion de zone boisée. 3 des puits profonds, deux piézomètres et 

un puits ont été datés sur ce site (Tableau 24). 

 

Figure 83 : Situation des puits du site de Hanvec d’après LeRoux-Roignant, 2004 
 

Tableau 24 : Caractéristiques des points datés 
 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé

fontaine 0 recharge
S1 90 profond
S2 105 profond

PZ2 15 altéré
P1 30 profond

PZ6 15 altéré  

 



Partie II – Conclusion 

 

- 232 - 

1.7 – Arguenon 

Ce site est situé dans les Côtes d’Armor (22) et est actuellement exploité. 14 puits ont été 

échantillonnés dans un environnement d’agriculture extensive, sans centre industriel à 

proximité. Plus d’informations sur ce site sont disponibles dans Durand, 2005. Les points 

analysés et leur interprétation en terme de compartiment sont donnés Tableau 25. 

Tableau 25 : Points datés sur le site de l’Arguenon 
 

point profondeur 
(m)

compartiment 
associé point profondeur 

(m)
compartiment 

associé
A0 0 recharge A14 9 altéré
A7 20.5 altéré A1 70 altéré
A5 20 altéré A15 10 altéré

A10 ? altéré A4 12.25 altéré
A12 20 altéré A2 17 altéré
A18 20 altéré A9 20 altéré
A3 8 altéré A8 20 profond

A11 25 altéré A16 0 recharge zone
A6 21 weathered  

 

 

2 – Résultats : Groundwater residence time in 

crystalline rock aquifer controls NO3 dynamics in 

river 

 

Soumis à PNAS (Proceeding of National Acdemy of Science) en février 2006. 
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Conclusion  

1 – Résultats principaux  

Le dosage des CFC en vue de la datation des eaux a été adapté avec succès au contexte des 

aquifères fracturés hétérogènes bretons : sur 250 analyses réalisées, 60 à 70% des points 

échantillonnés ont pu être datés (Partie II -Chapitre II -3) et l’intercomparaison avec la 

datation tritium/hélium donne des résultats satisfaisants (Partie II -Chapitre I -3). 

L’enjeu principal, en dehors évidemment de la détermination des âges des eaux souterraines 

et leur interprétation, était de mettre en place un système de prélèvement adapté aux milieux 

fracturés hétérogènes et à la sensibilité des analyses de CFC à toute contamination 

atmosphérique. Un protocole d’échantillonnage précis a donc été mis en place et validé : les 

eaux sont prélevées avec, suivant le site et l’objectif, un échantillonneur manuel ou une 

pompe (Partie II -Chapitre II -1.2), sont stockées dans des ampoules en verre à l’air ambiant 

(Partie II -Chapitre II -1.3) et analysées dans les 48h.  

 

Les temps de résidence dans les aquifères fracturés hétérogènes de la région bretonne 

présentent une grande homogénéité avec la mise en évidence de 3 gammes d’âge liées à 

chaque compartiment hydrogéologique (figure 2 de l’article Partie II -Chapitre III -2): 

• des âges récents (1 an) dans les zones de recharge des bassins versants : eaux de 

surface ou peu profondes en haut de versant 

• des âges compris entre 12 et 30 ans dans la nappe d’altérite avec une moyenne de 18 ± 

2 ans. Dans cette zone, les concentrations en nitrates sont fortement corrélées aux âges 

des eaux souterraines (figure 4 de l’article Partie II -Chapitre III -2). Les vitesses de 

transfert déduites de ces âges sont extrêmement faibles de 0,1 à 1,1 m/an.  

• des temps de résidence supérieurs à 50 ans dans la zone profonde de l’aquifère 

(profondeur supérieure à 50 m) indiquant des vitesses de transfert vertical de l’ordre 

de 0,5 à 2 m/an. 

Ces vitesses de transfert plutôt faibles semblent indiquer une forte anisotropie du milieu avec 

des vitesses de transfert horizontales beaucoup plus importantes. 
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La mise en place d’une exploitation sur le site accélère les flux et entraîne une augmentation 

des vitesses du transfert vertical. Cette accélération des transferts conduit à une 

homogénéisation des âges en fonction de la profondeur. Sur le site de Ploemeur, le temps de 

résidence dans la zone altérée, aussi bien que dans la zone fracturée, est en moyenne de 18 ans 

quelle que soit la profondeur. D’après les données recueillies, l’eau met environ 12 ans pour 

atteindre la base de la zone altérée et, arriver dans la zone fortement influencée par le 

pompage. Elle circule ensuite très rapidement dans la zone fracturée avec des vitesses 

verticales apparentes pouvant atteindre 6 à 12 m/an (contre 1,5 à 2 m/an dans les zones sans 

forçage anthropique de type pompage).  

 

Sur le site de Kerbernez, la contamination, accidentelle, en CFC d’un des sous bassins, a 

permis de suivre la circulation des eaux dans la nappe d’altérite (Partie II -Chapitre III -1.3). 

Cette expérience de traçage « naturel » a été découverte trop tardivement pour réaliser un 

suivi précis de l’évolution des concentrations en CFC et d’en déterminer des caractéristiques 

hydrogéologiques du site (vitesses de transfert horizontales précises par exemple). De telles 

expériences de traçage pourront être réalisées dans le cadre de la caractérisation 

hydrogéologique de sites étant donné (1) que les CFC sont des composés inertes 

chimiquement et peu nocifs pour l’écosystème (excepté pour la couche d’ozone mais les 

concentrations nécessaires seraient faibles) (Partie II -Chapitre I -1.1), et (2) que les systèmes 

de prélèvement et d’analyse sont maintenant maîtrisés dans les aquifères fracturés hétérogènes 

(Partie II -Chapitre II). 

 

Seul le temps de résidence de l’eau peut être obtenu à travers l’analyse et l’interprétation des 

concentrations en CFC. Cependant des solutés tels que les nitrates mais surtout les pesticides, 

peuvent être retardés dans le milieu par des processus d’adsorption/désorption. Le temps de 

résidence de ces molécules dans le milieu souterrain peut être beaucoup plus long que celui de 

l’eau. Cette observation implique une gestion des aquifères de la zone altérée, et des rivières 

qui y sont connectées, à l’échelle du temps de résidence de l’eau dans le milieu altéré (18 ± 2 

ans). Les résultats d’une action menée à la surface d’un bassin-versant peuvent mettre 18 à 20 

ans pour devenir significatifs en terme de reconquête du milieu, soit bien au-delà de la date de 

2015 évoquée dans la directive-cadre EAU. 
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2 – Perspectives12 

Les nappes contenues dans les altérites, de par leur proximité de la surface et les conditions 

oxydantes qui s’y développent (empêchant toute dénitrification), peuvent conserver l’histoire 

des pratiques agricoles de la zone. Cette histoire peut être reconstituée à l’aide des 

concentrations en nitrates et de l’âge des eaux souterraines en supposant que depuis leur date 

de recharge les concentrations en nitrates n’ont pas varié significativement et qu’elles sont 

représentatives de l’intensité de l’épandage de surface (Dunkle et al., 1993; Böhlke and 

Denver, 1995; Modica et al., 1998; Katz et al., 2001; Zoellmann et al., 2001). Devant la 

pollution croissante des eaux de surface bretonnes, un réseau de surveillance de la qualité 

chimique des eaux de rivière s’est mis en place sous la direction de la DIREN. Ces données 

étaient, jusqu’à présent, les seules permettant de reconstituer l’historique de l’intensification 

des pratiques agricoles de la Bretagne.  

 

De façon à mieux contraindre l’échelle temporelle nécessaire à une gestion optimale des 

milieux, les deux indicateurs de l’historique de la zone (concentrations dans l’eau souterraine 

et concentration dans la rivière) ont été comparés. Dans le modèle classique, la nappe 

d’altérite est considérée comme le réservoir principal permettant le soutien du débit de base 

des cours d’eau (de 80 à 95% du débit hors crue) (Sklash et al., 1976; Sklash and Farvolden, 

1979; Saiki et al., 1988; Hinton et al., 1994). Hors crue, le ruissellement est souvent considéré 

comme négligeable dans ce type de bassin-versant sur socle. Dans ce schéma, l’eau circule au 

travers de la zone altérée du bassin-versant avant de rejoindre le cours d’eau. De plus les 

nitrates solubles, contrairement au phosphates souvent adsorbés et transférés sous forme 

particulaire, sont considérés comme peu sensibles aux crues. Nos données indiqueraient un 

« âge » de l’eau de la rivière de 18 ans environ, en d’autres termes que l’eau et les solutés qui 

arrivent dans la rivière correspondent aux précipitations et fertilisants épandus à la surface il y 

a 18 ans. Les concentrations dans la nappe d’altérite et dans la rivière doivent être identiques. 

Sur une même figure peuvent être représentées (1) l’évolution des concentrations en nitrate en 

fonction du temps dans une rivière bretonne et (2) l’historique de l’intensification des 

                                                 
12 Dans cette partie est présentée la perspective principale qui va être étudiée à la suite des travaux de thèse. Ne 
sont donc présentées dans cette partie que les premières réflexions et interprétations de résultats découlant des 
données recueillies durant ce travail, à titre d’exemple de perspective mais non exhaustif. Pour une liste plus 
exhaustive des perspectives se référer à la conclusion générale. 
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pratiques agricoles correspondant aux concentrations en nitrates observées dans la nappe 

souterraine en fonction de leur âge (Figure 84). Cet âge correspond au temps de transfert dans 

la zone non saturée près, à la date de recharge de ces eaux, date à laquelle elles étaient en 

surface du bassin-versant. Dans cette figure, l’application stricte du modèle précédent, 

habituellement admis, conduit à un décalage des maxima de concentrations en nitrates de 18 

ans (temps de transfert entre le sol et la nappe) entre le moment où elles apparaissent en 

surface (déduit des concentrations dans la nappe d’altérite) et celles où elles apparaissent dans 

la rivière. A l’inverse dans le cas d’un transfert principalement horizontal (ruissellement 

hortonien, de subsurface ou autres transferts horizontaux) les concentrations en nitrates 

suivent l’évolution des pratiques agricoles. 

 

Figure 84 : Evolution des concentrations en nitrates dans les rivières et dans la nappe d’altérite dans 
le cas de l’application du modèle classique ou d’un modèle de transfert horizontal. 

 

La Figure 85 présente l’évolution des concentrations en nitrates (moyenne, maximum et 

minimum) dans une rivière bretonne  et l’historique des concentrations en nitrates obtenus à 

partir de l’âge des eaux souterraines. Les concentrations en nitrates dans la majorité des cours 

d’eau bretons suivent, à la gamme de concentration près, la même évolution que celle 

observés dans les eaux de la Vilaine choisie ici comme exemple. Le décalage observé entre 

d’une part, (1) l’intensification importante et rapide des pratiques agricoles marquée par une 

augmentation forte des concentrations en nitrates dans les eaux souterraines rechargées il y a 

15 à 20 ans, et d’autre part, (2) l’augmentation des concentrations en nitrates dans les cours 
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d’eau est faible. Les maxima (élevés) de concentrations dans la rivière sont quasi-

contemporains de l’intensification des pratiques agricoles en surface (déduit des eaux 

souterraines). Ces apports élevés de nitrates dans les cours d’eau peuvent être attribués au 

ruissellement/transfert horizontal sur les sols riches en nitrates lors des crues, court-circuitant 

le transfert dans la nappe et rejoignant directement le cours d’eau. Par contre le décalage entre 

les apports de surface et les concentrations dans la rivière sont plus important (aux alentours 

de 10 ans) si les données sont lissées (régression polynomiale d’ordre 3) de façon à 

s’affranchir de possibles effets climatiques (les faibles concentrations moyennes et maximales 

observées dans les années 95 et 96 sont attribuées à des années extrêmement pluvieuses). Ce 

décalage plus long indique la contribution d’un réservoir avec un temps de résidence plus 

long au flux global dans les rivières.  

 

 

Figure 85 : Evolution des concentrations en nitrates (moyenne en rouge, maximum en bleu et 
minimum en vert de l’année hydrologique c’est-à-dire d’octobre à octobre) dans la Vilaine à son 
exutoire. Les triangles représentent les concentrations en nitrates dans les eaux souterraines en 

fonction de leur âge (historique).  
 

Ces résultats amènent à s’interroger sur le modèle de circulation des eaux du sol vers la 

rivière. Quelle est la part réelle du réservoir « nappe d’altérite » dans la chimie des cours 

d’eaux bretons ?  
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Malgré tout, l’utilisation d’une échelle temporelle longue nécessaire à la gestion des aquifères 

fracturés hétérogènes est essentielle car même si la nappe d’altérite ne peut plus être 

considérée comme le réservoir principal à l’origine de la chimie des eaux de surface, elle y 

participe tout de même au moins en période d’étiage, et une partie des solutés épandus en 

surface transitera dans cette zone altérée pendant au moins 18 ans avant de rejoindre un cours 

d’eau. 

 

La détermination des temps de résidence des eaux souterraines fournit des données 

essentielles dans la compréhension du fonctionnement des aquifères et de leur relation 

avec les cours d’eau. La connaissance des temps de résidence permet de contraindre la 

réactivité des systèmes à un changement lié à l’anthropisation (changement de pratiques 

agricoles) ou naturel (changement climatique). 
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Conclusion générale & Perspectives 

Les cours d’eau représentent 80% de l’alimentation en eau potable en Bretagne mais sont 

fortement contaminés par les activités anthropiques qui se sont développées ces dernières 

années. Le temps, nécessaire, à l’atteinte d’un « bon équilibre écologique » de ces rivières et 

l’augmentation des besoins en eau imposent de rechercher de nouvelles ressources en eau 

potable. La caractérisation de l’hydrochimie des aquifères fracturés hétérogènes peut 

permettre de mettre en évidence de nouvelles ressources (telles que la partie profonde de ces 

aquifères) potentiellement exploitables et de mieux en contraindre le fonctionnement général. 

Dans le cadre de la caractérisation de ces milieux la connaissance des temps de résidence est 

un outil puissant voire essentiel car il permet d’appréhender les vitesses de transfert et 

d’interaction dans le milieu souterrain, et donc, de déterminer globalement le fonctionnement 

hydrobiogéochimique. 

Le travail réalisé au cours de ces 3 dernières années a mis en évidence le caractère homogène, 

à l’échelle régionale, du temps de résidence des eaux souterraines pour chaque compartiment 

hydrogéologique présentant une hétérogénéité physique (Partie II).On observe également une 

forte influence de l’hétérogénéité physique des roches sur l’hydrochimie de ces aquifères 

(Partie I) : 

• Dans la zone altérée, le cycle de l’azote et du soufre sont intimement liés malgré une 

origine des éléments souvent multiple. Nous avons montré que les processus 

biogéochimiques qui contrôlent la géochimie des eaux de la zone d’étude varient 

suivant les conditions particulières créées par l’hétérogénéité des roches. Malgré cette 

apparente complexité le temps de résidence moyen dans cette zone est de 18±2 ans 

quel que soit le site étudié mettant en évidence le contrôle majeur des paramètres 

physiques sur l’aquifère. 

• aucune datation précise des eaux de la zone profonde n’a pu être réalisée à l’aide de 

l’analyse des concentrations en CFC dont la limite pour la datation est de 50 ans. 

L’analyse hydrochimique de ces zones indique l’influence d’une eau saline sur la 

composition chimique des eaux. Ces solutés sont liés à la circulation d’un fluide 

profond dans la microporosité de la roche. Suivant le temps d’interaction eau/roche 
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dans la fracture, et donc les vitesses de circulation, cette microporosité influe plus ou 

moins sur l’eau qui circule. Dans les aquifères fracturés hétérogènes de la région 

bretonne, des eaux dont les vitesses de circulations sont extrêmement lentes peuvent 

être trouvées dès 100 m de profondeur alors que classiquement elles sont mises en 

évidence à plus de 500 m de profondeur dans les études en géothermie ou sur le 

stockage de déchets (Partie I -Chapitre I -1). 

 

Perspectives : 

• Des développements méthodologiques en vue de l’analyse du SF6, des gaz nobles et 

des HCFC sont actuellement en cours au laboratoire Géosciences. Les analyses des 

gaz nobles permettront de mieux contraindre un possible excès d’air, quant aux 

analyses de SF6 et HCFC elles devraient permettre de dater les eaux récentes plus 

précisément (depuis 1990) et de diminuer l’incertitude sur les âges. 

• Nous avons mis en évidence une réaction peu connue dans les aquifères et la poursuite 

des expérimentations en batchs pourront permettre de mieux caractériser les processus 

biogéochimiques in-situ. Actuellement, des études sont en cours sur la détermination 

de la diversité microbienne dans les eaux souterraines dans le but de mieux 

caractériser in-situ les processus biogéochimiques (Thèse de N. Bougon en 

collaboration Géosciences-Ecobio). La dénitrification par oxydation du fer est difficile 

à mettre en évidence, la détermination des bactéries qui oxydent le fer dans les 

expérimentations en batch peut permettre de fournir un outil de caractérisation des 

processus biogéochimiques supplémentaire.  

• Aucune eau âgée entre 2 et 10 ans n’a été mise en évidence sur les sites étudiés. Ce 

« trou » dans l’évolution attendue des âges en fonction de la profondeur interroge sur 

les transferts dans le milieu souterrain. Le modèle classique de déplacement par effet 

piston sur une verticale de sol, ne semble pas être le modèle adéquat dans les milieux 

cristallins hétérogènes. L’origine de cet « intervalle vide » pourra être recherchée au 

niveau  

o des modèles de circulations : le déplacement par effet piston ne permet 

pas de décrire l’évolution observée des âges en fonction de la 

profondeur. L’influence sur la datation de l’existence de flux 
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préférentiels liés à l’hétérogénéité des roches de ce type d’aquifère, au 

travers de la zone non saturée voire de la zone saturée représente un axe 

de recherche à privilégier 

o du transfert dans la zone non saturée : un des postulat important du 

principe de datation à l’aide des CFC est de ne pas prendre en compte le 

transfert dans la zone non saturée en estimant que c’est l’eau située au 

niveau du toit de la nappe qui enregistre les concentrations 

atmosphériques en CFC et non pas celle en transit dans la zone non 

saturée (Partie II -Chapitre I -1.2). Ce postulat est-il valide ? 

L’atmosphère du sol est-elle verticalement homogène ? Ne peut-on pas 

imaginer que de façon similaire au tritium, ce soit la lame d’eau 

précipitée qui enregistre les concentrations atmosphériques ? Les CFC 

ne peuvent être analysés dans l’eau de la zone non saturée (problème de 

prélèvement), l’eau ne devient donc disponible que lorsqu’elle atteint la 

zone saturée. Des études récentes sur les transferts dans la zone non 

saturée du site de Kerbernez indiquent des vitesses verticales inférieure 

à 5 m par an (Legout et al., in prep) voire moindres. Dans ce cas le fait 

de n’échantillonner à 10 ou 20m de profondeur des eaux âgées de 10 à 

15 ans peut être attribué au temps de transfert dans la zone non saturée. 

o de l’excès d’air : le modèle classique de dissolution des bulles de gaz 

implique une composition de la bulle identique à celle de l’atmosphère 

et une dissolution  proportionnelle (Partie II -Chapitre I -1.3.3) mais les 

travaux les plus récents semblent privilégier une composition de la bulle 

différente de l’atmosphère et surtout une dissolution différentielle 

suivant les caractéristiques du composé (Bauer et al., 2001; Mercury and 

Tardy, 2001; Zoellmann et al., 2001; Mercury et al., 2003; Klump et al., 

2005). 

• La comparaison entre l’historique obtenu à l’aide des concentrations dans les eaux 

souterraine et l’évolution observée dans les rivières indique l’existence de transferts 

horizontaux dans les bassins-versants. Cette observation semble valider les travaux 

actuellement menés à l’UMR INRA-ENSAR Sol Agronomie et Spatialisation de 

Rennes (Legout, 2005; Legout et al., in prep) indiquent une prédominance des flux 

latéraux sur les flux verticaux à la surface de la nappe.  
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Les résultats issus de la datation des eaux souterraines peuvent devenir de puissants 

outils pour tester de nouvelles hypothèses de fonctionnement hydrogéologique, pour 

comprendre le transfert de polluants tels que les nitrates dans le milieu naturel et pour 

mieux contraindre le modèle hydrogéologique des aquifères fracturés hétérogènes. 
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Annexe 1 : Données analytiques des 
expérimentations batch 

 



 

 

Données analytiques première série 

Modalité répétition Temps 
(heures)

Cl     
(mg/L)

NO2 
(mg/L)

NO3 
(mg/L)

SO4 
(mg/L)

0 53.63 0.29 45.07 8.97
10 55.08 47.76 9.48
24 54.37 45.97
48 53.95 45.15 8.88
72 55.71 0.30 46.91 9.19
96 55.69 0.40 46.40 9.17

144 54.21 0.38 45.73 8.98
216 52.07 0.35 44.32 8.99

1128 50.58 44.60 9.73
A 0 53.15 43.99 14.69
A 6 54.63 44.80 15.30
A 10 51.40 0.34 44.31 15.87
A 24 55.15 0.49 45.39 16.97
A 48 54.86 1.28 43.62 17.61
A 72 54.24 0.48 42.78 17.73
A 96
A 144 55.72 1.12 43.61 18.53
A 216 53.54 1.14 41.74 18.21
A 1128 53.21 47.94 19.79
B 0 54.42 45.10 15.09
B 10 52.21 43.81 16.38
B 24 57.83 0.92 46.89 18.03
B 48 56.37 1.19 44.67 18.52
B 72 54.94 1.16 43.16 18.32
B 96
B 144 56.37 1.13 44.56 19.23
B 216 55.87 1.16 43.95 19.32
B 1128 56.04 50.57 21.67
A 0 55.13 45.19 9.03
A 6 54.88 45.65 8.97
A 10 50.37 0.38 43.19 8.72
A 24 55.19 0.66 44.83 9.14
A 48 55.87 1.68 43.02 9.23
A 72 55.12 1.80 41.63 8.99
A 96
A 144 55.79 1.85 42.41 9.36
A 216 53.88 1.76 40.97 9.11
A 1128 55.22 0.20 46.50 9.55
B 0 53.68 44.89 9.09
B 10 49.08 0.46 42.37 8.62
B 24 55.71 0.78 45.16 9.33
B 48 55.95 2.08 42.00 9.21
B 72 54.82 2.07 40.65 9.05
B 96 56.54 2.15 42.12 9.37
B 144 55.84 2.06 41.63 9.37
B 216 52.78 1.96 39.53 9.18
B 1128 53.58 45.35 9.79

GGF

F

GAF

 



 

- 269 - 

Modalité répétition Temps 
(heures)

Cl     
(mg/L)

NO2 
(mg/L)

NO3 
(mg/L)

SO4 
(mg/L)

A 0 56.12 44.69 19.07
A 6 57.94 45.40 19.68
A 10 55.78 44.88 19.91
A 24 59.25 1.52 45.39 21.08
A 48 58.20 5.28 34.79 21.07
A 72 57.76 4.36 30.90 24.08
A 96 58.41 3.12 30.66 21.96
A 144 58.46 2.30 30.22 22.21
A 216 54.79 1.76 28.33 21.30
A 1128 58.28 5.51 26.91 23.35
B 0 56.67 44.10 20.27
B 10 57.20 45.71 21.01
B 24 58.88 1.16 45.41 21.48
B 48 58.36 4.84 35.43 21.77
B 72 57.42 4.05 30.57 21.96
B 96 59.61 1.72 20.80
B 144 58.72 2.01 29.64 23.00
B 216 55.71 1.59 27.76 21.84
B 1128 57.74 1.29 25.83 23.50
A 0 58.41 45.87 9.65
A 6 57.58 45.52 9.51
A 10 52.74 42.48 9.07
A 24 58.08 0.88 44.18
A 48 59.60 5.31 35.65 9.96
A 72 57.64 3.06 28.02 9.66
A 96
A 144 58.74 1.15 23.30 9.92
A 216 58.43 0.84 20.88 9.96
A 1128 58.26 1.06 8.81 10.24
B 0 57.39 0.36 45.69 10.18
B 10 55.86 44.39 9.69
B 24 59.59 1.31 44.91 10.34
B 48 59.51 4.54 35.05 10.34
B 72 57.66 3.12 28.01 9.97
B 96
B 144 59.13 0.81 23.45 10.37
B 216 57.11 0.72 19.93 10.10
B 1128 58.43 1.03 4.77 10.61
A 0 57.05 45.10 21.78
A 6 60.97 47.43 25.02
A 10 60.76 47.23 25.18
A 24 59.88 0.82 43.43 25.69
A 48 61.84 1.47 39.53 26.55
A 72 63.21 1.72 36.67 27.09
A 96 61.43 1.58 34.13 26.79
A 144 62.57 1.36 33.57 27.29
A 216 60.57 1.24 31.75 26.84
A 1128 60.14 28.16 28.22
B 0 57.92 0.26 46.43 18.39
B 10 60.56 47.10 25.54
B 24 58.10 0.84 42.23 25.70
B 48 62.32 1.39 39.66 26.89
B 72 62.03 1.63 36.64 27.08
B 96 61.92 1.58 34.97 27.29
B 144 61.62 1.33 33.49 27.32
B 216 59.43 1.15 31.66 26.72
B 1128 60.70 34.56 29.17

FSF

FAF

FGF

 



 

 

Modalité répétition Temps 
(heures)

Cl     
(mg/L)

NO2 
(mg/L)

NO3 
(mg/L)

SO4 
(mg/L)

0 69.08 0.41 2.11 67.40
10 0.37 2.43 80.70
24 71.30 2.17 67.92
48 71.50 0.26 2.14 67.61
72 72.99 0.19 2.19 69.32
96

144 72.91 0.32 2.05 68.94
216 70.84 2.13 67.19

1128 68.04 0.37 2.05 66.85
A 0 74.63 0.34 3.09 80.31
A 6 78.66 2.74 84.68
A 10 75.68 0.32 3.09 82.95
A 24 78.06 3.21 84.56
A 48 79.35 0.35 2.00 86.30
A 72 78.42 0.34 0.00 85.81
A 96 80.50 0.33 0.00 88.41
A 144 79.16 0.33 0.00 86.78
A 216 76.62 0.19 0.00 83.48
A 1128 78.93 0.27 0.00 87.65
B 0 77.26 0.29 3.15 81.62
B 10 75.14 0.29 3.08 81.09
B 24 76.81 3.12 83.20
B 48 78.55 2.05 85.05
B 72 79.61 0.00 86.08
B 96 79.39 0.27 0.00 86.13
B 144 79.33 0.00 86.42
B 216 78.62 0.16 0.00 85.50
B 1128 78.92 0.24 0.00 88.10
A 0 71.27 0.26 2.21 66.66
A 6 73.90 1.25 3.80 68.52
A 10 77.93 0.29 2.34 73.08
A 24 73.90 2.37 68.37
A 48 74.09 0.59 1.42 68.71
A 72 72.29 0.56 1.14 67.02
A 96 79.64 0.54 1.35 73.91
A 144 73.48 0.48 1.44 68.44
A 216 72.22 0.24 1.63 67.39
A 1128 73.24 3.16 68.74
B 0 72.13 2.17 67.86
B 10 71.28 0.33 2.20 67.02
B 24 73.34 2.51 68.75
B 48 74.34 0.53 1.44 69.06
B 72 72.27 0.54 1.11 67.29
B 96 74.63 0.26 1.27 69.51
B 144 73.37 1.28 68.53
B 216 71.67 1.36 67.08
B 1128 72.70 2.36 68.60

PE

FSPE

GAPE
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Modalité répétition Temps 
(heures)

Cl     
(mg/L)

NO2 
(mg/L)

NO3 
(mg/L)

SO4 
(mg/L)

A 0 73.42 0.22 2.60 74.52
A 6 72.76 2.24 75.32
A 10 68.44 2.46 72.80
A 24 74.14 2.78 77.46
A 48 74.17 0.69 1.57 78.18
A 72 72.65 0.83 0.00 77.62
A 96 74.00 0.85 0.00 79.00
A 144 74.01 0.69 0.00 79.56
A 216 71.62 0.62 0.00 78.22
A 1128
B 0 70.83 0.36 2.67 73.27
B 10 71.26 0.30 2.57 75.09
B 24 73.94 2.81 77.23
B 48 74.00 0.57 2.01 77.60
B 72 72.65 0.68 1.26 76.74
B 96 74.15 0.63 1.36 78.56
B 144 73.66 0.59 1.28 78.57
B 216 73.04 0.49 1.63 77.68
B 1128 71.76 2.16 81.08
A 0 60.46 0.27 47.29 21.39
A 6 59.50 46.29 22.33
A 10 58.38 0.28 46.15 22.13
A 24 56.69 0.57 44.03 22.61
A 48 60.27 0.98 45.22 23.72
A 72 60.49 1.24 44.24 24.17
A 96 60.51 1.31 44.24 24.62
A 144 60.97 1.21 44.01 24.98
A 216 58.20 1.17 41.67 24.47
A 1128 59.15 43.34 28.06
B 0 60.07 47.46 20.81
B 10 57.26 45.84 21.29
B 24 59.23 0.45 46.28 22.58
B 48 60.19 0.61 46.32 23.03
B 72 59.98 0.66 45.53 23.36
B 96
B 144 60.66 0.61 45.82 24.11
B 216 58.99 0.47 44.22 23.89
B 1128 58.67 43.17 26.85

GGPE

GSF

 

 

 

 



 

 

Données analytiques seconde série 
Nom 

échantillon
 [Cl] 
mg/L

 [NO2] 
mg/L

 [NO3] 
mg/L

 [SO4]   
mg/L 

alcalinité 
(mmol/L)

Fer total 
(mg/L)

1F34-0 54.68 43.95 9.08 0.424 0.000
1F34-24 53.08 42.93 9.04 0.391 0.000
1F34-48 54.51 43.52 9.27 0.327 0.000
1F34-72 53.45 0.46 42.59 8.91 0.405 0.000
1F34-96 56.00 0.52 44.18 9.46 0.323 0.000
2F34-0 61.73 50.39 11.99 0.424 0.000

2F34-96 56.83 0.35 44.80 10.28 0.379 0.000
2F34-144 54.98 42.51 9.67 0.502 0.023
2F34-216 53.85 42.46 9.94 0.342 0.000

1F34s-0 54.82 43.74 9.41 0.457 0.000
1F34s-24 53.60 43.30 9.09 0.428 0.003
1F34s-48 54.78 43.55 9.28 0.36 0.000
1F34s-72 53.59 0.55 43.03 9.38 0.366 0.000
1F34s-96 56.61 0.41 9.66 0.346 0.000
2F34s-0 54.78 41.88 9.07 0.457 0.000

2F34s-96 55.30 0.37 9.07 0.359 0.000
2F34s-144 54.42 0.52 43.03 9.18 0.408 0.000
2F34s-216 53.47 0.54 42.34 8.98 0.47 0.000

1GAsx-0 59.30 50.08 14.61 0.338 0.495
1GAsx-24 58.44 43.30 14.40 0.281 0.479
1GAsx-48 58.00 0.81 41.79 14.55 0.286 0.430
1GAsx-72 57.34 24.70 14.22 0.359 0.418
1GAsx-96 59.99 22.38 14.87 0.417 0.362
2GAsx-0 58.24 43.31 14.82 0.432 0.548

2GAsx-96 61.75 41.09 15.64 0.422 0.353
2GAsx-144 58.68 34.56 15.16 0.627 0.284
2GAsx-216 56.94 28.69 14.88 0.548 0.294

1GAsy-0 58.43 43.25 14.73 0.338 0.554
1GAsy-24 58.95 48.20 14.82 0.269 0.607
1GAsy-48 59.88 0.45 43.38 14.86 0.471 0.506
1GAsy-72 57.63 1.10 40.69 14.67 0.376 0.516
1GAsy-96 61.03 24.45 15.28 0.445 0.473
2GAsy-0 56.27 42.01 13.29 0.432 0.511

2GAsy-96 60.62 0.43 43.36 13.81 0.37 0.370
2GAsy-144 59.20 0.55 42.64 15.11 0.435 0.512
2GAsy-216 57.34 0.49 41.44 14.71 0.41 0.440

1GAx-0 99.06 1.07 21.45 0.602 0.520
1GAx-24 58.54 3.54 32.09 13.17 0.745 0.740
1GAx-48 58.73 3.67 28.79 13.74 0.802 0.744
1GAx-72 56.91 3.44 25.58 13.34 0.836 0.722
1GAx-96 60.53 3.12 25.02 14.07 0.843 0.543
2GAx-0 59.15 48.55 12.91 0.541 0.422

2GAx-96 60.54 3.03 26.87 13.91 0.825 0.989
2GAx-144 58.11 1.69 19.57 14.03 0.869 0.820
2GAx-216 56.94 1.48 15.16 13.80 1.063 0.607  
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Nom 
échantillon

 [Cl] 
mg/L

 [NO2] 
mg/L

 [NO3] 
mg/L

 [SO4]   
mg/L 

alcalinité 
(mmol/L)

Fer total 
(mg/L)

1GAy-0 59.01 0.59 43.07 13.00 0.602 0.513
1GAy-24 58.60 3.11 33.27 13.28 0.725 0.745
1GAy-48 59.45 3.62 31.39 13.75 0.791 0.601
1GAy-72 57.46 3.01 27.10 13.35 0.887 0.406
1GAy-96 60.10 2.69 26.18 14.05 0.894 0.367
2GAy-0 56.45 41.86 12.11 0.541 0.403

2GAy-96 61.06 1.77 29.08 13.98 0.882 1.094
2GAy-144 59.30 1.23 20.00 14.35 0.912 1.012
2GAy-216 55.40 1.05 12.17 14.41 1.112 0.693

1GSsx-0 63.00 46.62 13.00 0.35 0.000
1GSsx-24 62.33 46.64 13.10 0.442 0.011
1GSsx-48 62.21 46.34 13.23 0.296 0.006
1GSsx-72 60.92 0.51 45.46 13.06 0.375 0.004
1GSsx-96 63.87 1.51 44.56 13.36 0.29 0.004
2GSsx-0 54.56 40.42 11.58 0.353 0.000

2GSsx-96 64.94 0.47 48.14 13.84 0.274 0.000
2GSsx-144 61.67 1.60 41.94 13.24 0.433 0.011
2GSsx-216 62.00 4.27 30.46 13.38 0.538 0.021

1GSsy-0 58.89 43.72 12.65 0.35 0.115
1GSsy-24 58.80 44.23 12.75 0.815 0.059
1GSsy-48 56.81 0.92 41.88 12.69 0.861 0.082
1GSsy-72 57.25 33.48 12.58 1.046 0.115
1GSsy-96 60.57 32.92 13.22 1.017 0.033
2GSsy-0 57.88 43.28 14.54 0.353 0.542

2GSsy-96 61.03 44.91 13.39 0.894 0.137
2GSsy-144 59.08 0.41 43.04 13.07 1.111 0.125
2GSsy-216 59.30 0.41 41.65 12.88 0.946 0.088

1GSx-0 59.58 43.17 12.07 0.869 0.192
1GSx-24 59.19 3.58 31.65 12.15 1.274 0.400
1GSx-48 58.78 3.77 27.01 12.57 1.346 0.301
1GSx-72 54.00 3.27 23.56 12.42 1.483 0.186
1GSx-96 60.80 4.56 21.74 12.79 1.55 0.161
2GSx-0 70.00 0.87 50.88 14.52 0.905 0.127

2GSx-96 61.13 3.24 26.94 12.79 1.318 0.120
2GSx-144 59.00 18.56 12.66 1.653 0.119
2GSx-216 57.98 3.04 12.46 12.42 1.624 0.082

1GSy-0 58.26 42.99 12.15 0.869 0.096
1GSy-24 59.85 3.34 32.32 12.42 1.1 0.246
1GSy-48 58.49 4.30 27.13 12.53 1.247 0.182
1GSy-72 58.65 24.26 12.36 1.42 0.119
1GSy-96 60.04 4.18 22.18 12.85 1.401 0.075
2GSy-0 58.25 0.69 43.11 18.85 0.905 0.000

2GSy-96 61.59 4.06 29.21 19.84 1.325 0.007
2GSy-144 59.47 20.50 19.66 1.546 0.174
2GSy-216 59.21 2.29 14.59 19.59 1.767 0.092  

 



 

 

Nom 
échantillon

 [Cl] 
mg/L

 [NO2] 
mg/L

 [NO3] 
mg/L

 [SO4]   
mg/L 

alcalinité 
(mmol/L)

Fer total 
(mg/L)

1Ssx-0 66.34 43.55 12.21 0.222 0.000
1Ssx-24 69.31 43.71 12.76 0.376 0.043
1Ssx-48 68.11 43.03 12.88 0.353 0.000
1Ssx-72 67.31 0.57 42.39 12.65 0.321 0.000
1Ssx-96 71.03 0.59 44.95 13.21 0.306 0.022
2Ssx-0 66.05 44.42 11.55 0.37 0.021

2Ssx-96 68.53 0.56 45.68 11.90 0.366 0.015
2Ssx-144 65.07 0.87 40.94 12.50 0.387 0.021
2Ssx-216 66.51 5.42 19.94 11.79 0.535 0.002

1Ssy-0 66.31 42.78 12.15 0.222 0.000
1Ssy-24 68.66 43.51 12.41 0.398 0.021
1Ssy-48 67.19 0.59 42.59 12.26 0.463 0.000
1Ssy-72 67.75 0.53 43.08 12.61 0.371 0.014
1Ssy-96 70.18 0.63 44.13 12.80 0.329 0.011
2Ssy-0 67.07 43.81 12.21 0.37 0.014

2Ssy-96 68.50 0.52 44.16 12.14 0.309 0.008
2Ssy-144 66.51 0.78 41.86 12.24 0.409 0.013
2Ssy-216 67.73 0.52 42.32 12.14 0.291 0.000

1Sx-0 64.41 0.84 41.69 11.32 0.622 0.001
1Sx-24 67.23 30.68 11.66 0.697 0.034
1Sx-48 66.51 2.85 25.51 11.60 0.694 0.000
1Sx-72 67.01 2.63 22.89 11.66 0.833 0.000
1Sx-96 69.64 2.51 21.86 12.28 0.757 0.022
2Sx-0 48.01 8.81 0.645 0.000

2Sx-96 72.83 5.94 12.19 13.39 0.944 0.007
2Sx-144 68.88 2.25 4.86 13.03 1.236 0.007
2Sx-216 68.36 0.75 0.82 12.96 1.279 0.000

1Sy-0 68.70 0.79 42.44 12.50 0.622 0.000
1Sy-24 67.10 22.90 12.57 0.69 0.035
1Sy-48 69.79 14.62 13.10 0.777 0.000
1Sy-72 68.74 10.11 12.91 0.99 0.001
1Sy-96 71.96 4.08 7.44 13.46 0.964 0.021
2Sy-0 55.38 42.22 14.23 0.645 0.000

2Sy-96 65.08 1.37 37.21 20.26 0.453 0.130
2Sy-144 64.30 1.03 30.72 22.01 0.618 0.007
2Sy-216 64.56 0.83 22.15 24.20 0.688 0.000  

 
Abréviation des échantillons : nRa-xx 
n : groupe (1 échantillonné de 0 à 96h, l’autre à 0 et de 96 à 216h) ;  
R : roche (GS : granite sain, GA : roche altérée, S : schiste) ;  
a : duplicat (x ou y) 
xx : temps de prélèvement 
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Annexe 2 : Données des isotopes du soufre et de 
l’oxygène des sulfates  

 
 



 

 

lieu nom d34S d18O Cl mg/L NO3 (mg/L) SO4(mg/L) lieu nom d34S d18O Cl mg/L NO3 (mg/L) SO4 (mg/L)
PF6 12,2 18,6 30,36 0,06 5,30 A1b 14,8 5,2 44,2 79,6 16,3
PF6 11 17,5 31,46 0,40 8,31 A3 12,0 6,1 37,1 70,5 30,5
PF6 12,4 20,3 32,26 0,20 6,80 B4 13,5 6,7 51,1 110,5 26,6
F14 11,8 18,3 29,36 0,06 29,22 B5a 13,1 7,6 38,1 71,8 21
PF7 13,8 18,2 B5b 11,9 7,4 44,6 80,8 21,4
F8 14,6 12,9 32,66 2,30 7,11 C2 13,3 4,8 36 67,1 14,9
F13 9,4 10,2 39,05 6,00 18,01 F1c 11,5 14,2 32,1 17,9
PF3 13,9 15 26,07 0,30 13,81 F2 35 54,8 13,7
PF3 15,8 14,6 51,23 1,20 20,82 F4 16,7 4,1 28,4 56,3 9,3
F7 8 5,9 54,32 58,01 23,22 F5a 14,1 4,3 29,5 59,9 13,8
F12 7,3 4,9 38,45 2,30 14,31 F5b 14,6 4,1 29,4 58,7 14,4

PF11 8,2 4,6 53,83 66,10 18,71 F1 11,7 7,4 93,539 0,224 68,7
F11 8,1 5,8 54,33 13,20 22,22 captage 11,3 4,6 49,7 0,117 17,3
PF4 8,4 19,1 24,47 2,59 0,00 Pz2 7,7 2,9 41,976 7,764 50,570
PF3 15 14,6 25,47 1,20 15,61 Pz1 5,1 0,9 49,678 8,599 63,327
F15 29,8 14 55,13 4,40 5,80 Pz4 9,6 6,1 31,726 23,202 17,154

maison neuve -2,2 7 38,85 0,00 44,83 Pz6 9,4 7,1 38,795 0,258 41,222
9 18,3 pZ8 7,4 7,1 28,691 0,036 33,064

9,8 12,5 Pz1 2005 7,2 4,0 49,238 46,189 30,716
10,2 10,5 Pz4 2005 8,9 4,4 34,267 27,231 15,974

PE 9,4 10,6 73,60 0,00 71,38 Pz6 profond 22,3 16,0 690,131 0,000 297,990
MF1 -7,4 0,6 53,76 0,00 159,08 captage 2005 11,0 4,4 50,109 56,426 18,992
F31 -0,4 6,1 64,24 8,92 58,03 -1,8 3,1
F17 -0,1 4,6 45,62 33,78 80,39 -3,9 1,5
F28 -6,3 -0,1 60,19 17,23 72,21 -4,7 1,5
MF2 -8 3,8 52,35 0,00 63,81 -3,5 1,4
F36 -10,3 1 40,79 0,00 457,35 -6,3 5,9
F28 -2,3 3,9 58,13 14,41 59,98 -0,3 5,3
F35 10,8 7,5 73,17 34,13 14,35
F35 11,3 7,6 71,99 31,75 14,47
F11 5,9 8 75,06 0,00 81,27
F34 10,1 5,9 54,73 52,04 8,34
F34 10,9 5,9 54,64 51,65 8,13
F20 1,1 4,5 58,85 72,65 36,73
F9 16,4 3,9 45,84 45,17 11,75
F13 4,4 7,6 119,40 0,00 41,42
F21 7 10,5 105,51 0,00 31,50
F26 -1,2 4,8 103,80 5,72 552,45

Exhaure -6,6 1,3 20,5 0,7 50,1
Artésien -9,1 1,4 22,6 0 42,9

Puits Rolland 9,2 4,8 13,2 23,4 14,9
H2 -2,1 0,1 20,4 0 43
H4 7,1 4,3 17,1 38,2 21,9

Exhaure -4,9 2 20,9 0 45,1
Artésien -7,4 0,9 22,8 0 43,2

Puits Rolland 7,8 5,9 18,4 42,3 19,6
H2 -3 -0,9 20,1 0 45
H4 -1,5 1,1 23,5 2,3 61,2

LOP01-11-47m -9,2 0,09 20,6 46,4
LOP01-11-30m -8,7 1,8 21 0 45,1

F1 15 11,9 24,7 0 23,9
F1 14,9 12 22,3 0 23,8
F1 11,4 15 22 0 21,3

DNS2 12,1 10,8 25,9 0 26
DNS3 11,9 9,5 26,8 1,9 25,4

F3 10,9 9 18,3 0 21,9
F3 11,6 11 18,4 0 22,6
F3 9,7 10,8 19,5 0 22

PZ4 15 11,8 17,8 0 19,8
PZ4 15,6 10,9 18,3 0 23,8
PZ4 11,5 12,3 17,3 0 17,5
F2 13,5 12,4 32,1 20,3
F2 13,6 12,7 30,2 20,6

PZ2 19,9 17,3 24,1 22,2
PZ2 19,6 17,4 23,8 22,5
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Annexe 3 : Concentrations atmosphériques des 
CFC 

 
 



 

 

pptv incerti-
tude pptv incerti-

tude pptv incerti-
tude pptv incerti-

tude
1908,5 0 0
1909,5 0 0
1910,5 0 0
1911,5 0,1 0
1912,5 0,1 0
1913,5 0,1 0
1914,5 0,2 0
1915,5 0,3 0
1916,5 0,5 0,1
1917,5 0,8 0,1
1918,5 1 0,1
1919,5 1,1 0,1
1920,5 1,2 0,1
1921,5 1,3 0,1
1922,5 1,4 0,2
1923,5 1,7 0,2
1924,5 1,9 0,2
1925,5 2,2 0,2
1926,5 2,5 0,2
1927,5 2,8 0,3
1928,5 3,1 0,3
1929,5 3,6 0,4
1930,5 4,2 0,4
1931,5 0 0 0 0 4,8 0,5
1932,5 0 0 0 0 5,4 0,5
1933,5 0 0 0 0 6 0,6
1934,5 0 0 0 0 6,8 0,6
1935,5 0 0 0 0 7,8 0,7
1936,5 0,1 0 0 0 8,9 0,8
1937,5 0,1 0 0 0 10,3 1
1938,5 0,2 0 0 0 11,6 1,1
1939,5 0,3 0 0 0 12,9 1,2
1940,5 0,4 0 0 0 14,4 1,3
1941,5 0,5 0 0 0 16,2 1,5
1942,5 0,7 0 0 0 18,5 1,7
1943,5 0,9 0 0 0 21,2 1,9
1944,5 1,2 0 0 0 24,2 2,2
1945,5 1,7 0 0,1 0 26,7 2,4
1946,5 2,3 0,1 0,1 0 28,2 2,4
1947,5 3,4 0,1 0,1 0 30,1 2,5
1948,5 4,8 0,1 0,2 0 32,5 2,6
1949,5 6,1 0,1 0,4 0 34,2 2,6
1950,5 7,6 0,2 0,7 0 35,6 2,6
1951,5 9,2 0,2 1 0 37,3 2,6
1952,5 11 0,3 1,5 0,1 38,4 2,5
1953,5 12,8 0,3 2,2 0,1 39,3 2,5
1954,5 15 0,3 3 0,1 39,7 2,3
1955,5 17,4 0,4 4,1 0,2 40,1 2,2
1956,5 20,2 0,4 5,4 0,2 40,4 2
1957,5 23,4 0,5 6,8 0,2 40,6 1,9
1958,5 26,8 0,6 8,1 0,3 0 0 41,5 1,7
1959,5 30,5 0,7 9,4 0,3 0 0 42,5 1,4
1960,5 35 0,7 11,1 0,4 0 0,1 43,7 1,1

année
CFC-12 CFC-11 CFC-113 CCL4
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pptv incerti-
tude pptv incerti-

tude pptv incerti-
tude pptv incerti-

tude
1961,5 40 0,9 13,3 0,4 0,1 0,1 44,7 1
1962,5 45,8 1 16,1 0,5 0,3 0,1 45,9 0,9
1963,5 52,5 1,1 19,6 0,6 0,5 0,1 47,6 0,9
1964,5 60,4 1,3 23,8 0,7 0,8 0,2 49,4 0,9
1965,5 69,3 1,4 28,4 0,8 1,1 0,2 50,9 1
1966,5 79,2 1,7 33,6 0,9 1,5 0,2 52,9 1,2
1967,5 90,3 1,9 39,5 1 2 0,2 55,8 1,4
1968,5 102,8 2,1 46,1 1,1 2,6 0,2 59,1 1,5
1969,5 116,7 2,4 53,7 1,3 3,4 0,3 63,4 1,7
1970,5 132 2,7 62,5 1,4 4,2 0,3 69,3 1,9
1971,5 148,3 3 72 1,6 5,1 0,3 74,9 2,3
1972,5 166,1 3,4 82,7 1,7 6,2 0,3 77,6 2,3
1973,5 185,7 3,8 94,9 1,9 7,5 0,3 79,7 2,1
1974,5 207,1 4,2 108,4 2,1 9 0,3 83,2 2,1
1975,5 228,1 4,5 121,4 2,2 10,6 0,3 85,2 2
1976,5 248 4,8 133,9 2,3 12,5 0,4 87 1,8
1977,5 266,9 5 145,9 2,4 14,6 0,4 89,8 1,7
1978,5 284,2 5,3 156,6 2,4 17 0,4 91,9 1,5
1979,5 305,9 2,7 168,3 1,1 19,6 0,4 93,3 1,2
1980,5 323 3,9 176,7 2 22,6 0,4 94,9 0,9
1981,5 339,6 3,2 184,3 2,3 25,9 0,4 96,4 0,8
1982,5 353,3 4,5 191,4 2 29,2 0,4 97,4 1
1983,5 369 5,5 199,4 1,8 33 0,4 98,5 0,9
1984,5 385,7 2,8 208,1 1,8 37,9 0,5 99,8 0,6
1985,5 403,4 2,4 218,1 2 44 0,5 100,5 0,6
1986,5 424,3 3,8 229,5 1,9 48,2 1,2 101,9 0,9
1987,5 444 4,1 241,7 2,4 55,7 1,5 102,5 0,8
1988,5 465,4 2,8 253 1,5 63,6 1,2 103,5 0,7
1989,5 483,6 3 259,5 1,6 69,7 1,1 104,4 0,6
1990,5 497,7 2,8 266 1,5 75,6 1 104,9 0,6
1991,5 506 3,1 268,4 1,2 81 1,4 105 0,8
1992,5 516,4 2,3 268,3 1,1 83,8 0,9 104,7 0,7
1993,5 523,2 1,5 269,7 0,7 84,6 0,4 104 0,4
1994,5 528,9 1,4 269,8 1,1 84,5 0,5 103,1 0,3
1995,5 533,9 0,5 268,5 0,3 84,3 0,1 102,4 0,2
1996,5 537,6 0,5 267,3 0,3 83,8 0,3 101,3 0,2
1997,5 540,5 0,4 265,9 0,3 83,4 0,2 100,3 0,2
1998,5 542,5 0,4 264,4 0,3 83,1 0,2 99,2 0,2
1999,5 544,1 0,6 262,9 0,4 82,4 0,2 97,9 0,2
2000,5 546,4 0,4 262 0,3 82 0,2 97,2 0,2
2001,5 546,9 0,4 260,3 0,3 81,2 0,2 96,2 0,2
2002,5 546,8 0,4 258,1 0,3 80,5 0,2 95,1 0,2
2003,5 546,5 0,4 256 0,3 79,8 0,2 94,3 0,2

CFC-113 CCL4
année

CFC-12 CFC-11

d'après les données de Walker et al, 2000
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