
HAL Id: tel-00697867
https://theses.hal.science/tel-00697867

Submitted on 16 May 2012

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

Modélisation des dynamiques de pollution diffuse dans
le bassin versant de la rivière d’Auray : quantification,

caractérisation et gestion des apports nutritifs terrigènes
Nicolas Rollo

To cite this version:
Nicolas Rollo. Modélisation des dynamiques de pollution diffuse dans le bassin versant de la riv-
ière d’Auray : quantification, caractérisation et gestion des apports nutritifs terrigènes. Géographie.
Université de Nantes, 2012. Français. �NNT : �. �tel-00697867�

https://theses.hal.science/tel-00697867
https://hal.archives-ouvertes.fr


UNIVERSITÉ DE NANTES
INSTITUT DE GÉOGRAPHIE ET D’AMÉNAGEMENT RÉGIONAL (IGARUN)

GÉOLITTOMER (LETG UMR 6554 - CNRS)

THÈSE

Pour obtenir le grade de

DOCTEUR DE L’UNIVERSITÉ DE NANTES
Discipline : Géographie

Présentée et soutenue publiquement
Par

Nicolas ROLLO

Le 23 janvier 2012

Modélisation des dynamiques de pollution diffuse 
dans le bassin versant de la rivière d’Auray

Quantification, caractérisation et gestion des apports nutritifs terrigènes

Directeur de thèse :

Marc ROBIN

JURY

2012 N° attribué par la bibliothèque

Nathalie CARCAUD, Professeure de géographie, Agrocampus Ouest-Angers, rapporteure
Daniel DELAHAYE, Professeur de géographie, Université de Caen, examinateur
Laurence HUBERT-MOY, Professeure de géographie, Université de Rennes 2, rapporteure
Aubert MICHAUD, Chercheur principal en conservation des sols et de l’eau, IRDA-Québec, examinateur
Hélène OGER-JEANNERET, Ingénieure en environnement, IFREMER-Nantes, examinatrice
Catherine QUEMENER, Directrice du Syndicat Mixte du Loc’h et du Sal, membre invité
Marc ROBIN, Professeur de géographie, Université de Nantes, directeur de thèse





Remerciements

J’adresse toute ma reconnaissance à Marc Robin pour m’avoir poussé vers le chemin de la
recherche en Master, pour son encadrement au cours de cette thèse et pour la confiance qu’il m’a
accordée toutes ces années.

Je remercie Nathalie Carcaud, Professeure à l’Institut National d’Horticulture et de Paysage
d’Angers (INHP - Agrocampus Ouest) ; Daniel Delahaye, Professeur à l’Université de Caen Basse-
Normandie ; Laurence Hubert-Moy, Professeure à l’Université de Rennes 2 ; Aubert Michaud,
Chercheur principal et coordinateur stratégique à l’Institut de Recherche et de Développement en
Agroenvironnement (IRDA) et Professeur associé aux Universités Laval et de Sherbrooke ; Hélène
Oger-Jeanneret, Ingénieure à l’Institut Français de Recherche pour l’Exploitation de la Mer
(IFREMER) ; et Catherine Quemener, Directrice du Syndicat Mixte du Loc’h et du Sal (SMLS), pour
m’avoir fait l’honneur d’accepter de juger ce travail.

Un grand merci à toutes ces personnes qui ont pris part de près ou de loin à ce projet : Jean-
Pierre Allenou pour ses conseils, ses remarques avisées et ses relectures, Franck Dumas pour m’avoir
permis d’accéder à Model for Application at Regional Scale (MARS), Benoist Hitier pour m’avoir initié à
son implémentation et pour son appui lors du couplage, Cathy Tréguier, Morgane Bougeard, et
Monique Pommepuy de l’IFREMER ; Romain Chauvière de la Mission Interservices sur l’Eau du
Morbihan (MISE) ; Yvon Siou de l’Agence de l’Eau Loire-Bretagne ; Franck Daniel de l’Observatoire
Départemental de l’Environnement du Morbihan ; Frédéric Pitois et Samuel Moreau d’Interfaces et
Gradients ; Sylvain Ballu du Centre d’Étude et de Valorisation des Algues (CEVA) ; Loïc Croissant
de la Société d’Aménagement Urbain et Rural (SAUR) ; Anne-Laure Lebris d’Agrocampus-Ouest ;
Gwenaël Blainvel, Jean-Marc Le Blevec et Jean-Claude Gauter, agriculteurs sur le bassin versant de
la rivière d’Auray, qui ont permis d’installer les stations météorologiques complémentaires ; et toute
l’équipe du pôle « Agronomie-production végétale » de la Chambre d’Agriculture du Morbihan,
particulièrement Sylvie Tico et Françoise Mahéo pour leur aide dans la délimitation des composantes
pédologiques et la définition des itinéraires techniques agricoles.

Je tiens également à remercier tous ces collègues nantais devenus bien plus pour certains au fil
du temps : Helen, Bão An, Annaëlle, Nora, Eddy, Brice, Céline, Anne-Sophie, Thierry, Fanny et Aziz,
avec qui j’aurais eu le plaisir de partager un bout de chemin ; Denis, Mohamed, Christine, Brice, Loïc,
Laurent le vendéen, Thierry, Patrick, Andrée, pour tous ces petits moments quotidiens ; Gile pour le
nombre d’ordres de mission qu’elle a dû effectuer dans le cadre de ce projet ; Laurent le berrichon

3



pour sa disponibilité, ses conseils cartographiques et ses œuvres de palettisation ; Pascal pour le
développement des applications Java d’EdiSWAT ; Yveline pour sa clémence au niveau des retards
d’emprunts d’ouvrages et pour sa rapidité dans la commande des données climatiques ; Stephan pour
nos colocations animées ; Paul pour sa confiance et son amitié. …Et tous ces appuis LETGistes :
Hervé pour le prêt des stations météorologiques et son aide précieuse lors de leur installation ;
Clémence et Jean pour les images satellites ; et Cyril pour tous les Monts d’Or et autres raclettes.

J’adresse également mes sincères remerciements à tous les membres du Syndicat Mixte du Loc’h
et du Sal pour leur chaleureux accueil depuis le stage de Maîtrise : Gweltaz, aujourd’hui responsable
des aspects géomatiques au Syndicat d’Eau d’Ile-de-France (SEDIF), pour son initiation à la
modélisation et son suivi, même après son départ ; Marie-No pour m’avoir fait partager sa
connaissance exhaustive du bassin versant et pour les sorties d’inventaire zones humides et cours
d’eau toujours mouvementées ; Xavier, pour tous les échanges de données et de bons procédés, à toi
maintenant de prendre en main la suite de ce projet… ; Mélanie pour toutes les discussions littoralistes
qui auront ponctué mes passages au Syndicat ; Fabien pour les mémorables covoiturages redonnais ;
et bien sûr Catherine qui a toujours su trouver les mots et qui a fait du Syndicat ce qu’il est aujourd’hui.

Merci à tous les membres de l’équipe Recherche & Développement « pratiques culturales et
aménagements hydro-agricoles » de l’Institut de Recherche et de Développement en
Agroenvironnement de Québec pour mon intégration des plus agréables au cours de mon stage en
2009 et lors du Congrès de l’International Water Association en 2010 : Isabelle, pour m’avoir fait bénéficier
de son retour d’expérience sur l’implémentation de Soil and Water Assessment Tool (SWAT) ; Thomas,
pour nos discussions animées sur l’architecture ; Gilles, Jacques et Ariane pour leur disponibilité ;
Marcel Giroux pour sa connaissance sans limites des processus de transferts de nutriments et nos
échanges des plus enrichissants ; Jack dit l’homme aux trois prénoms, pour nos allers-retours au
dépanneur, ses chemises assorties à mon accent de fife et pour nos sorties tardives agrémentées de
mémorables poutines ; Simon-Claude, pour nos virées festivalesques et montréalaises, et en souvenir
de cette préparation des plus mouvementées de l’audition parlementaire à l’Assemblée Nationale du
Québec ; Joëlle, Jeanne, Evelyne, Val, Flav, Mia, Balto et la famille Michaud dans son ensemble pour
leur chaleureux accueil à l’Auber(t)ge, à Montréal et pour toutes les découvertes paysagères et
gustatives à Frelighsburg ; et bien sûr Aubert, qui a permis que ces échanges puissent avoir lieu, pour
m’avoir fait canoter dans ses belles contrées et pour son sens inné de l’exploration et de la découverte
tout azimuts… je vous attends pour le canot-camping sur la Loire.

Je pense par ailleurs à toutes ces rencontres effectuées au cours des réunions professionnelles et
des colloques et qui auront été des plus enrichissantes tant au niveau scientifique, culturel que
personnel : Philippe Larroudé, Sekine Masahiko, Jeater Santos, Pierre Carrega, Jean-Paul Ducrotoy,
Vladimir Shulkin, Masashi Kodama, Hervé Davodeau, David Montembault, James G. Wiener, Diego
Moreno, Jean-Thomas Denault, Jean-Marcel Dorioz, Éric van Bochove, Yves Lamontagne ou encore
William A. Battaglin.

4



5

Je voudrais également remercier vivement toutes ces attaches amicales qui m’auront permis de
m’évader pour mieux me reconcentrer ensuite : Olivier, Régis, Marine, Loïc, Anne-So, Juliette, Aurore
et Nico ; les champions du blobby au grenier : Riri, Tocho, Jules et Papa Meignan ; le team Tribord
d’Atlan100 et ses extensions : Émilie et Yo, Fred, Thom, Lolo, Candice ; Steph et Dave pour les
sorties plongée ; « les vieux de la vielle » de la Ganerie et associés : Homère et André, Marie et Jacky,
Jean-Paul, Marita ; tous ces cousins Nord-américains et Mascarins : Simon-Claude, Jean-Daniel, Val,
Anita, Evelyne ; Marie-Lorette et Laurent pour leur écoute, leurs conseils avisés et nos échanges
musicaux ; le Ghibli’s team pour tous les entrainements acharnés, les Tour de Belle-Ile, Route du Sel
et Crédit Agricole Tour où on les aura tous couchés. Et bien sûr Claire, pour sa dextérité de mise en
page ; Julien, pour son art de la formule ; et Ionny, en mémoire de notre projet de bureau 234 et
surtout des « Ben & Nuts » et autres « Tic & Tac » qui nous aurons accompagnés pendant une
décennie à l’Institut comme à l’extérieur, merci sincèrement à vous trois pour votre présence et votre
appui précieux sur tous les plans.

Je tiens enfin à remercier tout particulièrement l’ensemble des êtres qui me sont chers et qui ont
dû me supporter ces dernières années. Elise pour son soutien, son écoute et sa compréhension à
toute épreuve. L’ensemble de ma famille de cœur et de sang pour sa présence et sa patience : Jean-
Rodolph et Florence, Jean, Cécile et Jean-Luc, Virginie et Alex, Emma et Christophe, Valentin, Manu
et Maëlle, Jean et Claudette, Claude et Pierrick, Yann-Vaï, Les Lorber et Le Guyader, Milou et René,
Jean-Claude et Fanfan, Joël et Catherine, Johanne, Dédé, et surtout Étienne pour m’avoir initié à la
géographie, pour son regard attentif  et pour ses conseils et encouragements. Je remercie
profondément ma mère et mon père pour leur indéfectible appui au cours des périodes les plus
éprouvantes ; et bien sûr mon grand-père, Jean Hubin, dont la méfiance provocatrice aura toujours
été un moteur d’explications et de remise en cause. Je dédis ce manuscrit à sa mémoire…





Sommaire

Introduction...........................................................................................................................................9

Partie 1 - État de l’art...........................................................................................................................21
Chapitre 1 : Notions et processus hydrologiques..................................................................................................23
Chapitre 2 : La pollution de l’eau et des milieux aquatiques........................................................................45
Chapitre 3 : Les approches de suivi et de gestion de la qualité des masses d’eau.......................................79

Partie 2 - Hydrosystème alréen & modèle SWAT.........................................................................111
Chapitre 4 : Présentation du bassin versant de la rivière d’Auray ..................................................................113
Chapitre 5 : Le modèle de bassin versant Soil and Water Assessment Tool........................................................175

Partie 3 - Implémentation, résultats & perspectives..............................................................195
Chapitre 6 : Implémentation du modèle SWAT sur l’hydrosystème alréen............................................197
Chapitre 7 : Résultats des simulations du bassin versant de le rivière d’Auray.......................................231
Chapitre 8 : Applications potentielles et perspectives en termes de recherche et de gestion..............255

Conclusion..............................................................................................................................271

7





INTRODUCTION

9





INTRODUCTION

Lieu de contact entre la terre et la mer, les zones côtières sont disputées par des intérêts divers
sur l’ensemble des façades maritimes de la planète. A terre comme en mer, elles sont le lieu de ren-
contres et de conflits entre activités traditionnelles et activités nouvelles liées à des besoins écono-
miques et sociétaux nouveaux. Ces pressions croissantes menacent les équilibres écologiques,
économiques et sociaux. La situation est encore compliquée par l’interdépendance de tous ces fac-
teurs, la multiplication des impacts croisés, mais aussi par la multiplication continue des acteurs. Les
Nations Unies prévoient ainsi qu’en 2020, 80 % de la population mondiale se concentrera sur une
bande côtière de 100 km de large (Anziani, 2010). 

Pour prendre en compte un nombre croissant de contraintes et des attentes toujours plus grandes
(environnementales, économiques, sociales), la gestion des zones côtières suppose la mise en œuvre
simultanée de nombreuses politiques, relevant de tous les niveaux de gouvernance (État, collectivités,
acteurs économiques, citoyens). Cette évolution vers la gestion intégrée multisectorielle, à travers
l’interface terre-mer, suppose au préalable de définir des objectifs communs à tous les acteurs et
d’identifier de manière fine les contraintes et impacts associés à chaque activité littorale, terrestre
ou marine. Une telle complexité ne peut se gérer qu’à travers des outils adaptés, capables de prendre
en compte l’espace, dimension essentielle de la gestion d’un territoire, mais aussi le temps (Gour-
melon et Robin, 2005).

Le cas des pollutions terrigènes, parfois qualifiées de telluriques, en est un exemple tout à fait
symbolique. L’intensification des modes de production, inhérente à la densification démographique,
qui s’est opérée au cours de la deuxième moitié du XXème siècle, notamment dans les pays indus-
trialisés, a conduit à de nouveaux forçages. En effet, la concentration urbaine, la croissance indus-
trielle, l’intensification agricole (utilisation massive d’intrants, adaptation paysagère à la
mécanisation…) ainsi que l’aménagement et la fragmentation des hydrosystèmes continentaux ont
profondément modifié en volume et altéré en nature les apports terrigènes, aboutissant à introduire
dans l’océan un « quatrième état de la matière » (Vanney, 2002). En 2007, le Programme des Nations
Unies pour l’Environnement (PNUE) estimait ainsi que 80 % de la pollution marine était d’origine
continentale (PNUE, 2007). Les perturbations biogéochimiques induites par ces apports terrigènes
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et leurs conséquences sont perceptibles, à différentes échelles, depuis les années 1960 (PNUE, 2004).
Ainsi, dans le cas français, le programme Mortalité Estivale des huîtres (MOREST) mené par l’Ins-
titut Français de Recherche pour l’Exploitation de la Mer (IFREMER) a établi qu’il y avait une re-
lation significative entre les apports des bassins versants côtiers et les mortalités estivales de l’huître
creuse (Samain et McCombie, 2007).

La conséquence la plus marquante de ces charges terrigènes est très certainement le phénomène
d’eutrophisation des eaux côtières, résultant de l’apport excessif  de nutriments, et accentuant les
efflorescences algales. Ces dernières se sont considérablement amplifiées au cours de la fin du XXème

siècle (Richardson, 1997). Les « marées vertes » bretonnes en sont la traduction. Ces proliférations,
lorsqu’elles sont longues ou intenses peuvent conduire à la formation de zones hypoxiques du fait
d’une consommation d’oxygène dissous au-delà de ce que le milieu peut fournir (croissance, dé-
composition…) (Diaz et Rosenberg, 1995). Le nombre de ces secteurs, communément évoqués
sous l’appellation de « zones marines mortes », a triplé sur les trois dernières décennies du XXème

siècle (Malakoff, 1998). En 2008, on estimait que ce phénomène touchait plus de 400 secteurs re-
présentant environ 245 000 km² (Diaz et Rosenberg, 2008). Outre les déséquilibres causés au sein
des écosystèmes, l’eutrophisation des eaux côtières et ses répercussions peuvent avoir d’importants
effets néfastes sur l’économie littorale (aquaculture, tourisme…) (Brown et al., 1999).

Les perturbations induites par les pollutions terrigènes ont conduit à leur intégration dans de
nombreux accords internationaux menés à différentes échelles. Le « protocole tellurique », associé
à la convention de Barcelone pour la protection de la mer Méditerranée contre la pollution (Plan
d’Action pour la Méditerranée), a par exemple été signé dès 1980 (Magrone, 1999). D’autres initia-
tives régionales similaires ont également été menées depuis. Ces dernières ne sont pas toutes spéci-
fiques aux apports terrigènes mais les intègrent très fortement dans les actions entreprises.
Concernant l’Atlantique du Nord-Est, on peut évoquer la Convention OSPAR datant de 1992
(OSPAR Commission, 2003). Celle-ci découle de l’unification et de l’extension de la Conventions
d’Oslo de 1972, portant sur les immersions, et de la Convention de Paris de 1974 portant spécifi-
quement sur les pollutions liées aux apports terrigènes et à l’industrie pétrolière. La mer Baltique,
comptant parmi les écosystèmes marins les plus touchés par l’eutrophisation, s’est également dotée
d’un organe de protection à travers la Commission HELCOM apparue suite à la Convention d’Hel-
sinki, entrée en vigueur sous sa forme actuelle en 2000 (HELCOM, 2006). Parallèlement à ces dé-
marches régionales, approuvées par différentes décisions du Conseil de l’Union Européenne,
plusieurs accords internationaux à vocation globale ont vu le jour. Ainsi, suite à la Déclaration de
Washington de 1995, le Global Programme of  Action for the Protection of  the Marine Environment from Land-
based Activities (GPA-Marine) a été adopté par 108 pays sous l’égide du PNUE (PNUE, 1995 ; PNUE,
2006). Dans le sillage du GPA-Marine, le Global Partnership on Nutrient Management (GPNM) a égale-
ment été constitué en 2009. La vocation de ce partenariat est de développer une approche écosys-
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INTRODUCTION

témique des bassins versants jusqu’aux eaux côtières afin de résorber l’eutrophisation littorale. Enfin,
on peut également citer l’exemple d’actions entreprises à plus grande échelle comme en Bretagne
ou dans la Baie de Chesapeake. Les autorités de cette dernière, qui a été le premier site de la planète
à avoir été déclaré « zone marine morte », se sont engagées dans un programme collectif  de restau-
ration de cette baie depuis la création d’une commission spécifique et la signature du premier Che-
sapeake Bay Agreement en 1983. En Bretagne, le programme Prolittoral mené de 2002 à 2008 visait à
mener une action concertée entre la Région, les quatre départements et l’Agence de l’eau Loire-
Bretagne (AELB) afin de lutter contre les « marées vertes » (CEVA, 2007). Il a depuis été suivi par
le « Plan Algues Vertes » mis en place en 2010 (République française, 2010a). Les effets des pollutions
terrigènes ont également été pris en compte dans divers textes réglementaires. Ainsi, au niveau eu-
ropéen cette problématique fait partie intégrante de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE). Plus ré-
cemment, pour le cas français, les lois issues du Grenelle Environnement, complétées par les
engagements du Grenelle de la mer, comprennent également des préconisations relatives à cet aspect
(République française, 2009a).

Par ailleurs, ces préoccupations ont été intégrées à de nombreuses démarches de recherche. Sans
pour autant dresser un inventaire exhaustif  des travaux qui abordent cette problématique, on peut,
par exemple, citer le projet « Development of  an Information Technology Tool for the Management of  Southern
European Lagoons under the Influence of  River-basin Runoff » (DITTY1 ), l’ANR « Accompagner l’évolution
Agro-écologique des Systèmes d’Elevage dans les Bassins Versants Côtiers » (ACASSYA2 ), le pro-
gramme « Gestion Globale des Ressources Marines et des Risques dans les Esapces Côtiers » (GER-
RICO3 ) (Rollo et al., 2008a) ou le groupe de travail « Global Nutrient Export from Watersheds » (Global
NEWS) de la Commission Océanographique Intergouvernementale de l’Organisation des Nations
Unies pour l’Education, la Science et la Culture (UNESCO).

Au niveau méthodologique, un panel très varié de méthodes a été implémenté afin d’étudier ce
phénomène. De manière traditionnelle, la plupart des approches sont basées sur un suivi de la qualité
de l’eau via un réseau de points de mesure. Néanmoins, compte tenu de la configuration des hydro-
systèmes côtiers subdivisés en de nombreux tributaires, la métrologie induit un coût financier non
négligeable. Par conséquent, ce type de suivi est généralement circonscris aux principaux exutoires.
Cette indigence induit d’importantes difficultés quant à l’estimation globale des apports terrigènes,
particulièrement pour en identifier les origines dans le cas de pollutions diffuses. De même, les
échantillonnages sont souvent trop espacés dans le temps pour estimer les flux de manière satisfai-
sante (notamment pour les paramètres les plus mobiles). Afin de compléter les suivis, avec le déve-
loppement des Systèmes d’Information Géographies (SIG), de nombreuses méthodes
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« géomatiques » ont été développées ces deux dernières décennies. La plupart de ces approches
d’analyse spatiale n’ont pas été spécifiquement crées pour un contexte littoral mais peuvent tout à
fait y être transposées. Leur intégration de la dimension spatiale les rend particulièrement propices
à l’étude et à la gestion des apports diffus, dont les origines sont souvent plus difficiles à identifier.
A ce titre, ils offrent la possibilité d’affiner les diagnostics élaborés à partir de la métrologie. Ces
méthodes se résument généralement à la constitution d’indicateurs, constitués par la pondération
de différents critères, représentant le risque potentiel de pollution. Bien que ces indicateurs permet-
tent de réaliser une discrétisation spatiale de l’aléa pollution, et donc de déterminer des secteurs po-
tentiellement plus contributifs, ceux-ci se cantonnent généralement à une caractérisation qualitative
et surtout statique des transferts de pollution. Cet inconvénient limite donc les études recherchant
à étudier l’impact d’aménagements ou de modifications de pratiques dans le temps et dans l’espace. 

Parallèlement à l’élaboration de ces méthodes dites « SIG », la communauté scientifique a déve-
loppé, testé et validé de nombreux modèles mathématiques applicables aux sciences de l’environ-
nement et plus particulièrement dans le domaine des sciences de l’eau. Ce large panel d’outils allant
du simple modèle de régression linéaire jusqu’au modèle intégré de bassin versant présente différents
avantages. Tout d’abord, ces outils permettent d’implémenter des approches descriptives analysant
réellement de manière quantitative et surtout dynamique les processus hydrologiques. Il est ainsi
possible de mieux comprendre le fonctionnement d’un bassin versant et d’appréhender les relations
entre forçages anthropiques, milieu et qualité de l’eau, en hiérarchisant quantitativement de rôle des
différents facteurs. De plus, ces approches de modélisation permettent d’estimer des flux de pollu-
tion en continu à l’exutoire des bassins versants côtiers, venant ainsi compléter les séries de mesures
intermittentes (Rollo et Robin, 2009 [Annexe 1]). Enfin, parallèlement à leur implémentation dans
le cadre de démarches descriptives, les modèles peuvent constituer un réel apport quant à la mise
en œuvre d’approches prospectives. Il devient ainsi possible d’estimer l’impact de scenarii de chan-
gement de pratiques ou d’anticiper les effets de nouveaux forçages. C’est principalement à ce niveau
de scénarisation que les modèles peuvent apporter une réelle plus-value constituant un outil d’aide
à la décision et un support à la gestion des pollutions terrigènes. 

Néanmoins, malgré sa relative ancienneté, la modélisation des hydrosystèmes est dans la majorité
des cas singulièrement restée cantonnée à des démarches de recherche. Cet aspect s’explique par
différents éléments impliquant principalement les difficultés liées à la mise en œuvre et la validation
de ce type d’outil. En effet, d’un côté, la communauté scientifique a pendant longtemps mis en
avant la complexité de ce type d’approche afin de justifier l’exclusivité de leur implémentation. D’un
autre côté, les gestionnaires, imprégnés par cette représentation, ont jusqu’il y a peu de temps consi-
déré les modèles mathématiques à vocation environnementales comme de vastes « usines à gaz ».
L’idée principalement invoquée était que ces outils paraissaient disproportionnés par rapport à leur
finalité et surtout incompréhensibles pour les non initiés. Les réticences et suspicions quant à leur
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utilisation et les doutes émis au niveau de leur opérationnalité étaient principalement nourris par
différents aspects liés notamment à leur coût d’acquisition, leur temps de mise en œuvre, la dispo-
nibilité des données en entrée et les compétences techniques nécessaires à leur implémentation. Ces
mêmes critiques avaient d’ailleurs déjà été évoquées, en leur temps, lors de l’appropriation des SIG
par les gestionnaires (Pornon, 1998). Pourtant, désormais personne ne se risquerait à contester ou
minimiser les bénéfices de l’utilisation de ces derniers par les autorités de gestion. Le terme même
de modélisation est d’ailleurs toujours, pour certains, évocateur de complexité voire même d’inopé-
rabilité. Néanmoins, ceux-là mêmes ne se doutent pas qu’ils utilisent des modèles tous les jours,
l’emploi des formules de débits ou la régionalisation des données hydrologiques étant déjà des
formes de modélisation (Cosandey et Robinson, 2000).

Toutefois, ce clivage, vraisemblablement alimenté d’un côté par un défaut de transparence et de
l’autre par une connaissance parcellaire du dessein de ces outils, semble avoir partiellement évolué
ces dernières années, sous l’influence de différents facteurs. D’une part, les résultats en demi-teinte
de certaines approches classiques ont poussé les gestionnaires à se tourner vers de nouveaux outils
afin d’en évaluer le potentiel dans le cadre de démarches de gestion. D’autre part, les critiques
émisses à l’encontre de ces outils se sont réduites suite à différentes évolutions. En effet, les modèles
mathématiques à vocation environnementale n’ont pas échappé au développement des logiciels
libres en cours depuis la fin des années 1990. Ainsi, de nombreux modèles libres ont été développés
au cours de la dernière décennie, permettant ainsi au plus grand nombre d’accéder à ces outils. De
même, sous l’impulsion de différentes évolutions réglementaires comme la Directive européenne
INSPIRE4 (Communauté européenne, 2007a), ou de la création de multiples portails d’accès envi-
ronnementaux, la diffusion et le partage des données géographiques ont été nettement facilités.

Bien que certaines réticences formulées, non sans fondement,  par les structures en charge de
la gestion de l’eau subsistent, la perception de ces outils a profondément évolué. Il n’est dorénavant
plus exclu d’évoquer l’utilisation de ces modèles par des gestionnaires, ou par leur sous-traitants
lors de l’externalisation de certaines études. Dans le cadre d’un programme de reconquête de la
qualité sanitaire des zones conchylicoles, l’Agence de l’eau Loire-Bretagne (AELB) a, par exemple,
récemment mandaté le bureau d’étude EGIS-Eau afin de mettre en place une grille méthodologique
basée sur la modélisation de bassin versant (EGIS-Eau, 2010). Pour autant, cet exemple reste, encore
actuellement, relativement singulier. En effet, la plupart des démarches de modélisation à vocation
opérationnelle se font sous forme de recherche contractuelle. Cette posture intermédiaire pose
néanmoins problème quant à l’appropriation réelle de ces outils par les premiers intéressés, les ges-
tionnaires, et surtout au niveau de la continuité des travaux, nécessitant une réactualisation régulière,
une fois les dits-contrats achevés.
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Au vu de l’ensemble des travaux menés depuis plusieurs décennies, l’utilité intrinsèque des ap-
proches de modélisation de bassin versant ne semble plus à démontrer du point de vue de la re-
cherche. Il convient néanmoins de s’interroger sur leurs apports dans une optique de gestion et,
éventuellement, de les rendre utilisable par les gestionnaires afin d’en assurer une utilisation effective
et surtout pérenne. Ainsi, la question centrale de ce travail réside dans l’évaluation de la pertinence
de ce type d’approche pour des gestionnaires en charge de la qualité des eaux. En effet, la modéli-
sation de bassin versant semble avoir atteint un stade de maturité permettant d’envisager leur trans-
mission aux acteurs opérationnels. De manière plus globale, se pose la question des interrelations
entre ces outils et les problématiques géographiques contemporaines, notamment au niveau de leur
intégration des processus spatiaux. En effet, les modèles mathématiques à vocation environnemen-
tale sont-ils des outils pertinents à l’usage des géographes, en particulier ceux en charge de la gestion
des hydrosystèmes ? Réciproquement, les savoirs et savoir-faire géographiques peuvent-ils repré-
senter un atout pour les démarches de modélisation environnementales ? De même, la modélisation
de bassin versant représente t-elle un atout pertinent, en termes de gestion, comparativement aux
approches de métrologie ou d’analyse spatiale usuellement mises en œuvre ? Enfin, ces outils, sous
leur forme actuelle, peuvent t-ils être réellement exploitables par des gestionnaires ?

Cette thèse s’inscrit donc dans un triple questionnement, mêlant un objet de recherche à un ob-
jectif  de gestion. En s’appuyant sur un site d’étude test localisé en Bretagne Sud, l’objectif  de ce
travail sera d’une part de mettre en œuvre une modélisation de bassin versant, portant sur la dyna-
mique des flux de nutriments et plus particulièrement ceux provenant d’origine diffuse, afin d’en
tester la pertinence et la complémentarité vis-à-vis des approches préexistantes. D’autre part, il
conviendra de confronter l’implémentation et les apports de ce type d’approche aux contraintes et
attentes des gestionnaires en charge de la qualité des eaux du secteur.

Pour ce faire, il a été nécessaire de sélectionner un modèle se rapprochant au plus près des
critères d’une utilisation opérationnelle, permettant à la fois de guider les décideurs dans leurs choix
mais admettant également une utilisation par les gestionnaires entourant les instances décisionnaires.
L’idée n’est évidemment pas de développer un outil opaque totalement automatisé dont l’utilisation
se cantonnerait à un « presse-bouton ». Il n’est pas non plus question d’impulser une rupture dans
ce domaine entre la recherche opérationnelle et les organismes gestionnaires. L’intention est plutôt
de permettre aux gestionnaires d’exploiter ce type d’outil de manière autonome, tout en maintenant
un suivi et un appui scientifique. Dans cet objectif, il n’a pas été jugé judicieux de développer un
nouvel outil ou de modifier la structure même d’un modèle existant. Au contraire, l’attention s’est
plus portée d’une part sur le traitement et l’intégration des données et d’autre part sur l’adaptation
de l’outil à une utilisation par des gestionnaires. Ainsi, afin de limiter la propagation des incertitudes
inhérente à l’utilisation de ce type d’outil, un soin particulier a été apporté à la définition de proto-
coles d’intégration des données spatiales.
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Le modèle de bassin versant Soil and Water Assessment Tool (SWAT), paraissant le mieux répondre
ces différents critères, a été retenu pour ce travail. SWAT est un modèle déterministe semi-distribué
qui a été développé par l’Agricultural Research Service (ARS) de l’United State Department of  Agriculture
(USDA) afin de simuler les impacts des usages et des aménagements sur les transferts d’eau, de sé-
diments, de nutriments, de pesticides et de bactéries. Ce modèle, fonctionnant à un pas de temps
journalier, est optimisé pour une utilisation au sein de bassins versants hétérogènes (pédologie, oc-
cupation du sol) non jaugés (Di Luzio et al., 2002). SWAT ayant été élaboré dans un contexte pédo-
climatique relativement différent, il a été nécessaire de l’adapter aux conditions environnementales
du Nord-Ouest de la France.

Afin d’évaluer la pertinence de ce type de modélisation spatiale et d’en adapter l’utilisation, le
modèle SWAT a été implémenté sur le bassin versant de la rivière d’Auray. Localisé en Bretagne
Sud, ce bassin de 380 km², est le principal hydrosystème à alimenter le Golfe du Morbihan (Figure 1).
Ce bassin, à forte vocation agricole, est caractéristique du « modèle agricole breton ». Il est dominé
par une polyculture associée à des élevages laitiers auxquels s’ajoutent des élevages porcins et avicoles
hors-sol. Ce contexte agricole explique que trois des six cantons présents sur la zone d’étude soient
classés en Zone d’Excédent Structurel (ZES) au titre de la directive « nitrates » concernant l’azote
organique. Ce secteur présente par ailleurs de forts enjeux au regard de la qualité de ses eaux et de
ses milieux aquatiques que l’on peut décliner autour de trois usages principaux. Le premier concerne
l’Alimentation en Eau Potable. En effet, les retenues de Tréauray et de Pont-Sal, situées respective-
ment sur le Loc’h et le Sal, les deux principaux cours d’eau du bassin, représentent 16 % de la pro-
duction d’eau potable du département du Morbihan. De plus, ces retenues alimentent un secteur à
forte vocation touristique impliquant une pression majeure sur la ressource aquatique en période
estivale. A ce premier aspect s’ajoute la fonction récréative de différents plans d’eau intérieurs (étang
de la forêt) ou côtiers (Golfe du Morbihan). Enfin, la conchyliculture, très présente en rivière d’Auray,
représente un enjeu fort du secteur.

Cependant, depuis plusieurs années, les gestionnaires et acteurs du bassin sont confrontés à dif-
férents dysfonctionnements. En effet, les trois principaux plans d’eau situés sur les cours principaux
du Loc’h et du Sal (étang de la forêt, retenues de Tréauray et de Pont-Sal) se distinguent par le ca-
ractère eutrophe de leur masse d’eau. Ainsi, d’importantes efflorescences de cyanobactéries y sont
observées depuis plusieurs années. Ce contexte eutrophe se répercute également sur la frange litto-
rale du secteur. En effet, la rivière d’Auray est chaque année affectée, avec plus ou moins d’intensité,
par la prolifération de macroalgues vertes du genre Ulva conduisant localement à des échouages im-
portants. Ces accumulations estivales de biomasse algale, révélatrices d’apports excessifs en sels nu-
tritifs, pourraient aboutir à des déséquilibres environnementaux et socio-économiques majeurs si
elles venaient à s’amplifier dans les années à venir. Concernant la conchyliculture, les deux zones de
production du secteur sont sujettes à d’importants pics de mortalité. L’analyse des pics de mortalité
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estivaux, menée au début des années 2000, a montré une corrélation significative avec les apports
des bassins versants sans pour autant les relier avec un paramètre en particulier (Samain et McCom-
bie, 2007). Les récentes vagues de mortalité paraissent nettement plus complexes à appréhender du
fait de la multiplicité des facteurs explicatifs. Pour autant, il parait important d’estimer de manière
fine les apports des bassins se déversant dans la rivière d’Auray afin d’approfondir notre connais-
sance des conditions environnementales du secteur et d’aborder ce phénomène de manière globale.
Enfin la rivière d’Auray est affectée par des contaminations bactériennes récurrentes qui ont abouti
au récent déclassement saisonnier de la zone de production aval de A en B pour la production d’huî-
tres.

Dans ce contexte, il parait essentiel de pouvoir estimer de manière continue les apports terrigènes
se déversant en rivière d’Auray, et plus particulièrement ceux provenant d’origine diffuse, afin d’iden-
tifier les bassins versants les plus contributeurs et de proposer des secteurs d’intervention prioritaires.
Afin d’intégrer au mieux les considérations du gestionnaire et d’assurer une continuité à la démarche,
ce travail a été mené en partenariat avec le Syndicat Mixte du Loc’h et du Sal (SMLS). Ce syndicat
de rivière est en charge du contrat de bassin versant de la ria d’Auray. L’action de cet établissement
public est structurée autour de quatre compétences : la gestion et l’amélioration de la qualité de
l’eau, l’entretien et la protection des milieux aquatiques, l’urbanisme ainsi que la gestion du littoral
et des milieux estuariens.

Ce manuscrit suivra une organisation en trois points. Le premier établit un état contextuel des
différents éléments de connaissance nécessaires à l’implémentation de ce type de démarche. Les
différents processus hydrologiques sont tout d’abord abordés à travers le concept de bassin versant,
la présentation des milieux estuariens ainsi que les formes et les modes de transfert des éléments
entrants dans la caractérisation de la qualité de l’eau. La pollution de l’eau est ensuite présentée à
partir des notions de qualité et de normes, des origines de la pollution et des perturbations qu’elles
peuvent induire en zone littorale. Enfin, une typologie synthétique des différentes approches d’éva-
luation et de gestion de la qualité des eaux est réalisée.

La deuxième partie de cette thèse permet de caractériser la méthode mise en œuvre. Le bassin
versant étudié y est tout d’abord présenté à partir de ses caractéristiques physiques, de l’anthropisa-
tion de l’espace et des enjeux liés à la qualité des eaux du secteur. Dans un second temps, la notion
de modèle est abordée au travers de différents éléments de définition, d’une typologie des modèles
hydrologiques existants et de leur couplage avec des plateformes SIG. Les critères de choix du mo-
dèle Soil and Water Assessment Tool sont également évoqués, ainsi que le fonctionnement général de
cet outil.

Enfin, la troisième et dernière partie de ce travail se rapporte à la mise en œuvre du modèle sur
le bassin versant de la ria d’Auray, aux résultats des simulations et aux perspectives associées à cette
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implémentation. Les différentes phases d’implémentation du modèle sont tout d’abord décrites au
travers de la définition de protocoles de prétraitement des données, du paramétrage du modèle et
des phases de calibration et de validation des simulations. Les apports des simulations sont ensuite
présentés au travers de trois aspects : l’approfondissement de la connaissance du fonctionnement du
bassin, l’estimation des flux en continu et la désignation des secteurs les plus contributeurs. Parallè-
lement, les intérêts et les limites de la démarche liés aux données intégrées, aux simulations mises en
œuvre ainsi qu’au modèle en lui-même sont évoqués. Dans un troisième temps, les applications po-
tentielles connexes à l’implémentation du modèle sur le secteur sont abordées à travers plusieurs
exemples portant sur le chainage avec un modèle hydrodynamique marin, l’évaluation de l’incidence
de Pratiques de Gestion Bénéfiques (PGB), et l’implémentation de scénarisations prospectives. Enfin,
différentes perspectives de recherche et d’appropriation des outils développés par les gestionnaires
sont évoquées afin d’affiner, de perfectionner et d’assurer une continuité à la démarche mise en œuvre. 
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Figure 1. Localisation et configuration générale du bassin versant de la rivière d’Auray
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Chapitre 1 : NOTIONS ET PROCESSUS HYDROLOGIQUES

1. Le cycle de l’eau et le concept intégrateur de bassin versant

1.1. Le cycle de l’eau et la notion de bilans

1.1.1. Cycle de l’eau

Le volume d’eau
présent à la surface du
globe sous ses trois
états (liquide, solide et
gazeux) est considéré
comme fini. La majeure
partie se trouve dans les
océans (97,4 %), le reste
est présent sur les
continents sous forme
liquide (souterraine ou
en surface), de neige ou
de glace (De Marsily,
2006). Une quantité
marginale de cette eau
participe au cycle de l’eau. Ce dernier, qui correspond aux échanges entre l’atmosphère, le sol, le
sous-sol et les océans, constitue le cadre général d’étude des sciences de l’eau. Le cycle de l’eau peut
être appréhendé à différentes échelles. Néanmoins, pour cette présentation, nous retiendrons l’échelle
régionale plus pertinente compte tenu de l’extension spatiale de l’étude présentée (Figure 2).

En prenant comme point de départ les précipitations, ces dernières vont en partie s’évaporer
ou être interceptées par la végétation. La partie parvenant à la surface du sol va s’évaporer, s’infiltrer
ou ruisseler, contribuant ainsi aux écoulements de surface. L’eau qui s’est infiltrée sera retenue dans
les horizons superficiels, venant de cette façon reconstituer la réserve utile, ou parviendra à atteindre
la nappe souterraine par percolation. La réserve utile pourra être ultérieurement prélevée par la
végétation et transpirée. L’eau ayant atteint la nappe souterraine (réserve hydrologique) participera
aux écoulements souterrains et à l’alimentation des écoulements de surface. Les écoulements seront
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Figure 2. Représentation schématique du cycle de l’eau
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eux-mêmes affectés par des phénomènes d’évaporation et d’infiltration. La fraction restante
cheminera jusqu’aux eaux marines. Parallèlement à ce cycle « naturel », viennent se surimposer des
utilisations anthropiques qui ponctionnent une partie de l’eau superficielle ou souterraine qui sera
ensuite pour partie réinjectée dans les écoulements de surface après usage. Cette présentation
qualitative des différentes étapes du cycle de l’eau ne peut être dissociée de son pendant quantitatif
élaboré à travers le calcul des bilans.

1.1.2. Notion de bilans

La notion de bilans constitue une base essentielle des approches quantitatives en hydrologie. En
effet, la partition et la quantification des volumes d’eau présents dans les différents compartiments
du cycle hydrologique, à un temps et une échelle donnée, permet d’appréhender le fonctionnement
du système dans sa globalité. Ce suivi des processus hydrologiques peut être envisagé à deux échelles
principales. Le bilan hydrique se positionne à l’échelle du système sol-plante ou de la parcelle alors
que le bilan hydrologique sera quant à lui établi à l’échelle d’un bassin versant. Bien que la
terminologie ainsi que leur vocation première puisse différer de l’un à l’autre, le premier revêtant
un caractère plutôt agronomique et le second s’intégrant plus spécifiquement dans une démarche
hydrologique, ces deux opérations comptables arborent le même objectif. En effet, elles visent toutes
les deux à établir un budget entre les entrées et les sorties d’eau pendant une période temporelle
donnée, seule l’échelle d’analyse varie.

La formulation générale du bilan hydrologique, qui prévaut pour ce travail compte tenu de son
échelle d’implémentation,  peut se faire sous la forme de l’équation suivante :

Le calcul du bilan hydrologique d’un bassin versant représente différents intérêts, tant pour des
démarches de recherche qu’en termes de gestion. En effet, l’appréhension globale des volumes
d’écoulement ou d’évaporation, la partition du volume d’eau au sein des différents compartiments
hydrologiques permet par exemple d’estimer de manière relativement fine l’état des réserves à un
moment donnée. Toutefois, simple dans son principe, le bilan hydrologique reste relativement
complexe à établir (Cosandey et al., 2003). Cette difficulté se vérifie d’autant plus pour des estimations
à des échelles temporelles fine de l’ordre du pas de temps journalier. Or, c’est à ces pas de temps
que ces calculs peuvent être le plus opérationnel, notamment pour établir des relations pluie-débit.
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Q = P – ET + ΔR
Avec : 

Q : Ecoulement
P : Précipitations
ET : Évapotranspiration
ΔR : Variation des réserves



Dans ce cadre, les outils de modélisation informatique actuels peuvent représenter une aide non
négligeable. Outre l’échelle temporelle, la notion de bilan nécessite de préciser la délimitation spatiale
du calcul, ce qui renvoie à la notion de bassin versant.

1.2. La notion de bassin versant

1.2.1. Définition

Un bassin versant peut être défini comme une portion d’espace drainée à partir du même
exutoire. Cette unité fluviale, qui représente le cadre spatial des calculs de bilan, correspond à l’aire
de convergence d’un réseau hydrographique. C’est, par ailleurs, l’unité fonctionnelle d’étude des
transferts de l’eau et des flux associés dont l’analyse permet d’établir des relations entre les entrées
et les sorties du système (principe de conservation de la matière, relation pluie-débit…). En règle
générale, la délimitation de cette aire d’alimentation est établie à partir de critères topographiques.
Les limites du bassin versant topographique sont définies par les lignes de crêtes qui déterminent
le partage des eaux. Néanmoins, l’adéquation entre le bassin versant topographique et le bassin
versant fonctionnel n’est patente que dans un contexte imperméable. A l’inverse, dans le cas d’un
substrat perméable, il est parfois nécessaire de délimiter le bassin hydrogéologique en intégrant les
écoulements souterrains, ces derniers pouvant naître à l’extérieur des limites du bassin
topographique. Toutefois, la différence entre bassin versant hydrogéologique et topographique étant,
dans la majorité des cas, réellement sensible que pour de petits bassins, il est communément admis
de considérer les limites du bassin versant topographique comme l’extension fonctionnelle de l’aire
d’alimentation.

Le terme de bassin versant regroupe des objets spatiaux de tailles très diverses. La dimension
de l’aire d’alimentation d’un cours d’eau peut ainsi varier de quelques hectares à plusieurs millions
de km² comme pour l’Amazone dont le bassin hydrographique s’étend sur environ 6,95 millions de
km² (Bethemont, 2000). Le critère topographique représentant le principal élément de délimitation,
cette diversité peut en partie s’expliquer par des morcellements morphologiques régionaux variés.
Toutefois, cet élément tient également à la définition même d’un bassin fluvial. En effet, ce dernier
correspondant à l’aire d’alimentation d’un point donné, la surface drainée en amont sera fortement
dépendante du point envisagé. De cette manière, un bassin versant sera lui-même composé d’entités
plus restreintes appelées sous bassins versants. L’unité la plus simple de cet emboitement
correspondant à l’appellation de bassin versant élémentaire (Figure 3).

1.2.2. Caractérisation

Les bassins hydrographiques sont caractérisés par une hétérogénéité spatiale plus ou moins
marquée. Cette dernière peut être relative à différentes composantes comprenant les caractéristiques
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morphométriques (surface et forme du bassin, élévation, pente, orientation), la nature des sols
(géologie et pédologie), la météorologie, l’occupation et les usages des sols ou l’hydromorphométrie.
Cette diversité induit des processus d’écoulement de l’eau et des matières associées variés, favorisant
ou au contraire limitant les transferts. L’ensemble de ces facteurs aura donc une influence notable
sur la réponse hydrologique du bassin (Musy et Higy, 2004).

Outre le climat qui constitue le moteur du fonctionnement des bassins (base de l’alimentation,
saisonnalité…), la première caractéristique notable concerne la topographie du bassin versant. En
effet, indépendamment des aspects de délimitation, le relief  influence de nombreux paramètres
hydrométéorologiques tels que les températures, le volume et la nature des précipitations (Vigneau,
1996). De plus, les pentes influent fortement sur la vitesse d’écoulement et donc sur le temps de
concentration. Cet élément se retrouve particulièrement au niveau du ruissellement et de sa capacité
d’érosion (relative à la couverture des sols). Ainsi, plus l’indice de pente du bassin est élevé, plus la
réponse hydrologique du bassin aux impulsions météorologiques sera rapide. 
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Parallèlement à ces aspects physiques, d’autres caractéristiques physiographiques peuvent
impacter le comportement d’un bassin versant. Parmi ces caractéristiques, on peut notamment
évoquer la surface du bassin. En effet, plus un bassin versant, qui représente l’aire de réception des
précipitations et donc l’aire d’alimentation de son cours d’eau, est étendu, plus les débits à son
exutoire sont susceptibles d’être importants. De même, la forme géométrique du bassin conditionne
fortement sa réponse hydrologique et l’allure de l’hydrogramme à son exutoire. Cette influence est
schématisée sur la Figure 4. Ainsi, pour un épisode pluvieux similaire et à surface identique, un
bassin en forme d’éventail, présentant un temps de concentration plus court, présentera un débit
de pointe plus important qu’un bassin de forme allongée dont le temps d’acheminement de l’eau
jusqu’à l’exutoire est plus long. L’étude de ce paramètre a donné lieu à la création de multiples indices
tels que l’élancement de Schumm (1956) ou l’indice de compacité de Horton (1932). 

Par ailleurs, le degré de développement du réseau hydrographique, mesuré par la densité de
drainage (Horton, 1932), représente un facteur important. Ce paramètre, qui s’amplifie avec
l’abondance des précipitations, l’imperméabilité des roches et des formations superficielles et la
valeur de la pente (Coque, 1998), correspond au rapport entre la longueur totale des cours d’eau et
la surface du bassin versant. Reflétant grossièrement un schéma zonal, la densité de drainage peut
également être influencée, à plus grande échelle, par l’utilisation anthropique des terres qui
conditionne le ruissellement et la cohésion des sols (Bravard et Petit, 2002). Enfin,  l’étude de
l’hydromorphométrie a donné lieu à la création d’autres indicateurs numériques, particulièrement à
travers les méthodes d’ordination. Ces classifications topologiques des cours d’eau, initiées par
Horton (1945), ont par la suite été modifiées par différents auteurs (Strahler, 1957 ; Shreve, 1966).
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Figure 4. Influence de la forme du bassin versant sur
l’hydrogramme de crue (d’après Musy et Higy, 2004)

Figure 5. Ordination du réseau hydrographique selon la
méthode de Strahler
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Les principes de classification de l’ordination de Strahler, qui est la méthode la plus utilisée
aujourd’hui sont les suivants (Figure 5) :

- un cours d’eau dépourvu de tributaire est considéré d’ordre 1
- un tronçon issu de la confluence de deux tributaires du même ordre est augmenté de un
- un cours d’eau formé par la confluence de deux tributaires admettant des rangs différents,

prend l’ordre le plus élevé des deux

Cette méthode d’ordination, fortement dépendante de la précision du référentiel utilisé pour la
mettre en œuvre, permet d’attribuer à un bassin versant l’ordre de son cours d’eau principal à
l’exutoire. Du fait de leur conformité à la réalité géomorphologique, différents lois ont été proposées
sur la base de ces ordonnancements. Ces lois de composition des réseaux hydrographiques portent
notamment sur les relations entre l’ordre des cours d’eau, d’une part, les surfaces drainées, le nombre
et la longueur moyenne des cours d’eau d’autre part (Bravard et Petit, 2002). Ainsi, une importante
corrélation peut être établie entre l’ordre des tronçons d’un cours d’eau et leur nombre ou entre le
rang des segments de cours d’eau et leur longueur moyenne (Horton, 1945). De même, ces règles
se vérifient également au niveau du gabarit des tronçons hydrographiques, des surfaces drainées
(Schumm, 1956), ou de la relation entre l’ordre et le débit (Hirsch, 1962). Ces relations font
clairement apparaitre une loi d’échelle (Hack, 1957) qui renvoie à la dimension fractale du réseau
hydrographique (Mandelbrot, 1995).

Les types de sols et de sous-sols représentent également un facteur sensible. L’imperméabilité
des roches et des formations superficielles conditionne très fortement le cheminement de l’eau au
sein des bassins versants (ruissellement de surface, écoulement de subsurface ou souterrain). La
nature du substrat et des sols qui en découlent influe également sur leur capacité de stockage qui
impacte fortement l’importance relative de l’écoulement de base des cours d’eau par rapport à
l’écoulement total (Bravard et Petit, 2002).  Ainsi, soumis à un épisode pluvieux identique, un bassin
présentant un substratum imperméable réagit de manière plus rapide et plus violente qu’un bassin
perméable, dont la capacité de rétention assure un débit de base plus régulier et plus long en période
de sécheresse. De même, la nature du sol (type et épaisseur) intervient sur la rapidité de montée des
crues et sur leur volume à travers ses taux d’infiltration et d’humidité, sa capacité de rétention et le
coefficient de ruissellement (Musy et Higy, 2004).

La nature de la couverture des sols peut également influer de manière importante sur la réponse
hydrologique du bassin. L’interception d’une partie de l’eau atmosphérique et les prélèvements d’une
couverture végétale soustraient une partie de l’eau à l’écoulement. Par ailleurs, cette couverture
conduit à une limitation du ruissellement. A l’inverse, les surfaces imperméabilisées, qui limitent
l’infiltration et donc la recharge des nappes, provoquent une augmentation du volume d’écoulement
et surtout une réduction du temps de concentration. Les nappes étant peu alimentées, elles ne
peuvent assurer un débit de base conséquent en période sèche. Cet élément conduit à des
écoulements peu pondérés au cours de l’année.
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1.2.3. Approche systémique du bassin versant

Outre la polysémie associée au terme de système, cette notion admet différentes variantes selon
les auteurs et les domaines de son application. Toutefois, dans le cadre d’une approche géographique,
on peut retenir la définition proposée par Pierre George et Fernand Verger (2006) : « Un système
est un ensemble d’objets, d’attributs de ces objets, d’interactions entre ces objets et parmi leurs
attributs, enfin d’interdépendance entre les objets et les attributs ».

Un système peut donc être considéré comme une structure cohérente organisée en plusieurs
entités distinctes en interaction. A ce titre, un bassin versant peut être assimilé à un système complexe
ouvert (Delahaye, 2005). En effet, il est constitué de nombreux composants soumis à des interactions
réflexives (boucles de rétroactions) et, comme tous les systèmes géographiques, il admet des
frontières perméables, avec l’atmosphère et à son exutoire, lui permettant d’interagir avec son
environnement (transferts, échanges d’énergie et de matière). L’approche systémique dans le
domaine des sciences de l’eau est d’ailleurs apparue dès les années 1960 chez les géomorphologues
anglo-saxons avec la définition du « système fluvial » (Chorley, 1962) qui a ensuite peu à peu évolué
vers le concept d’hydrosystème. Ce dernier considère les bassins versants comme des systèmes
complexes à quatre dimensions constitués d’écosystèmes interactifs (Ward, 1989 ; Amoros et Petts,
1993). Outre la dimension longitudinale, reprenant les approches classiques basées sur
l’unidirectionnalité des flux via un gradient amont-aval (Schumm, 1977), les dimensions retenues
correspondent aux relations latérales (échanges entre le cours d’eau et sa plaine alluviale), verticales
(liens entre les eaux de surface et souterraines) et aux aspects temporels (modifications dans le temps
d’origine naturelle ou anthropique).

La logique opératoire de ce système est constituée d’un ensemble de processus que l’on peut
synthétiser sous la forme de deux grands types : les processus de production (stockage/déstockage
et transformation) et les processus de transfert. L’étude de ces différents processus imbriqués
nécessite de s’appuyer sur un ensemble de variables. Ces grandeurs mesurables prenant des valeurs
quantitatives différentes dans le temps et l’espace (Brunet et al., 1993) peuvent être regroupées sous
plusieurs types. Ainsi, on distingue (i) les variables d’entrée ou de forçage, extérieures au système
(variables atmosphériques, apports de matière), (ii) les variables d’état, caractérisant l’état du système
en lui-même, (iii) et les variables de sortie (flux d’eau et de matière à l’exutoire du bassin versant).
Toutefois, afin d’intégrer l’ensemble des aspects contrôlant la variabilité spatio-temporelle des
processus, il convient d’associer à ces variables les caractéristiques physiques du bassin considéré
(pédologie, géologie, topographie, rugosité). Ces dernières se distinguent des variables d’état par le
fait qu’elles peuvent être considérées comme invariantes à l’échelle d’une ou plusieurs années
hydrologiques (Payraudeau, 2002).
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L’étude de la dynamique d’un bassin versant au travers d’une démarche systémique s’explique
par la complexité de son fonctionnement. De plus, cette construction intellectuelle représente un
préalable essentiel à toute modélisation. En effet, ce type d’approche, qui permet de considérer
pleinement les interactions et rétroactions, favorise l’élaboration d’une représentation schématique
exposant le fonctionnement des différents processus identifiés. 

2. Les processus hydrologiques au sein des bassins versants

2.1. Compartimentation des bassins versants

Afin d’appréhender les différents modes de transfert de l’eau et de transport de la matière
associée, il convient tout d’abord de distinguer les différentes unités fonctionnelles des
hydrosystèmes. La structure des bassins, fortement hétérogène, peut ainsi être subdivisée en
différentes entités, tant au niveau physique que topographique ou fonctionnel. La compréhension
du fonctionnement des réserves hydrique et hydrologique nécessite avant tout de différencier trois
entités physiques dont les propriétés contrastées conditionneront fortement la phase souterraine
du cycle de l’eau. Cette compartimentation verticale peut être établie depuis la surface vers la
profondeur en trois couches distinctes :

- le sol : formation naturelle à structure meuble et d’épaisseur variable, constituant une interface
entre la surface et le sous-sol et contenant la réserve hydrique alimentant la végétation en l’absence
de précipitations.

- la roche altérée : couche intermédiaire résultant des processus d’altération de la roche mère sous-
jacente. Les altérites constituent un aquifère dont la contenance est relativement importante mais
dont la transmissivité demeure réduite comparativement au substrat géologique sous jacent (Martin,
2003). 

- la roche mère : dans le cas de bassins versants sur socle ancien, comme dans le Nord-Ouest de
la France, ce substrat est constitué de terrains cristallins (granites, schistes, gneiss) peu perméables.
L’eau peut néanmoins circuler dans le socle par les fissures et fractures. Cet écoulement est fortement
dépendant de l’état du degré de fracturation et de leur connectivité.

D’un point de vue topographique, les bassins versants peuvent être subdivisés en deux entités
distinctes les interfluves et les talwegs, ces derniers accueillant les lits fluviaux (Derruau, 1996). Ces
deux compartiments peuvent schématiquement être mis en relation avec les processus de production
et de transfert précédemment décrits. Ainsi, les hauts de versant, surplombant les lits fluviaux, seront
le siège principal des processus de production. Dans la continuité, bien qu’ils participent également
aux processus de production, les lits fluviaux forment le cœur des transferts vers l’exutoire. Ces
deux entités topographiques se distinguent également du point de vue de leur drainage. En effet,
les hauts de versant correspondent à des sols bien drainés, dominés par une circulation verticale de
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l’eau. A l’inverse, les bas-fonds sont le plus souvent occupés par des zones humides. Ce caractère
hydromorphe s’explique par la remontée saisonnière de la nappe dans les horizons superficiels du
sol qui affleure une partie de l’année (Durand et al., 2000). Dans le cas breton, ces zones humides
de bas-fonds représentent en moyenne 15 à 20 % de la surface des bassins versants (Mérot et al.,
1999).

Au niveau fonctionnel, les versants peuvent également être subdivisés en différents
compartiments, au fonctionnement hydrologique comparable (vitesse et mode de transfert), suivant
la position de la nappe. Ces entités fonctionnelles sont toutefois à relativiser en fonction des
fluctuations saisonnières de cette dernière (Figure 6). On peut ainsi définir :

- un compartiment de surface non saturé ou « zone d’évaporation » (Lambert, 1996). L’humidité de ce
compartiment est étroitement liée aux conditions météorologiques (régime et rythme des
précipitations). La majeure partie de l’année, l’eau n’y est présente que dans une fraction de la
porosité du sol. Cette eau principalement, utilisée par les plantes pour leur transpiration, peut
également être reprise par évaporation directe.

- un compartiment intermédiaire ou « zone d’aération » très faiblement soumis à l’évaporation et aux
prélèvements racinaires. Cette zone, correspondant essentiellement au transit de l’eau vers les
couches plus profondes, est délimitée à sa base par la frange capillaire au sein de laquelle la teneur
en eau s’équilibre avec la zone saturée sous-jacente.

- un compartiment de profondeur ou « zone de saturation » occupé par la nappe sur l’ensemble de
l’année. L’extension verticale de ce compartiment est étroitement liée au battement de la nappe. Par
définition, la teneur en eau de cette zone reste constante au cours de l’année. Par conséquent, lorsque
la quantité d’eau vient à diminuer c’est le toit de la nappe qui se rabat. Cette zone est délimitée à sa
base par un niveau imperméable ou de faible perméabilité.
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Figure 6. Compartimentation fonctionnelle d’un versant (adaptée de Aurousseau et al., 2005)
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2.2. Transferts au sein des bassins versants

De manière générale, les modes de
transmission de l’eau depuis les versants
vers le réseau hydrographique peuvent être
schématisés sous deux cheminements
principaux : d’une part le ruissellement et
d’autre part les écoulements souterrains
alimentés par l’infiltration (percolation et
écoulement de nappe). Les différents
processus d’écoulement et de transferts au
sein des hydrosystèmes sont synthétisés
dans la Figure 7.

2.2.1. Les précipitations et l’évapotranspiration

Les précipitations, stade ultime de la phase aérienne du cycle de l’eau, constituent la base de
l’alimentation des écoulements. Sans pour autant détailler les mécanismes de genèse des
précipitations, il convient toutefois d’en distinguer différents types. La distinction principale
concerne leur forme. En effet, contrairement aux précipitations liquides qui participeront
directement au cycle de l’eau, les précipitations solides, principalement neigeuses, peuvent séjourner
un long moment à la surface des sols avant d’être remobilisées au moment de la fonte. Le temps de
latence entre la chute et la fonte, qui induit un stockage et surtout une accumulation de cette eau
sous forme solide, conditionne profondément le régime du cours d’eau (Pardé, 1933). Dans ces
conditions, il apparaît très important de connaître l’épaisseur du manteau neigeux, son équivalent
en eau, le moment où il va fondre et surtout la vitesse de cette fonte. Ce dernier facteur est
déterminant pour la gestion de l’hydrosystème notamment pour la prévision des débits et des crues.
Toutefois, dans les régions où la neige demeure un phénomène marginal et où la fonte intervient
rapidement après la chute (sans réelle accumulation), comme c’est le cas pour le bassin qui a été
étudié dans le cadre de cette démarche, les précipitations neigeuses sont appréhendées et mesurées
de la même manière que la pluie.

Une partie de l’eau précipitée sur un bassin versant n’atteindra jamais le sol et ne participera
donc pas à l’écoulement du fait de son évaporation durant la chute et de son interception par la
végétation, agissant comme un écran et favorisant son évaporation ; la fraction restante
correspondant à la pluie nette. L’interception de l’eau par la végétation, et l’évaporation qui en
découle, sont variables selon la morphologie des formations végétales et en fonction de différents
facteurs météorologiques. Concernant les espèces végétales, la capacité de la canopée à intercepter
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et conserver l’eau précipitée est étroitement liée aux caractéristiques de son feuillage (densité, forme,
taille, rugosité, caducité…). Au niveau météorologique, les paramètres d’intensité, de durée ainsi
que la forme (liquide/solide) des précipitations conditionnent très fortement l’intensité de
l’évaporation ainsi que la capacité d’interception. Ce phénomène peut concerner de 10 à 35 % des
précipitations incidentes ; les valeurs les plus importantes étant associées aux forêts de résineux,
notamment en Europe où les pluies océaniques, de faible intensité, favorisent le cumul de
l’évaporation (Bravard et Petit, 2002). Outre le processus d’évaporation de l’eau interceptée par la
végétation, le retour de l’eau dans l’atmosphère se produit à partir de multiples surfaces. En effet,
l’humidité atmosphérique provient principalement de l’évaporation à partir des surfaces d’eau libre,
notamment océaniques et des sols nus (zone d’évaporation).

Une partie de l’eau parvenant à pénétrer les horizons superficiels du sol ne sera pas non plus
disponible pour l’écoulement du fait de la ponction végétale dans la réserve hydrique. Cette
utilisation, immédiate ou progressive (lors d’absence de précipitations ou en complément de ces
dernières) participera aux mécanismes de photosynthèse avant d’être transpirée. Seuls 5 % de cette
eau sont réellement utilisés et consommés par les végétaux pour leur métabolisme. En effet, 95 %
de l’eau transitant par les plantes sont restitués à l’atmosphère par transpiration (Cosandey et al.,
2003).

L’association des deux mécanismes précités forme l’évapotranspiration. Ce processus, qui
regroupe à la fois les flux d’évaporation physique et de transpiration biologique, est déterminé par
deux facteurs : d’une part le pouvoir évaporant de l’air, dépendant de différents facteurs tels que la
radiation solaire, la température ou l’humidité, et d’autre part l’eau disponible. L’étude de ce
processus fait appel à deux notions : l’évapotranspiration potentielle et l’évapotranspiration réelle.
La première, dont le calcul peut être réalisé à partir de différentes formules (Thornthwaite, 1954 ;
Penman, 1956 ; Monteith, 1965 ; Priestley et Taylor, 1972 ; Hargreaves et Samani, 1985), correspond
à la quantité maximale d’eau susceptible d’être évapotranspirée par une formation végétale en
fonction de conditions climatiques données. Cette valeur théorique s’appuie donc principalement
sur le pouvoir évaporant de l’atmosphère partant de l’hypothèse que le couvert végétal est bien
alimenté en eau. L’évapotranspiration réelle se réfère, quant à elle, à la quantité d’eau effectivement
restituée à l’atmosphère. L’évapotranspiration réelle découle donc de la combinaison entre
l’évapotranspiration potentielle et de la disponibilité en eau. Ainsi, la différence entre
l’évapotranspiration potentielle et l’évapotranspiration réelle représente le déficit hydrique, soit la
quantité d’eau qu’il faudrait à la plante pour qu’elle évapore au taux maximal (Cosandey et Robinson,
2000).

La différence entre les précipitations et la demande bioclimatique (évapotranspiration) est
appelée excédent ou déficit climatique. Ce solde, négatif  ou positif, permet d’appréhender les
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variations de la réserve hydrique et de déterminer les saisons hydrologiques. Durant l’hiver
hydrologique, l’eau ne représentant pas un facteur limitant, l’évapotranspiration réelle est équivalente
à l’évapotranspiration potentielle, l’excédent allant notamment recharger la réserve utile (pluie utile).
A l’inverse, lors de l’été hydrologique, durant lequel les précipitations sont inférieures à
l’évapotranspiration potentielle, la réserve utile est sollicitée par les plantes.

2.2.2. L’infiltration

L’eau précipitée parvenant à l’interface sol-atmosphère subit, par différents processus, une
partition entre la surface du sol et le sol lui-même (Choisnel, 1999). L’infiltration, qui correspond
au passage de l’eau de la surface du sol vers l’intérieur de celui-ci, constitue le facteur principal de
cette séparation des écoulements de surface et souterrain. Ce processus dépend de l’infiltrabilité
locale du sol, ou flux maximum d’eau qu’un sol est capable d’absorber à sa surface. Cette capacité
d’infiltration d’un sol est contrôlée par différents facteurs tels que sa perméabilité (conductivité
hydraulique) dépendant notamment de sa texture, sa structure (présence d’agrégats ou d’une croute
de battance…) et de son humidité (état hydrique du sol). La capacité d’infiltration d’un sol est très
variable dans l’espace, du fait de la variabilité des propriétés des formations superficielles, mais aussi
dans le temps (Aurousseau et al., 2005). En effet, lors d’un épisode pluvieux, la modification de
l’humidité du sol et surtout la dégradation possible de son état structural sous l’effet de l’impact
des gouttes de pluie, peut conduire à une réduction progressive de son infiltrabilité. De même, les
évolutions saisonnières de l’état structural du sol, liées à la saisonnalité de l’activité biologique des
sols et des pratiques agricoles, conditionnent fortement sa capacité d’infiltration.

2.2.3. Le ruissellement

Le ruissellement désigne l’écoulement de l’eau à la surface du sol. Cet écoulement « rapide » est
susceptible de se produire dans deux types de situations : lorsque la capacité d’infiltration du sol est
dépassée ou lorsque le sol est saturé jusqu’à la surface.

Le ruissellement par dépassement d’un seuil d’infiltration, ou ruissellement hortonien, survient
lorsque l’intensité de l’épisode pluvieux dépasse la capacité d’infiltration du sol. Toutefois, compte
tenu de la capacité d’infiltration des sols du Massif  Armoricain (variant de 1 mm/h à au moins
plusieurs dizaines de mm/h) et de l’intensité des pluies qui s’y produisent (rarement supérieures à
10 mm/h), le ruissellement hortonien ne se produit que rarement (une à trois fois par an) dans les
bassins versants bretons et ne contribue que pour une faible part aux écoulements annuels
(Aurousseau et al., 2005). Bien que peu fréquent dans les conditions pédo-climatiques du Nord-
Ouest de la France, le ruissellement par dépassement de la capacité d’infiltration du sol peut
néanmoins se produire consécutivement à une dégradation de l’état de surface des sols (Figure 8).
Ces dégradations, induites par un tassement superficiel (piétinement, passages d’engins
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agricoles…) ou par l’impact de la
pluie (fermeture de la surface par effet
splash, formation d’une croûte de
battance), peuvent conduire à la
formation d’un ruissellement sur un
sol non saturé, en dessous de
l’horizon superficiel dégradé, et dont
la capacité d’infiltration intrinsèque
est supérieure à l’intensité de l’épisode
pluvieux.

Le ruissellement par dépassement d’un seuil de saturation intervient lorsque la totalité de la
porosité du sol est occupée, empêchant ainsi toute infiltration. Ce type de ruissellement, étroitement
lié à un affleurement de la nappe, se produit essentiellement dans les fonds de vallée où la nappe,
en équilibre avec le niveau du cours d’eau, est située à faible profondeur (Gascuel-Odoux et al.,
1998). Toutefois, il peut également apparaître consécutivement à la formation de nappes
superficielles temporaires lors de pluies abondantes. Ce débordement de nappes perchées
temporaires est fréquent dans les régions de massif  ancien du fait de la faible épaisseur du manteau
d’altérite, notamment en haut de versant, et de la faible profondeur de la roche mère imperméable
(Cosandey et al., 2003).

Sans pour autant en être l’unique origine, le ruissellement, de par la circulation rapide de l’eau
qu’il induit, est un processus important dans les mécanismes de genèse des crues. Ces dernières
peuvent toutefois se produire sans qu’il y ait de ruissellement sur les versants. Ainsi, des études,
basées sur les caractéristiques chimiques et isotopiques de l’eau, ont montré que l’eau qui s’écoule
lors d’une crue est majoritairement de l’eau déjà présente dans le bassin avant l’épisode pluvieux,
impliquant une exfiltration rapide de l’eau de la nappe (Cosandey et Robinson, 2000). De même,
les eaux de ruissellement ne participent pas forcement dans leur ensemble au gonflement des
hydrogrammes. Elles peuvent notamment s’infiltrer au cours de leur cheminement vers le cours
d’eau en rencontrant des conditions d’infiltrabilité plus favorables (topographie, rugosité, obstacles,
couverture végétale…). Ambroise (1998) propose ainsi d’établir une distinction entre les « zones
actives », soumises à un ruissellement, et les « zones contributives » dont le ruissellement est
directement connecté au cours d’eau.

Par ailleurs, le processus de ruissellement a un rôle géomorphologique important dans la mesure
où il représente un puissant agent d’érosion (Joannon, 2004). Cette action érosive, dépendant de
nombreux facteurs tels que la pente, la longueur de pente, la présence d’obstacle, la couverture ou
la sensibilité des sols, peut notamment s’effectuer de manière diffuse, en association à l’effet
« splash ». Lorsque le ruissellement se concentre, l’augmentation de sa vitesse induit une force de
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cisaillement accrue qui peut conduire à l’incision de rigoles de quelques centimètres à plusieurs
décimètres de profondeur (Le Bissonnais et Gascuel-Odoux, 1998). Parallèlement à ce pouvoir
érosif, le ruissellement constitue également un agent de transport des particules sédimentaires
détachées des couches superficielles ainsi que des éléments qui y sont fixés (phosphore particulaire,
produits phytosanitaires…) (Tortrat, 2005).

Les conditions de circulation des eaux de surface sont étroitement corrélées à la
microtopographie. Ainsi, les aménagements bocagers constituent des obstacles limitant le
ruissellement. Il a en effet été démontré que le volume ruisselé était plus faible au sein des bassins
versants bocagers (Mérot, 1978). Le remaniement de ces aménagements fonciers (arrachage des
haies, arasement des talus, agrandissement du parcellaire et donc des longueurs de pente), intervenus
lors des remembrements des années 1960-1970, ont donc profondément modifié les conditions de
ces écoulements de surface ; aboutissant dans certains cas à des processus érosifs accrus et amenant
à des interrogations quant à leurs impacts sur la dégradation de la qualité des eaux. Sous l’impulsion
de préoccupations sociales grandissantes et de travaux scientifiques, liés notamment à l’émergence
de l’écologie du paysage (Burel et Baudry, 2006), ces éléments ont d’ailleurs conduit les acteurs
publics à mener des politiques incitatives fortes sur le sujet (reconstitution de talus et de boisements
linéaires, maintien d’un couvert végétal à l’inter-culture, labour perpendiculaire à la pente,
implantation de bandes enherbées…). Les réseaux de fossés, la voirie ou les motifs agraires (sillons
d’engins, lignes de semis…) constituent également des facteurs de contrôle des écoulements de
surface, constituant, selon leur implantation, des obstacles ou au contraire des voies préférentielles
de cheminement (Bocher, 2005). 

2.2.4. Les écoulements de subsurface et souterrains

Les écoulements de subsurface et souterrains jouent un rôle important dans l’alimentation des
cours d’eau, formant la composante « débit de base » de l’hydrogramme. Les conditions de stockage
et de circulation de l’eau dans le sol sont étroitement liées à sa porosité qui conditionne la quantité
d’eau qu’il peut contenir à saturation. La mobilité de l’eau dans le sol est régie par différents
paramètres (Cosandey et al., 2003) :

- la gravité, force motrice dominante : son effet, provoque une circulation verticale de l’eau libre
dans la macroporosité du sol. Cette circulation est plus ou moins rapide selon la conductivité
hydraulique du sol.

- les forces de succion : ces forces de tension tendent à retenir l’eau dans la porosité capillaire du sol.
L’eau contenue dans la microporosité du sol peut se déplacer par capillarité dans les pores et
interstices ou être prélevé par extraction racinaire. Cette fraction mobilisable par les plantes constitue
la réserve hydrique dans laquelle la végétation puise en l’absence de précipitations (Legros et Favrot,
1999).
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Bien que des écoulements hypodermiques puissent se développer dans certaines conditions
(présence d’un horizon peu perméable induisant une conductivité hydraulique latérale supérieure à
la conductivité verticale), la circulation de l’eau dans le sol suit essentiellement une dynamique
verticale (percolation). L’eau de percolation, lorsqu’elle atteint la base de la zone non saturée,
constitue la recharge de la nappe (réserve hydrologique). La capacité de stockage de cette dernière
est étroitement liée à la porosité du milieu. Toutefois, seule une fraction de l’eau contenue dans les
nappes est réellement mobilisable (eau gravitaire), le restant étant retenu par les forces de succion
(eau de rétention). Les nappes des bassins versants sur socle admettent différentes caractéristiques
hydrologiques propres (Aurousseau et al., 2005) :

- elles sont peu profondes
- elles sont fluctuantes : bien que les fluctuations saisonnières soient plus faibles en bas de

versant, le battement de la nappe peut dépasser 5 mètres.
- elles sont très réactives aux précipitations hivernales : la porosité des altérites et de la roche

mère étant faible, le toit de la nappe peut monter de plusieurs centimètres lors d’un épisode pluvieux
de quelques heures.

Les déplacements de l’eau dans la nappe, qui s’effectuent de façon laminaire des hauts de versant
vers le cours d’eau, sont essentiellement régis par la gravité et la pression (charge hydraulique). La
vitesse de transfert de l’eau dans la nappe dépend donc de la conductivité du milieu et de l’état
recharge des réserves souterraines : plus le niveau de la nappe est haut, plus le débit de nappe sera
important du fait du gradient hydraulique. La modélisation du bassin versant de Kervidy-Naizin a
ainsi mis en évidence une distribution des temps de transfert, variant de quelques jours à près de
trois ans, étroitement liée à la position topographique (Molénat et Gascuel-Odoux, 2002).
L’alimentation des écoulements de surface consécutive à la vidange de la nappe se fait par le
processus d’exfiltration qui intervient lorsque le niveau de la nappe est intercepté par la surface du
sol (Cosandey et Robinson, 2000). Lorsque la nappe est en contact direct avec les eaux de surface,
elle assure un maintien des débits en dehors des périodes pluviogènes (débit de base). Ce processus
représente l’essentiel des écoulements en région tempérée, les écoulements de crue ne constituant
qu’un faible volume de l’écoulement annuel. Ainsi, des travaux de Cosandey (1984), menés dans
une hêtraie en Bretagne Sud, ont montré que les écoulements de crue, comprenant pour partie de
l’eau transitant par la nappe, représentaient une part comprise entre 4 et 15 % des écoulements
annuels. Plus récemment, les travaux de Molénat (1999) ont abouti à une conclusion similaire,
estimant la contribution de la nappe à hauteur de 90 à 95 % des écoulements annuels.

2.2.5. L’écoulement en rivière

L’écoulement en rivière, alimenté par les précipitations directes, le ruissellement et les
écoulements souterrains, représente une phase importante du cycle terrestre de l’eau. Le continuum
hydrographique se décompose en deux milieux : les eaux courantes (lotiques) et les eaux stagnantes
ou à renouvellement lent (mares, étangs, lacs et retenues). Contrairement aux eaux courantes,
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principalement caractérisées par un transit, les eaux lentiques, resultant de l’accumulation d’eau dans
une dépression naturelle ou artificielle, représentent des aires de sédimentation parfois intenses
(Balvay et al., 1999). Le réseau hydrographique est donc le siège de nombreux processus régis par
l’hydrodynamique du cours et des plans d’eau. Cette dernière dépend de nombreux facteurs
(alimentation, pente, tracé, rugosité…). Le nombre de Reynolds, représentant le rapport entre les
forces d’inertie et de friction, permet, par exemple, de définir la limite entre un écoulement laminaire
et un écoulement turbulent, déclenchant notamment les processus de remise en suspension (Bravard
et Petit, 2002). Outre sa fonction de transfert de l’eau vers les masses d’eau océaniques, l’écoulement
fluvial donne lieu à un transport sédimentaire et un acheminement des différents éléments, dissous
ou fixés aux sédiments, entrant dans la caractérisation de la qualité de l’eau. Le transport de la charge
sédimentaire, résultant de l’érosion du lit, des berges et des versants, s’effectue au gré de processus
cycliques (transport, dépôt, stockage, remise en suspension) conditionnés par  l’énergie de la rivière.
Les éléments dissous y subissent, quant à eux, des phénomènes de dilution, d’épuration, de sorption1

et des transformations biogéochimiques.

3. Les milieux estuariens et les eaux côtières : caractéristiques et fonctionnement

3.1. Les milieux de transition estuariens

3.1.1. Définition et caractérisation des estuaires

Les estuaires constituent des interfaces entre les milieux aquatiques continentaux et marins. En
effet, ils subissent la double influence des eaux continentales et marines, qu’ils mélangent et stockent
temporairement. Au sens strict, un estuaire correspond à une embouchure fluviale soumise à la
marée (Verger, 2005). Ce critère de pénétration d’eaux marines dans le cours aval des organismes
fluviaux, également exposé dans les définitions de Dionne (1963), Miossec (1998) et Paskoff  (2010),
se retrouve dans l’étymologie même du mot « estuaire » qui provient du latin aestuarium, signifiant
estran. En effet, les marées ont une influence notable sur le fonctionnement de ces milieux de
transition : salinité, courants, oscillation des niveaux d’eau. Pour autant, certains estuaires ne sont
pas réellement soumis à l’influence de la marée notamment en Mer Baltique ou en Mer Noire
(Wolanski, 2007). Par conséquent, certaines définitions font également appel ou mettent en avant
d’autres critères de caractérisation ou de classification des estuaires basés notamment sur la morpho-
dynamique (Finkl, 2004). Certains auteurs ont ainsi proposé des définitions basées sur les processus
morphogéniques à l’origine de leur formation (Hume et Herdendorf, 1988), la morphologie et
l’atténuation de la salinité (Pritchard, 1967), la géologie et l’origine fluviale et marine des sédiments
estuariens (Dalrymphe et al., 1992 ; Morang et al., 2008), ou sur la présence d’espèces euryhalines

38

1 « Sorption : fixation ou libération de molécules de gaz au contact avec la surface d’un solide » (le Petit Robert 2011)
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(Perillo, 1995). Pritchard (1967) définit ainsi un estuaire comme « un plan d’eau semi-fermé
présentant une liaison libre avec la mer et dans lequel l’eau de mer est diluée de façon mesurable
dans l’eau douce apportée par le drainage continental ». Wolanski (2007) propose une définition
combinée qui considère un estuaire comme un plan d’eau directement connecté aux masses d’eau
océaniques au moins une partie de l’année, s’étendant jusqu’à la limite de salure des eaux ou de la
marée dynamique, recevant des apports d’eau douce terrigènes pas nécessairement pérennes et où
l’influence de la marée peut dans certains cas être négligeable. Ces conceptions élargies, intégrant
donc sous la dénomination d’estuaire les fjords, fjards, embouchures, deltas, rias, lagunes, étiers et
certaines baies étroites, se retrouve également chez d’autres écologues spécialistes des écosystèmes
estuariens (McLusky et Elliott, 2004). D’un point de vue réglementaire, on peut également citer le
concept des « eaux de transition » qui se rapproche de la notion d’estuaire. Cette terminologie, créée
par l’Agence Européenne de l’Environnement (AEE), correspond aux « masses d’eaux de surface
à proximité des embouchures de rivières, qui sont partiellement salines en raison de leur proximité
des eaux côtières, mais qui sont fondamentalement influencées par des courants d’eau douce »
(Communauté Européenne, 2000). 

Au-delà de l’aspect définition, il est également complexe d’appréhender les limites d’un estuaire.
En effet, selon les critères retenus, qu’ils soient géomorphologiques, biologiques ou juridiques, la
délimitation d’un estuaire peut être variable. Comme nous l’avons vu, l’extrémité longitudinale amont
est ordinairement déterminée à partir de la limite de salure des eaux, du front de salinité ou par
l’extension maximale de la marée dynamique. Transversalement, on y adjoint généralement les zones
humides riveraines issues de son colmatage, et parfois, selon les conditions, les versants adjacents.
La délimitation aval, identifiée par certains selon l’extension des panaches fluviaux (Kjerfve, 1989),
est quant à elle nettement plus délicate à déterminer du fait de l’évolution graduelle entre les masses
d’eau estuariennes et côtières (Figure 9). En Europe, la délimitation juridique est induite par la
limitation des masses d’eau de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE) (Communauté Européenne,
2000).

A partir de la définition élargie précitée, on distingue différents types d’estuaires (Davidson et
al., 1991) :

- les fjords : auge glaciaire, caractérisée par des bordures montagneuses, ayant été envahie par les
eaux marines au cours de la déglaciation. 

- les fjards : vallée glaciaire faiblement incisée envahie par les eaux marines.
- les rias : vallée fluviale ennoyée par les eaux marines suite à une transgression post-glaciaire.
- les estuaires de plaine côtière : submersion de vallées pré-existantes peu profondes et partiellement

colmatées par d’importants dépôts sédimentaires.
- les estuaires à barre sableuse : vallée également ennoyée mais dont la sédimentation récente a formé

une barre sableuse à leur embouchure.
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- les estuaires complexes : vallée complexe d’origine mixte provenant de la combinaison de différents
processus pouvant être liés à l’érosion fluviale, glaciaire, à la tectonique, ou à des mécanismes de
transgression.

- les sites à cordons littoraux : système côtier ouvert protégé par des cordons sédimentaires isolant
un ensemble estuarien.

- les côtes linéaires abritées : système côtier abrité par des îles barrières protégeant un domaine
transitoire

- les baies : importante échancrure dans le trait de côte délimité par des promontoires rocheux.

3.1.2. Les écotones estuariens

La plupart des écosystèmes estuariens actuels se sont formés au cours de la transgression post-
glaciaire intervenue à l’Holocène. Ils sont fortement influencés par l’alternance des mouvements
d’eau induits par le rythme de la marée qui leur confère une dynamique hydrologique particulière.
Dans le cas de la façade atlantique, la marée semi-diurne provoque une incursion des eaux salées
deux fois en 24 heures et donc un contact entre des masses d’eau de natures différentes. L’alternance
du flot et du jusant conjuguée aux apports fluviaux conditionne profondément l’hydrodynamique
estuarienne et donc les transits sédimentaires. Ainsi, durant le flux, les poussées antagonistes liées
à l’affrontement des masses d’eau douce et salée a tendance à favoriser les dépôts sédimentaires en
raison du ralentissement de l’écoulement, notamment au moment de l’étale où le bouchon vaseux,
constitué d’une lentille d’eau très turbide, est quasiment immobile. Ce phénomène est amplifié par
la floculation des particules argileuses transportées par l’eau douce et l’eau salée du fait de leurs
charges électriques opposées (Ottmann, 1965). Les estuaires constituent donc d’importantes zones
de sédimentation dont les matériaux proviennent aussi bien de l’érosion du bassin versant (apports
terrigènes) que des sédiments balayés sur la plate-forme continentale. A l’inverse, au cours du reflux,
la conjugaison des apports fluviaux et du mouvement de la marée provoque une évacuation accrue
et des effets érosifs notoires. L’importance de ces mécanismes est toutefois fortement conditionnée
par la saisonnalité les apports fluviatiles (régimes fluviaux) et les cycles régissant l’amplitude des
marées (périodes de vives-eaux et de mortes-eaux).

Les eaux terrigènes et océaniques admettant des propriétés bien distinctes, leur mélange est
donc très progressif. Les panaches de dilution des grands fleuves, et la stratification associée, peuvent
donc s’étendre jusqu’à plusieurs centaines de kilomètres de la côté. La salinité moyenne des eaux
océaniques est estimée à 34,72 g/l (Touchart, 2003). Cette charge induit un important différentiel
de densité comparativement aux eaux douces. Ces dernières ont ainsi tendance à s’écouler en surface.
Cette stratification haline peut, dans certains cas, notamment lorsque les eaux présentent une faible
turbidité, favoriser les proliférations phytoplanctoniques en bloquant dans la couche éclairée de
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surface les apports terrigènes de nutriments. Ce phénomène peut notamment être amplifié dans le
cas d’estuaires et de baies où les temps de résidence des eaux et de leur contenu sont élevés du fait
de l’absence locale de dérive résiduelle de marée (Ménesguen et Salomon, 1988).

Protégés mais dynamiques,
bénéficiant d’apports à la fois
terrigènes et océaniques, les
estuaires constituent des écotones
particulièrement riches et attractifs
pour les invertébrés, les poissons
et l’avifaune. Cette richesse est
étroitement liée à l’abondance des
producteurs primaires (algues,
végétaux chlorophylliens). Ces
organismes autotrophes, capables
de fixer l’énergie solaire et de
synthétiser leurs tissus à partir de
la réduction du dioxyde de
carbone et d’éléments minéraux
(azote, phosphore), représentent la base trophique de la biocénose estuarienne. En effet, la matière
organique ainsi produite par photosynthèse est la principale source d’énergie des organismes
hétérotrophes supérieurs (Figure 10). Toutefois, le développement de ces organismes, conditionné
par différents facteurs tels que la luminosité et les nutriments, connaît une forte variabilité spatiale.
Ainsi, la production primaire se concentre dans la zone photique de la colonne d’eau et sera
fortement réduite dans des eaux turbides limitant la pénétration de la luminosité. De même, la
disponibilité des sels nutritifs, issus des apports terrigènes (directs ou stockés) ou de la
décomposition de la matière organique in situ (minéralisation), influence nettement le développement
de la biomasse algale et végétale. 

3.2. L’hydrodynamique des masses d’eau côtières

Les milieux estuariens sont, pour partie, assujettis aux conditions hydrodynamiques des masses
d’eau côtières environnantes. Bien qu’ils soient atténués par la morphologie des estuaires et modifiés
par la proximité des apports fluviatiles, ces mécanismes contribuent ainsi fortement au brassage des
eaux estuariennes. La capacité dispersive induite par ces mouvements joue un rôle important dans
la diffusion des apports terrigènes au sein de l’ensemble de la zone néritique. Outre la diffusion des
éléments nutritifs d’origine continentale, la capacité d’une masse d’eau côtière à diluer et à évacuer
une arrivée de matière polluante est étroitement liée à son hydrodynamique. La dynamique maritime
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associée à la morphologie côtière représente donc un facteur tout aussi influent que les apports
terrigènes dans la détermination de la sensibilité d’un secteur côtier aux pollutions. Ainsi, les
principales efflorescences algales bretonnes ne se trouvent pas forcement dans les secteurs soumis
aux apports terrigènes les plus importants mais parfois dans des masses d’eau à faible contribution
fluviatile (Aurousseau et al., 2005).

Cette dynamique des masses d’eau côtières est régie par de nombreux mécanismes
atmosphériques et maritimes qui viennent perturber les stratifications thermiques et haline. Comme
nous l’avons vu, la marée engendre d’importants déplacements. L’amplitude de ces derniers est
toutefois variable dans le temps et dans l’espace. Au niveau temporel, les courants de marée varient
selon les forces d’attraction découlant de la disposition de la Terre et des astres solaire et lunaire
(Guilcher, 1979). La rotation des différents corps célestes provoque ainsi des cycles où les
déplacements des masses d’eau en lien avec la marée seront plus ou moins importants (périodes de
vives-eaux et de mortes-eaux). L’amplitude des marées varie également spatialement du fait des
perturbations de l’onde induites notamment par la morphologie des bassins maritimes et océaniques.
La variabilité géographique de ce phénomène ondulatoire peut engendrer de fortes disparités locales
quant aux temps de résidence et de renouvellement des masses d’eau. Cette hétérogénéité au niveau
de la vitesse résiduelle des particules induit une dispersion très variable des éléments dissous selon
les secteurs (Aurousseau et al., 2005).

Parallèlement aux courants de marée, l’hydrodynamique des masses d’eau côtières est également
régie par les turbulences découlant du vent et de la houle qu’il génère. Leur influence est d’autant
plus significative dans les secteurs soumis à des courants de marée relativement faibles. En effet,
outre leur action sur la remise en suspension et le déplacement des particules, la propagation des
houles, ainsi que les vagues et la dérive littorale qui en découlent, provoque un mélange et une
homogénéisation des masses d’eau.

4. Conclusion

Cette analyse de la dynamique des hydrosystèmes côtiers révèle d’une part la grande diversité
des processus physiques et bio-chimiques liés au cycle de l’eau, notamment durant sa phase terrestre,
mais également la variabilité des échelles spatiales et temporelles auxquelles interviennent ces
processus. Elle souligne également la dépendance des écosystèmes marins, réceptacle des apports
terrigènes, vis-à-vis de leurs bassins versants respectifs. Les cheminements de l’eau au sein des
bassins versants littoraux représentant le principal vecteur de contamination des mers bordières, le
suivi de l’état de santé des masses d’eau côtières ne peut donc être dissocié de l’étude des conditions
continentales adjacentes. De ce fait, ce travail préliminaire de description des processus
hydrologiques animant les hydrosystèmes est indispensable pour appréhender de manière efficiente
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la dégradation de la qualité des eaux et les modes de transferts des principaux polluants en zone
côtière. La gestion des milieux et des ressources aquatiques côtières nécessite donc d’associer et
d’articuler différentes orientations, telles qu’elles peuvent l’être au travers du concept d’écohydrologie
(Zalewski, 2000 ; Zalewski et Robarts, 2003 ; Wolanski et al., 2004). Il apparaît ainsi essentiel de
réunir à la fois une unification spatiale, s’étendant des sources jusqu’aux masses d’eau côtières, une
dimension temporelle, relative aux temps de résidence, de transfert et de réponse des hydrosystèmes,
ainsi qu’une intégration de l’ensemble des processus sous-jacents incluant notamment les forçages
anthropiques.
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Chapitre 2 : LA POLLUTION DE L’EAU ET DES MILIEUX
AQUATIQUES

1. La dégradation de la qualité de l’eau

1.1. La notion de qualité et les cadrages réglementaires

1.1.1. Éléments de définition de la qualité de l’eau et des milieux aquatiques

Outre leurs effets quantitatifs, les usages des ressources aquatiques induisent des impacts sur
les propriétés physico-chimiques de l’eau et les éléments qu’elle transporte (introduction de subs-
tances diverses, accroissement des teneurs primitives…). Ces modifications, qui interviennent es-
sentiellement au cours de la phase terrestre du cycle de l’eau, renvoient au terme même de pollution.
La notion de pollution, désignant au sens étymologique une « souillure », recouvre de nombreuses
acceptations. Toutefois, l’idée d’une dégradation de quelque chose primitivement considéré comme
« bon », résultant d’une action anthropique demeure une constante des différents éléments de dé-
finition (Leroy, 1999). Ramade (2002) regroupe sous cette terminologie à la fois les effets de l’en-
semble des composés toxiques libérés par l’Homme dans la biosphère, mais également les rejets de
substances naturelles, voire biogènes, qui peuvent exercer une action perturbatrice sur les écosys-
tèmes lorsque leurs concentrations sont modifiées de manière importante. Certains auteurs ajoutent
à ces dommages causés à l’environnement par les actions anthropiques leur impact sur la sécurisation
des populations (George et Verger, 2006). 

L’Office International de l’Eau1 propose de définir la pollution comme une « une modification
néfaste des eaux causée par l'ajout de substances susceptibles d'en changer la qualité, l'aspect esthé-
tique et son utilisation à des fins humaines », ce qui adjoint une idée de nuisance visuelle aux tradi-
tionnels aspects de contamination. En termes de perception des populations, une enquête menée
en 2003 par l’Institut de Sondage Lavialle sur les critères d’évaluation de la qualité de l’eau montre
que 44 % des sondés la juge sur l’aspect naturel du lieu, 35 % sur la couleur ou l’odeur de l’eau,
15 % sur le fait de voir des pêcheurs et 6 % sur le fait d’y voir des gens se baigner ou pratiquer des
sports d’eau (IFEN, 2004). D’un point de vue réglementaire, l’Union européenne définit la pollution
comme « l’introduction directe ou indirecte, par l’activité humaine, de substances, de vibrations, de
chaleur ou de bruit dans l’air, l’eau ou le sol, susceptibles de porter atteinte à la santé humaine ou à
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la qualité de l’environnement, d’entraîner des détériorations aux biens matériels, une détérioration
ou une entrave à l’agrément de l’environnement ou à d’autres utilisations légitimes de ce dernier »
(Communauté européenne, 1996). Dans ce cadre, la pollution de l’eau et des milieux aquatiques re-
présente une altération qualitative de ces derniers, sous l’effet des activités anthropiques et pouvant
avoir des conséquences néfastes à la fois sur les écosystèmes mais également sur les utilisations qui
en sont faites par les sociétés, lorsque l’eau est devenue impropre à certains usages. Le Comité Fran-
çais des Sciences Hydrologiques définit d’ailleurs la qualité de l’eau comme « l’aptitude à servir à un
usage défini ou à permettre le fonctionnement d’un milieu aquatique donné ». On retrouve donc
dans cette définition les deux dimensions de la qualité des hydrosystèmes : l’eau ressource et l’eau
milieu de vie (Laronde et Petit, 2010).

1.1.2. Retranscription réglementaire de la notion de qualité de l’eau

Les aspects d’altération ou de dégradation nécessitent de préciser un état primitif. Ce niveau de
référence, correspondant à une absence de modification anthropique ou à des influences mineures,
est variable selon les conditions naturelles des bassins versants considérés. Cette notion est par ail-
leurs relativement difficile à établir dans le cas de régions fortement anthropisées depuis des siècles.
En France, ces conditions de référence ont été déterminées à partir d’une typologie des masses
d’eau basée sur la taille des cours d’eau et une régionalisation du fonctionnement des hydrosystèmes.
Vingt-deux hydro-écorégions, présentant des caractéristiques physiques et biologiques homogènes,
ont ainsi été délimitées à l’échelle métropolitaine (Wasson et al., 2002). Au niveau communautaire,
cette valeur cible a été introduite sous l’appellation de « très bon état écologique des eaux et des mi-
lieux aquatiques » par le Directive Cadre sur l’Eau (DCE) (Communauté européenne, 2000). Cet
étalon de mesure, basé sur des critères biologiques, physico-chimiques et hydromorphologiques, a
ensuite été utilisé par les autorités et les agences habilitées pour définir l’état des différentes masses
d’eau de surface, allant de « mauvais » à « très bon » selon l’écart au niveau de référence. L’objectif
des différents programmes de gestion étant d’atteindre un « bon état » écologique de l’ensemble
des masses d’eau européenne d’ici 2015. Ce délai a toutefois été étendu à 2021 ou 2027, ou maintenu
avec des objectifs moins stricts dans le cas de dérogations justifiées par des facteurs naturels (temps
de réaction du milieu), techniques (faisabilité) ou économiques (coût insoutenable). Pour les hydro-
systèmes fortement modifiés ou artificiels, le « bon état écologique » étant délicat à déterminer,
compte tenu de l’ancienneté des modifications, l’approche retenue à été celle de l’écopotentialité,
faisant ainsi référence au potentiel écologique maximal du milieu. Précédemment, la hiérarchisation
qualitative des eaux superficielles en France s’effectuait à l’aide du Système d’Evaluation de la Qualité
de l’Eau (SEQ-Eau). Ce dispositif  de normalisation, instauré suite à la loi sur l’eau de 1992 en rem-
placement des grilles de qualité utilisées depuis 1971 (République française, 1992), ne répondant
pas entièrement aux exigences de la DCE, il a depuis été abandonné au profit de différents outils
d’évaluation des masses d’eau au sens de la DCE. 
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Parallèlement aux aspects écologiques, cette directive a également instauré la notion « d’état chi-
mique » des masses d’eau de surface et souterraines. Cette évaluation chimique de l’eau est déter-
minée à partir de l’analyse de 41 substances (33 substances prioritaires et 8 dites dangereuses)
regroupant notamment des métaux lourds, des hydrocarbures ainsi que des produits phytosanitaires
(Communauté européenne, 2001). Une caractérisation binaire de l’état chimique de la masse d’eau
est ensuite définie au regard des normes de qualités environnementales par le biais de valeurs seuils ;
un bon état chimique correspondant à un respect des normes établies sur la base de la directive eu-
ropéenne portant sur les substances dangereuses (Communauté européenne, 1976). Le bon état
d’une masse d’eau de surface douce, saumâtre ou salée est donc atteint lorsque les états écologique
et chimique de celle-ci sont considérés comme bons. Pour les masses d’eau souterraines, la notion
de bon état associe cet état chimique à un état quantitatif  relatif  au rapport entre les prélèvements
et le temps de renouvellement de la ressource.

Par conséquent, outre la référence à un état primitif  non dégradé, la notion de qualité de l’eau
apparaît donc également étroitement liée à des aspects normatifs. Ces seuils de conformité de l’eau
sont par ailleurs largement établis en fonction des usages qui en sont fait. Ces normes d’usages se
placent à un niveau relativement différent des états écologiques, portant principalement sur l’iden-
tification d’une dégradation anthropique du milieu. Ainsi, une eau considérée comme polluée du
point de vue du milieu peut tout à fait être appropriée pour certains usages. Par exemple, une eau
présentant une concentration en nitrates supérieure à 10 mg/l est considéré comme fortement im-
pactée par les activités anthropiques alors que les recommandations internationales pour le seuil de
potabilité sont fixées à 50 mg/l. A l’inverse, une eau non polluée ne répond pas forcément aux
normes de certains usages lorsqu’elle contient naturellement des substances la rendant impropre à
la consommation humaine par exemple. De manière générale, la norme mise en avant correspond
principalement à celle de l’usage domestique. Les réseaux d’adduction d’eau n’étant que très rarement
séparatifs, cet usage se confond donc avec les normes de potabilité. Toutefois, les risques de nocivité
ne s’établissant pas forcement sur les mêmes critères ou paramètres, il existe quasiment autant de
normes que d’usages de l’eau (Tableau 1). Certains de ces seuils de conformité peuvent être exigés
en amont d’un usage, voire même préalablement à un traitement en vue d’une utilisation postérieure,
ou au contraire consécutivement à une utilisation avant de restituer les eaux résiduaires au milieu.
Au niveau européen on distingue ainsi de nombreuses directives, auxquelles les différents États
membres doivent se soumettre, portant sur les eaux brutes (Communauté européenne, 1975), les
eaux destinées à la consommation humaines (Communauté européenne, 1998), les eaux de baignade
(Communauté européenne, 2006a), les eaux conchylicoles (Communauté européenne, 2006b), les
eaux urbaines et résiduaires (Communauté européenne, 1991a).

Compte tenu de la multitude de substances potentiellement présentes dans les eaux et les milieux
aquatiques et de l’accroissement régulier de leur nombre depuis plusieurs décennies, il est rarement
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envisageable de procéder à une analyse exhaustive de la qualité de l’eau. Il serait en effet totalement
déraisonnable et peu viable d’exiger des prélèvements portant sur l’ensemble des facteurs d’altération
du fait du coût de leur analyse. Par conséquent, les mesures de qualité de l’eau se focalisent princi-
palement sur un certain nombre de paramètres indicateurs dont la liste est établie en fonction des
connaissances relatives à leur toxicité pour la santé humaine et les milieux. La mise en œuvre des
normes qui induisent ces analyses est donc fortement dépendante de la connaissance scientifique,
résultant d’études toxicologiques et épidémiologiques, de ses évolutions et des choix législatifs qui
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en découlent. Cet élément explique que les normes aient pu considérablement évoluer dans le temps
tant au niveau des valeurs seuils que des paramètres concernés. On peut ainsi citer l’exemple du
seuil limite de plomb dans une eau jugée potable qui était fixé par la Communauté européenne à
50 µg/l en 1975 et qui a été baissé à 25 µg/l en 2001. Cette norme devrait d’ailleurs être réduite à
10 µg/l en 2013 ce qui la placerait au niveau des recommandations de l’Organisation Mondiale de
la Santé (OMS) et des normes Nord-américaines en vigueur. Dans le cas français, la pollution nitrique
n’a ainsi été réellement prise en compte qu’à partir des années 1980. La lutte contre les pesticides
s’est quant à elle mise en œuvre au cours des années 1990 et le phosphore demeure encore relati-
vement peu pris en compte, alors que de nouvelles interrogations liées aux résidus médicamenteux
commencent à émerger (Lévy, 2006 ; Billetorte, 2008).

De même, outre les connaissances scientifiques sur les effets de certaines substances, les normes
résultent également d’actions menées par certains groupes de pression et de choix politiques dictés
par des objectifs raisonnablement atteignables. La mise en place d’une norme apparaît ainsi comme
un compromis entre une prise de risque acceptable en termes de santé publique, et un seuil de
conformité accessible. Ces différents facteurs expliquent que les normes ne soient pas forcément
équivalentes entre les pays, y compris au sein des pays industrialisés bénéficiant d’infrastructures
techniques similaires et que certaines préconisations aient pu être abandonnées au fil du temps.
Ainsi, au niveau nitrique la valeur guide de 25 mg de nitrates par litre affichée dans les directives eu-
ropéennes relatives à la qualité des eaux destinées à la consommation humaine de 1975 et 1980,
correspondant à l’objectif  de qualité de l’OMS, a été abandonnée dans la directive « eaux potables »
de 1998 (Communauté européenne, 1975 ; Communauté européenne, 1980 ; Communauté euro-
péenne, 1998). De même, le seuil de potabilité de l’eau au niveau des produits phytosanitaires qui
est fixé à 0,1 µg/l pour chacune des molécules actives en Europe est relativement variable en Amé-
rique du Nord. Il s’établit par exemple à 700 µg de glyphosate (molécule active du « Roundup ») par
litre au Etats-Unis et à 280 µg/l au Québec (Pontius, 2003 ; Province du Québec, 2005). 

Toutefois, les normes affichées peuvent parfois varier du fait des usages en termes d’expression
ou d’arrondis différents. Ainsi, de manière générale, la norme de potabilité de l’eau vis-à-vis des ni-
trates est issue des recommandations de l’OMS et de la Food and Agriculture Organisation (FAO)
de 1962 (OMS, 1962). Les études épidémiologiques liées à la méthémoglobinémie du nourrisson
menées à cette période ont conduit à recommander une dose journalière admissible de nitrates de
3,65 mg/kg de poids corporel. Sur la base d’une ingestion journalière de 175 mg de nitrates par
jour et d’une consommation quotidienne de 1,5 litre d’eau, ces institutions internationales ont donc
préconisé une norme à 10 mg/l de nitrate-N (soit 44,3 mg/l de nitrate-NO3) avec un objectif  de
qualité fixé à 25 mg/l. Cette norme a ensuite été variablement adaptée selon les pays. En Amérique
du Nord, où les nitrates sont exprimés sous forme d’azote, les recommandations internationales
ont été intégrées sans ajustement (Pontius, 2003 ; Province du Québec, 2005). A l’inverse, en Europe,
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le mode d’expression en nitrate-NO3 a contraint les autorités à arrondir la valeur guide à 40 mg/l
en Suisse et à 50 mg/l au sein de l’Union européenne ; ce dernier arrondi a d’ailleurs été repris par
la suite par l’OMS (Confédération suisse, 1995 ; Communauté européenne, 1998). L’établissement
des normes et la mise en place de dérogations restent malgré tout un enjeu important et fait régu-
lièrement débat y compris pour des paramètres, comme les nitrates, dont les valeurs seuils sont
communément admises par la plupart des instances nationales et internationales (Eau et rivières de
Bretagne, 1997 ; L’Hirondel, 2004 ; Apfelbaum et al., 2009).

Le contrôle du respect de ces seuils de conformité impose aux pouvoirs publics de procéder à
des analyses régulières de la qualité des différentes masses d’eau. Toutefois, ces méthodes de suivi
reposent la plupart du temps sur des mesures intermittentes ponctuelles qui ne permettent pas
d’avoir une vision globale et continue de l’état du milieu. De plus, la multiplication des substances
présentes au sein des milieux aquatiques alourdit considérablement les procédures d’échantillonnage.
Pour des raisons de coût, les mesures ne peuvent être exhaustives, des choix sont donc souvent
opérés en fonction des usages des masses d’eau et des paramètres jugés les plus problématiques.
Ainsi, la densité des réseaux de suivi et le pas de temps des protocoles d’échantillonnage sont rela-
tivement variables selon les éléments. Cette limitation dans la recherche des substances estimées
nocives pour la santé publique ou les milieux pose question quant à la prise en compte des interac-
tions possibles entre les différents polluants et l’application de certaines normes groupées comme
le seuil de potabilité européen de l’eau au niveau des produits phytosanitaires qui est fixé à 0,5 µg/l
pour la totalité des pesticides alors que l’on recense 900 molécules mises sur le marché (Hellier et
al., 2009).

1.2. Typologies et origines des pollutions aquatiques

1.2.1. Typologie des pollutions

Comme nous l’avons vu, les substances indicatrices de l’état qualitatif  de l’eau sont très nom-
breuses. Toutefois, on distingue traditionnellement différents types de pollution en fonction de
l’agent polluant qui peut être d’origine physique, chimique ou biologique. L’Office International de
l’Eau propose une typologie plus large basée sur six catégories de pollution :

- la pollution organique regroupant l’ensemble des matières organiques présentes dans l’eau et
pouvant être évaluée à partir de la Demande Biologique en Oxygène (DBO). Cette mesure repré-
sente la quantité d’oxygène nécessaire pour oxyder les matières organiques par voie bactérienne.
Elle est en général estimée après avoir placé l’échantillon cinq jours à 20°C dans l’obscurité, on parle
alors de DBO5.

- la pollution induite par les substances indésirables inorganiques assimilés aux métaux lourds,
au cyanure ou aux sulfates, et les contaminants organiques de synthèse comme les hydrocarbures,
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les huiles et les graisses, ainsi que les composés organochlorés et organophosphorés (pesticides,
PCB, dioxines…).

- la pollution biogénique liée aux nutriments (azote (N), phosphore (P)).
- la pollution microbienne inhérente à la présence de bactéries et de virus dans l’eau (coliformes

fécaux comme les Escherichia coli, streptocoques, entérocoques).
- la pollution visuelle ou esthétique en lien avec les propriétés organoleptiques de l’eau (colorants,

odeurs, turbidité, algues, matières huileuses…).
- la pollution thermique découlant d’un réchauffement des eaux principalement corrélé aux

rejets des eaux de refroidissement industrielles.

Les pollutions peuvent également être classées selon le bilan de masse des polluants, qui distingue
les polluants conservatifs (nitrates, métaux lourds…), soumis à de faibles adsorption2 ou dégradation,
des substances non-conservatives (agents pathogènes…), ou selon la solubilité des composés qui
seront soit aqueux (sels) ou non solubles et en suspension. De même, on différencie traditionnelle-
ment les pollutions selon leur origine spatiale, leur étendue et leur temporalité. On dissocie ainsi les
pollutions ponctuelles, résultant de l’émission en un point unique plus facilement identifiable d’ef-
fluents pollués, des pollutions diffuses provenant d’une multitude de sources d’émission, voire d’une
dispersion dès l’origine du contaminant incriminé et affectant de larges étendues. Indépendamment
de ces propriétés spatiales, ces deux types d’émissions admettent des périodicités différentes. En
effet, contrairement aux sources diffuses, et hormis les exutoires des réseaux d’eaux pluviales, le
rythme et l’importance des rejets ponctuels ne sont pas corrélés aux périodes pluvieuses mais di-
rectement aux temporalités cycliques des activités anthropiques. Enfin, au niveau temporel, les pol-
lutions conjoncturelles, issues d’évènements accidentels restreints dans le temps, se distinguent des
pollutions structurelles qui sont certes moins brutales mais ont souvent des impacts beaucoup plus
profonds et s’inscrivant sur le long terme. 

1.2.2. Origine des émissions de polluants

L’origine des pollutions et les activités qui y sont liées sont également des critères de classification
de la dégradation des milieux aquatiques. Les sources de pollution sont en effet multiples, on dis-
tingue généralement les rejets industriels, agricoles et les pollutions urbaines. Parmi ces dernières,
on distingue généralement les eaux résiduaires ou usées provenant des usages domestiques et les
eaux pluviales liées aux ruissellements de voirie et urbain. Bien que certains paramètres entrant dans
la caractérisation qualitative de l’eau soient associés à un seul de ces types de rejet, la plupart admet-
tent des origines variées. Cet élément complique grandement l’identification de la source des dé-
gradations et l’établissement de la responsabilité des différentes activités anthropiques. Certaines
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suspension » (Le Petit Robert, 2011)



études sont allées jusqu’à estimer la part de chacune des branches d’activités en fonction des diffé-
rents paramètres (IFEN, 2006 ; OCDE, 2008). Toutefois, ces approches, qui peuvent être repré-
sentatives sur des espaces limités, conduisent rapidement à des ordres de grandeur approximatifs à
petite échelle du fait de la multiplicité et de la complexité des modes de transferts ainsi que des phé-
nomènes d’épuration associés difficilement intégrables. L’Institut Français de l’Environnement
(IFEN) précisait d’ailleurs dans son rapport sur l’état de l’environnement en France (2002) que les
coefficients de passage, mis en place pour estimer la réduction des émissions brutes, utilisés par ces
évaluations induisaient des incertitudes non négligeables ne permettant pas de caractériser précisé-
ment les liens directs entre pressions et impacts. Cette situation entretient d’ailleurs un flou per-
mettant à certains d’imputer la faute aux autres usagers. Toutefois, sans pour autant définir la part
de responsabilité de chacun des usages dans les différents types de dégradation qui est très variable
selon les contextes locaux, compte tenu des intrants utilisés, il est relativement aisé de dégager de
grandes tendances et d’associer certaines pollutions aux différents usages y contribuant (Tableau 2).

1.2.2.1. les eaux pluviales

Concernant les espaces publics artificialisés (zones urbaines, voirie…), l’ancienneté de leur ar-
tificialisation a conduit à en faire des zones fortement imperméabilisées favorisant les processus de
ruissellement sur des surfaces vulnérables à la corrosion et chargées de dépôts polluants liés no-
tamment à la circulation automobile. Les eaux pluviales issues des zones urbanisées sont donc fré-
quemment chargées par les différentes substances présentes à la surface de ces espaces artificialisés
ou des espaces verts adjacents (sédiments, micropolluants dont métaux lourds et pesticides, matières
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Rejets
domestiques 

Émissions 
agricoles 

Rejets
industriels 

Eaux        
pluviales 

Azote + ++   + 

Phosphore ++ ++     

Pesticides + ++   ++ 

Micropolluants       
(autres que pesticides) +   ++ + 

Agents pathogènes ++ ++     

Matières organiques + ++   + 

    ++  principaux rejets        +  émissions secondaires

Tableau 2. Principales sources des différentes substances impliquées dans la dégradation des masses
d’eau



organiques, nutriments…). On estime que 75 à 85 % de la pollution contenue dans ces eaux est im-
putable au ruissellement, le reste étant déjà présent dans les précipitations (Miquel, 2003). De plus,
de par leur mode de transfert, ces eaux atteignent très rapidement les cours d’eau via les réseaux
d’eaux pluviales, sans avoir été soumises aux mécanismes d’autoépuration qui se produisent lors
d’un stockage temporaire dans le sol ou au sein de zones hydromorphes. Les effluents de ces espaces
peuvent être d’autant plus impactants qu’ils ne subissent généralement aucun traitement avant leur
rejet dans le milieu naturel, ce dernier s’effectuant de manière ponctuelle donc relativement concen-
tré. La charge des eaux issues de ces espaces est fortement corrélée à l’aménagement et à la gestion
de ces derniers (entretien des espaces verts publics et jardins privatifs, nettoyage de la voirie…).
Ainsi, l’adoption de méthodes de gestion différenciée par de nombreux services municipaux paral-
lèlement à leur adhésion aux chartes « zéro phyto » a permis d’améliorer sensiblement la teneur de
ces eaux en produits phytosanitaires dans certains secteurs. De même, la limitation des surfaces im-
perméabilisées et l’aménagement de zones de micro-stockage (bassins de rétention, noues…) favo-
risant l’infiltration, l’évaporation et l’autoépuration ont permis d’améliorer la situation tant au niveau
de la charge des eaux pluviales que de la limitation des risques d’inondation. Dans ce sens, certaines
villes ont adopté des « plans de zonage pluvial ». La ville de Rennes a par exemple limité l’imper-
méabilisation à 40 % en centre-ville et contraint les aménageurs qui ne pouvaient respecter ce seuil
à aménager des systèmes de stockage provisoire (Miquel, 2003).

1.2.2.2. les rejets domestiques 

Pour ce qui est des rejets domestiques, ceux-ci correspondent à un mélange d’eaux vannes, pro-
venant des W.C., et d’eaux ménagères constituées d’eaux de toilette et de nettoyage. Ces rejets re-
présentent environ 230 litres par personne et par jour (IFEN, 2006). Les eaux vannes, contenant
des urines et des déjections humaines, sont fortement chargées en germes fécaux et en matières or-
ganiques azotées, représentent entre 10 et 15 g d’azote (méthode de Kjeldahl), comprenant les
formes organiques et ammoniacales de l’azote, par habitant et par jour (Bébin, 1999). De manière
globale, les rejets urbains français, associant les eaux pluviales et domestique, représente 35 % des
rejets azotés (IFEN, 2002). Les eaux provenant des salles de bain, des cuisines et de l’évacuation
des eaux de lavage contiennent quand à elles des détergents, solvants, tensioactifs, graisses, débris
organiques et du phosphore en quantité importante. La charge de ce dernier, estimée par Dorioz et
al. (1997) à 4 grammes par jour et par personne, représentant 30 % des rejets à l’échelle du territoire
national (Pellerin et al., 2003), a néanmoins été réduite du tiers depuis l’interdiction européenne, en-
trée en vigueur en 2007, d’utiliser des tripolyphosphates dans les lessives, qui étaient essentiellement
employés afin de limiter les effets du calcaire de l’eau (Lemercier, 2003 ; Communauté européenne,
2004a). Toutefois, ces derniers, remplacés par des zéolithes dans les lessives domestiques, entrent
toujours dans la composition de la majorité des détergents pour lave-vaisselle et des détergents tex-
tiles à usage industriel. En France, l’ensemble de ces effluents domestiques est censé subir un trai-
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tement avant d’être rejeté dans le milieu naturel. Toutefois, d’après une enquête menée en 2001 par
l’IFEN et le Service Central des Enquêtes et Études Statistiques (SCESS), à cette date 7 % des lo-
gements effectuaient toujours leurs rejets sans réel traitement (IFEN, 2006). Selon cette même étude
17 % des logements disposaient d’un système d’assainissement autonome, alors que 78 % étaient
raccordés à une station d’épuration. 

Dans le cas des logements disposant d’un ouvrage d’assainissement non collectif  (ANC), les
rejets domestiques peuvent être assimilés à des émissions diffuses. En effet, la plupart de ces sys-
tèmes individualisés fonctionnent par traitements successifs avant de procéder à un épandage des
effluents traités à faible profondeur dans le sol. Suite à la loi française sur l’eau de 1992, un diagnostic
de conformité et de bon fonctionnement de ces installations, propres aux zones d’habitat diffus, a
été instauré (République française, 2006 ; République française, 2009b). Ces contrôles périodiques
sont réalisés par les Services Publics d’Assainissement Non Collectif  (SPANC) mis en place par les
collectivités. 

Concernant les logements raccordés aux réseaux de collecte des eaux résiduaires, le traitement
de leurs émissions se fait de façon collective, en association avec les eaux industrielles, au sein de
stations d’épuration (STEP) dont les rejets sont ponctuels. En France, le domaine de l’assainissement
collectif  est étroitement encadré depuis la loi sur l’eau de 1992, intégrant elle-même la directive eu-
ropéenne relative au traitement des eaux urbaines résiduaires de 1991 (République française, 1992 ;
Communauté européenne, 1991a). Actuellement, la loi sur l’eau et les milieux aquatiques de 2006,
complétée par différents décrets, arrêtés et circulaires d’application, sert de base réglementaire à la
gestion de ces unités de traitement (République française, 2006). La législation distingue ainsi trois
catégories de STEP en fonction de leur capacité exprimée en équivalent habitant (EH) : les unités
de capacité inférieure à 200 EH, celles comprises entre 200 et 2000 EH et les stations recevant des
rejets supérieurs à 2000 EH. Cette différenciation réglementaire des installations instaure une géo-
métrie variable quant au régime de déclaration ou d’autorisation (les plus grosses unités étant consi-
dérées comme des installations classées pour la protection de l’environnement) et à la périodicité
du contrôle des rejets. Dans le cas des réseaux d’eau séparatifs, qui représentent la norme depuis
les années 1970, les stations d’épuration ne recueillent que les eaux domestiques et industrielles, les
eaux pluviales étant directement retournées au milieu sans traitement préalable. Toutefois, par hé-
ritage (réseaux unitaires) ou à cause de mauvais branchements, certaines unités peuvent également
recueillir des eaux pluviales, ce qui pose un lourd problème de gestion. En effet, ces eaux parasites
peuvent dans certains cas, notamment lors de l’absence de déversoir d’orage ou de tout autre ouvrage
de rétention, conduire à un dépassement de la capacité des ouvrages d’assainissement, dimensionnés
en fonction d’apports relativement constants, et donc à des débordements. Dans certains cas, ces
évènements accidentels, qui peuvent intervenir tant au niveau de la collecte (postes de relèvement)
que du traitement en lui-même (station d’épuration), sont susceptibles d’induire d’importants rejets
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directs avec des impacts non négligeables pour le milieu et les activités qui y sont implantées (Le-
quette et al., 2005). Les boues résiduaires issues de ces traitements sont recyclées et utilisées de dif-
férentes manières (épandage, compostage, méthanisation, incinération…). Dans le cas d’une
valorisation agricole sous forme d’amendement organique, qui représente la principale destination
de ces boues malgré les débats autour de leur innocuité, les émissions qui en émanent s’apparentent
par la suite plus à des rejets agricoles qu’à de réelles pressions domestiques.

1.2.2.3. les rejets industriels 

Les rejets industriels sont quant à eux caractérisés par d’importantes variations. En effet, bien
que la plupart des industries émettent de façon continue, certains rejets issus d’activités saisonnières
ou de campagnes spécifiques, comme en chimie de synthèse ou en pharmacie, ne seront produits
que quelques mois par an (Bébin, 1999). De même, compte tenu de la diversité des rejets industriels,
il est important de distinguer différents types d’industries en fonction des paramètres émis. Ainsi,
en France, les matières organiques d’origine industrielle seront principalement émises par l’agroali-
mentaire (52 %), les matières en suspension, le cadmium et le plomb par les activités sidérurgique
et métallurgique (respectivement 48 %, 28 % et 69 %), le mercure par la chimie et parachimie (30 %)
et le nickel par la mécanique et les activités de surface (37 %) (IFEN, 2006). Enfin, il convient de
distinguer différents types d’effluents : les rejets de fabrication, spécifiquement industriels, et les ef-
fluents généraux, regroupant les eaux vannes et ménagères des infrastructures industrielles. L’en-
semble de ces rejets étant acheminés vers des STEP, ces émissions revêtent donc un caractère
ponctuel. Dans le cas d’émissions particulièrement dangereuses ou concentrées, certains effluents
peuvent être amenés à subir un prétraitement, voire une récupération, avant de rejoindre les réseaux
d’assainissement. De manière générale, les eaux résiduaires industrielles sont sources de matières
organiques, de matières en suspension, de contaminants organiques (hydrocarbures, huiles,
graisses…) et inorganiques (principalement les métaux lourds), et de nutriments (15 % des émissions
hexagonale pour l’azote et 20 % pour le phosphore selon l’IFEN (2002) et Pellerin et al. (2003)).
Les émissions industrielles représentent en outre la principale cause de pollution thermique dans le
cas d’utilisation d’eaux de refroidissement. A ces pollutions structurelles, et comme pour l’ensemble
des activités, il faut ajouter des rejets conjoncturels majoritairement issus de fuites accidentelles tem-
poraires, mais dont les impacts sur le milieu environnant peuvent être relativement durables dans le
cas de substances conservatives.

1.2.2.4. les émissions agricoles 

Les pollutions d’origine agricole ont la particularité, tout comme les substances provenant des
eaux de ruissellement, de concerner des espaces nettement plus vastes. En effet, hormis les parcelles
drainées dont l’évacuation peut alimenter les réseaux de fossés et les cours d’eau de façon ponctuelle,
les rejets agricoles se font de manière diffuse. Ces émissions agricoles vont concerner différents
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types de substances en quantité variable selon les orientations technico-économiques des exploita-
tions. De manière générale, il existe une étroite corrélation entre la teneur des eaux en nitrate et l’in-
tensification des pratiques agricoles locales (Simon, 1999). Toutefois, les émissions agricoles, qui ne
se résument pas aux apports azotés, sont particulièrement difficile à appréhender du fait de différents
facteurs (Cann, 1990). En effet,  les émissions agricoles sont essentiellement corrélées à l’intensifi-
cation des systèmes de culture, qui s’est principalement opérée à travers la mécanisation, l’utilisation
massive d’intrants et la refonte du parcellaire, intervenues au cours de la deuxième moitié du XXème

siècle ; les problématiques induites par ces rejets sont donc relativement récentes. De plus, du fait
de leur caractère diffus et des mécanismes d’épuration qui les affectent, ces émissions demeurent
relativement difficiles à estimer. Enfin, les voies de transfert de ces rejets sont nombreuses et sont
surtout régies par diverses variables admettant des temporalités propres et rendant ainsi les émissions
agricoles inconstantes dans le temps. 

Pour autant, cinq substances pouvant induire une dégradation de la qualité de l’eau peuvent être,
pour partie, imputées aux activités agricoles : l’azote, le phosphore, les pesticides, les matières or-
ganiques et les bactéries. Ainsi, malgré de profondes améliorations dans l’emploi des pesticides sur
les exploitations conventionnelles (interdiction de certaines molécules, recours à des techniques al-
ternatives comme le « désherbinage », mise en place de diagnostics pour les pulvérisateurs, signatures
de chartes phytosanitaires…), les traitements phytosanitaires utilisés pour désherber les cultures,
entretenir les abords des exploitations ou détruire chimiquement les prairies et les inter-cultures,
demeurent une des principales sources d’émission de ces substances. Le tonnage des substances
vendues est ainsi passé de 98 000 à 120 000 tonnes entre 1990 et 1999 avant de se réduire à 77 000
tonnes en 2007 (Volay, 2009). D’après, l’Union des Industries de la Protection des Plantes, ces chif-
fres placent toutefois la France au premier rang européen et au quatrième rang mondial des consom-
mateurs de pesticides3. En 2006, d’après le Ministère de l’Ecologie, du Développement Durable,
des Transports et du Logement, 95 % des pesticides consommés avaient une vocation agricole, les
5 % restant étant ventilés entre l’entretien des voies de transport et des espaces publics, pour un
tiers, et les usages domestiques pour deux tiers. Selon le Réseau d'Information Comptable Agricole
(RICA), la consommation agricole de 2006 représentait 2,3 milliards d’euros soit 6 700 euros en
moyenne par exploitation et 88 euros à l’hectare. L’utilisation des produits phytosanitaires est néan-
moins extrêmement variable selon les cultures. Ainsi, en France 67,4 % des pesticides agricoles sont
utilisés pour les grandes cultures représentant 45,7 % de la Surface Agricole Utilisée (SAU), 14,4 %
pour la vigne (3,3 % de la SAU), 8,4 % pour les fourrages (45 % de la SAU), 5,2 % pour les pro-
ductions fruitières (0,8 % de la SAU) et 4,7 % par l’horticulture et les légumes (0,8 % de la SAU)
(Volay, 2009). Concernant les matières organiques, leurs émissions sont principalement induites par
les résidus de culture et les pratiques de fertilisation organique. Ces dernières sont également à l’ori-
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gine des contaminations bactériennes imputables aux activités agricoles. Les émissions de nutriments
se font quant à elle sous des formes variées. Ainsi, l’utilisation d’engrais de synthèse constitue un
apport sous forme minérale, alors que les déjections animales, associées aux épandages et à la partie
« non maitrisable » des déjections due au pâturage des ruminants,  contribuent à une diffusion
d’azote et de phosphore organiques. 

La problématique des émissions agricoles de nutriments est particulièrement délicate à appré-
hender du fait de la multiplicité des formes d’apport (minérale ou organique, teneurs variables des
différents effluents…), de la composition des apports intégrant à la fois de l’azote et du phosphore,
de la variabilité des modes de transferts et des interrelations existants entre les formes des nutriments.
Cet élément est particulièrement vrai pour les zones d’élevages qui doivent conjuguer la valorisation
des effluents d’élevage avec des pratiques de fertilisation minérale, ces dernières étant indispensables
à l’obtention de rendements optimums du fait qu’elles seules permettent de coordonner un apport
au besoin immédiat d’une culture (les plantes assimilent uniquement les formes minérales de l’azote
et du phosphore). De nombreuses mesures ont été entreprises, particulièrement  dans les zones
considérées comme vulnérables au titre de la directive « nitrates » de 1991. Ces programmes visant
à limiter la surfertilisation ont porté sur de nombreux aspects (réduction et restructuration des chep-
tels, élaboration de plans de fumure stricts, échanges d’effluents entre les exploitants agricoles, aide
financières pour la mise en conformité des installations de stockage des effluents, incitation à étendre
la fertilisation organique aux prairies et aux céréales, limitation du recours aux engrais minéraux,
modification de certaines pratiques d’élevage comme l’adoption du système biphase pour l’alimen-
tation des porcs (Agreste Bretagne, 1998 ; Guyennet et al., 2000)…). Les programmes de maîtrise
des pollutions d’origine agricole (PMPOA) ont ainsi favorisé la mise en conformité des exploitations
vis-à-vis des modalités d’épandage et de stockage des effluents (possibilité de différer les apports).
Les programmes d’action liés à l’application de la directive « nitrates » ont également conduit à d’im-
portantes mesures de résorption, dans les zones d’élevage classées en excédent structurel (ZES)
(charge azotée organique supérieure à 170 unités d’azote par hectare épandable et par an), et de
protection au sein des zones d’actions complémentaires (ZAC) (bassins versants situés à l’amont
de prises d’eau potable dépassant la norme). De même, le Plan de Développement Rural National
(PDRN) 2000-2006 a par exemple intégré un important volet agro-environnemental portant no-
tamment sur la promotion des assolements diversifiés et des rotations de cultures, l’encouragement
à la gestion extensive des prairies, la conversion des terres labourables en pâtures et le soutien à la
conversion en agriculture biologique (ASCA, 2004).  

Par ailleurs, la fertilisation a été nettement améliorée dans de nombreux secteurs grâce à l’évo-
lution des pratiques agricoles suite à la multiplication des analyses de terres, des engrais de ferme et
des reliquats, et à la modification des engrais composés binaires ou ternaires proposés par l’industrie
permettant d’ajuster au mieux les apports (Aurousseau, 2001a). Pour autant, bien que les excédents
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en éléments fertilisants se soient réduits, notamment sous l’influence des programmes de résorption
(de 4 % pour l’azote et de 19 % pour le phosphore sur la période 1990-2004 selon l’OCDE (2008)),
les zones vulnérables aux nitrates ont été étendues en 1999 puis en 2002 suite à différentes pressions
émanant de la Commission européenne pour faire respecter les prérogatives de la directive « ni-
trates ». De plus, la problématique nitrique ayant été prise en compte antérieurement à celle du phos-
phore, du fait notamment de ses impacts directs sur la santé humaine, l’épandage des déjections est
principalement dimensionné en fonction de l’azote. Or, il est relativement difficile d’équilibrer les
apports d’azote et de phosphore à partir d’épandages compte tenu de la variabilité des ratios P/N
selon les cheptels et les techniques d’alimentation. Ainsi, ce ratio qui est en moyenne de 0,44 pour
les déjections bovines, se situe autour de 0,62 pour les porcins et atteint 1,03 pour les volailles (Le-
mercier, 2003). Selon la loi de Liebig sur le minimum (ou loi des facteurs limitants), un apport op-
timal en termes d’azote peut ainsi conduire à une surfertilisation phosphorée et induire des émissions
collatérales. En conséquence, la gestion des apports organiques de nutriments nécessite d’appré-
hender l’implantation locale des différentes filières de production animale. Les rejets annuels de
phosphore imputables aux déjections des animaux d’élevage qui s’établissaient à 310 000 tonnes en
1998 à l’échelle française provenaient par exemple à 65 % des bovins, à 13 % des porcins et à 11 %
des élevages avicoles (CORPEN, 1998). A l’échelle de la région Bretagne, ces rejets, représentant
62 700 tonnes de P en 2000 (20 % des émissions nationales), étaient ventilés de façon plus équili-
brée : 40 % pour les bovins, 30 % pour les porcins et 25 % pour les volailles (Giovanni, 2002).

De manière globale, les fuites agricoles de nutriment représentaient entre 37 et 82 % des émis-
sions d’azote et entre 27 et 38 % des rejets de phosphore dans les pays de l’Europe de l’Ouest à la
fin des années 1980 (Isermann, 1990). En 1995, la part agricole des émissions françaises était estimée
à 74 % pour l’azote et 22 % pour le phosphore (OCDE, 2008). Les estimations les plus récentes
des rejets imputables à l’agriculture les considèrent à environ 50 % à la fois pour l’azote et le phos-
phore (IFEN, 2002 ; Pellerin et al., 2003). Les apports terrigènes d’azote liés aux activités agricoles
ont quant a eux été évalués à 65 % dans le cas français au début des années 2000 (OCDE, 2008).

Cette analyse sectorielle permet d’évaluer les émissions potentielles des différentes branches
d’activité. Pour autant, ce panorama global reste une estimation générale admettant d’importantes
déclinaisons locales en fonction de l’implantation et de l’intensité des différentes activités, des pro-
priétés paysagères et de l’efficience des infrastructures de traitement. Ainsi, au début des années
2000, les émissions nationales d’azote provenaient à 50 % des activités agricoles, à 35 % de l’urbain
et à 15 % des industries, alors qu’à l’échelle du bassin Loire-Bretagne, la ventilation étaient nettement
plus défavorable à l’agriculture : 70 % des émissions étaient d’origine agricole, 35 % provenait des
eaux domestiques et pluviales et 15 % des activités industriels (IFEN, 2002).
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2. Les formes et les transferts des principaux polluants

2.1. Les nutriments

2.1.1. L’azote

2.1.1.1. le cycle de l’azote

L’azote (N) subit des processus de transport et de transformation cyclique qui le conduit à pren-
dre différentes formes. Ainsi, l’azote dans le sol peut se trouver sous forme organique ou minérale.
Le cycle biogéochimique de l’azote, présenté dans la Figure 11, correspond donc à différents pro-
cessus de transformation. L’azote organique, provenant de la fixation symbiotique de l’azote atmo-
sphérique (diazote : N2), de l’humus, de la biomasse microbienne et des résidus de culture,  peut
subir une minéralisation par décomposition de la matière organique. Cette simplification moléculaire,
dont le stade ultime correspond à la production de l’ion nitrate (NO3

-), se décompose en deux
temps : l’ammonification et la nitrification. L’ammonification, qui correspond à la transformation
de l’azote organique en ion ammonium (NH4

+), est assurée par la microflore ammonifiante. La ni-
trification correspond, quant à elle, à l’oxydation de l’azote ammoniacal en azote nitrique sous l’ac-
tion de bactéries autotrophes nitrifiantes suivant deux étapes successives : la nitritation, oxydation
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de l’azote ammoniacal en ion nitrite (NO2
-)  par les bactéries Nitrosomonas, et la nitratation, trans-

formation de l’ion nitrite en nitrate par les bactéries Nitrobacter (Lévêque, 2001). Ce processus de
minéralisation, fortement dépendant de la composition du substrat organique, de la température,
du pH et de l’humidité du milieu, est d’autant plus fort que les apports d’azote et l’activité biologique
sont importants. La minéralisation de l’azote est donc maximale au printemps et à l’automne lorsque
les températures sont douces et le sol humide (Aurousseau et al., 2005).

L’azote minéral subit également différents processus de transformation l’amenant à prendre de
nouvelles formes :

- l’organisation : transformation de l’azote minéral en substance humique du fait de son assimila-
tion par les micro-organismes hétérotrophes du sol

- l’absorption par la végétation : assimilation d’ammonium et de nitrate par les plantes pour leur
croissance et leur développement

- la volatilisation : passage de l’azote ammoniacal (NH4
+) sous forme gazeuse (ammoniac : NH3)

- la dénitrification : réduction de l’azote nitrique en azote gazeux en milieu anaérobie sous l’action
de bactéries dénitrifiantes (Pseudomonas, Nitrococcus…).

2.1.1.2. le transfert et la transformation des nitrates

Bien que l’azote puisse être transporté sous sa forme organique, adsorbé par les particules sé-
dimentaires, son transfert s’effectue principalement sous ses formes minérales, notamment les ni-
trates, forme la plus stable de l’azote minéral et très soluble (Cann, 1996 ; Pinay et Trémolières,
2000). Le transfert des nitrates vers les cours d’eau s’effectue par lessivage (lixivation) sous l’action
des eaux de percolation, dans la zone non saturée, puis via les écoulements de nappe (Simon, 1999).
Dans la zone non saturée, les temps de transferts, comparables à ceux des eaux de percolation, sont
relativement lents. Les travaux menés par Gascuel-Odoux et Mérot (1986) indiquent des vitesses
de transfert comprises entre 1 et 5 m/an pour les sols bretons.

Dans la zone saturée, les nitrates sont soumis à différents processus. En effet, outre des phéno-
mènes de dispersion, les nitrates présents dans la nappe subissent différents processus de transfor-
mation. Ainsi, lorsque la nappe atteint les horizons racinaires en période de hautes eaux, les nitrates
de la nappe superficielle peuvent être prélevés par la végétation. Par ailleurs, les nappes sont le siège
d’importants mécanismes de réduction des nitrates. Les zones humides de bas-fonds, où la nappe
affleure durant une grande partie de l’année, offrent des conditions anoxiques propices à la consom-
mation des nitrates par les bactéries hétérotrophe (Curmi et al., 1997 ; Bidois, 1999). De même, des
processus de dénitrification autotrophe ont également été mis en évidence au sein de la nappe pro-
fonde en présence de pyrite (Pauwels et al., 1998).
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Les mécanismes de déplacement de l’eau dans la nappe ainsi que la localisation des processus
biogéochimiques de transformation de l’azote précités induisent une compartimentation chimique
de la zone saturée de l’amont vers l’aval du versant et de la surface vers la profondeur (Pauwels,
1996 ; Legout, 2005). Ainsi, la nappe superficielle, où les écoulements sont relativement rapides,
admet généralement une importante charge azotée sur la partie haute des versants et des concen-
trations moyennes à faibles en bas de versant du fait des processus de dénitrification hétérotrophes.
La nappe profonde, alimentée par des apports plus anciens, présente quant à elle des eaux très fai-
blement chargées (dénitrification autotrophe). Ce schéma général représentatif  de bassins versants
présentant des profils de concentration en nitrates « normaux » admet cependant quelques excep-
tions, notamment dans le cas d’évolutions de pratiques agricoles amenant à une réduction des ap-
ports azotés (profils inversés). Dans ce cas de figure, le gradient vertical de la charge azotée est
inversé : la frange superficielle de la nappe, reflétant les pratiques plus récentes, présente des concen-
trations moins importante que la partie plus profonde (Martin, 2003). Dans tous les cas, cette com-
partimentation chimique de la nappe induit une variation saisonnière des concentrations en nitrate
dans les cours d’eau. En effet, le battement de la nappe implique une mobilisation variable des dif-
férents compartiments au cours de l’année. Ainsi, dans un bassin versant à profil dit « normal », en
période de hautes eaux, l’alimentation du cours d’eau se faisant principalement par des apports issus
de la nappe superficielle, fortement chargée, les concentrations seront importantes. A l’inverse, en
période de basses eaux,  la contribution majoritaire des eaux dénitrifiées de la nappe profonde induit
des concentrations plus faibles.

2.1.2. Le phosphore

2.1.2.1. le cycle et les
formes du phosphore

Le cycle biogéochimique
du phosphore a la particularité
de ne pas admettre de phase
gazeuse significative (Bolin et
Cook, 1983). Les redistribu-
tions du phosphore sont donc
cantonnées aux écosystèmes
terrestres et océaniques (Fi-
gure 12). A l’état naturel, le
phosphore, provenant de l’al-
tération des roches, se trouve
sur Terre dans les roches, le
sol, la biosphère, les eaux
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continentales et océaniques. Toutefois, le cycle naturel du phosphore a été profondément modifié
par les activités anthropiques, du fait des besoins industriels et agricoles notamment. L’exploitation
des gisements de phosphore a conduit à une libération du phosphore sédimentaire et un accroisse-
ment des quantités en mouvement entre la biosphère, les sols et les eaux. De plus, la vitesse de
transfert du phosphore depuis les gisements sédimentaires vers les eaux marines, via les sols et les
eaux courantes, a subi une accélération du fait de l’amplification des phénomènes de ruissellement
et d’érosion (Aurousseau et al., 2005)

Dans l’environnement, le phosphore est présent sous différentes formes : organique ou inorga-
nique, particulaire ou soluble. Contrairement au phosphore organique, qui doit subir une minérali-
sation afin d’être utilisé par les plantes et les micro-organismes, le phosphore minéral représente
une fraction plus mobile et surtout plus abondante. Parallèlement à cette distinction de nature, on
différencie le phosphore selon son état : soluble ou particulaire, fixé aux particules colloïdales du
sol (Dorioz, 1997). Le phosphore est dit soluble lorsqu’il n’est pas retenu par un filtre de 0,45 µm.
Ce dernier, essentiellement constitué d’ions phosphates (PO4) ou orthophosphates, est considéré
comme totalement assimilable par les végétaux, contrairement au phosphore particulaire dont une
fraction reste immobilisée. Le comportement physico-chimique du phosphore est relativement com-
plexe. Ses changements de phase entre son état solide et soluble (en solution) se font par différents
mécanismes : l’adsorption, la désorption, la précipitation et la dissolution. Ces processus sont for-
tement conditionnés par les propriétés physico-chimiques et l’activité biologique du milieu. En
conséquence, les teneurs en phosphore du sol peuvent être exprimées de manières différentes. On
distingue ainsi le phosphore total, le phosphore soluble et le phosphore biodisponible (P2O5). Ce
dernier, directement assimilable par les plantes, est estimé à partir de différentes méthodes d’ex-
traction chimiques (Lemercier et al., 2009). Bien que la méthode Olsen tende à se généraliser, la mé-
thode Dyer, adaptée aux sols acides, demeure la plus répandue dans le Nord-Ouest de la France
(Aurousseau, 2001b). Cette diversité de formes et la géochimie associée à leurs évolutions, impliquant
notamment le passage d’une forme à l’autre, rendent complexe la quantification du phosphore et
l’appréhension de son transfert au sein d’un bassin versant (Aurousseau et al., 2005)

2.1.2.2. les modes de transfert du phosphore

Le transfert du phosphore du sol vers les cours d’eau peut se faire selon deux modes distincts :
le ruissellement et le lessivage (Figure 13). Cette différenciation des voies de transfert est étroitement
liée à la forme du phosphore. Ainsi, le phosphore particulaire, transporté par les eaux de ruisselle-
ment, représente la majorité des transferts. Cet élément explique que les transferts de phosphore
s’effectuent principalement pendant les crues sur des périodes parfois très courtes (Cann, 1999).
Toutefois, le phosphore soluble, dont le transfert s’effectue aussi bien par le ruissellement que le
lessivage, ne doit pas être négligé du fait de sa biodisponibilité et de sa participation à l’accroissement
subit des concentrations lors des crues. La diversité des voies de cheminement induit des vitesses
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très variables allant de quelques heures pour les transferts de surface à plusieurs années pour les
souterrains. Toutefois, ces derniers peuvent être grandement accélérés dans le cas de sols drainés
où le transfert du phosphore par les drains se substitue en grande partie au transport de surface
(Castillon, 2009). La discontinuité des transferts de phosphore, alternant rétentions et remobilisa-
tions, insolubilisations et relargages, rend néanmoins l’appréhension globale des transferts de phos-
phore à l’échelle d’un bassin versant relativement complexe (Dorioz et Poulenard, 2009).

2.2. Les autres paramètres

2.2.1. La matière organique

La matière organique (MO) regroupe l’ensemble des molécules contenant du carbone, issues
des organismes vivants ou les constituant (Aurousseau et al., 2005). Elle un des principaux éléments
de composition des sols, reconnaissable par sa couleur sombre. A l’image du phosphore, dans les
eaux, on distingue la matière organique particulaire de la matière organique dissoute (non retenue
par un filtre de 0,45 µm). La matière organique présente dans l’eau peut avoir une origine allochtone
(débris végétaux, sol, rejets des activités humaines…) mais peut également être d’origine autochtone
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(plantes aquatiques, phytoplancton, bactéries…). Toutefois, cette dernière, hormis le cas des retenues
ou d’épisodes de blooms planctoniques, ne représente qu’une part minoritaire de la MO présente
dans les eaux de surface (Gruau et al., 2004a). En effet, bien que la contribution de la matière orga-
nique autochtone varie d’un cours d’eau à l’autre, elle est rarement supérieure à 10 % du flux annuel
(Veyssy, 1998).

La forme particulaire de la MO peut être transférée vers les cours d’eau lors de phénomènes
d’érosion induits par le ruissellement. A ces apports latéraux s’ajoute la chute directe provenant no-
tamment de la ripisylve sous l’action du vent. La forme dissoute est beaucoup plus liée à des rejets
ponctuels (réseaux d’assainissement, eaux pluviales…) ou à des processus de lessivage. Dans le cas
breton, on considère que les apports de MO dissoute dans les cours provient principalement des
sols (Gruau et al., 2004b). Les études menées par le Groupe d’Étude sur la Pollution des eaux par
les Matières Organiques (GEPMO) ont montré que différents facteurs naturels (topographie, per-
méabilité des sols, pluviométrie) et anthropiques (pratiques agricoles et de fertilisation) contrôlaient
le transfert de la MO des sols vers les cours d’eau (Birgand et al., 2004). Les transferts de MO sous
forme dissoute apparaissent ainsi les plus importants en période humide surtout dans de larges val-
lées où les interactions entre les horizons organiques et la nappe sont maximums. De même, ces
transferts sont maximisés dans les secteurs où un horizon peu perméable favorise la circulation des
eaux au sein des horizons organiques du sol. Enfin, certaines pratiques agricoles, liées notamment
aux épandages d’engrais de ferme ou au retournement régulier des prairies, peuvent conduire à une
intensification des transferts de MO (Haynes, 2000 ; Chantigny, 2003).

2.2.2. Les micropolluants

Le terme de micropolluants, parfois qualifiés de « contaminants », regroupe l’ensemble des com-
posés minéraux ou organiques dont les effets peuvent être toxiques, pour le milieu ou la santé hu-
maine, même à très faible concentration. Les principales familles de micropolluants sont les métaux
lourds, les hydrocarbures (phénols, Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques, hydrocarbures ali-
phatiques chlorés…), les composés organiques volatils (benzène, solvants, colorants, produits phar-
macologiques) et les pesticides. La plupart de ces contaminants sont présents sur la liste des
substances considérées comme prioritaires ou dangereuses par les États membres de l’Union euro-
péenne (Communauté européenne, 2001). La multiplicité de ces substances rend difficile leur gestion
et leur détection au sein des milieux aquatiques. De manière générale, le comportement de ces subs-
tances dans l’environnement est variable et dépend très fortement de leur degré de volatilité et de
leur solubilité dans l’eau.

Le cuivre, le zinc, le cadmium, le chrome, le plomb, le nickel et le mercure sont les éléments
métalliques les plus présents dans les eaux de surface et souterraines. La présence de ces éléments
dans l’eau peut avoir une origine naturelle (érosion des roches, retombées atmosphériques) mais est

64

PARTIE 1 : ÉTAT DE L’ART



souvent corrélée à un apport consécutif  aux différentes activités anthropiques (apports directs liés
aux rejets des STEP, épandage des boues résiduaires d’assainissement, eaux de ruissellement urbaines
principalement pour le plomb et le zinc…) (Bébin, 1999). Les hydrocarbures et les composés orga-
niques (hors pesticides), sont également étroitement liés aux voies de transfert des eaux industrielles,
domestiques et des eaux de ruissellement urbaines (Bressy, 2010).

Les produits phytosanitaires ou phytopharmaceutiques représentent l’ensemble des substances
utilisées pour lutter contre des organismes considérés comme nuisibles. Il existe différents types de
pesticides : les fongicides, les herbicides et les insecticides. De manière globale, il existe près de 900
molécules de synthèse entrant dans la composition d’environ 6 000 produits commercialisés en
France. Les principales substances actives retrouvées dans les masses d’eau superficielles et souter-
raines françaises sont l’AMPA (métabolite du Glyphosate), le Glyphosate (vendu notamment sous
l’appellation commerciale « Roundup »), le Diuron (interdit en 2008), l’Isoproturon, l’Atrazine (in-
terdit en 2003), le Chlortoluron, le Métolachlore, l’Acétochlore et le Bentazone (IFEN, 2007). Au
niveau européen, comme défini par la directive 91/414/CEE, un produit phytopharmaceutique
doit être autorisé par l’autorité compétente
d’un État membre pour être mis sur le mar-
ché (Communauté européenne, 1991c). En
France, c’est la Direction du Végétal et de
l’Environnement de l’Agence Française de
Sécurité Sanitaire des Aliments (Afssa) qui
est chargée de l’évaluation toxicologique de
ces produits et sur l’avis de l’Afssa, la Di-
rection générale de l'alimentation du Minis-
tère chargé de l'agriculture leur attribue un
numéro d’Autorisation de Mise sur le Mar-
ché (AMM). Le risque environnemental de
ces substances est évalué en combinant le
danger, représentant l’écotoxicité estimée à partir d’essais réalisés sur des espèces animales et végé-
tales, et l’exposition, correspondant aux concentrations prévisibles dans l’environnement (Rivière,
2001).

La dissipation des produits phytopharmaceutiques après application se fait selon deux processus :
la dégradation et la dispersion. La transformation de la matière active se fait de façon biologique,
sous l’action de nombreux micro-organismes, dont certains ont la faculté d’utiliser la molécule de
synthèse comme source de carbone (cas des herbicides à activité hormonale), ou dans une moindre
mesure de manière abiotique par hydrolyse (Grébil et al., 2001). La dispersion du produit va quant
à elle se faire selon différents modes dont l’ampleur va dépendre de différents facteurs : état du pro-
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duit (adsorbé, libre…), propriétés des molécules actives (solubilité, volatilité…) et des conditions
climatiques (température, humidité, pluviométrie…). Le transfert d’un produit phytopharmaceutique
depuis son aire d’application se fait selon différents modes : la volatilisation, le lessivage foliaire, le
ruissellement, la lixivation et le drainage (Figure 14). 

Lors d’une application foliaire, une partie du produit va directement atteindre le sol au travers du
feuillage, le produit restant non absorbé rejoindra également le sol par lessivage foliaire lors des pluies
ultérieures. La volatilisation, qui intervient principalement lors de l’application, sera variable selon la
tension de vapeur de produit mais peu concerner une part très importante du traitement. Les autres
voies de transfert des pesticides sont représentées par le ruissellement et de manière plus marginale
par la lixivation et le drainage. La transmission des pesticides depuis leurs aires d’application jusqu’aux
cours d’eau sera donc principalement effectuée via le ruissellement et les processus d’érosion associés.
Le transport de ces produits s’effectue soit sous forme dissoute soit sous forme adsorbée sur phase
solide. Le phénomène d’adsorption-désorption est étroitement lié aux propriétés physico-chimiques
des molécules (solubilité, ionisation, polarité…) et des particules sédimentaires adsorbantes (Jamet,
1999). La contribution relative de ces deux formes de transport est donc variable selon les cas. En
termes de temporalité, la dynamique de ces transferts est dépendante des mouvements d’eau, corrélés
aux épisodes pluvieux, et de la disponibilité au transfert d’une substance. Cette dernière est fonction
du stock présent dans le sol, contrôlé par les processus de dégradation biologique, de transformation
abiotique des molécules actives et des processus de rétention sur les éléments constitutifs du sol (Voltz
et Louchart, 2001).

2.2.3. Les agents pathogènes

Les agents pathogènes représentent l’ensemble des micro-organismes susceptibles d’induire des
troubles sanitaires : virus, protozoaires, helminthes et bactéries (streptocoques, entérocoques, coli-
formes fécaux…). La gestion de ces contaminations microbiennes est étroitement liée aux conditions
et à la durée de vie de ces micro-organismes. De manière générale, les réseaux d’assainissement ne
sont pas favorables à la survie et au développement des organismes pathogènes du fait de la faiblesse
des températures et de la concurrence des bactéries banales plus résistantes. Toutefois, certains micro-
organismes peuvent y résister en s’enkystant et atteindre les masses d’eau superficielles (Bébin, 1999).
Les contaminations microbiennes peuvent également provenir du pâturage, de l’épandage des engrais
de ferme et des déjections de la faune sauvage. Le suivi de ces micro-organismes est un des axes
majeurs de la classification des zones conchylicoles (Communauté européenne, 2006b). Ces paramètres
entrent tout autant dans la définition de la qualité des eaux destinées à la consommation humaine, des
eaux de baignade et des normes de consommation des mollusques bivalves (Communauté européenne,
1998 ; Communauté européenne, 2004b ; Communauté européenne, 2006a). Les paramètres micro-
biologiques les plus suivis concernent les coliformes notamment les Escherichia coli (eau potable, eaux
de baignade, coquillages), les entérocoques (eau potable et eaux de baignade) et les salmonelles (eau
potable).
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3. Les conséquences sanitaires, écologiques et économiques des pollutions

3.1. Les aspects sanitaires

Les conséquences sanitaires de la dégradation de la qualité des eaux ont été pendant longtemps
le principal facteur d’établissement des normes et de lutte contre la pollution. Elles ont d’ailleurs
largement induit la chronologie des actions entreprises pour préserver les caractéristiques qualitatives
des ressources aquatiques. Les aspects sanitaires de la pollution des eaux sont relativement variés
selon les contaminations qui les affectent et selon les usages qui en sont faits (consommation de
l’eau, des poissons ou des coquillages qui s’y trouvent, baignade…). Cet élément explique que la
notion de qualité de l’eau soit fonction des usages et que les normes sanitaires associées portent sur
des paramètres variables. Compte tenu de la multiplicité des éléments présents dans les milieux
aquatiques, certaines substances sont considérées indicatrices de l’état du milieu vis-à-vis d’un groupe
de paramètres. Les Escherichia coli sont ainsi souvent utilisées comme germe témoin de la contami-
nation microbienne. De plus, les effets sur le long terme de certaines substances demeurent encore
mal connus, du fait notamment des processus de combinaison ou d’association qui peuvent inter-
venir.

Les matières azotées peuvent ainsi avoir différents effets sanitaires. Bien que ces derniers soient
majoritairement associés à une des formes de l’azote, compte tenu du cycle biogéochimique de
l’azote et de sa propension à passer d’une forme à l’autre, les suivis sanitaires englobent généralement
les nitrates et les nitrites. Le principal risque associé à une exposition excessive aux nitrates concerne
la méthémoglobinémie du nourrisson ou maladie du bébé bleu. Cette dernière, qui intervient ma-
joritairement chez les nourrissons de moins de trois mois, résulte de la réduction des nitrates en ni-
trites par les microorganismes du système digestif  et réduit la capacité des globules rouges à
transporter l’oxygène depuis les poumons vers les tissus aboutissant à une cyanose (Comly, 1945 ;
Fan et al., 1987). Compte tenu du nombre de cas mortels recensés au cours des années 1950, cette
maladie a été à l’origine des travaux de l’OMS et de la FAO qui ont aboutit aux recommandations
précitées (qui couvrent uniquement ce risque). Le facteur de réduction biologique in vivo à l’origine
de cette cyanose fait toutefois débat. En effet, certains spécialistes considèrent que cette réduction
intervient uniquement in vitro lors d’une contamination bactérienne du biberon du nourrisson (L’Hi-
rondel, 1996 ; Apfelbaum, 1998). Plus récemment, des études toxicologiques et épidémiologiques
ont également conduit à de fortes présomptions concernant la toxicité des matières azotées et leur
responsabilité dans le déclenchement d’autres troubles. Des travaux expérimentaux menés sur des
animaux ont ainsi suggéré qu’une exposition excessive aux nitrites pouvait induire des effets sur
l’assimilation de la vitamine A, sur le fonctionnement de la glande thyroïde ou sur le développement
des embryons et des fœtus (Fan et Steinberg, 1996). De même, la formation de composés N-nitrosés
issus de la combinaison des nitrites avec les amines, composés de base des protéines, est suspectée
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d’augmenter le risque de cancer (Kitano et al., 1997 ; Vermeer et al., 1998). Toutefois, les études me-
nées sur le sujet semblent encore insuffisantes pour tirer des conclusions définitives sachant que
certaines études établies à plus grandes échelles n’ont pu confirmer ces effets (Cantor, 1997). Dans
tous les cas, il convient également de noter que l’eau ne constitue que très rarement la source prin-
cipale d’ingestion de matières azotées. Les apports liés aux denrées alimentaires, notamment aux
légumes, est généralement prépondérante (Schuddenboom, 1993).

Concernant le phosphore, ce dernier ne constitue pas en tant que telle une menace pour la santé
humaine. Toutefois, bien qu’il n’ait pas d’effets directs, il peut indirectement causer des troubles sa-
nitaires en favorisant notamment le développement de cyanobactéries (Lemercier, 2003 ; Brient et
al., 2004). Or certaines cyanobactéries produisent des toxines qui par contact, ingestion ou inhalation
peuvent induire des troubles au niveau du foie (hépatotoxines), du système nerveux (neurotoxines)
ou de la peau (dermatotoxines) (Pilotto et al., 1997 ; Pitois et al., 2000). Au niveau des masses d’eau
littorales, les nutriments peuvent également avoir des effets sanitaires indirects en agissant sur les
efflorescences phytoplanctoniques et les marées vertes. Ces dernières peuvent lors de leur décom-
position dégager différents gaz toxiques dont de l’hydrogène sulfuré (INERIS, 2009). Deux décès
ont notamment été imputés à ces émanassions toxiques au cours de l’été 2009 en Bretagne Nord4.
Certaines espèces impliquées dans les blooms phytoplanctoniques sont quant à elles susceptibles de
produire des phycotoxines nocives pour l’Homme. Certaines de ces phycotoxines sont directement
libérées dans l’eau alors que d’autres, cloisonnées à l’intérieur des cellules algales, peuvent s’accumuler
dans les mollusques filtreurs et affecter les consommateurs (OMS, 2002). Trois genres phytoplanc-
toniques présents en Bretagne peuvent être dangereux pour les consommateurs de coquillages : le
genre Dinophysis, responsable de troubles diarrhéiques, deux espèces d’Alexandrium (A. minutum
et A. tamaresence) qui produisent des toxines paralysantes, et deux espèces de Pseudo-nitzschia (P. pseu-
dodelicatissima et P. multiseries) qui engendrent des toxines amnésiantes (Aurousseau et al., 2005).

La présence de matières organiques dans l’eau peut également induire des effets sur la santé des
consommateurs. Elles peuvent notamment absorber et inhiber la dégradation d’autres molécules
organiques dont les pesticides, former des complexes toxiques en association avec des éléments
métalliques, être associées à des espèces planctoniques produisant des toxines, ou servir de nutriment
et de support aux micro-organismes présents dans les réseaux de distribution (Grau et al., 2004a).
De même, en se combinant avec le chlore, les MO peuvent former des sous produits chlorés, comme
les trihalométhanes ou les halocétates, dont l’ingestion est susceptible d’occasionner des troubles
cardiaques (Nieuwenhuijsen et al., 2000), des effets tératogènes5 (Kramer et al., 1992 ; Dodds et
King, 2001) ou d’augmenter les risques de cancer du foie, des reins et du colon (Morris et al.,
1992 ; Boorman et al., 1999).

68

PARTIE 1 : ÉTAT DE L’ART

4 Article paru dans Le Monde le 5 septembre 2009



Concernant la pollution microbienne, il faut noter qu’à l’exception de certaines souches d’Esche-
richia coli et de certaines bactéries opportunistes, la majorité des bactéries ne sont pas réellement pa-
thogènes. Toutefois, lorsque les micro-organismes présents dans l’eau le sont, ils peuvent causer de
nombreux troubles communément regroupés sous l’appellation de maladies hydriques (il en est de
même lors de la consommation d’espèces aquatiques infectées). Ces risques sanitaires sont relative-
ment variables selon les espèces impliquées. Dans la majorité des cas, l’exposition à des bactéries,
des virus et des protozoaires pathogènes provoque des troubles gastro-intestinaux de courte durée
(gastro-entérites). Néanmoins, certains agents pathogènes peuvent provoquer des effets beaucoup
plus profonds et durables notamment chez des sujets immunodéficients, causant des infections du
système nerveux central, des voies respiratoires ou du système génito-urinaire et des septicémies
(Rusin et al., 1997).

Les impacts sanitaires liés à l’ingestion de micropolluants sont relativement nombreux et peuvent
apparaître même dans le cas d’absorptions infimes de contaminants. Les doses létales de ces produits
sont souvent très réduites et les placent sur l’échelle de Hodge et Sterner parmi les classes de toxicité
les plus importantes (Lauwerys et al., 2007). Concernant les métaux lourds, leur ingestion en quantité
trop importante peut avoir des effets cancérigènes et tératogènes5 et porter atteinte aux systèmes
nerveux et respiratoires (Miquel, 2001). Dans le cas du saturnisme, lorsque l’intoxication a une ori-
gine hydrique, elle peut notamment être liée aux canalisations d’adduction d’eau. En effet,  bien que
le remplacement des branchements et des canalisations en plomb soit en cours (obligation d’ici
2013 du fait de l’abaissement de la norme européenne de potabilité vis-à-vis du plomb), certaines
plomberies en plomb subsistent, particulièrement dans les logements et les immeubles les plus an-
ciens. Les effets des hydrocarbures sur la santé humaine peuvent également conduire à de profonds
troubles : effets cancérigènes et tératogènes, troubles rénaux, hépatiques, digestifs et dégradation
des systèmes nerveux et immunitaires. Par exemple, les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques
(HAP) et les polychlorobiphényles (PCB), classés par la Convention de Stockholm sur la liste des
polluants organiques persistants et provenant principalement de dépôts atmosphériques (incinéra-
tion, combustibles fossiles…), constituent des perturbateurs endocriniens dont les effets peuvent
être observés relativement loin des sources d’émissions de par leur propriété de bioaccumulation
(Bard, 2006 ; Leaute, 2008).

L’exposition aux produits phytopharmaceutiques peut se faire par inhalation lors d’une appli-
cation par exemple, ou par ingestion dans l’eau ou des aliments présentant des résidus. En 2007, les
analyses réalisées par la Direction Générale de la Concurrence, de la Consommation et de la Ré-
pression des Fraudes ont détecté la présence de pesticides dans 52 % des fruits et légumes (dans
7,6 % des cas, ces résidus étaient supérieurs aux normes en vigueur)6. Les effets des molécules
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actives utilisées dans ces produits et de leurs métabolites sont particulièrement problématiques pour
la santé humaine. De nombreuses études ont démontré leurs effets endocriniens (réduction de la
fertilité), neurologiques, cancérigènes et tératogènes ainsi que les perturbations qu’ils pouvaient in-
duire au niveau du système immunitaire, des fonctions digestives et respiratoires et des terminaisons
nerveuses, particulièrement chez les agriculteurs qui représentent les personnes les plus exposées
lors des opérations de traitement (ORS Bretagne, 2001 ; Gatignol et Etienne, 2009). La toxicité de
certaines substances actives a souvent conduit à leur interdiction par les instances nationales (après
les avoir préalablement autorisées suite aux études toxicologiques mises en œuvre au moment de
leur mise sur le marché). Toutefois, ces interdictions peuvent être variables selon les États. Ainsi,
les produits phytopharmaceutiques à base d’atrazine ont été interdit en 2001 en France (avec prise
d’effet en 2003) et en 2004 au niveau européen du fait des présomptions concernant leurs effets
sur la santé humaine et de leur faible dégradation (Communauté européenne, 2004). Toutefois, l’uti-
lisation des triazines demeure encore largement répandue au sein des États d’Amérique du Nord,
l’Agence de Protection de l’Environnement des Etats-Unis (EPA) a d’ailleurs recommandé le re-
nouvellement d’homologation de l’atrazine en 2003, en se basant sur le fait que les études actuelles
paraissaient encore insuffisantes pour associer cette substance à de réels effets cancérigènes (EPA,
2003).

3.2. Les perturbations écologiques

De manière générale, les impacts sanitaires liés à la pollution des eaux et présentés précédemment
peuvent être transposés aux aspects écologiques dans le sens où ils affectent de nombreuses espèces,
pouvant dans certains cas aboutir à d’importantes vagues de mortalité. Toutefois, d’autres pertur-
bations spécifiquement environnementales, liées à la présence d’éléments de synthèse ou d’apports
excessifs de substances naturelles, peuvent s’y ajouter. La présence excessive de matières organiques
peut, par exemple, conduire à une asphyxie des milieux aquatiques du fait de la consommation de
l’oxygène par les bactéries lors de leur minéralisation. De même, un apport massif  de matières en
suspension peut, en augmentant la turbidité, limiter la pénétration de la lumière et conduire à des
perturbations des hydrosystèmes. Les molécules de synthèse utilisées dans les produits phytophar-
maceutiques peuvent également induire de lourdes perturbations sur les milieux et les espèces aqua-
tiques (biomasse algale, batraciens, crustacés, poissons, coquillages…). Ces effets peuvent intervenir
à court terme (mortalités) ou se déclarer à des échéances plus lointaines dans le cas d’expositions
récurrentes à des concentrations non létales. Dans ce cas, ces produits peuvent avoir des consé-
quences biologiques au niveau de la reproduction, de la croissance ou même du fonctionnement
hormonal des espèces impactées (Babut et al., 2001 ; Hayes et al., 2002). Par ailleurs, les effets de ces
substances peuvent se répercuter de manière indirecte. Ainsi, une molécule de synthèse peut ne re-
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présenter aucune toxicité directe vis-à-vis d’une espèce mais l’impacter indirectement en agissant
sur les espèces de rang inférieur dont elle se nourrit. Les pollutions métalliques, de par leurs pro-
priétés de conservation peuvent également contaminer indirectement l’ensemble de la chaîne tro-
phique par bioaccumulation. Enfin, certaines contaminations microbiennes peuvent affecter
différentes espèces et conduire à des épisodes de mortalité. Cet élément se vérifie particulièrement
pour les espèces aquacoles, du fait de la promiscuité au sein des élevages qui favorise la contamina-
tion entre les individus. Dans le cas de l’ostréiculture, de nombreux travaux ont permis d’imputer
des pics de mortalité à des agents pathogènes. Selon les cas étudiés, les agents infectieux impliqués
peuvent être des virus (Ostreid Herpes Virus type 1, iridovirus…) (Renault et al., 2001 ; Friedman
et al., 2005), des parasites (Perkinsus marinus, Marteilia sydneyi, Mikrocytos roughleyi…) (Hine, 1996 ;
Oliver et al., 1998), ou des bactéries (Vibrio sp., Nocardia crassostrea) (Friedman et al., 1991 ;  Lacoste
et al., 2001). Toutefois, ces épizooties sont rarement imputables à un seul agent infectieux. Le dé-
clenchement de ces mortalités paraît nettement plus complexe, faisant notamment intervenir diffé-
rents facteurs environnementaux, particulièrement dans le cas des récentes vagues de mortalité
massives (Samain et McCombie, 2007).

Concernant les nutriments, ces derniers représentent des éléments déterminants du fonction-
nement trophique des écosystèmes terrestres et aquatiques. Toutefois, l’enrichissement excessif  d’un
milieu en éléments nutritifs, par la surproduction végétale et la pollution organique associées qu’il
provoque, peut conduire à des déséquilibres notables et une fragilisation de l’écosystème (Dorioz
et Aurousseau, 2009). Le terme d’eutrophisation représente à l’origine un phénomène naturel lent
qui aboutit à un comblement de masses d’eau lentiques oligotrophes jusqu’à en former des zones
humides (Barroin, 1999). De nos jours, cette terminologie s’emploie principalement dans un sens
de dystrophisation, qui renvoie à une accélération du phénomène naturel par une amplification des
apports en sels nutritifs du fait des activités anthropiques. Ce mécanisme complexe, décrit dès les
années 1960 (Vollenweider, 1968), tend à se généraliser à l’échelle planétaire, affectant à présent la
majeure partie des cours d’eau (Poss, 2009). Ce phénomène se retrouve aussi bien dans les écosys-
tèmes aquatiques continentaux que dans les eaux marines. Il a tout d’abord touché les eaux stag-
nantes notamment les lacs à renouvellement lents, dont l’immobilisme limite l’oxygénation et favorise
le développement de phytoplancton, puis les grands cours d’eau et finalement, depuis une trentaine
d’années il affecte également les estuaires et baies côtières (Ménesguen et Dion, 2009).

Au sein des écosystèmes aquatiques continentaux, des apports non maîtrisés en nutriments
conduisent à une augmentation de la production algale insuffisamment consommée par le zoo-
plancton. Ces efflorescences, parfois toxiques (cyanobactéries), induisent une réduction de la trans-
parence dans la colonne d’eau, qui peut aboutir à une disparition de certaines espèces. De même, la
dégradation des matières organiques par les bactéries aérobies conduisent à un appauvrissement en
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oxygène du milieu. Ce phénomène est accentué par l’accumulation des algues en surface, où l’enso-
leillement subsiste, qui limite les capacités du vent à oxygéner les eaux par brassage et induit un
effet d’écran thermique (thermocline). Dans ces conditions hypoxiques, seules les bactéries anaé-
robies peuvent subsister. Leur multiplication provoque la fermentation de toute la matière organique
accumulée, dégageant des gaz tels que l’hydrogène sulfuré, l’ammoniac ou le méthane, défavorables
aux formes de vie supérieures. En eau douce, le phosphore, facteur limitant7 de la production pri-
maire des algues et macrophytes, joue un rôle décisif  dans le contrôle et le développement de ce
phénomène (Gerdeaux, 2009). La restauration d’un milieu eutrophe s’avère relativement délicate.
En effet, la réduction des apports n’est généralement pas suffisante pour freiner le processus du
fait de charges internes très importantes qui conduisent à une auto-alimentation et à l’accélération
du système.

Les eaux marines, réceptacle des apports terrigènes, peuvent également être affectées par des
processus de dystrophisation dus à des apports biogéniques excessifs. Dans le cas de masses d’eau
confinées ou peu renouvelées (brassage restreint du fait de la présence d’halocline ou de thermocline,
faiblesse du vent), ce processus peut conduire à des proliférations algales et phytoplanctoniques,
parfois associées à la production et à la libération de toxines, et à une désoxygénation voire une
anoxie de l’écosystème (malaïgue), pouvant aboutir à une asphyxie de la faune benthique (Bricker et
al., 2003). Toutefois, contrairement aux eaux douces et malgré certaines controverses qui considèrent
l’azote, le phosphore et le silicium comme des éléments co-limitants (Hecky et Kilham, 1988 ; Buson,
1999), l’azote est maintenant généralement admis comme étant le principal facteur limitant des
blooms estivaux dans le sens où sa disponibilité naturelle est beaucoup plus limitée en mer qu’en eaux
douces (CEVA, 2004 ; Howarth et Marino, 2006). Cet élément a notamment été validé, tant pour le
phytoplancton que pour les macrophytes, par différentes études menées notamment sur la lagune
de Venise (Sfriso et al., 1988), l’étang de Thau (Picot et al., 1990 ; Chapelle, 1995 ; Souchu et al.,
1998 ; Plus et al., 2005) et en Bretagne (Piriou et Ménesguen, 1992 ; Ménesguen et Piriou, 1995 ;
Ménesguen, 2003). Le phosphore peut néanmoins conserver un rôle-clef  dans les blooms de dia-
tomées printaniers notamment au niveau du panache des fleuves (Ménesguen et Dion, 2009). Le
rôle limitant des différents éléments nutritifs peut donc être relativement variable selon les sites.
Cette fragilisation de l’écosystème peut se manifester sous deux formes majeures communément
nommées marées vertes et eaux colorées. Les marées vertes correspondent à un développement
excessif  de macrophytes comparativement aux capacités d’assimilation physique et biologique de
l’écosystème. Ces proliférations de macroalgues donnent parfois lieu à des échouages et des accu-
mulations massives de biomasse algale le long du trait de côte, non sans impact sur les activités et
l’économie locale. Les eaux colorées représentent des efflorescences phytoplanctoniques (diatomées,
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dinoflagellés) dont les pigments peuvent donner une couleur rouge, verte ou brunâtre à l’eau de
mer. Ces blooms de microalgues peuvent dans certains cas impliquer des espèces produisant des phy-
cotoxines nocives voire mortelles pour la faune marine (Thébaud et al., 2005). Le processus d’eu-
trophisation de certaines masses d’eau côtières n’est pas forcément très récent, ce processus avait
déjà été signalé au cours des années 1980 et 1990 au niveau de grands estuaires (Loire, Potomac,
Patuxent…), de différentes baies (Chesapeake, San Francisco, New York…) et dans certains secteurs
de mers épicontinentales (mer du Nord, Skagerrak, Baltique, Adriatique…) (Morand, 1996 ; Mé-
nesguen, 1999). La prolifération de macroalgues vertes (Ulva, Monostroma, Enteromorpha…) a notam-
ment affecté de nombreux sites européens au cours de cette période (Agence Européenne de
l’Environnement, 2001). Les cas les plus marquants concernent notamment les côtes bretonnes
(Merceron, 1999), le bassin d’Arcachon (Auby et al., 1994), l’étang de Thau (Gerbal et Verlaque,
1995), la lagune de Venise (Sfriso et al., 1989), le veerse meer aux Pays-Bas (Malta et Verschuure,
1997), différentes lagunes britanniques (O’Sullivan, 1996) et plusieurs estuaires ibériques dont le
Mondego, le Palmones et la Ria Formosa (Flindt et al., 1997 ; Hernandez et al., 1997 ; Newton et al.,
2003 ; Martins et al., 2007). Toutefois, les secteurs affectés se sont multipliés avec le temps et ont
dans certains cas conduit à la formation de vastes zones hypoxiques occasionnant d’importantes
mortalités (Joyce, 2000 ; Diaz et Rosenberg, 2008).

3.3. Les répercussions économiques

D’un point de vue économique, on peut caractériser la pollution comme « un bien indésirable
associé à la production de biens privés et qui affecte le bien-être du consommateur, voire la pro-
duction d’autres […] ce qui engendre une divergence entre les coûts privés, que supporte le pollueur,
et les coûts subis par les autres agents, en termes de perte d’agrément ou en termes de baisse de
profit » (Bonnieux et Rainelli, 1999). Ce sont ces considérations qui ont poussé les responsables
politiques français, influencés par la théorie américaine du « bien-être » (Welfare Economy), à instaurer,
suite à la loi sur l’eau de 1964, les principes de pollueur-payeur et d’utilisateur-payeur (République
française, 1964 ; Hellier et al., 2009). Toutefois, l’application de ces outils incitatifs, censés limiter les
pressions quantitatives et qualitatives sur la ressource (anciennes redevances prélèvements et pollu-
tion), se heurte à différentes difficultés, notamment au niveau de l’estimation des impacts environ-
nementaux et économiques imputables aux différents types d’usagers, et particulièrement dans le
cas des pollutions diffuses non mesurables. Ainsi, pendant longtemps, les redevances perçues par
les agences de l’eau ont principalement reposé sur les usagers domestiques, sachant qu’ils représen-
taient également les utilisateurs finaux des produits issus des autres activités (agriculture, industries).
Ce constat a d’ailleurs poussé l’Union européenne et l’OCDE à insister sur la nécessité d’étendre
de manière effective ces principes incitatifs à l’ensemble des usagers afin d’insuffler une utilisation
plus relationnelle de la ressource, d’assurer sa pérennité tant d’un point de vue quantitatif  que qua-
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litatif  et de viser un objectif  global sur l’écologie du milieu (OCDE, 2003 ; Communauté euro-
péenne, 2007b). Depuis, le système de taxation et de redevance, servant à financer les six agences
de bassin, a été revu et élargi, intégrant notamment de nouvelles redevances propres aux pollutions
diffuses (remplacement de la taxe générale sur les activités polluantes), aux activités d’élevage et aux
pollutions d’origine non domestique (République française, 2007a). 

De manière générale, il est assez difficile de chiffrer de manière exhaustive les conséquences
économiques de la pollution de l’eau et des milieux aquatiques. En effet, les coûts engendrés par
la dégradation de la qualité d’une masse d’eau sont pour partie directs, mais peuvent également
avoir des répercussions financières indirectes dont l’estimation est relativement délicate. De plus,
l’impact économique de pollutions temporaires accidentelles (ou structurelles lorsqu’elles impli-
quent des pics de pollution momentanés) peut être clairement déterminé en comparaison avec un
état initial (coûts de la dépollution, interruption et pertes d’activité…), même si différentes réper-
cussions à moyen ou long terme peuvent être difficilement perceptibles (pertes d’aménités,  image
et attractivité des espaces impactés…) ou quantifiables (services environnementaux non mar-
chands) (Fattal, 2008). Dans certains cas, les répercussions économiques imputables à ces événe-
ments peuvent d’ailleurs donner lieu à des indemnisations (usager fautif, assurances, autorités…).
Néanmoins, dans le cas de dégradations chroniques, leurs coûts réels sont très complexes à chiffrer
dans le sens où les répercussions de ces dernières sont de facto intégrées aux frais structurels de
fonctionnement des différentes activités utilisatrices de la ressource (surcoût de traitement, adap-
tation des modes de production engendrant des dépenses supplémentaires voire déplacement ou
disparition de certaines activités…). Cet élément explique que peu de travaux à grande échelle
aient été menés sur le sujet. On peut toutefois citer les estimations de différentes études. L’IFEN
a ainsi démontré que les investissements en faveur de l’assainissement, bien qu’ils ne soient pas
tous inhérents à une dégradation des ressources aquatiques, ont représenté en moyenne 0,8 % du
Produit Intérieur Brut sur la période 2000-2005 (IFEN, 2006). De même, une étude inter-agences
menée sur les conséquences économiques de l’eutrophisation a établi que les coûts imputables à
ce phénomène représentaient à la fin des années 1980 environ deux milliards de francs par an à
l’échelle française (Roussel, 1997). Cette somme était en outre ventilée entre le surcoût pour la
production d’eau potable (50-64 %), le manque à gagner des activités touristiques (15-24 %), et
les pertes des activités industrielles et aquacoles (5-8 %).

Le principe français selon lequel « l’eau paye l’eau », basé sur ce système de taxation et de re-
devances, induit donc une gestion mutualisée des coûts environnementaux liés aux différents usages
de l’eau (prélèvement, dégradation) au travers de l’action des agences de bassin. La pollution paye
donc en quelque sorte la dépollution et les interventions permettant de la prévenir, particulièrement
dans le cas des dégradations structurelles. Toutefois, cette prise en charge collective n’englobe pas
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l’ensemble des répercussions économiques liées à la dégradation structurelle des milieux aquatiques.
Certains surcoûts sont ainsi assumés de manière individuelle notamment au niveau de l’adaptation
des modes de production aux propriétés qualitatives des masses d’eau. Par exemple, selon le clas-
sement sanitaire d’une zone de production conchylicoles, les coquillages peuvent nécessiter une
purification ou un reparcage préalablement à leur commercialisation, les exploitants ne font donc
pas face aux mêmes dépenses selon l’état de la masse d’eau exploitée (Le Saux et Pommepuy, 2003).
De même, la révision du classement d’un bassin de production suite à des dégradations récurrentes
peut impliquer de lourds investissements de la part des producteurs afin d’adapter leurs installations
mais également de réajuster leurs pratiques. 

Le cas des dégradations chroniques induisant des pics de pollution temporaires peut-être en-
visagé de la même manière que les pollutions accidentelles. En effet, ces dernières impliquent
plutôt une gestion de crise momentanée qu’une adaptation (hormis lorsque les pics sont particu-
lièrement récurrents). Les efflorescences algales, blooms de cyanobactéries en eau douce et marées
vertes ou proliférations de phytoplancton en zone côtière, entrent dans cette catégorie. Les réper-
cussions financières de ces événements peuvent être très importantes. Depuis le début des années
1970, certaines marées rouges ont ainsi engendré des pertes économiques de plusieurs millions de
dollars pour les activités aquacoles (Brown et al., 1999). Dans le cas des marées vertes bretonnes,
le coût annuel du ramassage et de la valorisation des ulves (compostage, méthanisation et épandage
depuis l’interdiction de la mise en décharge en 2002) est estimé entre 400 000 et 500 000 euros
(Aurousseau et al., 2005). A ces dépenses, assurées par les collectivités impactées (communes et
conseils généraux), il convient d’adjoindre les pertes économiques des activités aquacoles : absorp-
tion des sels nutritifs au dépend du phytoplancton, diminution du renouvellement de l’eau, émission
de substances osmoprotectrice augmentant la durée de vie des bactéries fécales et augmentation
de la charge de travail due au recouvrement des parcs et des bouchots ; et les atteintes à l’image du
territoire : altération du paysage, répercussions sur l’industrie touristique, diminution de la valeur
patrimoniale du foncier, de l’immobilier et des fonds de commerce (Merceron, 1999 ; Aurousseau
et al., 2005).

En définitive, bien que difficile à chiffrer, la dégradation de la qualité de l’eau et des milieux
aquatiques représente un aléa induisant d’importantes répercussions économiques pour les sociétés.
Cet élément est particulièrement vrai pour les zones côtières, soumises à la fois à des sources de
pollution autochtones mais également réceptacles de l’ensemble des apports terrigènes alors même
qu’elles présentent une vulnérabilité élevée du fait de la densité de population, d’activités et d’in-
frastructures qui y sont implantés et de leur fragilité.
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4. Conclusion 

L’approche sectorielle quant à l’origine de la pollution de l’eau et des milieux aquatiques démon-
tre une diversité des sources de contamination. Nous avons aussi pu constater que ces dégradations
peuvent prendre de multiples formes. Elles se sont également considérablement accrues au cours
des dernières décennies sous l’impulsion de différents facteurs tels que l’intensification agricole,
l’accroissement des activités industrielles, la modification de la trame paysagère ou la densification
urbaine. A tel point que ce phénomène est devenu une des préoccupations majeures de nos sociétés.
Une enquête menée sur la « perception des risques et de la sécurité » par l’Institut de Radioprotection
et de Sûreté Nucléaire en 2004 a ainsi placé la dégradation de l’environnement en quatrième place
des préoccupations de la population française, derrière le chômage, l’insécurité, la misère et l’exclu-
sion. De plus, selon une enquête EDF-R&D de la même année, parmi l’ensemble des problèmes
environnementaux, la dégradation des eaux souterraines ainsi que la pollution des lacs, rivières et
mers, se placent au deux premières places des sujets jugés les plus préoccupants, 98 % des sondés
jugeant ces questions d’assez à très préoccupantes (IFEN, 2006). Ces dégradations engendrent en
effet de nombreuses répercussions tant au niveau écologique que sanitaire ou économique. Ainsi,
au niveau de l’eau potable, les contrôles réalisés au cours de l’année 2003 ont montré que 9 % de la
population avait été alimenté par une eau non-conforme kvis-à-vis des pesticides et les dépassements
au niveau des nitrates a d’ailleurs conduit la Cour de Justice de l’Union européenne (CJUE), ancien-
nement Cour de Justice des Communautés Européennes (CJCE), à condamner la France pour non
respect des normes de qualité de l’eau à destination de la consommation humaine (CJCE, 2004).
De même, en 2006, seuls 12 % des masses d’eau de surface échantillonnées (57 % pour les eaux
souterraines), présentaient des concentrations en produits phytopharmaceutiques permettant une
production d’eau potable sans traitement spécifique8. Ces dégradations, si elles venaient à s’accroître
pourraient menacer le fondement même du statut de l’eau en France. En effet, le Code de l’envi-
ronnement, au-delà de la notion de patrimoine commun, reconnaît le droit à « accéder à l’eau potable
à des conditions économiquement acceptables par tous » (Article L. 210-1 du code de l’environne-
ment).

Ce phénomène est particulièrement problématique à l’interface Terre-Mer. En effet, les hydro-
systèmes côtiers de par leurs richesses écologiques, leurs densités de population et d’activités ainsi
que leur attractivité (entre 1990 et 1999, la population littorale a augmenté de 9,6 % contre 3,5 %
pour la moyenne nationale (IFEN, 2006)), y sont singulièrement vulnérables. Les risques liés à la
dégradation qualitative des milieux aquatiques littoraux y sont d’autant plus importants que les zones
côtières sont à la fois soumises à des sources de pollution autochtones mais forment également un
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réceptacle aux apports provenant de l’amont. Les fleuves français acheminent ainsi chaque année
646 000 tonnes d’azote et 43 000 tonnes de phosphore vers les masses d’eau côtières (Crouzet et
al., 2002). De plus, bien que des améliorations notables aient pu être constatées dans certains sec-
teurs, le temps de réaction des hydrosystèmes aux changements de pratiques et le temps de séjour
de certains paramètres (stockage du phosphore, temps de résidence de l’azote dans les aquifères)
induit une inertie difficilement dissociable des progrès réalisés. De plus, bon nombre de masses
d’eau demeurent en deçà des objectifs fixés par la DCE malgré la multitude d’actions entreprises.
Il apparaît donc peut-être opportun de se tourner vers de nouveaux outils afin de guider les actions
mises en œuvre, d’évaluer leurs effets et de compléter les instruments traditionnellement utilisés.
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Chapitre 3 : LES APPROCHES DE SUIVI ET DE GESTION DE
LA QUALITÉ DES MASSES D’EAU

1. Le suivi de la qualité des hydrosystèmes

1.1. Historique du suivi des hydrosystèmes français

Mis à part l’utilisation relativement ancienne de quelques indices biologiques, historiquement la
surveillance de la qualité des eaux est restée étroitement liée au contrôle de sa conformité vis-à-vis
des usages qui peuvent en être faits, cantonnant pendant longtemps l’eau à sa dimension « res-
source ». La surveillance qualitative des hydrosystèmes est réellement apparue en France sous sa
forme actuelle à partir de la loi sur l’eau de 1964 (République française, 1964). En effet, cette loi a
instauré une gestion et un suivi global à l’échelle de grands bassins ou districts hydrographiques,
correspondant aux périmètres des agences de l’eau actuelles. Cette obligation légale de suivi a conduit
à la réalisation d’un diagnostic du niveau de pollution des eaux superficielles (Inventaire National
du degré de Pollution), à l’instauration d’objectifs d’amélioration de la qualité, et à la mise en place
d’un système de discrétisation de la qualité de l’eau, associé aux usages qui peuvent en être faits,
sous la forme d’une grille dite grille 71 (Tableau 3). Ces dispositions ont par ailleurs été renforcées
suite à la loi sur l’eau de 1992 (République française, 1992), avec notamment la création de nouveaux
systèmes de planification : les Schémas Directeurs d’Aménagement et de Gestion des Eaux
(SDAGE), établis à l’échelle des différentes agences de l’eau, et les Schémas d’Aménagement et de
Gestion des Eaux (SAGE), correspondant à une déclinaison locale des grandes orientations du
SDAGE. Toutefois, contrairement aux indications de la loi de 1964, la loi de 1992 n’a imposé aucune
obligation de surveillance des milieux et d’évaluation de leur conformité vis-à-vis des différents
usages qui en sont faits.

Au niveau européen de nombreuses Normes de Qualité Environnementales (NQE) ont été éta-
blies depuis les années 1970 afin de spécifier des concentrations limites en fonction des usages. Ces
NQE ont pour la plupart été abrogées par la Directive Cadre sur l’Eau (DCE). Cette directive, trans-
posée en droit français en 2004 (République française, 2004), a entériné ces systèmes de gestion en
les étendant et en les harmonisant à l’échelle européenne. Néanmoins, les dispositifs mis en œuvre
ont également profondément modifié les approches antérieures en termes de méthode, d’objectifs
mais également d’outils, avec notamment la constitution de nouveau indicateurs, en lien avec la
montée en puissance du concept de services environnementaux, faisant la synthèse d’éléments issus
de l’ingénierie et de la biologie (Bouleau, 2007). Ainsi, les objectifs de qualité ont laissé place à des
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objectifs environnementaux, l’obligation de résultat est venue remplacer l’obligation de moyens pré-
existante, l’unité spatiale d’évaluation est passée du cours d’eau à la masse d’eau et une prédominance
biologique a supplanté les orientations physico-chimiques antérieures. De plus, les systèmes de pré-
vention, de réduction de la pollution et d’amélioration de l’état qualitatif  des écosystèmes aquatiques
se sont vus associés à des échéances temporelles. La DCE, impose ainsi de parvenir au bon état
écologique des masses d’eau de surface d’ici à 2015, sauf  dérogations qui peuvent reporter cette
date à 2021 voire 2027. La mise en œuvre de la DCE, pilotée par le Ministère en charge de l’envi-
ronnement avec l’appui technique de l’Office National de l’Eau et des Milieux Aquatiques
(ONEMA) a suivi trois étapes. Dans un premier temps, un état des lieux visant à caractériser les
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PARAMÈTRE 1A 
Excellente

1B
Bonne

2
Passable

3
Médiocre

HC
Pollution 
excessive

  1. Conductivité (S/cm) < 400 400 à 750 750 à 1 500 1 500 à 3 000 > 3 000 

  2. Dureté totale (° français) < 15 15 à 30 30 à 50 50 à 100 > 100 

  3. Chlorures (mg/l) < 100 100 à 200 200 à 400 400 à 1 000 > 1 000 
 I 

  4. Capacité d'adsorption du Na(1) < 2 2 à 4 4 à 8 > 8   

II   5. Température (°C) < 20 20 à 22 22 à 25 25 à 30 > 30 

  6. Oxygène dissous (mg/l)(2) > 7 5 à 7 3 à 5 < 3 

      Saturation en oxygène (%) > 90 70 à 90 50 à 70 < 50 

  7. DBO5 eau brute (mg/l) < 3 3 à 5 5 à 10 10 à 25 > 25 

  8. Oxydabilité (mg/l) < 3 3 à 5 5 à 8 > 8 

III

  9. DCO eau brute (mg/l) < 20 20 à 25 25 à 40 40 à 80 > 80 

 10. NO3
- (mg/l) < 5 5 à 25 25 à 50 50 à 100 > 100 

 11. NH4
+ (mg/l) < 0,1 0,1 à 0,5 0,5 à 2 2 à 8 > 8 

 12. Azote total [Kjeldahl] (mg/l) < 1 1 à 2 2 à 3 > 3   

 13. PO4
3- (mg/l) < 0,2 0,2 à 0,5 0,5 à 1,0 1 à 5 > 5 

IV

 14. Phosphore total (mg/l) < 0,1 0,1 à 0,25 0,25 à 0,50 0,5 à 2,5 > 2,5 

 15. Saprobies oligosaprobe β mésosaprobe α mésosaprobe polysaprobe   
V

 16. Écart de l'indice biotique par rapport à l'indice normal(3) 1 2 ou 3 4 ou 5 6 ou 7 > 7 

 17. Fer total précipité et en sol (mg/l) < 0,5 0,5 à 1 1 à 1,5 > 1,5   

 18. Mn total (mg/l) < 0,1 0,1 à 0,25 0,25 à 0,50 > 0,50   VI

 19. Matières En Suspension (mg/l)(4)  07 >              07 à 03 03 <

< 10         10 à 20       
 20. Couleur (mg Pt/l)

(absence de coloration visible)
20 à 40 40 à 80 > 80 

 21. Odeur non perceptible 
ni saveur ni 

odeur
anormales

pas d'odeur 
perceptible à distance 

du cours d'eau 

 22. Substances extractibles au chloroforme (mg/l) < 0,2 0,2 à 0,5 0,5 à 1,0 > 1   

 23. Huiles et graisses néant traces présence   

 24. Phénols (mg/l) < 0,001 0,001 à 0,05 0,05 à 0,5 > 0,5 

 25. Toxiques 
norme permissible pour la vocation la plus 

exigeante et en particulier pour la préparation 
d'eau alimentaire 

traces inoffensives 
pour la survie du 

poisson

VII

 26. pH 6,5 à 8,5     6 à 6,5         
ou  8,5 à 9 

5,5 à 6              
ou  9 à 9,5 

< 5,5        
ou  >9,5 

 27. Coliformes (ufc/100 ml)   < 5 000       

 28. Escherichia coli (ufc/100ml)   < 2 000       VIII

 29. Streptocoques fécaux (ufc/100 ml)           

IX  30. Radioactivité catégorie I du SCPRI(5) catégorie II du SCPRI 

(1) CAS = (Na√2) / (√  xuae setuah ed edoirép ne sap euqilppa's en SEM ne ruenet al )4( )gM+aC
C ecivreS )5( evitarépmi tse suossid 2O ne ruenet al )2( entral de Protection contre les Rayonnements Ionisants 

(3) l'indice normal est supposé égal à 10 s'il n'a pas été déterminé       

Tableau 3. Grille 71 d’appréciation de la qualité générale de l’eau
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masses d’eau a été réalisé en 2004 afin de diagnostiquer leur état qualitatif  (Agence de l’Eau Loire-
Bretagne, 2004). Ensuite, un programme de surveillance a été établi en 2006 afin de « dresser un ta-
bleau cohérent et complet de l’état des eaux au sein de chaque grand bassin hydrographique » et
d’instaurer un suivi précis des masses d’eau (Communauté européenne, 2000). Enfin, un plan de
gestion, intégrant un programme de mesures, en lien avec les objectifs fixés, a été constitué en 2009
sur 6 ans dans le cadre des SDAGE 2010-2015 (Agence de l’Eau Loire-Bretagne, 2009a).

Afin d’expertiser les résultats des échantillonnages de manière objective, la grille de 1971 ayant
peu à peu montré des lacunes notamment en termes d’interprétation des résultats, le Système d’Éva-
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Classe de qualité TRÈS BONNE BONNE PASSABLE MAUVAISE TRÈS
MAUVAISE 

Indice d'aptitude 80 60 40 20 < 20 
 MATIÈRES ORGANIQUES ET OXYDABLES 
   Oxygène dissous (mg/l) 8 6 4 3 < 3 
   Saturation en oxygène (%) 90 70 50 30 < 30 
   DBO5 (mg/l) 3 6 10 25 > 25 
   DCO (mg/l) 20 30 40 80 > 80 
   Carbone organique (mg/l) 5 7 10 15 > 15 
 MATIÈRES AZOTÉES HORS NITRATES 
   NH4

+ (mg/l) 0,1 0,5 2 5 > 5 
   Azote total [Kjeldahl] (mg/l) 1 2 4 10 > 10 
   NO2

- (mg/l) 0,03 0,3 0,5 1 > 1 
 NITRATES 
   NO3

- (mg/l) 2 10 25 50 > 50 
 MATIÈRES PHOSPHORÉES 
   PO4

3- (mg/l) 0,1 0,5 1 2 > 2 
   Phosphore total (mg/l) 0,05 0,2 0,5 1 >1
 PARTICULES EN SUSPENSION 
   MES (mg/l) 25 50 100 150 > 150 
   Turbidité (NTU) 15 35 70 100 > 100 
   Transparence SECCHI (cm) 200 100 50 25 > 25 
 TEMPÉRATURE 
   Température (°C)
     1ère catégorie piscicole 20 21,5 25 28 > 28 
     2ème catégorie piscicole 24 25,5 27 28 > 28 
 ACIDIFICATION 
   pH 
     min 6,5 6,0 5,5 4,5 < 4,5 
     max 8,2 9 9,5 10 > 10 
 MICROPOLLUANTS MINÉRAUX SUR EAU BRUTE 
   Arsenic (µg/l) 1 10 100 270 > 270 
   Mercure (µg/l) 0,007 0,07 0,7 3 > 3 
   Plomb (µg/l)
     dureté faible 0,21 2,1 21 100 > 100 
     dureté moyenne 0,52 5,2 52 250 > 250 
     dureté forte 1 10 100 500 > 500 
 PESTICIDES SUR EAU BRUTE 
   2,4D-ester (µg/l) 0,00001 0,0001 0,001 0,1 > 0,1 
   Atrazine (µg/l) 0,02 0,2 2 20 > 20 
   Diuron (µg/l) 0,02 0,2 2 20 > 20 
   Glyphosate (µg/l) 0,04 0,4 4 1 400 > 1 400 
   Isoproturon (µg/l) 0,02 0,2 2 20 > 20 
 HYDROCARBURES AROMATIQUES POLYCYCLIQUES SUR EAU BRUTE 
   Pyrène (µg/l) 0,0024 0,024 6 > 6 
 HYDROCARBURES AROMATIQUES POLYCYCLIQUES SUR SÉDIMENTS 
   HAP total (µg/kg) 5 50 7 500 > 7 500 
 HYDROCARBURES AROMATIQUES POLYCYCLIQUES SUR MATIÈRES EN SUSPENSION 
   HAP total (µg/kg) 10 100 15 000 > 15 000 
 POLY-CHLORO-BIPHENYLES SUR EAU BRUTE 
   PCB total (µg/l) 0,0001 0,001 0,01 2 > 2 
 MICROPOLLUANTS ORGANIQUES AUTRES SUR EAU BRUTE 
   Benzène (µg/l) 0,5 5 50 5 000 > 5 000 

Tableau 4. Extrait de la grille d’interprétation SEQ-Eau relative aux classes d’aptitude à la biologie
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luation de la Qualité (SEQ) a vu le jour au cours des années 1990. Ce protocole harmonisé d’ap-
préciation de la qualité des cours d’eau est décomposé en trois volets : SEQ-Eau, SEQ-Bio et SEQ-
Milieu physique. Toutefois, les SEQ-Bio et SEQ-Milieu physique n’ayant jamais été produits ou
validés, seul le SEQ-Eau a réellement vu le jour (Laronde et Petit, 2010). Ce dernier est décomposé
en trois grilles principales : « classes d’aptitude à la biologie », « classes d’aptitude aux usages » et
« classes et indices de qualité de l’eau par altération » (Tableau 4). Les différents usages répertoriés
dans ce système d’évaluation concernent la production d’eau potable, l’irrigation, l’abreuvage, l’aqua-
culture, les loisirs et sports aquatiques (Ministère de l’Environnement et du Développement Durable
et Agences de l’eau, 2003). Parallèlement à ces évaluations par paramètres, différents indicateurs
d’analyse du milieu, comme l’Indice Biologique Diatomées (IBD) ou l’Indice Biologique Global
Normalisé (IBGN) ont été constitués. Bien que ces systèmes perdurent pour le moment, ils ne ré-
pondent pas à l’intégralité des exigences de la DCE ; ils devraient donc être prochainement aban-
donnés au profit d’un nouveau cadre conceptuel d’évaluation des masses d’eau. Ce Système
d’Évaluation de l’État des Eaux (SEEE), qui est en cours d’élaboration par l’ONEMA et le Centre
National du Machinisme Agricole, du Génie Rural, des Eaux et des Forêts (CEMAGREF), devrait
à terme permettre d’intégrer l’ensemble des règles d’évaluation de la DCE (types de masse d’eau,
interdépendance des composantes, comparaison par rapport à un état initial) afin de déterminer fi-
nement les états écologique et chimique des eaux de surface ainsi que les états quantitatif  et chimique
des eaux souterraines (Tableau 5).
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Classe d'état TRÈS BON BON MOYEN MÉDIOCRE MAUVAIS 

 BILAN DE L'OXYGÈNE 
   Oxygène dissous (mg/l) 8 6 4 3 < 3 
   Saturation en oxygène (%) 90 70 50 30 < 30 
   DBO5 (mg/l) 3 6 10 25 > 25 

   Carbone organique (mg/l) 5 7 10 15 > 15 

 TEMPÉRATURE 
   Eaux salmonicoles (°C) 20 21,5 25 28 > 28 

   Eaux cyprinicoles (°C) 24 25,5 27 28 > 28 

 NUTRIMENTS 
   PO4

3- (mg/l) 0,1 0,5 1 2 > 2 
   Phosphore total (mg/l) 0,05 0,2 0,5 1 > 1 
   NH4

+ (mg/l) 0,1 0,5 2 5 > 5 
   NO2

- (mg/l) 0,1 0,3 0,5 1 > 1 

   NO3
- (mg/l) 10 50

 ACIDIFICATION 
   pH minimum 6,5 6 5,5 4,5 < 4,5 

   pH maximum 8,2 9 9,5 10 < 10 

Tableau 5. Extrait de la grille du SEEE portant sur les paramètres physico-chimiques de définition de l’état
écologique d’une masse d’eau
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1.2. La surveillance qualitative des masses d’eau

1.2.1. Typologie et objectifs des réseaux de suivi

L’évaluation et la surveillance qualitative des hydrosystèmes sont basées sur différents réseaux
de mesures ponctuelles, dont les finalités ne sont pas forcément semblables. Les objectifs recherchés
peuvent ainsi être de contrôler la qualité de l’eau vis-à-vis d’un usage, de mesurer un état ou un
degré d’altération par rapport à une situation de référence, de quantifier les flux de polluants à un
exutoire afin d’estimer les apports globaux à un écosystème, de suivre dans le temps les évolutions
qualitatives de l’eau et des milieux aquatiques ou d’évaluer les effets d’actions menées sur le terrain
(Aurousseau et al., 2005). De manière générale, on distingue ainsi les réseaux patrimoniaux dont la
finalité est d’évaluer l’état général des milieux, les réseaux d’usage implantés afin de contrôler la
conformité de l’eau vis-à-vis d’un usage, et les réseaux d’impacts qui ont vocation à estimer les ef-
fluents des activités jugées polluantes. Selon leurs objectifs, ces différents réseaux de surveillance
admettent des stratégies, des modes de gestion et parfois même des protocoles de suivi variables.
Par conséquent, différentes initiatives nationales ont été entreprises depuis les années 1970 afin
d’assurer une cohérence des mesures, de normaliser les analyses et d’harmoniser le suivi des milieux
aquatiques (densité des stations, périodicité des mesures, choix des paramètres à analyser…). Les
réseaux patrimoniaux et complémentaires présents jusqu’au début des années 1980 ont ainsi été
remplacés par le Réseau National de Bassin (RNB) et les Réseaux Complémentaires de Bassin (RCB),
gérés par les Agences de l’eau et les Directions Régionales de l’Environnement, de l’Aménagement
et du Logement (DREAL), anciennement Directions Régionales de l’Environnement (DIREN), et
basés sur un protocole national et l’obligation d’effectuer les analyses auprès de laboratoires agréés.
Suite à la DCE, ces réseaux nationaux ont été intégrés aux réseaux de contrôle de surveillance et de
contrôle opérationnel. Parallèlement à ces réseaux nationaux intégrés aux programmes de surveil-
lance, de nombreux points de suivi locaux, issus de collaborations entre les Agences de l’eau, les
DREAL et certaines collectivités territoriales ont vus le jour au fil du temps, afin notamment d’in-
tégrer des problématiques spécifiques plus locales.

Au gré des évolutions législatives, le nombre de stations de mesure intégrées aux réseaux natio-
naux a profondément augmenté, particulièrement avec la mise en œuvre de la DCE. Une Circulaire
du Ministère de l’Écologie et du Développement Durable relative à la mise en œuvre du programme
de surveillance en application de la DCE a fixé le nombre de stations de contrôle des eaux de surface
à 1500 au niveau national (République française, 2006b). Parmi ces stations, 420 se trouvent sur le
périmètre de l’Agence de l’eau Loire-Bretagne, dont 7, situées juste à l’amont de l’influence des ma-
rées, permettent d’estimer les apports terrigènes. Ces dernières, font notamment l’objet d’un suivi
renforcé, portant les prélèvements à 24 par an (Agence de l’eau Loire-Bretagne, 2006). De manière
générale, les suivis effectués dans le cadre des programmes de surveillance des Agences se décom-
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posent en quatre types : les contrôles de surveillance, destinés à évaluer l’état général des masses
d’eau à partir d’une sélection de points de suivi et précisés par l’arrêté du 25 janvier 2010 (République
française, 2010b), les contrôles opérationnels, spécifiques aux eaux qui ne pourront remplir les ob-
jectifs de la DCE dès 2015, les contrôles d’enquête, mis en œuvre lorsque l’origine du déclassement
de la masse d’eau demeure inconnu, et les contrôles additionnels, liés à des enjeux spécifiques (ali-
mentation en eau potable, sites protégés…).

1.2.2. Substances échantillonnées, spatialité et temporalité des suivis

Les paramètres échantillonnés sont variables selon les points de suivi et ont profondément
évolué au cours du temps, intégrant de nouvelles substances potentiellement dangereuses pour les
populations et l’environnement. Cet élément se retrouve au niveau des différentes grilles d’évaluation
et des avancements réglementaires. Ainsi, la grille 71 prenait en compte une vingtaine de paramètres
et portait essentiellement sur les matières organiques, azotées et phosphorées, auxquelles s’ajoutaient
quelques variables physiques (température, pH, conductivité…). Le SEQ-Eau, intègre quant à lui
environ 130 paramètres répartis en 15 groupes d’altération dont certains portent spécifiquement
sur les micropolluants organiques et minéraux (Laronde et Petit, 2010). L’apparition de ces subs-
tances dans les grilles d’évaluation a conduit à un accroissement considérable du nombre de subs-
tances échantillonnées et donc à une inflation des moyens nécessaires à la mise en œuvre de ces
suivis. A titre d’exemple, la classe d’altération liée aux produits phytosanitaires regroupe 75 molécules
différentes (Hellier et al., 2009). Face aux difficultés induites par la mise en œuvre d’un suivi aussi
large et suite aux nouvelles considérations liées à la DCE, des choix ont été effectués lors de l’im-
plémentation des nouveaux principes d’évaluation qualitative des unités hydrologiques européennes.
Ainsi, l’état écologique d’une masse d’eau, ventilé en cinq classes, est dorénavant déterminé à partir
de 11 paramètres physico-chimiques, de 3 indices biologiques et de 9 polluants spécifiques (4 métaux
lourds et 5 pesticides). L’état chimique, « bon » ou « mauvais », est quant à lui établi selon les échan-
tillonnages réalisés sur 41 substances polluantes, dont 8 sont jugées dangereuses (Communauté eu-
ropéenne, 2001). 

Ces prérogatives, relatives au catalogue de substances à contrôler, ne concernent évidemment
pas l’ensemble des stations de suivi, ces analyses complètes se cantonnant généralement aux points
nodaux des réseaux hydrographiques ; un seul point de suivi régulier, lorsque ce dernier est bien
positionné, étant considéré comme suffisant dans la plupart des cas, notamment pour les cours
d’eau de taille modeste (Aurousseau et al., 2005 ; Shaw et al., 2011). Ainsi, la plupart des points de
suivi ne sont dans les faits utilisés que pour certaines substances voire pour le contrôle d’un seul et
unique paramètre, et sont donc considérés comme une appréciation complémentaire mais non prio-
ritaire par rapport aux stations nodales jugées plus représentatives. Par conséquent, les réseaux de
surveillance peuvent être raisonnés en termes de suivi-paramètre, avec des densités de points de
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suivi variables selon les substances échantillonnées. Certaines stations de référence se retrouveront
ainsi dans l’ensemble des suivis-paramètre, d’autres seront spécifiques au suivi d’un ou deux para-
mètres. Le nombre de points de mesure peut donc masquer de fortes disparités au niveau des pa-
ramètres, certaines substances n’étant dans les faits suivies que sur un panel restreint de stations.

Au-delà des considérations spatiales et de densité des réseaux de suivi, se pose la question de la
temporalité et de la fréquence des échantillonnages. Cet élément renvoie directement aux protocoles
de suivi mis en œuvre sur les différentes stations, aux paramètres échantillonnés ainsi qu’aux indi-
cateurs recherchés (concentrations ou flux), mais également aux moyens humains, techniques et
matériels dont disposent les instances gestionnaires des réseaux. Il existe deux grands types d’échan-
tillonnage : l’échantillonnage à pas de temps fixe et celui à pas de temps variable. Le premier a l’avan-
tage en termes de planification et de budgétisation. En effet, les temporalités ainsi que le nombre
d’échantillons à analyser peuvent être déterminés à l’avance. Toutefois, cette méthode de suivi, suf-
fisante pour les éléments dissous, ne permet pas de prendre en compte les variations de concentra-
tion en fonction des débits et est, par conséquent, peu adaptée au suivi des polluants associés aux
particules qui transitent pendant un laps de temps relativement court au moment d’épisodes plu-
vieux. A contrario, l’échantillonnage à pas de temps variable, asservi aux écoulements, permet
d’adapter la temporalité des prélèvements en fonction des conditions hydro-climatiques et fourni
de meilleurs résultats pour le calcul des flux (Aurousseau et al., 2005). Néanmoins, cette méthode
est beaucoup plus complexe à mettre en œuvre dans le sens où elle nécessite un ajustement saison-
nier avec des prélèvements espacés en saison sèche et nettement plus fréquent durant la saison hu-
mide, une vigilance particulière aux épisodes pluvieux et impose donc une importante disponibilité
dans le cas de prélèvements manuels. Dans la pratique, cette méthode, qui demeure malgré tout la
plus efficiente, est difficilement applicable dans son intégralité du fait de nombreuses contraintes.
En effet, les marchés établis entre les collectivités et les laboratoires d’analyse, en amont d’un exercice
annuel, ne laissent souvent que peu de marge de manœuvre concernant le nombre de prélèvements
à analyser. Ainsi, un paramètre devant être échantillonné lors d’un épisode pluvieux (10 mm de pluie
en 24h par exemple) et à un pas de temps mensuel sera prélevé lors du premier évènement hydro-
logique du mois. Néanmoins, si un deuxième évènement intervient au cours du même mois, dans
la plupart des cas, ce dernier ne pourra être analysé, sauf  réajustement global du planning de prélè-
vement. A l’inverse, lors d’un mois où aucun épisode pluvieux significatif  ne s’est produit, il n’est
pas rare qu’un prélèvement soit malgré tout effectué afin d’assurer une continuité et une régularité
au suivi, et ce malgré la faible représentativité que pourrait avoir le résultat de cette analyse. 

1.2.3. Données « primitives » et indicateurs de la qualité de l’eau

De manière générale, on distingue deux types complémentaires de données « primitives » concer-
nant le suivi de la qualité de l’eau et permettant de constituer des indicateurs : les concentrations,
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ayant principalement une vocation de contrôle de la composante « ressource » de l’eau, et les flux,
permettant essentiellement d’estimer les apports globaux à un écosystème. Les premières représen-
tent une mesure de l’état qualitatif  de l’eau à un point et un moment donné, facilement comparable
à un seuil. En outre, ces mesures permettent d’extraire différents indicateurs tels que les concentra-
tions moyennes, extrêmes, déciles, quantiles ou les fréquences de dépassement d’une norme. Tou-
tefois, la qualité d’interprétation de ces variables et de leurs évolutions dans le temps reste fortement
dépendante de différents critères dont le nombre de prélèvements disponibles et le pas de temps
d’échantillonnage (Birgand et al., 2005). Le minimum requis pour ce dernier est variable selon les
paramètres mais s’établit par exemple à une semaine pour les nitrates (Aurousseau et al., 2005). Pa-
rallèlement à ces mesures de concentrations, la détermination des flux demeure un critère indispen-
sable à une compréhension effective du fonctionnement biogéochimique du bassin versant.
Contrairement aux concentrations, les flux résultent de calculs induisant une certaine part d’incer-
titude (Moatar et al., 2006 ; Moatar et al., 2007 ; Birgand et al., 2009). Ces calculs nécessitent de dis-
poser d’un suivi des débits en continu représentatif  de la lame d’eau écoulée au point de suivi qualité.
Or, compte tenu de l’instrumentation nécessaire à ce type de mesure, les réseaux de stations hydro-
métriques sont souvent limités et nécessitent d’avoir recours à des méthodes de régionalisation ou
d’extrapolation spatiale des débits (SOGREAH, 2005 ; Lang et al., 2011).

La fréquence d’échantillonnage, souvent révélatrice des priorisations (paramètres, points suivis)
et des moyens alloués aux suivis, conditionne également très fortement les utilisations et interpré-
tations des analyses, particulièrement dans le cas de calculs de flux. Plus un échantillonnage sera
lâche, plus la représentativité des indicateurs issus des concentrations sera limitée et plus les erreurs
et incertitudes lors des calculs de flux seront importantes. Ainsi, Aurousseau et al. (2005) estiment
qu’avec un pas d’échantillonnage hebdomadaire, les erreurs relatives aux calculs de flux de nitrates
sont d’environ 5 %, mais si la fréquence des mesures de concentrations est étendue à 15 jours, cette
erreur atteint 15 %. Ces écarts d’estimation sont d’autant plus importants avec les éléments, comme
le phosphore, qui transitent principalement lors des épisodes de ruissellement et dont la moitié du
flux annuel peut être mobilisée sur une période représentant 1 à 2 % de la durée du jaugeage. Pour
ces paramètres, une périodicité des mesures trop espacée induit une probabilité de sous-estimer le
flux annuel de l’ordre de 80 %. Pour ces raisons, les membres du Conseil Scientifique de l’Environ-
nement de Bretagne préconisent une fréquence d’échantillonnage de 10 heures lors des épisodes
de crues pour les éléments particulaires, particulièrement pour le phosphore dont la problématique
se pose plus en termes de flux que de concentration (la composante milieu de l’eau prédominant
sur la composante ressource). De même, d’après les mêmes experts, afin de limiter les incertitudes
l’idéal serait de pouvoir procéder à des échantillonnages quotidiens pour les éléments dissous. Tou-
tefois, compte tenu des coûts engendrés par ce type de suivi, cette périodicité de prélèvements est
réservée aux bassins ateliers ou à certains secteurs présentant des enjeux et des moyens très impor-
tants.
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Outre les aspects de contrôle, d’estimation du degré d’altération et de quantification des apports
à un écosystème, ces suivis permettent d’appréhender les évolutions qualitatives de l’eau et des mi-
lieux aquatiques à travers des analyses diachroniques. Toutefois, ces analyses temporelles nécessitent
de faire abstraction des effets de la saisonnalité et surtout la variabilité climatique inter-annuelle qui
affecte très fortement les débits et par conséquent les flux. Différentes méthodes de correction peu-
vent être mises en œuvre afin de supprimer la composante saisonnière, d’atténuer l’amplitude des
fluctuations irrégulières et de détecter une tendance ou des cycles pluriannuels d’évolution (Aurous-
seau et Vinson, 2006). Les effets sur les flux induits par la pluviosité et  les fluctuations d’années
sèches et humides peuvent ainsi être atténués en pondérant les apports en fonction de l’hydraulicité,
permettant de situer une année hydrologique vis-à-vis du module correspondant à une année dite
« normale ». De même, le calcul de moyennes mobiles, lissées sur plusieurs années, peut également
permettre d’estomper les fluctuations cycliques et de déceler une tendance d’évolution. La correction
des oscillations imputables aux cycles climatiques est une étape préalable indispensable à l’évaluation
des impacts liés à la modification des conditions sur le bassin versant ou aux actions menées sur le
terrain.

1.2.4. Suivi des eaux souterraines et marines

Le suivi des états quantitatif  et chimique des masses d’eau souterraines fait également partie in-
tégrante des prérogatives de la DCE. Le suivi quantitatif  des eaux souterraines revêt un double ob-
jectif. En effet, il permet de surveiller la disponibilité ainsi que le renouvellement de la ressource,
mais il est également réalisé du fait des incidences que l’état quantitatif  d’une masse d’eau souterraine
peut avoir sur la qualité écologique des eaux de surface qui y sont associées. Au niveau chimique le
contrôle de surveillance des eaux souterraines est défini par les circulaires DCE 2003/07 et 2005/14
(République française, 2003 ; République française, 2005a). Les paramètres suivis concernent des
mesures physiques, différents éléments physico-chimiques et certains micropolluants. La fréquence
des contrôles de surveillance est relativement variable selon les paramètres. Certains éléments sont
ainsi échantillonnés tous les ans, alors que d’autres ne peuvent être contrôlés qu’une fois par plan
de gestion, soit une analyse tous les six ans. Toutefois, afin d’apprécier plus finement les tendances
d’évolution des analyses intermédiaires sont habituellement réalisées, particulièrement au niveau des
nappes présentant des points de captage pour l’eau potable (Agence de l’eau Loire-Bretagne, 2006).

Tout comme les eaux douces de surface et souterraines, la mise en œuvre des prérogatives de la
DCE a suivi les mêmes temporalités pour les masses d’eau de transition et côtières. Une délimitation
et une caractérisation des masses d’eau ont tout d’abord été réalisées (Créocéan, 2004). Un pro-
gramme de surveillance spécifique défini par la circulaire DCE 2007/20, a ensuite été mis en place
(République française, 2007b). Enfin, un programme de mesures en lien avec les SDAGE 2010-
2015 a été constitué en 2009. Le suivi des masses d’eau littorales est principalement assuré sous la
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responsabilité des Agences de l’eau (chimie et hydromorphologie) et de l’Institut Français de Re-
cherche pour l’Exploitation de la Mer (Ifremer) (phytoplancton, algues macroscopiques, angios-
permes, faune benthique invertébrée et paramètres physico-chimiques généraux). Toutefois, d’autres
structures comme le Muséum National d’Histoire Naturelle, les Directions Régionales de l’Envi-
ronnement de l’Aménagement et du Logement, les Directions Départementales des Affaires Sani-
taires et Sociales ou les Cellules Qualité des Eaux Littorales participent également à la surveillance
des eaux de transition. Les points de suivi retenus s’appuient largement sur les réseaux de surveillance
préexistants comme le REMI (Réseau de contrôle Microbiologique des zones de production conchy-
licoles), le RNO (Réseau National d’Observation de la qualité chimique du milieu marin) ou le
REPHY (Réseau de surveillance du phytoplancton et des phycotoxines).  Des travaux spécifiques
ont toutefois été menés sur certains réseaux comme le REBENT (Réseau Benthique) afin de sélec-
tionner les points significatifs pour le contrôle de surveillance DCE et de définir des stratégies
d’échantillonnage (Barillé et al., 2007). Le réseau patrimonial RNO, anciennement géré par un maitre
d’ouvrage unique, a par ailleurs été remplacé par le ROCCH (Réseau d'Observation de la Contami-
nation CHimique du littoral), coordonné par de multiples donneurs d’ordre (Agences de l’eau, Di-
rection Général de l’Alimentation, DREAL…) afin  de répondre aux obligations communautaires
et internationales (Conventions OSPAR et de Barcelone).

1.2.5. Stockage et diffusion des données relatives au suivi des hydrosystèmes

Au cours des dernières décennies, la multiplication des points de suivi et des paramètres échan-
tillonnés a conduit à la création d’innombrables données gérées par une multitude d’acteurs. Afin
d’assurer leur harmonisation et leur comparabilité, le Ministère chargé de l’environnement a créé
dès 1992 le Réseau National des Données sur l’Eau (RNDE). Ce réseau, animé par l’Office Inter-
national de l’Eau, fédère les principaux producteurs de données publiques relatives au suivi des hy-
drosystèmes (Ministères chargés de l’environnement et de la santé, Agences de l’eau, Office National
de l’Eau et des Milieux Aquatiques, Electricité De France, Ifremer, Institut Français de l’Environ-
nement, Météo-France et Bureau de Recherches Géologiques et Minières…). Bien que la gestion
des données soit restée décentralisée, ce système a permis de réunir et de valoriser l’ensemble des
données au sein de la Banque Nationale des Données sur l’Eau (BNDE), lancée en 1994. Parallè-
lement à cette centralisation des données, le Service d’Administration Nationale des Données et
Référentiels sur l’Eau (SANDRE) a été créé dès 1994 afin de normaliser les référentiels en termes
de contenu et de format, et d’instaurer une standardisation de l’information entre l’ensemble des
partenaires intervenants dans le domaine de l’eau.

Le système existant a par la suite été modernisé afin notamment de répondre aux exigences de
la DCE concernant la mise en place d’un « système d’information permettant de connaître la qualité
des milieux aquatiques et d'identifier les causes de leur dégradation » (République française, 2002a).
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Ces évolutions ont également été motivées par une demande croissante d’accès aux données envi-
ronnementales et par différents impératifs réglementaires comme la Convention d’Aarhus1 de 1998
portant sur « l’accès à l’information, la participation du public au processus décisionnel et l’accès à
la justice en matière d’environnement » qui impose aux autorités signataires de mettre ces données
à disposition du public, principe que l’on retrouve dans l’article 14 de la DCE (Communauté euro-
péenne, 2000 ; République française, 2002b). Suite à ces différentes considérations, le Système d’In-
formation sur l’Eau (SIE) a vu le jour en 2003 en remplacement du RNDE. Les objectifs du SIE
sont multiples et peuvent être déclinés en six principales fonctions (Laronde et Petit, 2010) :

- surveiller l’état de la ressource et des milieux aquatiques
- diffuser l’information environnementale publique
- rendre compte aux autorités nationales et communautaires
- contrôler les activités ayant des impacts sur l’état de l’environnement
- bancariser les données afin de les stocker de manière pérenne et de permettre leur partage
- évaluer les politiques publiques dans le domaine de l’eau et des milieux aquatiques

Tout comme le système préexistant, le SIE s’appuie sur les spécifications et les règles du SAN-
DRE qui constitue encore son référentiel de données. En termes de contenu, le SIE représente un
ensemble de banques de données thématiques portant notamment sur l’hydrométrie (HYDRO), la
pluviométrie (PLUVIO), la qualité des eaux littorales (QUADRIGE), les eaux souterraines (ADES)
ou les milieux aquatiques et les habitats (IMAGE). Pour le moment, les informations relatives à la
qualité des eaux superficielles n’ont pas conduit à la constitution d’une banque de données nationale,
l’accès à ces données se fait donc via les outils existants à l’échelle des districts hydrographiques
comme la base OSUR pour l’Agence de l’Eau Loire-Bretagne. La constitution de cette base nationale
est toutefois en cours d’élaboration par l’ONEMA sous l’appellation de projet « NAÏADES » (Rou-
gerie, 2010). Ce système d’information national alimente par ailleurs son homologue communautaire
lancé en 2007, leWater Information System for Europe (WISE). L’accès public aux différentes données
du SIE est opéré par le portail Internet EauFrance2 qui intègre également différents outils de ges-
tion.

1.3. Les limites des réseaux de surveillance

De manière générale, comme le signale Hellier et al. (2009), la définition d’un état global de
qualité d’un milieu aquatique à partir de l’analyse de prélèvements rapportés à des critères et seuils
normalisés se heurte à différentes difficultés et limites. Tout d’abord, un état de référence spécifique
à la masse d’eau analysée, servant de niveau étalon, fait souvent défaut. De même, les systèmes
d’évaluation utilisés et basés sur un listing de paramètres individualisés ne prennent que très peu en
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compte les interactions qui peuvent se produire entre les différentes substances, particulièrement
au niveau des micropolluants. Enfin, se pose la question de hiérarchie tacite qui est effectuée entre
les paramètres et des décalages éventuels qui pourraient exister entre les interprétations qui en dé-
coulent et l’état de dégradation réel du milieu. En effet, alors que certaines substances sont systé-
matiquement échantillonnées, d’autres ne sont analysées que sur un panel de points de suivi très
limité, voire écartées du listing des paramètres inventoriés. C’est par exemple le cas des résidus mé-
dicamenteux, pour lesquels aucune norme de qualité n’a encore été établie, et ce malgré les pertur-
bations notamment endocriniennes qu’ils sont susceptibles de générer (Billetorte, 2008 ; ONEMA,
2009).

Outre ces aspects, une des principales limites des réseaux de surveillance tient également aux
caractères intermittent et ponctuel des mesures qui sont réalisées. En effet, compte tenu des varia-
tions spatiales et temporelles de certaines concentrations, seul un nombre d’échantillons conséquent
permet de traduire finement les conditions qualitatives d’un cours d’eau. Or la lourdeur que ce type
de suivi implique en termes d’équipements, de disponibilité du personnel et de coûts d’analyse ne
peut être envisagée de la même manière sur l’ensemble des bassins versants, cette conjugaison de
facteurs se cantonnant principalement aux bassins versants ateliers concentrant des moyens très
importants (Cann, 1996). Ces contraintes techniques et matérielles se retrouvent également au niveau
des préconisations de protocole émanant de certains hydrologues portant notamment sur la nécessité
de procéder à des échantillonnages multiples au travers de la section mouillée particulièrement dans
le cas des cours d’eau des principaux ordres (Shaw et al., 2011). Toutefois, du fait des conséquences
qu’elles auraient en termes de coût et d’équipement, ces recommandations ne peuvent trouver écho
sur l’ensemble des réseaux de suivi.

De même, malgré les efforts d’harmonisation des autorités, les réseaux de suivi présentent tou-
jours une grande diversité, que ce soit au niveau de leur densité, de leurs fonctions, des pas de temps
d’échantillonnage, ou de leurs évolutions temporelles. Ces disparités rendent parfois les interpréta-
tions et surtout les comparaisons difficiles, particulièrement au niveau des réseaux locaux gérés par
les collectivités territoriales où les protocoles de suivi peuvent parfois être relativement différents.
L’homogénéité et la continuité présente au niveau des réseaux nationaux et des districts hydrogra-
phiques, en lien avec les prérogatives de la DCE, peut donc parfois laisser place à des écarts relati-
vement profonds à échelle plus locale. 

Par ailleurs, du fait des coûts matériels et humains occasionnés par la gestion et le maintien de
ces réseaux, ces derniers ont fréquemment été réduits ces dernières années. Il en résulte une cou-
verture partielle des hydrosystèmes qui permet rarement d’obtenir une vision exhaustive des dégra-
dations et de leurs origines. Cet aspect est amplifié par les choix, contraints par les aspects
budgétaires et les moyens humains, effectués en termes de paramètres analysés et de pas de temps
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d’échantillonnage. Ainsi, certains paramètres ne sont suivis que de manière épisodique, sur un nom-
bre de stations restreint et parfois avec des pas de temps fixes peu adaptés à l’échantillonnage de
certains polluants, particulièrement ceux liés aux particules et associés aux épisodes de ruissellement.
Cet élément est perceptible au niveau de l’évolution du nombre de stations de mesure, de paramètres
échantillonnés et d’analyses effectuées au cours des dernières décennies (Laronde et Petit, 2010).
En effet, l’analyse conjointe de ces trois indicateurs semble traduire une croissance plus rapide du
réseau de stations et du panel de paramètres échantillonnés comparativement au nombre d’analyses
effectuées. Cet aspect implique que de manière globale, et malgré le fort accroissement des analyses
notamment depuis le milieu des années 2000, le nombre d’analyses par paramètre et par point a lé-
gèrement décliné. Au delà de cette statistique imagée, cela illustre vraisemblablement une hiérarchi-
sation plus marquée tant au niveau des paramètres que des points de suivi dont certains ne revêtent
qu’un rôle secondaire d’appréciation complémentaire.

De même, la plupart de ces points de suivi ne sont pas forcément implantés en lien avec une
station hydrométrique permettant d’estimer des flux de polluants. Les indicateurs qui en découlent
se résument donc pour la plupart à des concentrations représentatives des conditions au moment
de l’échantillonnage, notamment lors de prélèvements à pas de temps fixes qui ne garantissent que
très peu la représentativité des analyses effectuées. De plus, la disposition des réseaux locaux résulte
souvent d’héritages associés à des problématiques et des enjeux qui ne sont plus forcément d’ac-
tualité. Au-delà des mesures en elles-mêmes, et malgré les efforts réalisés au niveau de leur diffusion,
l’utilisation des données issues des réseaux de surveillance se heurte à des délais d’acquisition parfois
allongés du fait d’une chaîne de traitement et de validation relativement longue, ce qui induit des
difficultés en termes de gouvernance, d’anticipation et de réactivité.

En définitive, le suivi qualitatif  des hydrosystèmes peut être lié à différents objectifs. Il peut no-
tamment être motivé par un dessein d’approfondissement de la connaissance de l’état du milieu ou
de la compréhension de son fonctionnement et de ses réactions. Pour autant, dans la majorité des
cas, ces suivis s’apparentent principalement à une volonté de surveiller la conformité des ressources
aquatiques vis-à-vis de certains usages et d’en assurer un caractère durable. Bien que la pérennisation
de ces ressources passe par  une protection du milieu et de son fonctionnement et que la dimension
« milieu de vie » de l’eau soit particulièrement ancrée dans les démarches de gestion les plus récentes,
les suivis conservent une certaine inertie des approches antérieures. Ainsi,  les paramètres les plus
surveillés demeurent ceux concernés par des normes d’usages. Dans ce sens,  les suivis apparaissent
principalement comme une application réglementaire de priorisations sociopolitiques. Tout comme
les différentes conceptions de la qualité de l’eau et des milieux aquatiques, dont il représente le reflet
sur le terrain, le suivi des hydrosystèmes est donc étroitement lié aux préoccupations sociétales, par
définition variables dans le temps et l’espace. D’un point de vue technique, les suivis résultent ainsi
d’un compromis entre efficience et opérabilité en termes de moyens technique, financier et humain.
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Toutefois, bien qu’ils admettent différentes limites en termes d’interprétation des tendances et par-
fois certaines marges d’erreurs (Harmel et al., 2006 ; Wahlin et Grimvall, 2008), les suivis métrolo-
giques des hydrosystèmes demeurent une démarche indispensable et surtout le moyen le plus fiable
pour appréhender l’état qualitatif  des masses d’eau.

2. Les approches de gestion de la qualité des milieux aquatiques et de priorisation des
actions

L’observation et la caractérisation de la dégradation d’une masse d’eau sont étroitement liées
aux données issues des réseaux de suivi habituels ou de campagnes de mesures spécifiques mises
en œuvre afin d’établir un diagnostic précis. Lors du constat d’une telle altération, il est dans un
premier temps crucial d’en identifier les sources spatiales et sectorielles (activités) afin de pouvoir
mettre en œuvre des actions efficientes de restauration des conditions originelles du milieu. De
même, lorsque les causes de la pollution sont multiples, il est nécessaire d’évaluer le poids relatif  de
chaque émetteur afin de pouvoir procéder à une hiérarchisation des interventions. En effet, dans le
contexte européen actuel, et plus largement dans celui de l’ensemble des pays industrialisés, la dé-
gradation de la qualité de l’eau et des milieux aquatiques est un phénomène généralisé et surtout
multiple. Bien que les programmes menés pour lutter contre ces altérations revêtent un caractère
global, compte tenu des moyens et du temps nécessaire à sa résorption, la gestion de cette problé-
matique complexe impose de procéder à une priorisation des actions de reconquête. Ces priorisa-
tions s’effectuent en fonction de différents critères et peuvent être déclinées à deux échelles
différentes. De manière générale, à petite échelle, les programmes d’action majeurs et la répartition
des moyens sont souvent établis en fonction des disparités ou du degré de dégradation, mettant
l’accent sur les secteurs géographiques les plus touchés, subissant d’importantes répercussions, pré-
sentant les plus forts enjeux ou arborant des types d’altération jugés plus préoccupants, comme cela
a pu être le cas en Bretagne depuis le début des années 1990. Au niveau local, le cheminement des
démarches opérationnelles découle le plus souvent de la constatation directe d’une altération ou de
ses répercussions sanitaires, écologiques et économiques. Ainsi, lors de la constatation d’une dégra-
dation, la première étape consiste à en établir les origines spatiales ou sectorielles (rejets ou aires
contributives, sources ponctuelles ou diffuses, activités impactantes…) afin de cibler les actions à
mettre en œuvre. Ces origines étant souvent multiples et les moyens de remédier à cette dégradation
à court terme limités, on procède généralement à une priorisation afin de concentrer les efforts et
d’aboutir à une résorption plus rapide. Les actions mises en œuvre se concentrent ainsi sur le ou les
paramètres incriminé(s), sur leurs principales origines spatiales et sectorielles, et sur leurs facteurs
de transfert.  
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2.1. La métrologie

Outre son utilisation dans le cadre de la surveillance des masses d’eau, la métrologie est égale-
ment traditionnellement utilisée comme méthode de gestion des caractéristiques qualitatives des
masses d’eau et de priorisation des actions de reconquête de la qualité de l’eau et des milieux aqua-
tiques. En effet, malgré les limites de certains protocoles, les mesures restent le seul moyen fiable,
d’une part pour constater, caractériser et quantifier le degré d’altération du milieu et d’autre part
pour établir un lien entre un dysfonctionnement observé (contaminations d’espèces, mortalité de
coquillages ou de poissons, développement de cyanobactéries…) et la dégradation qui en est à l’ori-
gine. De plus, les indicateurs qui découlent de ces mesures sont révélateurs des conditions présentes
à l’amont des points d’échantillonnage et peuvent ainsi permettre de discrétiser l’état qualitatif  des
masses d’eau. En conséquence, il est possible de comparer entre elles les aires contributives de dif-
férents points de suivi et donc d’identifier celles qui sont le plus impactées ou impactantes (Stapleton
et al., 2008). De là, peuvent découler l’identification de secteurs d’intervention prioritaires en fonction
de localisation des principaux enjeux et des moyens disponibles.

Toutefois, la définition d’actions ciblées spécifiques nécessite un réseau de mesures relativement
dense afin d’être en mesure de disposer de secteurs contributeurs relativement restreints et surtout
homogènes, indispensables pour pouvoir définir précisément les origines de la dégradation. Or, du
fait des raisons techniques et matérielles déjà évoquées, les réseaux de mesure sont rarement exhaus-
tifs. Cet élément se vérifie particulièrement en zone côtière où la physionomie des réseaux hydro-
graphiques, souvent éclatés en de nombreux contributeurs directs, ne permet de suivre que les
principaux fleuves. Ainsi, bien que situés à proximité des zones de baignade ou conchylicoles et
pouvant donc avoir des impacts directs non négligeables, les apports de certains tributaires demeu-
rent méconnus. Et même lorsque ces derniers ont été échantillonnés, il est souvent délicat de relier
un dysfonctionnement observé dans une masse d’eau de transition ou côtière provenant d’apports
terrigènes à des tributaires précis, que ces derniers soient éloignés ou situés à proximité. En effet,
les bassins présentant les flux les plus importants ou contigus à la zone impactée ne sont pas néces-
sairement ceux qui contribuent le plus à l’altération du fait des processus de dilution et de dispersion
en lien avec la courantologie. 

Au-delà de ces considérations spatiales, la temporalité des prélèvements limite également les
possibilités de priorisation. En effet, dans le cas de réseaux avec des pas de temps d’échantillonnage
trop espacés il est parfois difficile d’estimer les apports réels des différentes aires contributives, par-
ticulièrement avec des indicateurs de type concentrations. Enfin, bien que la métrologie permette,
sous certaines conditions, d’effectuer des priorisations spatiales fiables, il est souvent difficile d’établir
des priorisations sectorielles sur des sections profondément hétérogènes en termes d’usages. En
effet, même si certains polluants du fait de leur utilisation limitée peuvent être directement associés
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à une activité rapidement localisable sur le terrain, la plupart des paramètres admettent des sources
multiples. En ce sens, l’interprétation des mesures des paramètres entrant dans la qualité de l’eau
revient à analyser un signal composite difficilement associable au facteur de pression précis à l’origine
de la dégradation constatée. Les évolutions récentes des méthodes d’analyse permettent toutefois
de décomposer ce « signal » en ce qui concerne les pollutions microbiennes d’origine entérique. Les
agents pathogènes peuvent ainsi être associés à une origine humaine ou animale (bovine, porcine...)
grâce notamment à des méthodes de sérotypage ou de récentes techniques d’amplification de sé-
quences d’ADN (Mieszkin, 2010).

En définitive, la métrologie représente une méthode efficiente pour quantifier une altération à
l’origine d’un dysfonctionnement et définir des indicateurs de dégradation, dont les disparités spa-
tiales permettent dans certains cas d’identifier des secteurs d’intervention prioritaires. Toutefois, les
approches basées uniquement sur la métrologie demeurent limitées pour « remonter » précisément
aux causes de la dégradation mesurée, particulièrement dans le cas de sources diffuses, et surtout
pour évaluer le poids relatif  des différents contributeurs. Dans ce cas, la définition des actions à
mettre en œuvre et la répartition spatiale de leur application s’appuient souvent sur un faisceau de
présomptions et sur des hypothèses issues de connaissances scientifiques générales reliant un dys-
fonctionnement à un panel de paramètres eux-mêmes associés à des émetteurs majeurs.

2.2. L’analyse spatiale

Parallèlement aux méthodes basées sur la mé-
trologie partant de la dégradation elle-même, de
nombreuses approches d’analyse spatiale intégrées
à des Systèmes d’Information Géographique
(SIG) ont été développées. Contrairement aux pré-
cédentes, ces démarches complémentaires pren-
nent comme point de départ l’émission des
polluants et, dans certains cas, leur transfert.  Dans
ce sens, ces méthodes peuvent être assimilées à la
constitution d’indicateurs de pression. Leur capa-
cité à intégrer la variabilité des configurations spa-

tiales en fait des outils particulièrement pertinents pour la gestion des pollutions diffuses. Quand
elles ne sont pas directement et uniquement basées sur les apports (sources), ces approches y ad-
joignent généralement une schématisation des mécanismes de mobilisation et de transport des pol-
luants en intégrant, sous la forme de différentes couches d’information, l’ensemble des facteurs qui
participent à ces processus. Des opérations de géotraitement permettent ensuite d’estimer les in-
teractions spatiales (atténuation/accentuation) entre les dits-facteurs et d’en dériver une échelle de
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notation des tendances favorables ou au contraire défavorables à la mobilisation et/ou au transport
des polluants. De ce fait, ces démarches déterminent en quelque sorte un risque d’émission de pol-
lution en étudiant les interconnexions spatiales entre les facteurs sources (aléa) et les facteurs de
transport (vulnérabilité) (Figure 15). Du fait de la variabilité des modes de transfert des différents
polluants, les méthodes qui intègrent ces processus sont souvent spécifiques à certains paramètres
et considèrent rarement la pollution diffuse dans son ensemble. Ces analyses multicritères spatialisées
permettent en définitive de procéder à une discrétisation de l’espace en fonction du risque de pol-
lution.

Sans pour autant en faire un inventaire exhaustif, parmi ces indicateurs de potentiel de pollution,
on peut citer la méthode empirique de Belloncle et al. (1997). Cette dernière prend comme postulat
que la monoculture de maïs et les rotations exclusives maïs-céréales représentent les systèmes cul-
turaux les plus à risque en termes de transfert de polluants du fait de leur intégration dans des sys-
tèmes de production orientés vers les élevages hors-sol. Partant de cet indicateur de pression
notamment azotée, cette démarche procède à une classification des sous-bassins versants poten-
tiellement contributifs à une pollution agricole diffuse en fonction de l’extension des surfaces en
maïsiculture afin de proposer un zonage hiérarchisé des sites d’intervention. De même, Laurent
(1996) a proposé une méthode basée sur la spatialisation des données du Recensement Général
Agricole à l’échelle de sous-bassins versants, reprise dans différents travaux (Lomakine, 2005 ; Rollo,
2005). Cet indicateur de pression en azote et phosphore organique permet d’identifier les secteurs
les plus risqués en termes de pollution à partir d’une répartition des déjections des cheptels sur l’en-
semble des surfaces potentiellement épandables environnantes. Dans le cadre de la réalisation de
diagnostics hydromorphologiques, différents indicateurs de vulnérabilité des hydrosystèmes face à
l’érosion et aux transferts sédimentaires ont également été constitués. Ces derniers se basent sur le
croisement et la pondération de différents facteurs tels que les caractéristiques pédologiques, la to-
pographie, l’occupation du sol, les structures agraires, la tenue des berges et l’état de la ripisylve
(Cellier et Rollo, 2009). L’Institut National de Recherche Agronomique (INRA) a également déve-
loppé une méthode sous la forme d’un arbre de décision intégrant notamment la topographie, l’oc-
cupation des sols, la pédologie et la carte des précipitations afin d’identifier les zones sensibles à
l’érosion à l’échelle régionale (Le Bissonnais et al., 2002 ; Cravo Rios, 2010).

D’autres approches intègrent en sus les facteurs de transfert. Le Potential Non-point source Pollution
Index (PNPI), s’appuie par exemple sur les interrelations entre l’occupation du sol, la sensibilité au
ruissellement et la distance au cours d’eau pour hiérarchiser spatialement un potentiel de pollution
(Munafò et al., 2005). La méthode Depth Recharge Aquifer Soil Topography Impact Conductivity (DRAS-
TIC), développée aux Etats-Unis par l’Environmental Protection Agency (EPA), pondère quant à elle
différents paramètres hydrogéologiques tels que la profondeur de la nappe, les caractéristiques pé-
dologiques et de l’aquifère, la topographie et la conductivité hydraulique pour déterminer un indice
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représentant le potentiel de pollution des eaux souterraines (Aller et al., 1987 ; Engel et al., 1996).
On peut également citer les différentes variantes des indices de risque de pertes en phosphore
(P index) particulièrement utilisés en Amérique du Nord et qui tendent à se développer en Europe
(Sharpley et al., 2003 ; Gendre, 2007). En France, différentes méthodes semblables ont également
été développées. Bolo et Brachet (2001) ont, par exemple, développé une méthode de discrétisation
spatiale du risque de pollution diffuse à l’échelle parcellaire. Dans cette approche la hiérarchisation
des secteurs à risque est obtenue en croisant un zonage du potentiel de pollution, correspondant à
la fonction de production et intégrant la topographie, les caractéristiques pédologiques et l’occupa-
tion du sol, avec un zonage de vulnérabilité représentant les surfaces qui sont en connexion hydrau-
lique avec les eaux superficielles (fonction de transfert). La méthode de diagnostic parcellaire du
risque de contamination des eaux superficielles par les produits phytosanitaires en est un autre exem-
ple caractéristique (Laubier, 2001). Cette approche, initiée par la Cellule d’Orientation Régionale
pour la Protection des Eaux contre les Pesticides (CORPEP Bretagne) et développée par Aurousseau
et al. (1998), est basée sur le même formalisme que le Système d’Intégration des Risques par Inter-
action des Scores (SIRIS) (Vaillant et al., 1995 ; Guerbet et Jouany, 2002). En combinant à l’échelle
parcellaire différents facteurs tels que la pente, le drainage agricole, l’existence ou l’absence d’une
protection à l’aval, la longueur de pente et la distance au cours d’eau, cette démarche détermine un
score variant de 0 à 115, ou rang SIRIS, représentatif  du potentiel de transfert de la parcelle (Ta-
bleau 6). Cette méthode est particulièrement utilisée en Bretagne par les gestionnaires agricoles dans
le cadre du Classement des PArcelles à Risque de ruissellement de produits phytosanitaires (CPAR).

En parallèle de ces démarches, l’approche Territ’eau, développée dans le cadre du projet « Agro-
transfert : gestion spatiale des activités agricoles, aménagement du territoire et qualité de l'eau »3, a
la particularité de combiner différents modules permettant de délimiter les surfaces agricoles sen-
sibles vis-à-vis de l’azote, du phosphore, des produits phytosanitaires, de la matière organique et
des bactéries (Massa et al., 2008). Cette méthode de caractérisation des pressions polluantes et des
mécanismes de transfert intègre notamment le rôle régulateur et les abattements liés au réseau hy-
drographique fonctionnel, aux zones humides et aux bordures de parcelles (Aurousseau et al., 2009).
A titre d’exemple, le module Phosphore incorpore de nombreux facteurs établis à l’échelle du ter-
ritoire : sensibilité au ruissellement (pente, texture du sol, teneurs en matières organiques…), surfaces
concernées par le risque phosphore (zones humides effectives, surfaces contributives au ruisselle-
ment), mais également à l’échelle de la parcelle ou de l’exploitation agricole : pratiques (type de ro-
tation et continuité du couvert, techniques de travail du sol, apports de phosphore organique), stock
de phosphore dans le sol. Cet outil de diagnostic permet en outre d’établir une notation du risque
de pollution à l’échelle parcellaire mais également à l’échelle du bassin versant.
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Ces différentes approches ont l’avantage d’être relativement facilement généralisables et repro-
ductibles. De plus, elles permettent de réaliser des scénarisations et ainsi d’évaluer les effets que
pourrait avoir la modification de certains paramètres sur le risque diagnostiqué. Toutefois, sauf
lorsqu’elles intègrent des modèles mathématiques, elles ne procèdent qu’à une expertise qualitative
du territoire sans possibilité de chiffrer quantitativement la pollution qui découle des pressions
qu’elles représentent. De plus, tout comme les méthodes basées sur la métrologie qui ne permettent
pas toujours de « remonter » d’une dégradation constatée jusqu’à ses sources, ces indicateurs théo-
riques de pressions ne font pas forcément le lien entre le risque de pollution diffuse et une altération
réelle ou ses répercussions sur les milieux aquatiques. Associés aux indicateurs de dégradation issus
de la métrologie, ces analyses multicritères spatialisées peuvent néanmoins permettre d’affiner l’iden-
tification des secteurs émetteurs de pollution diffuse. En effet, de part la discrétisation spatiale du
risque qu’elles effectuent, ces démarches donnent la possibilité de désigner les aires potentiellement
les plus contributives et donc de proposer des secteurs d’intervention prioritaires. 

2.3. La modélisation

Parallèlement à l’élaboration de ces méthodes d’analyse spatiale intégrées à des Systèmes d’In-
formation Géographique, au cours de ces dernières décennies, la communauté scientifique a déve-
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distance au cours d'eau 
PARCELLE NON DRAINÉE 

> 200 m de 20 à 200 m < 20 m 
pente (%) pente (%) pente (%) protection   

aval 
longueur       
de pente < 3 3 - 5 > 5 < 3 3 - 5 > 5 < 3 3 - 5 > 5 
< 50 m 0 5 10 10 18 26 22 32 43

de 50 à 150 m 2 8 14 15 23 32 29 40 51Présence
> 150 m 4 11 18 20 30 39 37 49 61
< 50 m 2 9 16 17 27 37 34 46 58

de 50 à 150 m 4 12 20 23 33 43 42 55 68Absence 
> 150 m 8 17 25 29 40 51 50 64 78

          

distance au cours d'eau 
PARCELLE DRAINÉE 

> 200 m de 20 à 200 m < 20 m 
pente (%) pente (%) pente (%) protection   

aval 
longueur       
de pente < 3 3 - 5 > 5 < 3 3 - 5 > 5 < 3 3 - 5 > 5 
< 50 m 6 13 20 22 31 41 38 50 63

de 50 à 150 m 9 17 24 27 37 48 46 59 72Présence
> 150 m 11 20 29 32 43 55 54 68 82
< 50 m 9 17 26 30 41 52 51 65 79

de 50 à 150 m 12 22 31 36 48 60 60 75 90Absence 
> 150 m 16 26 37 42 55 68 69 84 100

          

Rang SIRIS Risque faible Risque moyen Risque fort 

Tableau 6. Grilles de détermination du rang SIRIS à l’échelle parcellaire



PARTIE 1: ÉTAT DE L’ART

loppé, testé et validé de nombreux modèles mathématiques applicables aux sciences de l’eau, tant
au niveau des hydrosystèmes terrestres que marins. Ces démarches procèdent à une représentation
simplifiée des hydrosystèmes en vue de décrire, expliquer et prévoir les processus qui s’y déroulent.
La littérature grise abonde de travaux exposant, comparant et débattant des atouts et limites de ce
type d’approches. Au niveau continental, ce large panel d’outils, s’étendant du simple modèle de ré-
gression linéaire jusqu’au modèle intégré de bassin versant, peut être implémenté à différents échelles
dans des optiques variées et présente le plus souvent un apport non négligeable pour la gestion qua-
litative des milieux aquatiques. Par exemple, des modèles de régression, basés notamment sur la re-
lation entre l’hydrométrie, l’occupation du sol, la topographie et la qualité microbiologique de l’eau,
ont été développés pour prédire les flux de coliformes fécaux (Crowther et al., 2001 ; Crowther et
al., 2003 ; Kay et al., 2005a ; Kay et al., 2008). De même, certains de ces outils de modélisation ont
été mis en œuvre pour estimer la charge interne de plans d’eau (Kao et al., 1998). D’autres sont ap-
pliqués pour quantifier la pollution diffuse (León et al., 2001), ou pour évaluer les impacts des rejets
domestiques de produits chimiques (Keller, 2006).

Concernant les écosystèmes marins, de nombreuses approches de modélisation ont également
été développées afin notamment de représenter l’hydraulique côtière et les processus biogéochi-
miques qui s’y déroulent. Ce type d’outils a été largement utilisé pour simuler les courants de marée
(Sauvaget et al., 2000), la propagation des vagues (Brière et al., 2007),  la circulation générale d’une
masse d’eau épicontinentale (Lazure et al., 2008), ou l’évolution saisonnière des panaches terrigènes
(Lazure et Jegou, 1998). De même, certains modèles, intégrant les processus de transport et de dis-
persion de matières en suspension et d’éléments dissous, ont par ailleurs été implémentés pour étu-
dier la distribution des substances conservatives et non-conservatives dans des eaux estuariennes
(Falconer et Lin, 1997) ou pour identifier les origines de contaminations au cadmium (Boutier et al.,
2000), ou microbiologiques (Salomon et Pommepuy, 1990). De plus, dans le cadre de travaux portant
spécifiquement sur les relations bassins versants - mer côtière, certains de ces outils ont en outre
été associés à des démarches d’estimation des apports terrigènes dans l’optique de simuler la pro-
duction primaire au sein de lagunes ou d’étudier des contaminations d’origine terrestre. Selon les
cas, les estimations des apports continentaux injectées aux modèles hydrodynamiques et biogéo-
chimiques marins provenaient soit de mesures intermittentes (Fiandrino et al., 2003 ; Riou et al.,
2007) ou de modèles de bassin versant (Jeanneret et al., 2006 ; Plus et al., 2006 ; Marinov et al., 2007 ;
Rollo et al., 2010b [Annexe 2] ; Bougeard et al., 2011). Ces outils de modélisation font d’ailleurs partie
intégrante du projet PREVIMER4, mené par Ifremer, Météo-France et le Service Hydrographique
et Océanographique de la Marine (SHOM). Ce service de prévision côtière, destiné aussi bien aux
scientifiques qu’aux gestionnaires et aux usagers, permet notamment de réaliser des simulations de
la qualité microbiologique des eaux, du suivi des apports terrigènes et des proliférations plancto-
niques et macro-algales sur l’ensemble des façades maritimes métropolitaines.
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De nombreux outils de modélisation des hydrosystèmes sont donc actuellement disponibles
pour étudier les dynamiques de pollution qu’elles soient d’origine diffuse ou ponctuelle. Dans une
optique de gestion des apports terrigènes, les simulations continentales peuvent, en outre, être chai-
nées voire couplées à des modèles marins afin d’appréhender le devenir des différentes substances
polluantes à travers les phénomènes de dilution et de dispersion. Ainsi, ces approches permettent
de réaliser des analyses continues depuis les bassins versants jusqu’aux eaux côtières. De plus, de
par leur représentation simplifiée des processus, l’implémentation de ces outils conduit à une meil-
leure compréhension du fonctionnement des hydrosystèmes et des relations entre pressions, milieu
et qualité des eaux. En déterminant quantitativement les apports des bassins versants, en identifiant
leurs origines et en établissant leur distribution spatiale, les caractéristiques dynamiques de ces si-
mulations rendent notamment possible l’établissement d’un lien direct entre les dégradations et les
pressions qui en sont à l’origine. Il devient alors possible de définir des objectifs de qualité et d’établir
quelles actions menées au niveau des pressions permettraient de les atteindre. Cette capacité pourrait
notamment être mise à profit dans le cadre de l’élaboration des profils des eaux de baignade imposés
par la directive 2006/7/CE et qui impose la description des eaux de surface du bassin versant, l’iden-
tification sources de pollution ainsi que l’évaluation du potentiel de prolifération cyanobactéries,
macroalgues et phytoplancton (Communauté européenne, 2006a).

De même, lors de simulations en continu, l’évaluation quantitative des transferts constitue une
source d’information supplémentaire venant compléter les séries de mesures intermittentes ou per-
mettant d’estimer des niveaux de pollution sur des secteurs non jaugés. Ces outils sont en outre sus-
ceptibles d’estimer le poids relatif  des différents contributeurs ; l’IFEN (2002) juge ainsi que la
modélisation est indispensable pour évaluer les émissions nettes des différentes branches d’activité.
Dans le cas de modèles spatialisés, la discrétisation spatio-temporelle du risque de pollution qu’ils
réalisent, au travers de son intensité et de sa fréquence, facilite également la désignation de secteurs
d’intervention prioritaires pour les politiques de l’eau sur les bassins versants. Enfin, tout comme
les applications SIG précédemment exposées, ces approches modélisatrices peuvent servir d’outils
de prospection en étudiant l’impact de scenarii de changement d’usages sur la qualité des masses
d’eau. L’implémentation de modèles peut notamment permettre de déterminer les effets et les temps
de réponse des hydrosystèmes à différentes modifications des pratiques ou à la réduction d’émissions
polluantes (Ruiz et al., 2002 ; Gascuel-Odoux et al., 2004 ; Hallet, 2004 ; Dussauze et Ménesguen,
2008). C’est à ce niveau de scénarisation quantitative que les modèles de qualité d’eau peuvent se
révéler être des atouts pertinents, particulièrement dans le cadre de démarches de Gestion Intégrée
de la Mer et du Littoral.

De plus, le couplage récent de certains modèles avec des logiciels SIG a profondément modifié
l’appréhension de ce type d’outil. En effet, la modélisation spatiale à l’aide de SIG permet d’associer
les capacités analytiques des modèles avec les capacités graphiques et de gestion de données des
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SIG (Pouliot, 1998). L’intégration de modèles de calcul au sein d’environnements SIG permet no-
tamment de bénéficier des fonctionnalités d’analyse spatiale propres aux SIG (Laaribi, 2000 ; Lou-
bersac et al., 2000). L’interfaçage de ces modèles avec des logiciels communément utilisés par les
gestionnaires permet de les utiliser sans nécessairement être initié à la programmation par lignes de
commandes comme cela devait être le cas auparavant. Enfin, de part leur récente et large diffusion
sous la forme de logiciels libres, ces outils semblent parvenir à une période de maturité permettant
d’envisager désormais leur utilisation dans une optique opérationnelle directe.

Néanmoins, les modèles présentent différentes limites, notamment quant à leur temps d’implé-
mentation souvent très chronophage. De même, l’implémentation de modèles mathématiques à vo-
cation environnementale est également très consommatrice en fichiers en entrée, pour paramétrer
les simulations mais aussi pour en assurer le calage et la validation. L’utilisation de modèles se heurte
donc souvent à un déséquilibre entre le volume de données requises et les données disponibles sur
le secteur (Payraudeau, 2002). En effet, lorsque le développement de ces modèles a débuté au cours
des années 1970, l’idée communément admise était que les données nécessaires à leur implémenta-
tion ne tarderaient pas à être accessibles au plus grand nombre (Cosandey et Robinson, 2000). Force
est de constater que jusqu’il y a très peu de temps cette condition n’était que partiellement remplie
selon les domaines et les secteurs géographiques. Cette difficulté tend cependant à s’estomper depuis
plusieurs années sous l’impulsion de différentes évolutions réglementaires telles que la Convention
d’Aarhus et la directive européenne INSPIRE (Communauté européenne, 2007a), ou consécutive-
ment à la création de multiples portails d’accès facilitant la diffusion et le partage des données en-
vironnementales.

3. Les démarches de limitation de la dégradation qualitative des masses d’eau

Une fois qu’une pollution a été constatée et que la ou les pression(s) qui en sont à l’origine ont
été identifiées, différentes actions de limitation de la dégradation ou de restauration du milieu peu-
vent être entreprises. Ces actions peuvent prendre différentes formes en fonction notamment du
type d’émission. Dans le cas de pollutions ponctuelles, les démarches mises en œuvre se concentrent
ainsi sur la limitation des émissions (utilisation de substances polluantes, rejets dans le milieu). Pour
les pollutions diffuses, parallèlement à la réduction des apports, des actions peuvent être menées
afin de limiter leur transfert vers le réseau hydrographique et donc vers les masses d’eau situées à
l’aval de la zone émettrice. D’autres initiatives peuvent également être implémentées afin de limiter
les impacts des rejets, en restaurant, par exemple, les capacités naturellement auto-épuratrices de
certains milieux. Les modes d’application potentiels de ces démarches sont en outre très variables
(Sabbagh et De Menthière, 2005). Leur mise en œuvre peut, en effet, s’effectuer par le biais d’inci-
tations économiques (subventions, détaxation ou réduction d’imposition, conditionnalité des aides
PAC à des exigences en matière d’environnement et de santé (Bonnes Conditions Agricoles et En-
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vironnementales) instituée en 2003…), ou par des textes réglementaires contraignants, souvent ac-
compagnés d’aides à la mise aux normes ou de délais d’application, impliquant des temps de réaction
parfois relativement longs.   

3.1. Les démarches portant sur la réduction des sources de pollution

Sous l’appellation « sources » nous entendons ici l’ensemble des émissions de substances pol-
luantes dans le milieu ; intégrant leur utilisation et leur rejet direct dans le réseau hydrographique,
leur apport sous forme diffuse, et les stocks (ou reliquats) correspondant aux émissions antérieures.
Les démarches portant sur la réduction des sources de pollution concernent autant les émissions
ponctuelles que diffuses. Dans le cas des rejets ponctuels, ces actions seront les seules permettant
de réduire leurs impacts sur le milieu.

Au niveau des rejets industriels et domestiques, ces mesures peuvent passer par l’interdiction
d’utiliser certaines substances. Cela a par exemple été le cas lors de la suppression des phosphates
dans les lessives au niveau communautaire en 2007 (Communauté européenne, 2004a). De même,
les émissions domestiques et industrielles peuvent être réduites en améliorant les rendements d’épu-
ration des installations ou en imposant des normes de rejets plus restrictives. La directive relative
aux eaux urbaines résiduaires a par exemple prescrit des normes de rejet de station d’épuration spé-
cifique aux « zones sensibles sujettes à eutrophisation » concernant l’azote et le phosphore (Com-
munauté européenne, 1991a). Pour l’assainissement non collectif, le diagnostic et la notation des
installations autonomes, qui doivent être réalisés par les opérateurs des SPANC d’ici fin 2012, en
vue d’identifier d’éventuelles défaillances et d’imposer une mise aux normes dans les quatre ans,
constitue également un moyen de limiter les apports de polluants domestiques (République française,
2006 ; République française, 2009b).

Concernant les émissions liées aux eaux pluviales issues des espaces artificialisés, les procédures
de limitation présentent des stratégies similaires. La suppression du plomb de l’essence en 2000 a
ainsi été pour partie motivée par la préservation des milieux aquatiques. De même, la charge des
eaux pluviales peut être atténuée en procédant à un nettoyage régulier de la voirie urbaine afin de
limiter l’accumulation de substances polluantes susceptibles d’être exportées vers le réseau lors d’épi-
sodes pluvieux. L’installation de microsystèmes d’épuration par lagunage afin de récolter les eaux
de ruissellement de certains équipements routiers peut également permettre de restituer une eau
partiellement purifiée au milieu. L’adoption de méthodes de gestion différenciée des espaces publics
limitant le recours aux produits phytosanitaires, particulièrement utilisés pour l’entretien des dépen-
dances de voiries, et instaurant une gestion plus extensive de certaines zones peut aussi sensiblement
améliorer la teneur des eaux pluviales en substances polluantes. La généralisation des chartes « zéro
phyto » dans certains secteurs en est un bon exemple.
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Les moyens d’action pour limiter les pollutions d’origine agricoles sont également nombreux.
Toutefois, compte tenu de l’extension spatiale des zones concernées, du caractère diffus de ces émis-
sions, de leur diversité du fait des différents systèmes de production, et des répercussions écono-
miques directes que ces actions peuvent entrainer sur cette branche d’activité, l’implémentation de
démarches de limitation des sources revêt un caractère relativement complexe. Pour autant, certaines
situations critiques ont, par le passé, nécessité des mesures drastiques. Par exemple, la condamnation
de l’État français par la Cour européenne de justice pour manquement aux directives « eaux brutes »
et « eau potable », du fait de la subsistance de concentrations en nitrates non conformes au niveau
de différents points de captage d’eau potable breton, avait conduit à rendre obligatoire certaines
mesures impliquant notamment d’importantes réductions de cheptels sur les bassins versants en
contentieux (Cour de justice des communautés européennes, 2001 ; Cour de justice des commu-
nautés européennes, 2004). 

La pression agricole sur les milieux aquatiques au niveau des nutriments est particulièrement
délicate à appréhender du fait notamment de la multiplicité des formes d’apport et de la composition
de ces derniers intégrant à la fois de l’azote et du phosphore. Cet élément est particulièrement vrai
pour les zones d’élevages qui doivent conjuguer la valorisation des effluents avec des pratiques de
fertilisation minérale, ces dernières étant indispensables à la coordination d’un apport avec le besoin
immédiat d’une culture. Cette pression peut toutefois être réduite par la mise en place de nombreux
programmes d’actions particulièrement dans les secteurs classés zones vulnérables au titre de la di-
rective « nitrates » (programmes de résorption dans les ZES et PMPOA notamment). Ces démarches
d’amélioration des pratiques de fertilisation et la résorption des excédents peuvent porter sur de
nombreux aspects tels que l’élaboration de plans de fumure stricts, la proposition d’aides financières
pour les installations de stockage des effluents, l’incitation à étendre la fertilisation organique aux
prairies et aux céréales, la limitation du recours aux engrais minéraux ou l’implémentation de pro-
cédures d’échanges des effluents d’élevage, permettant de réduire les sources et de désengorger des
secteurs fortement excédentaires en exportant certaines déjections animales vers des exploitations
ou des zones déficitaires. 

De même, l’adoption et la généralisation de systèmes d’élevage intégrant des modes d’alimen-
tation comme le biphase pour les porcs peut favoriser une diminution des teneurs en azote des ef-
fluents et donc une réduction des apports azotés organiques lors des épandages (Agreste Bretagne,
1998 ; Guyennet et al., 2000). Concernant les pesticides, bien qu’ils soient rapidement remplacés
par de nouvelles molécules, l’interdiction pure et simple d’utiliser certains produits, dont les temps
de dégradation ou les risques pour l’environnement sont jugés, a posteriori, trop importants peut
aussi représenter un moyen de limiter les sources de certaines substances phytosanitaires. Ces me-
sures de prohibition, assez largement utilisées ces dernières années au niveau national, comme en
témoignent l’interdiction de l’atrazine en 2003, du diuron en 2008 (consécutive à une autorisation
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communautaire faisant suite à une première interdiction en 2007), peuvent également avoir un im-
pact sur les émissions issues de l’entretien des espaces verts publics et des jardins privés.

3.2. Les actions de limitation des transferts

Sous l’appellation « transferts » nous intégrons ici à la fois la mobilisation des polluants et leur
transfert stricto sensu vers le réseau hydrographique. Les actions de limitation des transferts sont spé-
cifiques aux pollutions d’origine diffuses et concernent à ce titre principalement les émissions agri-
coles, les rejets issus des espaces publics et privés non connectés aux réseaux d’eaux pluviales, et les
surfaces concernées, n’étant en comparaison que relativement marginaux. Les approches mise en
œuvre dans cette optique portent principalement sur certains facteurs, favorisant la mobilisation et
le transport des particules et des composés chimiques, en modifiant les pratiques agricoles ou dif-
férents éléments paysagers afin notamment de limiter la connectivité de certains espaces au réseau
hydrographique. Le transport des différentes substances polluantes n’étant pas contrôlé par les
mêmes processus, les actions mises en œuvre ne portent pas sur les mêmes facteurs selon qu’elles
ciblent des éléments à transfert lent ou rapide. Certaines initiatives peuvent toutefois avoir des effets
limitatifs à la fois sur les exports par lessivage et par ruissellement.

Concernant les pratiques agricoles, différentes actions peuvent induire une atténuation, un re-
tardement voire une suppression de la mobilisation des polluants dans les parcelles et de leur trans-
port vers les cours d’eau. Ces techniques agissent sur les différents facteurs de déclenchement de
ces processus et se concentrent en particulier sur la couverture des sols, les modalités d’épandage
ou le travail du sol. Ainsi, l’implantation de cultures intermédiaires au cours de la période humide
peut représenter différents intérêts vis-à-vis du transfert des substances dissoutes et particulaires.
En effet, ces couvertures hivernales, souvent qualifiées de Cultures Intermédiaires Pièges À Nitrates
(CIPAN), réduisent les pertes de nitrates par lessivage en favorisant une absorption non négligeable
de l’azote nitrique, issus des reliquats post-récolte et des processus de minéralisation hivernaux.
Dans le cas d’implantations optimales, notamment en termes de calendrier, cette absorption peut
représenter jusqu’à 100 kg d’azote par hectare (Aurousseau et al., 2005). La couverture hivernale des
sols peut donc contribuer à une réduction significative de l’enrichissement des nappes et des pics
de concentration observés en hiver. De plus, la libération progressive de l’azote absorbé par ces
cultures intermédiaires, consécutivement à leur enfouissement printanier, peut représenter un atout
certain pour la fertilisation des cultures suivantes. Toutefois, cette libération étant rapide, de l’ordre
de 50 % la première année, il est impératif  d’intégrer les apports issus de ces « engrais verts » dans
les plans prévisionnels de fertilisation afin de ne pas aboutir à une surfertilisation, inefficace d’un
point de vue agronomique et qui ne ferait que reporter les lessivages hivernaux vers les saisons sui-
vantes (Aurousseau et al., 2005). Au niveau des substances à transfert particulaire, la limitation des
sols nus à l’échelle d’un bassin versant durant la période humide peut également avoir des effets bé-
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néfiques. En effet, ces couvertures, en maintenant un état de surface favorable à l’infiltration, limitent
la formation de croute de battance, le ruissellement et donc les processus de transport qui y sont
associés. Les produits phytosanitaires constituent néanmoins une exception à cette règle. En effet,
compte tenu des contraintes associées à la destruction mécanique et à l’enfouissement de ces cultures
intermédiaires, bon nombre d’exploitants procèdent à une destruction chimique de ces dernières.
Par conséquent, bien que ces couvertures puissent limiter les transferts de pesticides en période hi-
vernale, période durant laquelle ils demeurent dans tous les cas peu utilisés, elles peuvent dans cer-
tains cas contribuer à une augmentation des émissions.

Les conditions d’épandages ou de traitements phytosanitaires peuvent également engendrer des
effets limitatifs sur la mobilisation et le transport des substances qui en émanent. Ainsi, l’ajustement
des modalités d’apports organiques et d’application de pesticides en fonction de différents critères
spatiaux et temporels de criticité des transferts peut permettre d’atténuer les exportations de ces
polluants vers le réseau hydrographique. Ces facteurs de risque, concernant notamment la pluviosité,
la proximité d’un cours d’eau ou d’un fossé, la pente, la période et l’extension des sols saturés, peu-
vent par exemple être temporisés en ayant recours à des interdictions spatiales ou saisonnières, en
priorisant des types d’effluents moins solubles ou en réduisant le délai entre un apport organique
et son incorporation dans le sol sur des espaces sensibles (Dorioz et al., 1997). Des mesures de ce
type ont d’ailleurs parfois été intégrées lors de l’élaboration des calendriers de fertilisation nationaux
et départementaux, bornant les périodes d’autorisation d’épandage (déclinées en fonction des types
de fertilisant et de culture) et précisant les modalités d’apports dans le cas de zones sensibles (Pré-
fecture du Morbihan, 2005a). Concernant l’utilisation des produits phytosanitaires, des réglementa-
tions similaires, interdisant notamment leur utilisation à proximité des réseaux aquatiques, ont
également vu le jour ces dernières années (République française, 2005b ; Préfecture du Morbihan,
2008).

La modification de certaines pratiques culturales peut également conduire à une réduction des
transferts. Ainsi, dans le cas de pentes relativement modérées, la rugosité induite par l’orientation
de façons culturales parallèlement aux courbes de niveau peut limiter le transport des substances
par ruissellement. De même, l’adoption de techniques de conservation des sols favorise aussi une
atténuation des transferts de substances polluantes en limitant notamment les risques de dégradation
de l’état de surface des sols. De plus, ces techniques culturales simplifiées, intégrant les pseudo-la-
bours, le travail superficiel sans retournement ni mélange et les semis directs, peuvent présenter des
avantages en termes d’efficacité économique et d’optimisation du temps de travail (Heddadj et Le
Roux, 2008). Ainsi, comparativement aux techniques de retournement classiques, les pratiques cul-
turales sans labour induisent une réduction de l’érosion des sols, grâce au maintien de résidus en
surface, agissant comme un écran de protection des sols et réduisant l’impact des précipitations
(Heddadj et al., 2005). De même, la présence d’agrégats plus stables en surface du sol réduit forte-
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ment les processus de ruissellement induit par la formation de d’organisations pelliculaires super-
ficielles (Boiffin, 1984). Tout en n’ayant aucune incidence sur les exportations par lessivage vers les
nappes, ces pratiques limitent donc les pertes en phosphore particulaire et les transferts de produits
phytosanitaires. Toutefois, certaines études récentes ont montrées que la mise en place du travail
superficiel du sol et du semis direct pouvait avoir à terme des répercussions néfastes sur les transferts
par drainage, particulièrement au niveau du phosphore soluble (Sharpley et al., 2010).

Parallèlement à ces actions ciblant les pratiques agricoles, certains aménagements paysagers peu-
vent permettre de limiter les transferts de polluants et favoriser leur épuration dans le milieu. Ces
initiatives représentent souvent un moyen de lutter contre les émissions agricoles mais peuvent éga-
lement s’appliquer aux autres sources diffuses transmises par ruissellement. Ces aménagements qui
visent à la limiter la connexion des zones émettrices avec le réseau hydrographique se déclinent en
deux types d’interruption des transferts rapides : les obstacles et les zones tampons. Les obstacles
concernent des entités linéaires telles que les talus, les fossés fermés, les haies bocagères ou la vé-
gétation rivulaire. La présence de ces obstacles, lorsqu’ils se présentent sur le parcours des eaux de
ruissellement, permettent de faire barrage à ces dernières et favorise leur réinfiltration (Mérot et
Reyne, 1996 ; Viaud, 2004). L’entretien et la restauration de ces éléments paysagers peuvent donc
avoir des effets favorables non négligeables sur la réduction des transferts de polluants d’origine
diffuse, particulièrement lorsqu’ils sont implantés en protection directe du réseau hydrographique
(Zalewski et al., 2001 ; Kay et al., 2007). 

Le terme de zone tampon regroupe, quant à lui, un ensemble de dispositifs surfaciques d’inter-
ception des écoulements de surface, qu’ils soient concentrés ou diffus, comprenant les bandes ou
espaces enherbées (intégrant les prairies) et les zones humides ripariennes (CORPEN, 1997). In-
tercalées entre les espaces émetteurs et les zones vulnérables, ces protections aval jouent un rôle de
filtre et induisent un abattement au niveau des composés chimiques en favorisant la réinfiltration
du ruissellement généré à l’amont et en piégeant les particules solides (Figure 16) (Zalewski et al.,
1998 ; Piriou et al., 1999 ; Bidois et al., 1999). On distingue ainsi deux grands types de mécanismes
liés à ces écotones. En effet, ces espaces vont tout d’abord avoir un impact sur l’hydraulique des
écoulements de surface (Agro-transfert Bretagne, 2010). Ainsi, la réduction des vitesses d’écoule-
ment, liée à leur rugosité de surface, conduit d’une part à une sédimentation des éléments particu-
laires et des substances adsorbées mais également à une reprise d’infiltration de l’eau et des solutés.
Des études ont ainsi montré qu’une bande enherbée de six mètres de large présentait en moyenne
une capacité de rétention des matières en suspension de l’ordre de 87 % et permettait une infiltration
de 71 % des flux ruisselés (Aurousseau et al., 2005). Parallèlement à ces processus, le fonctionnement
biogéochimique de ces espaces leur adjoint un potentiel épurateur important (Augeard, 2002 ; Kay
et al., 2005b). En effet, ces zones tampons sont notamment le théâtre de mécanismes d’adsorption,
de dénitrification, d’assimilation par la végétation et de dégradation des micropolluants (Fustec et
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Lefeuvre, 2000). Toutefois, l’efficacité de ces protections se cantonne principalement aux épisodes
pluvieux de faible intensité engendrant des écoulements de surface relativement modérés. De plus,
les effets de ces espaces vis-à-vis de certains paramètres peuvent se réduire avec le temps. Ainsi,
l’interception, le stockage et l’accumulation du phosphore peut aboutir à une saturation des particules
du sol et donc à terme à une moindre capacité de rétention (Dorioz, 2007). De plus, dans le cas de
zones tampons hydromorphes, présentant un caractère anoxique favorable à des mécanismes de ré-
duction, ces écotones peuvent au contraire se transformer, sous certaines conditions, en un espace
émetteur en relargant notamment du phosphore sous forme soluble. Les travaux de Bidois (1999)
ont, en effet, montré qu’en période humide les concentrations en phosphore dissous pouvaient par-
fois être plus importantes à l’aval qu’à l’amont de ces protections. Ainsi, bien que l’efficacité de ces
dispositifs semble significative pour atténuer les transferts par ruissellement de certaines substances,
telles que les produits phytosanitaires, dans le cas de composés chimiques conservatifs comme le
phosphore, ces zones tampons ne paraissent pas représenter une solution durable et doivent abso-
lument être associées à des actions de maîtrise des émissions à l’amont (Gril et al., 2009).

3.3. Le cadre des actions de gestion des pollutions d’origine agricole

Comme nous l’avons vu, de par leur caractère diffus, l’extension spatiale des zones concernées
et les répercussions économiques que les démarches peuvent entrainer, la gestion des pollutions
agricoles est par nature très complexe. De manière générale, la réduction des émissions agricoles
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passe par des mesures agro-environnementales qui impliquent de revenir, au moins pour partie, sur
le modèle productiviste initié et soutenu depuis le milieu du XXème siècle, or cela suppose une évo-
lution des mentalités de l’ensemble de la filière agro-industrielle caractérisée par une certaine inertie
imputable au caractère privé et à la rentabilité nécessaire des activités qui y sont menés. Ainsi, les
actions ciblant les émissions agricoles, qu’elles portent sur la réduction des sources ou la limitation
des transferts doivent permettre de répondre à trois prérogatives parfois difficilement conciliables.
En effet, outre la réduction des impacts de l’activité sur les milieux aquatiques, les démarches en-
treprises doivent permettre le maintien d’un niveau de production suffisant pour répondre à la de-
mande alimentaire et surtout assurer une rentabilité des exploitations, permettant aux agriculteurs
de retirer un revenu convenable de leur activité. Toutefois, l’intensification des systèmes de produc-
tion a conduit à une augmentation de la taille des exploitations et à une mécanisation très poussée
impliquant des investissements très lourds et peu favorables à une extensification pouvant entrainer
une rentabilité moindre, tout au moins à court terme. Pour autant, différentes voix prônent cette
extensification de l’activité agricole tant pour des raisons environnementales que pour assurer une
rentabilité économique des exploitations. Ainsi, l’OCDE (2005) recommande une réduction de l’in-
citation à la production intensive et le renforcement de l’éco-conditionnalité pour les aides agricoles.
De même, certaines instances agricoles comme le Centre d’Études pour un Développement Agricole
Plus Autonome (CEDAPA), André Pochon en tête, préconise une agriculture durable basée sur la
« méthode Voisin » (Voisin, 1957). L’idée étant de revenir à des systèmes d’exploitation moins spé-
cialisés, demandant moins d’investissements, plus indépendants vis à vis des intrants et engendrant
une moindre pression sur le milieu, en privilégiant notamment l’herbe ou des systèmes d’élevage
porcin sur litière plutôt que le système hollandais sur caillebottis, le plus répandu actuellement mais
générateur de grandes quantités de lisiers difficilement contrôlables (Pochon, 2006 ; Pochon et Fé-
vrier, 2008). 

Dans la même optique, le Règlement de Développement Rural (RDR) de la Politique Agricole
Commune (PAC) permet de financer des mesures agro-environnementales via les Plans de Déve-
loppement Rural Nationaux (PDRN), correspondant à une déclinaison du RDR dans chaque État
membre. Les deux premiers PDRN, établis respectivement sur les périodes 2000-2006 et 2007-
2013, ont ainsi intégré un important volet agro-environnemental portant à la fois sur la réduction
des émissions et la réduction des transferts. Ce dernier intègre notamment la promotion des asso-
lements diversifiés, de la rotation de cultures et des systèmes fourrager à base d’herbe avec un faible
recours aux intrants. Il encourage également la gestion extensive des prairies, le désherbage méca-
nique, la conversion des terres arables en prairies, l’implantation de cultures intermédiaires et de
bandes enherbées et soutient la conversion en agriculture biologique. Ces orientations font partie
intégrante des Contrats Territoriaux d’Exploitation (CTE) créés par la loi d’orientation agricole du
9 juillet 1999 et remplacés en 2003 par les Contrats Agriculture Durable (CAD) (Urbano et Vollet,
2005). Ces dispositifs contractuels, visant notamment à initier des changements de pratiques tant
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au niveau de la fertilisation que de l’utilisation des produits phytosanitaires, permettent une prise en
charge financière partielle par les pouvoirs publics à travers des aides aux investissements. Ils peuvent
en outre être complétés localement par des programmes d’actions similaires établis entre agriculteurs
et pouvoirs publics tels que les Engagements de Progrès Agronomiques (EPA), crées dans le cadre
du programme Bretagne Eau Pure et largement répandus dans la région. L’ensemble de ces dé-
marches correspond également aux préconisations de la directive « nitrates » qui impose de mettre
en œuvre des codes de bonnes pratiques sur les zones identifiées comme vulnérables (Communauté
européenne, 1991b). Ces derniers portent notamment sur les conditions d’épandage, l’élaboration
de plans de fumure complets et la gestion des terres, incitant l’utilisation de systèmes de rotation
des cultures. 

Les deux Programmes pour la Maîtrise des Pollutions d’Origine Agricole (PMPOA) établis entre
1994 et 2002 ont également permis, par l’intermédiaire d’aides publiques, de favoriser la mise en
conformité des exploitations vis-à-vis des règlements sanitaires départementaux et de la réglemen-
tation sur les Installations Classées pour la Protection de l’Environnement (ICPE) en matière de
modalité d’épandage et de stockage des effluents. Ce dispositif  d’accompagnement financier a éga-
lement permis à de nombreux éleveurs située en zone vulnérable, au titre de la directive « nitrates »,
de se conformer aux exigences des programmes locaux d’application de cette directive et aux condi-
tionnalités « nitrates » des aides PAC. Toutefois, l’ensemble de ces mesures, pour la plupart instituées
dans un premier temps en anticipation sur les évolutions légales et dans des cadres d’accompagne-
ment et d’incitation à l’adoption de bonnes pratiques, ont depuis fréquemment revêtu un caractère
réglementaire. Le quatrième programme d’actions de la directive « nitrates » a ainsi conduit certains
départements à les rendre obligatoires. Par exemple, l’arrêté de la préfecture du Morbihan datant
de 2009 impose l’ensemble des exploitations agricoles à respecter un équilibre de la fertilisation
azotée, une quantité d’apport maximum, des capacités de stockage, des distances limites d’épandage
près des zones sensibles, un calendrier et des modalités d’épandage variables selon les caractéristiques
des parcelles. De même, les exploitants doivent impérativement élaborer des plans prévisionnels de
fumure, établir des cahiers de fertilisation et implanter une couverture hivernale des sols. Dans les
cantons en ZES, ces exigences sont complétées par des mesures renforcées portant notamment sur
le plafonnement des épandages, l’obligation de traitement ou de transfert des effluents excédentaires,
des interdictions d’extension et la restructuration ou réduction des cheptels. Enfin, les Zones d’Ac-
tions Complémentaires sont notamment soumises à une imposition de maintien des bandes enher-
bées le long des cours d’eau (Préfecture du Morbihan, 2009).

Parallèlement à ces mesures spécifiquement agricoles, comme nous l’avons vu, d’autres initiatives
tels que les Contrats de Restauration et d’Entretien des cours d’eau (CRE) peuvent également per-
mettre de réduire les impacts de l’activité agricole sur les milieux aquatiques en atténuant les trans-
ferts directs au réseau hydrographique par la restauration de la ripisylve ou la limitation des
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abreuvements directs. De même, le programme Breizh Bocage, lancé dans le cadre du contrat de
projet État-région 2007-2013 pour préserver et renforcer le maillage bocager, peut représenter un
outil efficient pour limiter les transferts de polluants depuis les parcelles culturales vers les cours
d’eau (DRAAF Bretagne, 2007).

4. Conclusion 

Le suivi et la gestion des masses d’eau revêtent un caractère résolument complexe les rendant
particulièrement coûteuses. Cette complexité provient à la fois du nombre de paramètres à prendre
en compte, de la diversité des types d’émission, de la variabilité des modes de transfert et des impacts
que ces pollutions peuvent avoir sur les milieux aquatiques et les usages qui en sont faits. Cette pro-
blématique peut toutefois être analysée sur l’angle du cadre conceptuel « Driving forces - Pressures -
State - Impacts - Responses » (DPSIR) très largement utilisé par l’Agence Européenne de l’Environne-
ment (2003). Tirée du modèle économique « Pression - État - Réponse » développé précédemment
par l’Organisation de Coopération et de Développement Économiques, cette grille d’analyse permet
de représenter les pressions exercées par les activités anthropiques, leurs impacts sur l’environnement
et les réponses consécutives apportées par les pouvoirs publics. Appliquée à la pollution des milieux
aquatiques continentaux et marins, cette grille de représentation peut ainsi se décliner schématique-
ment de la manière suivante :

- Forces : variables de nature et usages des bassins versants générateurs de pressions sur le milieu
- Pressions : aspects qualitatifs et quantitatifs des émissions polluantes résultantes
- État : aspects qualitatifs des milieux aquatiques
- Impacts : répercussions écologiques, économiques et sanitaires
- Réponses : évolutions de la réglementation, des pratiques et mise en œuvre de programmes d’ac-

tion par les pouvoir publics ou la société civile

En partant de ce cadre, la résorption de la dégradation de l’état qualitatif  d’une masse d’eau né-
cessite ainsi de caractériser l’altération en question, d’identifier et de hiérarchiser les pressions qui
en sont à l’origine, de prioriser et de mettre en œuvre des actions permettant de limiter les émissions
et les transferts de polluants, mais également de suivre leurs effets sur la durée. Comme nous l’avons
vu, la caractérisation de l’état d’une masse d’eau est étroitement liée à son suivi quantitatif  et
qualitatif  basé sur la métrologie, seule méthode permettant de définir des indicateurs de dégradation
fiables. Concernant l’identification et le classement des sources de pollution, l’association de mé-
thodes de mesure à des démarches d’analyse spatiale intégrée à des SIG et éventuellement à des
outils de modélisation paraît être un moyen efficace pour tirer profit de la complémentarité de ces
différentes approches. 
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Toutefois, actuellement, seule la modélisation semble être en mesure d’établir un lien quantitatif
entre les facteurs de pression et l’état des milieux aquatiques. Bien que la mise en œuvre de ce type
d’outils induise de nombreuses contraintes et limites, tant au niveau du temps nécessaire à leur im-
plémentation que du volume de données requises notamment en termes de mesure-terrain, au vu
des évolutions récentes, concernant particulièrement le partage et la diffusion de données environ-
nementales, il semblerait intéressant d’implémenter ce type d’approche afin de bénéficier de ses
nombreux atouts. En effet, les modèles permettent tout d’abord de mieux comprendre le fonction-
nement des bassins versants vis-à-vis des flux de pollution en hiérarchisant le rôle des différents
facteurs et en évaluant la part relative des différentes branches d’activité dans les émissions totales.
De plus, ils peuvent aussi être utilisés afin de cartographier les niveaux de pollution sur des secteurs
non jaugés. Ils offrent également la possibilité d’estimer de manière quantitative et continue les
transferts au sein des bassins versants. Dans le cas d’une étude des pollutions terrigènes, cette ca-
pacité peut permettre de déterminer les apports continentaux, valeurs qui peuvent éventuellement
être reprises dans un modèle hydrodynamique pour simuler le suivi et l’impact de ces composés
chimiques au sein des eaux côtières. 

Enfin, ces outils peuvent être mis à profit en termes de prospection en étudiant notamment
l’impact de scenarii de changements d’usages et de pratiques, toujours dans une dynamique quanti-
tative (Bordenave et al., 2004 ; Laurent et al., 2007). En permettant de simuler l’efficacité des diffé-
rentes opérations, ce niveau de scénarisation peut représenter un apport substantiel au niveau de la
planification des actions à mettre en œuvre afin de restaurer un milieu dégradé (Stuart et al., 2010).
En effet, ces techniques constituent des initiatives relativement lourdes à mettre en œuvre, ayant un
impact économique certain et dont les interrelations ne sont pas toujours documentées. Compte-
tenu de la multiplicité des alternatives envisageable, il apparait donc crucial de pouvoir évaluer un
ratio coût-efficacité afin de pouvoir cibler les actions les plus bénéfiques au niveau environnemental
et de rationnaliser les choix. Dans tous les cas, les programmes de mesures doivent impérativement
conjuguer des actions portant à la fois sur la réduction des émissions, la maîtrise des stocks de com-
posés chimiques déjà présents dans le milieu, mais également, au moins de manière transitoire sur
la limitation des transferts de ces différentes substances. De plus, compte tenu du temps de réaction
des hydrosystèmes et de l’inertie induite par l’ancienneté des systèmes de pratiques, ces mesures
doivent nécessairement s’inscrire sur des surfaces significatives et dans la durée afin d’aboutir à une
réelle efficience, les temps de mise à l’équilibre d’un bassin versant pouvant d’étaler sur plusieurs
décennies, y compris dans le cas de changements de pratiques importants (Bordenave et al., 1999 ;
Mouchart et Fourrié, 2004).
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Chapitre 4 : PRÉSENTATION DU BASSIN VERSANT DE LA
RIVIÈRE D’AURAY1

Situé en Bretagne Sud, le secteur d’étude, comprenant l’ensemble du bassin versant de la vallée
ennoyée (ria) d’Auray, s’inscrit pleinement dans les dynamiques physiques et économiques du Golfe
du Morbihan (Figure 17 - Planche photo 1). Ce dernier communique par le goulet de Port-Navalo
avec le Mor Braz ( « grande mer » par opposition au Mor Bihan, « petite mer » en breton). Cette vaste
baie côtière est délimitée à l’Ouest par la presqu’île de Quiberon et s’étendant jusqu’à l’ensemble des
hauts fonds représentés par l’alignement des îles d’Houat, Hoëdic et du Croisic au Sud (Vanney, 1977).
Cette « petite mer », correspondant à une échancrure de la côte, couvre environ 115 km², présente un
linéaire côtier long de 250 km et est parsemée d’une quarantaine d’îles. Parmi celles-ci, on retrouve
l’île aux Moines qui marque la coupure naturelle entre les bassins oriental et occidental du Golfe, très
nettement individualisés par des comportements hydrologiques propres. Ainsi, le bassin occidental,
très largement occupé par la ria d’Auray, présente des températures et une turbidité plus faibles ainsi
qu’une salinité moyenne et des profondeurs plus élevées que son homologue oriental (Cargouët, 1995).
De plus, le temps de renouvellement de la masse d’eau, qui est de l’ordre de 47 % à l’échelle du Golfe
pour une marée moyenne, y est beaucoup plus rapide, ce qui peut représenter un net avantage pour
l’aquaculture (Marcos et al., 1996). Par ailleurs, les fonds de cette partie sont marqués par de nettes
échancrures correspondant aux anciennes vallées fluviales ennoyées lors de la transgression flandrienne
et « entretenues » par la violence des courants résultant de la proximité avec le chenal de Port-Navalo.
L’étroitesse de ce dernier entraine un retard important au niveau du cycle de marée. Ce retard, dont
l’hétérogénéité spatiale s’explique pour partie par la distance, peut également être largement imputé à
la subsistance des anciennes vallées fluviales qui induisent par exemple un retard moins important à
Auray qu’à l’île aux Moines, pourtant plus proche de Port-Navalo (Marcaillou et al., 1996).

Le bassin versant du Golfe du Morbihan couvre près de 750 km², parmi ses différents tributaires
on dénombre cinq cours d’eau principaux, caractérisés par des débits relativement modestes : le Liziec
et le ruisseau du Plessis, constituant la rivière de Noyalo, le Marle et le Vincin, débouchant tous deux
dans la rivière de Vannes, et enfin le Loc’h et le Sal, alimentant respectivement les rivières de Tréauray
et du Bono. Ce dernier ensemble, qui forme la rivière d’Auray, constitue le principal hydrosystème à
alimenter le Golfe. En effet, outre le fait qu’il représente plus de la moitié de son aire d’alimentation
(380 km²), les apports d’eau douce du Loc’h et du Sal constituent plus de 70 % des apports continen-
taux annuels débouchant dans la « petite mer » (Gaudey, 1995). De ce fait, et bien que son fonction-
nement soit également fortement corrélé aux apports du Mor Braz, sous influence des panaches de la
Vilaine et de la Loire, les tributaires de la rivière d’Auray pèsent de manière significative sur les condi-
tions biogéochimiques du Golfe, particulièrement au niveau de son bassin occidental.
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1 Une planche cartographique du bassin versant de la rivière d’Auray est disponible à la fin de ce manuscrit
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1. Les caractéristiques physiques et environnementales du bassin versant

1.1. Contexte climatique

Les conditions climatiques du site d’étude sont de type océanique tempéré sous influence des
masses d’air maritimes d’Ouest. La proximité du Golfe de Gascogne y modère les variations diurnes
et saisonnières, les hivers sont ainsi doux et les étés relativement frais. Toutefois, les changements
de temps peuvent y être brutaux, du fait notamment du passage régulier d’ondes pluvieuses et du
développement de cellules orageuses en été, principalement sur la partie Nord du bassin. De manière
générale, le secteur d’étude se trouve à cheval sur deux sous-ensembles climatiques : l’Armor et l’Ar-
goat (représentant respectivement le « pays de la mer » et le « pays des bois » en breton). En effet, la
frange littorale de Sud Bretagne bénéficie de conditions ventées mais particulièrement douces et
ensoleillées. L’intérieur est quant à lui caractérisé par un ensoleillement moindre et des apports plu-
viométriques plus importants (Bretagne Environnement, 2011).

Concernant les précipitations, celles-ci sont fréquentes mais relativement peu abondantes, par-
ticulièrement sur la frange littorale. D’après les données Météo-France de la station d’Auray, l’année
compte ainsi en moyenne 118 jours de pluie par an pour un total annuel de 965 mm (Tableau 7 ;
Figure 18). Ce dernier augmente toutefois graduellement vers le Nord, il s’établit ainsi à 1 095 mm
annuels à la station de Grand-Champ, située sur la partie amont du Loc’h. Les rythmes pluviomé-
triques s’organisent autour de maximum hivernaux (116,1 mm en décembre) et d’étés peu arrosés
(46,9 mm en août). Même si les fluctuations inter-annuelles peuvent être assez importantes, les dé-
ficits pluviométriques généralement observés au cours de la période estivale entraînent certaines
années des épisodes de sécheresse non négligeables sur la frange littorale. Au niveau des tempéra-
tures, ces dernières présentent une amplitude relativement faible en oscillant entre 5°C et 20°C pour
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Planche photo 1. Partie centrale du Golfe du Morbihan avec le goulet de Port-Navalo au premier plan (gauche) et bassin oc-
cidental du Golfe à l’aval de la ria d’Auray (droite) [crédit photographique : Y. Le Gal]
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une moyenne annuelle de l’ordre de 12°C. Les étés demeurent modérément chauds et les hivers
sont le plus souvent humides et doux. Il est ainsi rare que le nombre de jours de gelée n’excèdent
35 sur une année. Les vents dominants le secteur sont de secteur Ouest-Sud-ouest. Enfin, l’enso-
leillement, qui est de l’ordre de 2 000 heures par an au niveau de la frange littorale, est particulière-
ment élevé, conférant au climat littoral Sud armoricain des caractères plus méridionaux. Toutefois,
ces caractéristiques générales masquent de profonds contrastes climatiques à l’échelle du bassin. En
effet, outre le gradient Nord-Sud, déjà évoqué et lié à la distance aux masses d’eau océaniques, le
morcellement topographique du secteur induit une forte variabilité spatiale des paramètres météo-
rologiques notamment au niveau des précipitations, particulièrement sensibles à cette hétérogénéité
(Rollo et al., 2010a)
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Janv. Févr. Mars Avril Mai Juin Juil. Août Sept. Oct. Nov. Déc. ANNÉE

 Précipitations (mm) 112,0 80,6 74,2 68,3 73,1 50,1 53,1 46,9 71,6 111,4 107,2 116,1 964,5 

 Températures (°C) 6,7 7,4 9,0 11,0 14,2 17,1 18,6 18,8 16,5 13,7 9,6 6,7 12,4 
Source : Météo France

Tableau 7. Précipitations et températures moyennes mensuelles à la station d’Auray sur la période 1981-2010
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Figure 18. Diagramme ombrothermique de la station météorologique d’Auray



1.2. Caractéristiques géologiques, topographiques et pédologiques

1.2.1. Géologie

Le secteur d’étude appartient à l’entité géologique du Massif  Armoricain. Ce massif, né de l’oro-
génèse cadomienne, a été profondément restructuré dans sa partie méridionale au cours de l’oro-
génèse hercynienne. Cet épisode tectonique s’est en effet accompagné de profonds phénomènes
métamorphiques et de la formation de grands cisaillements crustaux orientés N120, jalonnés de
leucogranites et monzogranites (Thomas, 2005). Le massif  a ensuite été fortement érodé au cours
du mésozoïque au point de le réduire à une vaste pénéplaine rigide. Cette dernière s’est par la suite,
consécutivement à l’orogénèse alpine qui a conduit à réactiver les failles préexistantes, cisaillée et
disloquée en un escalier de failles lui conférant des caractères structuraux proches de ceux que l’on
peut observer de nos jours (Le Corre et al., 1992). Le bassin de la rivière d’Auray se trouve plus pré-
cisément sur les marges de la zone broyée Sud-armoricain, souligné par l’orientation N120 des di-
rections structurales (Lardeux, 2002) (Figure 19). Cet accident tectonique briovérien suit deux
branches distinctes : la branche Nord (d’orientation quasi Est/Ouest), localisée à proximité de la li-
mite septentrionale du bassin, et la branche Sud (orientée Nord-Ouest/Sud-Est), coupant le bassin
à l’extrême Sud de la ligne de partage des eaux entre le Loc’h et le Sal et se prolongeant à l’Ouest
vers le bassin de la ria d’Étel. 

La structure géologique du secteur est celle d’un domaine de socle caractérisé par de nombreux
épisodes tectoniques et associant des roches variées disposées en bandes parallèles d’orientation
hercynienne. En effet, bien que la majorité du bassin se trouve sur un substrat magmatique, on y
retrouve aussi des affleurements métamorphiques et sédimentaires. De manière générale, en se ré-
férant au Système d'Information sur la Géologie du Morbihan (SIGM)2 (Audren et al., 2003), on re-
marque que la répartition de ces roches est essentiellement commandée par le cisaillement
Sud-armoricain et ses rejeux. La section médiane de ce dernier, intégrée au domaine varisque li-
gero-senan, est ainsi composée de roches magmatiques paléozoïques, présentant un léger métamor-
phisme (granito-gneiss ordoviciens et leucogranites du carbonifère), au milieu desquels s’intercalent
des terrains sédimentaires briovériens (schistes et arkoses). La branche Sud du cisaillement, corres-
pondant à une faille transcurrente, est quant à elle matérialisée par la présence de roches fortement
déformées datant du paléozoïque (mylonites et ultramylonites). Enfin, le domaine varisque Sud-ar-
moricain, auquel s’intègre la partie méridionale du bassin, est lui structuré autour d’affleurements
plutoniques du carbonifère (granites) entrecoupés de roches précambriennes métamorphisées sous
l’influence des remontées granulitiques (gneiss et migmatites). Cette lithologie contrastée, impliquant
des différences de perméabilité et de dureté significatives, est propice aux processus d’érosion dif-
férentielle.
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2 Seuls le SIGM établi au 1/100 000 et une carte géologique du Massif  Armoricain à l’échelle 1/250 000 (Chantraine et
al., 2003) sont disponibles sur le secteur d’étude
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D’un point de vue hydrogéologique, le secteur d’étude étant inscrit dans un socle ancien constitué
de roches massives et peu perméables, il est assez peu favorable à la constitution d’aquifères de
grandes capacités. Dans ce contexte, le stockage et l’écoulement souterrains des eaux météoriques
peuvent toutefois s’effectuer à la faveur des fissures et fracturations, lorsqu’elles présentent une
connectivité suffisante, et de l’altération du substratum (Mougin et al., 2008). Ainsi, la porosité de
l’épais manteau latéritique qui recouvre les schistes et arkoses de la haute vallée du Loc’h a permis
la formation d’un important aquifère. Ce dernier fait l’objet d’un suivi quantitatif  depuis 1988 (Fi-
gure 20). La perméabilité ainsi que la conductivité des sols sus-jacents procurent à cette nappe, dont
le battement est de l’ordre de 2,5 m, une réactivité de recharge manifeste. Cette réactivité aux pluies
d’hiver peut toutefois également être imputée à sa faible porosité. En effet, les fluctuations cycliques
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de son niveau font apparaitre une corrélation très nette avec la saisonnalité des précipitations ainsi
qu’un temps d’ajustement très rapide. On retrouve également un aquifère d’altérites de moindre
ampleur au niveau de la commune de Pluvigner à l’Ouest du bassin. Ces réservoirs de formations
meubles peuvent également constituer la partie supérieure d’aquifères plus étendus. En effet, une
fracturation intense de la roche mère peut conduire à un prolongement de la nappe dans le subs-
tratum. Le système de failles et de roches broyées qui accompagne le cisaillement Sud-armoricain
constitue d’ailleurs un terrain très favorable au stockage et à la circulation des eaux souterraines. Ce
réseau de « drains naturels » alimenté par les horizons altérés et fissurés superficiels constitue éga-
lement un réservoir important à l’échelle du bassin de la rivière d’Auray. Les aquifères qui jalonnent
le cisaillement sont d’ailleurs soulignés par le nombre de captages d’eau souterrains qui ponctuent
le versant sud de la zone de broyage depuis Grand-Champ jusqu’à Meucon. Bien que fournissant
des réservoirs de moindre capacité, compte tenu de leurs propriétés hydrodynamiques, ces substrats
fracturés peuvent jouer un rôle prépondérant dans la circulation souterraine de l’eau. En effet leur
transmissivité permet des transferts plus rapides qu’au sein des formations poreuses que constituent
les altérites (Martin, 2003).
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1.2.2. Topographie

La topographie du secteur, bien que peu accentuée et présentant des dénivellations relativement
faibles, est fortement conditionnée à la fois par les accidents tectoniques et par les contrastes litho-
logiques qui induisent une orientation accentuée des formes et du drainage. Le relief  du secteur est
ainsi dominé par l’axe orthogneissique de Lanvaux qui culmine à 176 m d’altitude et constitue la li-
mite septentrionale du bassin (Planche photo 2). Cette première croupe est doublée par une seconde
ligne de crête, disposée parallèlement au Sud au niveau de l’axe Grand-Champ/Meucon. Cette der-
nière forme la ligne de partage des eaux entre le bassin amont du Loc’h et le Sal et limite les effets
océaniques directs dans la partie septentrionale du bassin. L’organisation topographique décline en-
suite par paliers successifs en direction du Golfe du Morbihan. Les pentes du secteur sont relative-
ment peu marquées. En effet, elles dépassent très rarement les 5 % (Figure 21). Toutefois, certains
versants peuvent présenter localement des inclinaisons relativement importantes (supérieures à 7 %)
notamment au niveau des escarpements de Lanvaux et de Meucon, le long du cisaillement Sud-ar-
moricain et sur les sections de vallée du Loc’h et du Sal orientées perpendiculairement à la direction
hercynienne et empruntant souvent des lignes de faille.
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Planche photo 2. Axe orthogneissique des Landes de Lan-
vaux dominant l’étang de la forêt (gauche) et pris depuis le ha-
meau de Corn er Hoët (droite) 

Photo 3. Axe granitique de Grand-Champ/Meucon dominant
la vallée du Loc’h



On distingue deux entités morphologiques au sein de la zone d’étude, particulièrement au niveau
de l’orientation des principales vallées vis-à-vis de la structure. La première correspond à la tête de
bassin du Loc’h. La section amont de ce cours d’eau, établie sur une surface d’aplanissement dont
les vestiges sont conservés au niveau des crêtes précitées, semble ainsi adaptée aux principales
contraintes de résistance. Il s’écoule en effet dans les schistes et arkoses de Bains parallèlement aux
affleurements orientés selon le plissement hercynien. Son parcours amont Est-Ouest s’effectue ainsi
au sein d’une dépression à fond plat dominée par les croupes granitiques de Lanvaux et de Meucon,
entaillées par de nombreux vallons correspondant à des tributaires direct du Loc’h (photo 3). Tou-
tefois, le tracé du Loc’h bifurque ensuite à sa confluence avec le ruisseau de Pont-Fao pour rallier
l’entité morphologique méridionale du bassin en traversant la crête de Meucon et les mylonites du
cisaillement Sud-armoricain à la faveur d’une faille. Ce franchissement s’effectue par un passage
étroit et escarpé d’orientation méridienne au niveau de Brandivy. Cette cluse permet au Loc’h de
rejoindre le domaine varisque Sud-armoricain au sein duquel il adopte par la suite des caractéristiques
semblables aux cours d’eau prenant leurs sources au Sud du cisaillement. En effet, ce cours d’eau
allochtone présente ensuite un tracé, similaire à celui du Sal, d’orientation perpendiculaire à la struc-
ture hercynienne jusqu’à rejoindre les eaux du Golfe du Morbihan. Cette entité méridionale présente
une topographie moins marquée que la précédente (Planche photo 4). Les vallées parcourant ce
plateau peuvent toutefois y être relativement encaissées par endroit, selon la dureté des roches
qu’elles traversent mais également en fonction de la disposition des fractures. L’encaissement des
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Figure 21. Caractéristiques topographiques du bassin versant de la rivière d’Auray



sections avals du Loc’h et du Sal inscrites dans un substrat granitique d’anatexie, particulièrement
résistant mais fracturé dans l’axe des écoulements, est d’ailleurs souligné par l’aspect longitudinal
des retenues de Tréauray et de Pont-Sal.

1.2.3. Pédologie

Comme c’est le cas pour la majorité du territoire breton, où seulement 40 % des sols ont été
cartographiés à moyenne ou grande échelle pour le moment3, la pédologie du secteur est relativement
peu renseignée. Un programme régional de cartographie des sols, correspondant à une déclinaison
locale des programmes nationaux « Inventaire, Gestion et Conservation des Sols » (IGCS) et « Ré-
seau de Mesures de la Qualité des Sols » (RMQS) coordonnés par le Groupement d’Intérêt Scien-
tifique Sol, est entrepris depuis 2005 (Buquen et al., 2007). « Sols de Bretagne » a pour objectif  de
réaliser une cartographie des unités pédopaysagères régionales au 1/250 000 (échelle de référence
européenne) associée à une base de données descriptive, afin de constituer un référentiel régional
pédologique et d’alimenter le base nationale DONESOL4. Toutefois, les relevés associés à cette dé-
marche sont toujours en cours de validation et l’intégralité des résultats n’a pas encore fait l’objet
d’une large diffusion. Malgré cette lacune, différentes sources d’information peuvent être exploitées
afin de déterminer les caractéristiques pédologiques du bassin. Ainsi, la carte des sols européens,
bien que peu pertinente pour une application locale compte tenu de sa très petite échelle d’élabo-
ration, constitue une représentation exhaustive de la répartition des différents grands types de sols
sur le secteur (King et al., 1994a ; King et al., 1994b ; Jamagne et al., 1995 ; King et al., 1999). Cette
dernière peut également être complétée par différentes études menées à plus grande échelle direc-
tement sur le bassin versant ou dans un espace contigu présentant des conditions pédo-climatiques
semblables. En effet, plusieurs relevés à vocation agricole ont été réalisés à une échelle allant du
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Planche photo 4. Physionomie du plateau méridional du bassin versant du Loc’h

3 http://www.bretagne-environnement.org/
4 http://www.sols-de-bretagne.fr/
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1/10 000 au 1/25 000 sur le secteur ou sur les pourtours du bassin (Figure 22). Enfin, la Base de
Données des Analyses de Terre (BDAT), réalisée sur la période 1990-2004, permet d’appréhender
relativement finement les caractéristiques physico-chimiques des sols agricoles et de suivre leurs
évolutions temporelles (Schvartz et al., 1997 ; Walter et al., 1997 ; Saby et al., 2004 ; Lemercier et al.,
2006 ; Lemercier et al., 2009).
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Sur la base de ces différentes sources d’information, on peut distinguer trois grands ensembles
pédologiques sur la zone d’étude. La localisation et l’alternance de ces derniers est étroitement liée
à la succession des formations géologiques précitées. On retrouve ainsi des rankers au niveau du
complexe orthogneissique de Lanvaux, des mylonites jalonnant la branche Sud du cisaillement et
des affleurements granitiques méridionaux. Les sols issus de l’altération des schistes et arkoses de
Bains qui caractérisent la section amont du cours du Loc’h correspondent eux à des sols bruns eu-
triques. Enfin, la ligne de crête Grand-Champ/Meucon ainsi que le plateau de la partie médiane du
bassin sont dominés par des sols bruns dystriques. Les sols bruns sont quant à eux d’une profondeur
moyenne (environ 60-70 cm) mais peuvent s’étendre jusqu’à un mètre sur des secteurs faiblement
pentus. Ces séries limoneuses arborent généralement un complexe argilo-humique bien structuré.
Toutefois, bien que souvent eutrophes en bas de versant, elles présentent des taux de saturation
nettement plus limités sur les pentes du fait du lessivage qu’elles subissent. Ces sols peuvent en
outre présenter une hydromorphie relativement marquée selon la topographie (zones de bas-fond)
et les formations géologiques sur lesquelles ils se développent (hydromorphie plus prononcée sur
schistes). Les rankers sont ordinairement peu profonds, laissant le substrat granitique affleurer par
endroits. Leur épaisseur peut toutefois s’accentuer localement du fait d’une accumulation de l’humus
induite par une mauvaise dégradation de la matière végétale. Ces sols sablo-limoneux, caractéristiques
des soubassements siliceux, présentent en outre une acidité relativement élevée qui, conjuguée à
leur faible réserve hydrique, les rend peu favorables aux cultures (Chambre d’Agriculture du Mor-
bihan, 2010).

Toutefois, ces grands traits physico-chimiques principalement liés aux formations géologiques
sous-jacentes doivent être modulés en fonction de différents critères qui peuvent induire une forte
variabilité à l’échelle locale. En effet, la position topographique et le degré d’altération du substrat
influencent fortement la profondeur et l’hydromorphie des séries pédologiques (Curmi et al., 1998).
De même, les itinéraires techniques établis sur les parcelles agricoles peuvent, au travers des tech-
niques culturales employées et des amendements effectués, profondément restructurer les sols mais
également modifier leurs propriétés chimiques. Concernant ces dernières, on peut extraire différentes
caractéristiques majeures des séries pédologiques du secteur en se basant sur les analyses effectuées
sur les terres cultivées. Ainsi, les sols agricoles du bassin présentent tout d’abord un pH généralement
compris entre 5,5 et 6,5. Cette acidité assez marquée s’explique par le fait que ces sols dominent
des roches-mères essentiellement siliceuses. Ils sont également riches en matière organique, parti-
culièrement à l’Ouest du bassin versant. En effet, les teneurs en matière organique des horizons de
surface sont couramment supérieures à 40 g/kg. De même, les terres du secteur sont relativement
riches en nutriment (azote et phosphore assimilable) mais enregistrent un gradient décroissant vers
le Sud. Les teneurs en phosphore extractible qui s’établissent à plus de 400 g de P2O5/kg  (méthode
Dyer) dans la partie Nord du bassin, dépassent ainsi assez nettement les seuils recommandés pour
une fertilisation raisonnée (Lemercier, 2006). 
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1.3. Propriétés hydrographiques du bassin

Le bassin versant de la rivière d’Auray, qui s’étend sur 380 km², peut être subdivisé en trois
entités hydrologiques bien distincts : le Loc’h, le Sal et l’ensemble des cours d’eau élémentaires dé-
bouchant directement dans la ria (Figure 23). Ces différents hydrosystèmes d’importance variable
revêtent des caractéristiques contrastées (Tableau 8). Ainsi, avec un bassin versant de 203 km², le
Loc’h représente plus de la moitié de l’aire d’alimentation de la rivière d’Auray. Ce cours d’eau, de
rang 4 à son exutoire (méthode de Strahler), prend sa source à une altitude de 136 m sur les landes
de Lanvaux au niveau du hameau de Guernevé (commune de Plaudren) et rejoint la rivière de Tréau-
ray au niveau des marais saumâtres de Kerzo. Son linéaire hydrographique long de 278 km, selon la
BD Topo de l’IGN, lui confère une densité de drainage de 1 370 m.km-². Néanmoins, 36 % de ce
linéaire est concerné par une interruption de l’écoulement en période estivale (Planche photo 5). 

La section amont du cours du Loc’h a été profondément remaniée au cours des années 1960
durant les travaux de remembrement. Ainsi, ces aménagements qui avaient pour but d’assainir les
parcelles de bas-fonds inexploitables pour l’agriculture ont notamment conduit à supprimer les
méandres originels en recalibrant près de 20 km du cours principal de la rivière. A cette occasion,
sept vannages à clapets semi-automatiques ont été installés afin de limiter les crues débordantes et
de constituer des réserves en période d’étiage (Planche photo 6). Ces aménagements hydrauliques
ont également donné lieu à un réagencement et à l’extension de l’étang de la forêt afin d’y développer
des activités touristiques. Cette retenue qui ne dispose pas de passe à poisson marque d’ailleurs la
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Loc'h Sal Côtiers 

Superficie du bassin 
versant (km²) 203 90 87 

Source             
(altitude)

Guernevé          
136 m

Le Moustoir         
96 m ---

Exutoire Rivière de Tréauray Rivière du Bono Rivière d'Auray 

Longeur (km) 45 25 ---

Linéaire 
hydrographique (km) 278 114 78 

Densité de drainage
(m/km²) 1 370 1 263 899 

Régime dominant    
(% du linéaire)

Permanent          
64 %

Permanent         
57 %

Intermittent         
65 %

Classement 
piscicole 

1ère catégorie        
(jusqu'à l'étang de la forêt) 2ème catégorie ---

Pente longitudinale 
(‰) 3,02 3,84 ---

Sources : IGN - ONEMA 

Tableau 8. Caractéristiques hydrographiques des différentes entités constituant
le bassin versant de la rivière d’Auray 

Planche photo 5. Le Loc’h à l’exutoire de l’étang de la forêt (haut gauche), au niveau de la cluse de Brandivy (haut droite), au
Pont de Brec’h (bas gauche) et à l’aval de la retenue de Tréauray (bas droite)



limite de classement du Loc’h, l’aval étant considéré en première catégorie piscicole alors que l’amont
est essentiellement peuplé de cyprinidés. Le profil en long de ce cours d’eau, long de 45 km, présente
une pente moyenne de 3,02 ‰. Cette moyenne masque toutefois de forts contrastes, certaines sec-
tions présentent une déclivité nettement plus marquée notamment au niveau de la cluse de Brandivy.
Cette particularité a favorisé l’implantation de nombreux petits ouvrages hydrauliques tout au long
du Loc’h et de ses affluents. L’ouvrage le plus important étant le barrage de Tréauray, situé sur le
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Planche photo 6. Section recalibrée du Loc’h (gauche) et ouvrage hydraulique installé sur son cours supérieur lors des opé-
rations de remembrement (droite)

Planche photo 7. Le plan d’eau de Tréauray (haut gauche), le
déversoir de la retenue (haut droite) et l’usine de production
d’eau potable associée à ce réservoir (bas)
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cours inférieur du Loc’h à proximité de son exutoire. Ce barrage donne naissance à une retenue de
plus de 25 hectares dédiée à la production d’eau potable (Planche photo 7). Comme pour le Sal voi-
sin, outre l’accentuation des phénomènes d’évaporation, ces aménagements ont conduit à de pro-
fondes perturbations hydromorphologiques des cours d’eau.

Bien que de moindre importance en étendu
et en débit que le Loc’h, le Sal constitue le
deuxième cours d’eau majeur du secteur, il pré-
sente ainsi un ordre de Strahler de 4 à son exu-
toire (photo 8). La source du Sal se trouve à
96 m d’altitude sur la crête reliant Grand-
Champ à Meucon au Nord du lieu-dit Le Mous-
toir (commune de Grand-Champ). La longueur
de son cours principal, qui le mène à rejoindre
la rivière du Bono au niveau du moulin de Ker
Royal, est de 25 km. Son réseau hydrographique
s’étend toutefois sur 114 km et couvre une aire

d’alimentation de 90 km². La densité de son drainage est donc d’environ 1 263 m/km2. La propor-
tion de tributaires présentant un régime temporaire est légèrement plus importante que son homo-
logue (43 %). Comme le Loc’h, ce cours d’eau de 2ème catégorie piscicole et ses affluents ont subi
des réaménagements au cours des grands travaux de remembrement des années 1960. Ces modifi-
cations, qui concernent principalement son cours supérieur ont toutefois été de moindre importance
que ceux effectués sur la section amont du Loc’h. A l’instar de ce dernier, de nombreux ouvrages
hydrauliques jalonnent le cours du Sal, particulièrement sur sa section aval qui concentre les pentes
les plus accentuées et dont l’aire d’alimentation permet des apports suffisants. L’inclinaison moyenne
du profil de son cours principal est ainsi de 3,8 ‰. Le cours inférieur du Sal a également été ennoyé
sur environ 8 hectares suite à l’établissement du barrage de Pont-Sal. Tout comme Tréauray, la vo-
cation de cette retenue concerne l’alimentation en eau potable.

La troisième entité hydrologique du bassin versant, qui couvre 87 km², correspond aux cours
d’eau côtiers qui se jettent directement dans la rivière d’Auray. Cet ensemble ne constitue pas à pro-
prement parlé un hydrosystème dans le sens où il forme un assemblage de bassins individualisés.
Toutefois, ces tributaires présentent des caractéristiques relativement semblables qui les distinguent
des deux entités précédentes. Ainsi, ce secteur est caractérisé par des cours d’eau de petites dimen-
sions peu hiérarchisés. En effet, mis à part quelques rares exceptions, ils ont tous un ordre de Strahler
de 1. De plus, contrairement au régime essentiellement pérenne du Loc’h, du Sal et de leurs affluents,
les écoulements de ces cours d’eau primaires sont majoritairement temporaires. La densité de drai-
nage de l’ensemble de ces bassins versants élémentaires, qui est de l’ordre de 899 m/km2, est en
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Photo 8. Le Sal au niveau du moulin de Kervilio



outre nettement inférieure à celles des deux autres hydrosystèmes qui disposent de chevelus consé-
quents. Cet élément s’explique par la forte artificialisation de la partie méridionale du bassin où les
réseaux d’assainissement et d’eaux pluviales ont remplacés les drains « naturels » pré-existants. Le
réseau de la commune de Locmariaquer, située à l’extrémité Sud de la rive droite de la rivière d’Auray,
est ainsi quasiment inexistant. De même, la chenalisation du lit de certaines sections de ces cours
d’eau dénote également les influences urbaines plus marquées dont ils font l’objet. En définitive,
en venant court-circuiter les voies de transfert habituelles, le ruissellement direct et surtout les ré-
seaux d’évacuation anthropiques ont très certainement une influence notable sur les apports terri-
gènes de cette troisième entité, particulièrement dans sa partie méridionale. 

La ria d’Auray, qui constitue le réceptacle de l’ensemble de ces bassins côtiers, peut être décom-
posée en deux éléments distincts : la rivière du Bono, correspondant à la vallée ennoyée du Sal, et
la rivière de Tréauray, constituant la partie saumâtre septentrionale de la ria et prenant le nom de ri-
vière d’Auray au passage de la commune éponyme. Ainsi, au sens large, la terminologie de rivière
d’Auray peut désigner l’ensemble de ce réseau d’estuaires ennoyés de 16 km², alors que dans une
utilisation plus restrictive, elle correspond uniquement à la masse d’eau située à l’aval de la chaussée
de Saint-Goustan, implantée dans le centre-ville d’Auray (Planche photo 9). Les écotones reliant le
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Planche photo 9. La rivière d’Auray à Saint-Goustan (haut gauche), au niveau des communes de Baden (haut droite) et de
Locmariaquer (bas gauche) et moulin à marée de Coêt Courzo (bas droite)
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Loc’h et le Sal à cet ensemble sont respectivement constitués des marais saumâtres de Kerzo (champ
des martyrs) et des prés-salés et vasières du Bono (Photo 10). Ces milieux de fond d’estuaire sont
tous deux inventoriés en Zone Naturelle d’Intérêt Écologique, Faunistique et Floristique (ZNIEFF)
de type 1. Les rivages de la rivière d’Auray sont ponctués de nombreux moulins à marée implantés
à l’exutoire des principaux cours d’eau (Planche photo 9). D’un point de vue réglementaire, les dé-
crets du 4 juillet 1853 et du 9 janvier 1856 placent la limite transversale de la mer et la limite de
salure des eaux de la rivière d’Auray au niveau du moulin de Tréauray et à la chaussée de Ker Royal
pour la rivière du Bono. Ces ouvrages matérialisent ainsi les exutoires officiels du Loc’h et du Sal.
Les prérogatives de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE), visant à décomposer les hydrosystèmes en

entités homogènes, ont en outre conduit
l’Agence de l’Eau Loire-Bretagne
(AELB) à subdiviser le secteur d’étude en
deux masses d’eau DCE : « le Loc’h de-
puis Brandivy jusqu’à l’estuaire »
(FRGR0104) et « le Sal et ses affluents
depuis la source jusqu’à l’estuaire »
(FRGR1620). Les petits bassins côtiers
méridionaux sont quant à eux associés à
la masse d’eau de transition « rivière
d’Auray » (FRGT23) ou à la masse d’eau
côtière « Golfe du Morbihan »
(FRGC39). Enfin, l’ensemble du bassin
est intégré à la masse d’eau souterraine
« Golfe du Morbihan » (FRG012).

Concernant l’hydrométrie, une seule installation de jaugeage est présente sur le secteur d’étude.
Cette station est située sur le cours principal du Loc’h à l’amont immédiat de la retenue de Tréauray
au niveau du Pont de Brec’h (Planche photo 11). Ce suivi, qui couvre une surface d’alimentation de
184 km², était effectué jusqu’en 2006 dans le cadre du Réseau National de Bassin par la Direction
Régionale de l’Environnement, de l’Aménagement et du Logement (DREAL), anciennement Di-
rection Régionale de l’Environnement (DIREN), sous la maîtrise d’ouvrage du Ministère chargé de
l’environnement. Il intègre depuis le contrôle de surveillance réalisé par l’AELB. Cette station de
référence permet d’esquisser le comportement hydrologique des bassins du secteur dont les périodes
de hautes eaux s’étendent de décembre à avril alors que les basses eaux se situent entre mai et no-
vembre (Figure 24). Ainsi, le module du Loc’h au Pont de Brec’h est de 2,52 m3/s (13,69 l/s/km²).
Ce débit, moyenné sur la période 1970-2011, masque toutefois de profondes fluctuations caracté-
ristiques des régimes de type pluvio-thermal océanique de socles. En effet, le débit moyen mensuel
de janvier s’établit à 5,94 m3/s, alors que celui du mois de septembre, qui illustre un important
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Photo 10. Le marais saumâtre de Kerzo situé à l’amont du centre-ville
d’Auray



déficit d’écoulement, n’est que
de 0,38 m3/s. Cette faible pon-
dération du débit du Loc’h est
ainsi mise en valeur par son
Rapport des Extrêmes
Moyennes Mensuelles (REMM)
qui est de l’ordre de 15,43.
Cette variabilité annuelle des
écoulements se double d’irrégu-
larités interannuelles parfois
très marquées (Figure 25). La
sévérité des étiages, comme
ceux de 1996 où le débit moyen
du mois de septembre était de
0,14 m³/s, ont conduit les auto-
rités à mettre en place un dispo-
sitif  de secours pour alimenter
le retenue de Tréauray en déri-
vant une partie des eaux du Bla-
vet vers le Loc’h. Les crues qui
sont de moyenne intensité sont
vraisemblablement atténuées
par la succession d’ouvrage hy-
draulique dont la capacité de
stockage conduit à un lissage
des événements extrêmes. 
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Planche photo 11. Station hydrométrique du Pont de Brec’h située sur le cours principal du Loc’h à l’amont immédiat de la
retenue de Tréauray
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Figure 24. Débits moyens mensuels à la station hydrométrique du Pont de Brec’h
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Figure 25. Hydraulicité du Loc’h au Pont de Brec’h par année hydrologique
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La faible pondération des écoulements du secteur s’explique par la nature peu perméable du
substrat peu favorable au développement d’aquifères importants pouvant contribuer au soutien des
étiages. Ainsi, les variations d’écoulement paraissent essentiellement liées à la temporalité des épi-
sodes pluvieux, avec un temps de réponse assez rapide compris entre un et trois jours selon l’état
hydrique des sols (Communauté de Communes du Loc’h, 2005). Il faut toutefois noter qu’à échelle
temporelle fine, l’analyse de ces chroniques peut être faussée par l’influence du moulin de Treuroux,
situé un kilomètre à l’amont de la station et dont les cycles de rétention-lâchers peuvent perturber
la mesure des niveaux d’eau et induire un léger décalage des écoulements dans le temps. 

2. L’occupation des sols et le contexte socio-économique du secteur d’étude

2.1. Occupation du sol

Différentes sources d’information relatives à l’occupation des sols sont disponibles sur le secteur.
Les couches de la BD Carto de l’IGN, la base Corine Land Cover de l’Agence Européenne de l’En-
vironnement, ou encore une étude menée en partenariat entre le Conseil d’Architecture, d’Urba-
nisme et de l’Environnement du Morbihan (CAUE) et le laboratoire COSTEL (Vannier et al., 2008),
permettent d’avoir une vue d’ensemble de la répartition de la couverture des sols sur le territoire.
Ces inventaires ont l’avantage de couvrir des surfaces étendues. Toutefois, leurs méthodes d’acqui-
sition ne permettent d’intégrer les entités de petite taille. Elles ne prennent notamment pas en
compte les petits regroupements de bâti, minimisant ainsi les surfaces artificialisées. Nous prendrons
donc ici comme référence la couche d’occupation du sol qui a été réalisée dans le cadre de l’implé-
mentation du modèle SWAT sur le bassin versant, du fait de sa meilleure résolution spatiale. Cette
représentation a été constituée à partir d’une méthode composite basée à la fois sur différents réfé-
rentiels spatiaux, sur l’interprétation des orthophotoplans de l’IGN et sur le traitement de scènes
satellitaires successives. Son élaboration sera explicitée en détail dans le chapitre 6 portant sur les
protocoles de paramétrage du modèle et sur la chaîne de prétraitement des données en entrée. Cette
identification des différentes classes d’occupation des sols se rapporte néanmoins à la période 2000-
2005. Les chiffres évoqués n’engageant que la première moitié des années 2000, il convient donc
de les relativiser notamment au niveau de la part des surfaces artificialisées. Ces dernières se sont
vraisemblablement étendues depuis, principalement au détriment des terres agricoles. En effet,
l’étude menée par le CAUE du Morbihan et le laboratoire COSTEL révélait déjà une croissance de
la tache urbaine d’environ 10 %, parallèlement à un resserrement des terres agricoles de l’ordre de
3 % à l’échelle du bassin versant sur la période 2000-2005 (Vannier et al., 2008).

En se basant sur cette représentation, on remarque que la variabilité spatiale de l’occupation des
sols du bassin versant de la rivière d’Auray reflète assez nettement la mixité du substrat du bassin
versant, particulièrement au niveau de la répartition des milieux naturels et semi-naturels (Figure 26).
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Ainsi, les croupes granitiques de Lanvaux et de Meucon, dominées par des sols acides peu profonds,
se traduisent dans le paysage par des landes silicicoles et des formations boisées principalement
issues d’enrésinements (forêts domaniales de Floranges et de Lanvaux). Les landes de Lanvaux sont
d’ailleurs inventoriées en ZNIEFF de type 2. Au-delà de ces deux alignements, les domaines boisés
du bassin sont relativement morcelés. Ils se cantonnent principalement à des corridors longeant les
vallées les plus encaissées (cluse de Brandivy, cours avals du Loc’h et du Sal) ou à des espaces restreint
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Figure 26. Occupation du sol du bassin versant de la rivière d’Auray
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disséminés sur l’ensemble du bassin versant. Concernant les zones humides ces dernières sont par-
ticulièrement étendues le long du cours principal du Loc’h, sur la section située à l’amont de l’étang
de la forêt où sa vallée est la plus large. Des zones humides riveraines de moindre ampleur accom-
pagnent également les cours moyens du Loc’h et du Sal peu encaissés. A l’échelle de l’ensemble du
bassin versant de la rivière d’Auray, l’ensemble des milieux naturels ou semi-naturels représentent
32 % du territoire.

Les espaces artificialisés, qui s’étendent sur 13 % du bassin, semblent suivre deux modes d’or-
ganisation distincts au sein des parties septentrionales et méridionales du bassin. En effet, au Nord
de Sainte-Anne d’Auray, mis à part les deux principales agglomérations de Pluvigner et de Grand-
Champ et quelques îlots urbains correspondant à différents bourgs peu étendus, l’habitat apparait
essentiellement dispersé, entrainant un mitage du territoire. A l’inverse, les communes Sud du bassin
sont caractérisées par un habitat majoritairement concentré et un étalement urbain manifeste ayant
conduit à une conurbation unissant les agglomérations d’Auray, Brec’h et Pluneret. Pour ce qui est
des terres agricoles, qui seront détaillées dans le paragraphe « 2.3. Contexte agricole » de ce chapitre,
ces dernières couvrent la majorité du territoire en occupant environ 55 % du bassin.

On observe une très
nette différence de réparti-
tion des sols au sein des prin-
cipaux sous bassins versants
de la zone d’étude, notam-
ment entre les parties septen-
trionale et méridionale
(Figure 27). Les bassins du
Loc’h et du Sal présentent
une ventilation entre les trois
postes d’occupation majeurs
assez semblable. Le décalage
observé tient ainsi principa-
lement à l’extension des for-
mations boisées et arbustives

des Landes de Lanvaux qui vient réduire simultanément la part des terres agricoles et dans une
moindre mesure les surfaces artificialisées du bassin du Loc’h. Ces aires d’alimentation se distinguent
toutefois assez fortement des petits bassins versants côtiers de la rivière d’Auray particulièrement
en termes d’urbanisation. En effet, ces derniers comptent une proportion de surfaces artificialisées
manifestement supérieure, représentant près du quart des bassins contre le dixième pour le Loc’h
et le Sal. Cette majoration des surfaces imperméabilisées associée à des concentrations démogra-
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phiques supérieures induit inévitablement des répercussions sur les sources et les types d’émissions
de polluants impactant les milieux aquatiques. De plus, l’agglomération de ces espaces bâtis implique
qu’une grande partie des habitations soient raccordées aux installations d’assainissement collectives.
Les rejets émanant des usages domestiques et des eaux de ruissellement du secteur se concentrent
donc majoritairement sous forme ponctuelle aux différents exutoires des réseaux d’assainissement
et d’eaux pluviales.

2.2. Économie et démographie

2.2.1. Démographie

Le secteur étudié s’étend sur 26 communes qui regroupaient 85 885 habitants pour une densité
moyenne de 123 hab./km² en 2008 (Tableau 9). La population du bassin est assez nettement pola-
risée par les deux aires urbaines de Vannes et d’Auray. La première d’une population de 63 089 ha-
bitants comprend trente communes dont huit sont présentes sur le bassin (Locmaria-Grand-Champ,
Locqueltas, Plaudren, Meucon, Plescop, Plougoumelen, Ploeren et Baden). La seconde, qui intègre
les communes d’Auray, de Pluneret et de Brec’h, concentre quant à elle 23 857 habitants. Au-delà
de ces deux pôles, les communes de Pluvigner et de Grand-Champ apparaissent comme les deux
principales agglomérations de la partie Nord du bassin. 

La croissance démographique du secteur est relativement importante et s’est surtout accélérée
depuis 1999. En effet, cette dernière qui était précédemment autour de 1 % par an s’établit à 2,5 %
depuis 1999, contre 1,2 % pour la moyenne régionale sur la même période. La population des com-
munes du bassin a ainsi augmenté de plus de 25 % sur la période 1999-2008. Le fait que cette crois-
sance se soit principalement portée sur une bande rétro-littorale et sur quelques communes situées
à l’amont du bassin peut être expliqué par différents facteurs (Figure 28). Concernant les premières,
ce phénomène peut notamment illustrer un compromis entre l’attractivité des espaces côtiers et le
coût du foncier (Chambre d’Agriculture du Morbihan, 2010). Toutefois, cet aspect semble être am-
plifié sur le secteur par l’accessibilité aux pôles urbains voisins. En effet, la Route Nationale 165,
qui jouxte les communes ayant connu les accroissements démographiques les plus marquants permet
une liaison rapide entre ces communes et les villes centres environnantes (Vannes, Auray, Lorient).
Cet impact des infrastructures de transport est également visible au niveau des communes situées
en tête de bassin, le long de la Route Départementale 767 menant à Vannes. De plus, l’ensemble
des ces communes intègre les couronnes périurbaines des aires urbaines précitées, soulignant ainsi
l’influence des pôles Alréen et Vannetais.
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2.2.2. Tourisme

Secteur d’activité essentiel du Morbihan, qui génère plus de 10 % du Produit Intérieur Brut dé-
partemental, le tourisme est très présent sur et à proximité du secteur d’étude (Chambre de Com-
merce et d’Industrie du Morbihan, 2008). En effet, le bassin versant de la rivière d’Auray se trouve
à l’interface de deux zones à forte vocation touristique : Vannes-Golfe du Morbihan et Carnac-Qui-
beron. Ces secteurs, qui comptent parmi les secteurs les plus fréquentés à l’échelle de la région Bre-
tagne, s’intègrent respectivement dans les pays touristiques de Vannes-Lanvaux et d’Auray. Les
abords du bassin sont ainsi marqués par la présence de quatre « stations classées » : Vannes, Arradon,
Carnac et Quiberon ; et de quatre « communes touristiques » : Erdeven, Plouharnel, Locmariaquer
et Sainte-Anne d’Auray (Conseil Général du Morbihan, 2011). Cet attrait touristique s’explique pour
partie par des aspects patrimoniaux (sites mégalithiques de Carnac, tourisme religieux à Sainte-Anne
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Superficie 
(km²)

Part de la 
commune sur le 
bassin versant 

(%)

Population 
1999

Population 
2008

Evolution de 
la population 

1999-2008
(%)

Variation
annuelle 

1999-2008 
(%)

Densité de 
population 

2008
(hab./km²)

 Auray 6,9 89 10 899 12 536 + 15,0 + 1,6 1 821 
 Baden 22,9 42 3 370 4 038 + 19,8 + 2,0 177 
 Brandivy 26,1 100 930 1 116 + 20,0 + 2,0 43 
 Brec'h 39,5 66 4 496 6 363 + 41,5 + 3,9 161 
 Camors 37,2 32 2 353 2 753 + 17,0 + 1,8 74 
 Colpo 26,7 36 1 810 2 193 + 21,2 + 2,2 82 
 Crac'h 31,5 51 3 029 3 269 + 7,9 + 0,9 104 
 Grand-Champ 67,5 100 4 243 4 817 + 13,5 + 1,4 71 
 La Chapelle Neuve 21,8 0,5 720 747 + 3,8 + 0,4 34 
 Landaul 18,0 1,0 1 343 1 848 + 37,6 + 3,6 102 
 Le Bono 5,9 100 1 860 2 199 + 18,2 + 1,9 372 
 Locmaria-Grand-Champ 14,1 94 732 1 143 + 56,1 + 5,1 81 
 Locmariaquer 11,0 35 1 366 1 674 + 22,5 + 2,3 152 
 Locqueltas 19,5 82 1 214 1 551 + 27,8 + 2,8 79 
 Meucon 5,8 0,4 1 268 2 104 + 65,9 + 5,8 366 
 Moustoir-Ac 34,0 1,5 1 477 1 678 + 13,6 + 1,4 49 
 Plaudren 41,2 17 1 453 1 633 + 12,4 + 1,3 40 
 Plescop 23,5 51 3 685 4 664 + 26,6 + 2,7 198 
 Ploeren 20,5 5 3 984 5 703 + 43,1 + 4,1 278 
 Plougoumelen 21,6 88 1 764 2 351 + 33,3 + 3,2 109 
 Plumergat 42,1 100 2 600 3 322 + 27,8 + 2,8 79 
 Pluneret 25,7 100 3 728 4 958 + 33,0 + 3,2 193 
 Pluvigner 83,0 61 5 429 6 829 + 25,8 + 2,6 82 
 Saint-Jean de Brévelay 41,8 3,2 2 368 2 659 + 12,3 + 1,3 64 
 Saint-Philibert 7,3 10 1 258 1 477 + 17,4 + 1,8 201 
 Sainte-Anne d'Auray 5,0 100 1 846 2 260 + 22,4 + 2,3 450 

ENSEMBLE 700 53,8 69 225 85 885 + 25,2 + 2,5 123 
BRETAGNE 27 208 --- 2 819 786 3 149 701 + 11,7 + 1,2 116 

Source : INSEE

Tableau 9. Démographie des communes du bassin versant de la rivière d’Auray



d’Auray et centre médiéval fortifié de Vannes contribuant à sa labellisation « ville d’art et
d’histoire »). Toutefois, cette dynamique qui se concentre essentiellement sur la frange littorale est
avant tout liée au tourisme balnéaire estival et dans une moindre mesure à la plaisance. A l’échelle
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Figure 28. Croissance démographique annuelle sur la période 1999-2008
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du bassin versant d’étude, la capacité d’accueil des communes et la part des résidences secondaires
témoignent de cette centralisation méridionale des vacanciers se fait particulièrement sentir au niveau
des communes du bassin riveraines de la ria et à Sainte-Anne d’Auray, premier lieu de pèlerinage
breton (Figure 29). 

La fréquentation touris-
tique qui se concentre sur
quelques mois de l’année in-
duit d’importantes pressions
sur les hydrosystèmes locaux.
Cet accueil d’habitants séden-
taires supplémentaires en pé-
riode estivale implique des
répercussions autant en
termes de rejets qu’au niveau
des prélèvements. L’incidence
de ces derniers est d’autant
plus marquée que leur accroissement concorde avec la période d’étiage et que les réserves aquatiques
superficielles du bassin versant de la rivière d’Auray (retenues de Tréauray et de Pont-Sal) servent
de base à l’alimentation en eau potable de l’ensemble du secteur touristique s’étirant de Quiberon
à Vannes.

2.2.3. Emplois

A l’échelle de l’ensemble
des communes du bassin, l’ac-
tivité économique suit une ré-
partition entre les secteurs
d’activité relativement proche
de la moyenne nationale. En
effet, les secteurs primaire, se-
condaire et tertiaire représen-
tent respectivement 6, 25 et
69 % des emplois présents sur
les communes de la zone
d’étude (Figure 30). Cette dis-
tribution est toutefois assez
variable entre les communes,
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particulièrement pour celles représentant les bassins d’emplois les moins significatifs où la présence
d’une industrie ou d’une administration peut aisément bouleverser la ventilation entre les différentes
familles de métiers. Cette variabilité est particulièrement marquante au niveau du secteur primaire.
En effet, ce dernier qui est quasiment absent de certaines communes (Ploeren, Sainte-Anne d’Auray,
Brec’h…), voire totalement absent (Auray, Meucon),  représente un domaine d’activité majeur pour
d’autres. Il représente ainsi le tiers des emplois des communes de Brandivy ou Plaudren. De manière
générale, l’importance du secteur primaire est corrélée à la disponibilité des terres agricoles, elle
même étroitement liée à l’extension des espaces bâtis (Figure 31). Les communes de la bande urbaine
longeant la Route Nationale 165 ont ainsi une faible représentation des activités du secteur primaire.
De part et d’autre de cet axe, la proportion du secteur primaire croit graduellement vers le Nord,
en lien avec l’augmentation des Surfaces Agricoles Utilisées (SAU), et vers le Sud du fait des cultures
marines très présentes en rivière d’Auray.

2.3. Contexte agricole

2.3.1. Exploitations et Surfaces Agricoles Utilisées

Comme nous l’avons vu,
l’activité agricole représente
un des éléments majeures du
secteur d’étude, autant en
termes d’emploi que d’exten-
sion spatiale. Le bassin ver-
sant de la rivière d’Auray est
caractéristique du « modèle
agricole breton » associant
une polyculture à des chep-
tels bovins essentiellement
laitiers auxquels s’ajoutent,
principalement en tête de
bassin des élevages porcins et
avicoles intensifs. Ainsi, l’ob-
servatoire de l’agriculture

lancé en 2008 par le Syndicat
Mixte du Loc’h et du Sal (SMLS), intégrant les caractéristiques des deux-tiers des exploitations du
bassin, montre que plus de 60 % des exploitations sont spécialisées dans l’élevage bovin (lait et/ou
viande) et que plus de la moitié présente une orientation technico-économique « bovins lait ».
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Figure 32. Part des surfaces agricoles sur les communes du bassin versant
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Pour des raisons de confidentialité, il n’est pas possible d’obtenir les caractéristiques spatiales
des exploitations (siège et parcellaire), sauf  accord individuel de chacun des exploitants. Il est donc
assez difficile de dénombrer finement les exploitations officiant sur le bassin. De plus, afin de ga-
rantir l’anonymat, les données rendues publiques sont souvent agglomérées à l’échelle d’entités ad-
ministratives : communes, cantons, voire le plus souvent départements. Ainsi, le dernier inventaire
exhaustif  réalisé à l’échelle des communes et rendu public correspond au Recensement Général
Agricole (RGA) de 2000. Depuis, les études menées sur la base d’échantillons ont le plus souvent
donné lieu à une diffusion limitée sous la forme d’indicateurs départementaux ou au mieux canto-
naux peu adaptés à des problématiques environnementales locales. En se référant au dernier RGA,
les communes du secteur comptaient en 2000 un total de 1 331 exploitations réparties sur une Sur-
face Agricole Utilisée (SAU) de 37 000 hectares représentant 53 % de territoires communaux (Fi-
gure 32). La taille moyenne des exploitations du secteur était donc de 26 hectares. Ces chiffres sont
toutefois à relativiser sachant qu’entre 2000 et 2007 le nombre d’exploitation a diminué de 29 % et
la SAU s’est contractée à hauteur de 2,6 % à l’échelle du Morbihan (Agreste Bretagne, 2010a ;
Agreste Bretagne, 2010b).

2.3.2. Systèmes de cultures

D’après le Registre Parcellaire
Graphique (RPG) issu des surfaces
déclarées au titre de la PAC auprès de
l’Agence de Services et de Paiement
(ASP), en 2008 le bassin versant de la
rivière d’Auray comptait 20 380 hec-
tares de Surface Agricole Utile, soit
53 % du territoire. Le Tableau 10 dé-
taille la répartition de ces terres agri-
coles entre les différents groupes de
cultures. On note ainsi que les prairies
représentaient le principal poste d’oc-
cupation des terres agricoles (43 %
en y intégrant des parcelles gelées),

suivies pas le maïs (31 %) et les céréales (22 %). L’ensemble de ces modes de mise en valeur repré-
sente 96 % des espaces à vocation agricole du bassin versant. Il faut toutefois noter que la suppres-
sion du taux de jachère obligatoire en 2008 afin de réajuster les marchés suite aux sécheresses des
années précédentes a conduit à une importante réduction des surfaces gelées comparativement aux
années moyennes du fait de leur remise en culture. Il convient également de considérer que cette
répartition se base uniquement sur les parcelles déclarées au titre de la PAC. Ainsi, des surfaces à
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Surface         
(ha)

Part de la SAU*   
(%)

 Céréales 4 459 21,9 
 Maïs 6 147 30,2 
 Prairies permanentes 1 745 8,6 
 Prairies temporaires 6 130 30,1 
 Gel 454 2,2 
 Colza 254 1,2 
 Légumes-fleurs 360 1,8 
 Autres cultures 95 0,5 
 Divers 736 3,6 

ENSEMBLE 20 380 --- 
*Surface Agricole Utilisée 
                                                                                                  Source : ASP 2008 

Tableau 10. Assolement moyen des exploitations du bassin versant de la
rivière d’Auray



vocation agricole mais n’ayant pas donné lieu à des faire-valoir officiels (propriété, affermage ou
métayage) ne sont pas comptabilisées dans cette analyse. Or, le différentiel peut être localement si-
gnificatif, particulièrement dans la partie méridionale du bassin. En effet, notamment pour des rai-
sons de spéculations, il est commun que certains propriétaires s’entendent verbalement avec des
agriculteurs pour des fauchages d’entretien voire une exploitation informelle de leurs parcelles.

2.3.3. Production animales et effluents

Compte tenu du contexte breton et du lien rapidement établi entre cheptels et dégradation de
la qualité de l’eau, les informations relatives aux productions animales demeurent des données sen-
sibles dont la diffusion donne lieu à certaines réticences de la part de la profession. Tout comme les
caractéristiques spatiales des
exploitations, le RGA 2000
représente l’inventaire
exhaustif  le plus récent
ayant été diffusé. Le Conseil
Général et la Chambre
d’Agriculture du Morbihan
ont lancé en 2003 un obser-
vatoire de l’azote afin de ré-
pertorier les cheptels du
département et d’évaluer les
quantités d’effluents d’éle-
vage. Toutefois, les données
issues de cette base ne sont
rendues publiques qu’à
l’échelle cantonale ce qui les
rend peu exploitables.

La Figure 33 présente la répartition des principaux cheptels, exprimés en Unités de Gros Bétail
(UGB) (Tableau 11) et rapportés à la SAU de chaque commune du bassin. Hors mis les communes
de Landaul, Ploeren et Saint-Philibert, d’ailleurs très peu représentées sur le bassin versant, les den-
sités d’élevages les plus importantes se situent au Nord de la zone d’étude et plus particulièrement
en tête de bassin du Loc’h (photo 12). A l’exception de Grand-Champ, les communes amonts re-
groupent en effet des densités de cheptels supérieures à trois équivalent UGB par hectare de SAU.
A l’inverse, les communes méridionales et notamment celles de « l’axe RN 165 » présentent des
cheptels peu fournis et surtout assez homogènes. La part des bovins y est en effet prépondérante
voire exclusive. Il apparaît aussi, comme l’orientation technico-économique des exploitations le
laissait supposer, qu’à l’échelle du bassin les cheptels les plus importants concernent les bovins. 
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Mis à part les communes les plus ur-
banisées, vraisemblablement du fait des
contraintes réglementaire d’installation
des porcheries, et malgré des propor-
tions variables, les élevages porcins sont
toutefois bien représentés sur l’ensemble
du bassin versant. Les élevages avicoles
concernent également quasiment l’en-
semble des communes de la zone
d’étude. Leur représentation semble
néanmoins nettement plus marquée sur
les communes amont où ils constituent
dans certains cas les cheptels UGB les
plus importants. Ces effectifs, basés sur
le RGA de 2000 ont toutefois été profon-
dément restructurés depuis. En effet, la
réactualisation de ces données par l’ob-
servatoire départemental de l’azote a
ainsi permis de constater qu’entre 2000
et 2008, à l’échelle du Morbihan, les
cheptels de bovins, porcins et volailles
s’étaient respectivement réduis de 6, 12
et 24 %.

Ce contexte hétérogène d’élevage explique les variations de pression azotée d’origine animale
que l’on peut constater à l’échelle du bassin versant. La Figure 34 représente la charge en azote or-
ganique à l’échelle des différentes communes du bassin versant. Ce calcul, issu des effectifs animaux
du RGA 2000 et de la grille de référence régionale des quantités d’azote, phosphore et potassium
émises par les différents types de cheptels, montre que le bassin versant se décompose en deux en-
sembles. La partie méridionale est ainsi caractérisée par des charges en azote organique inférieures
à 140 kg par hectare de Surface Potentiellement Épandable (SPE) (base de calcul officielle 70 % de
la SAU). A l’inverse les communes septentrionales, de par leurs densités d’élevages, présentent une
pression azotée d’origine animale nettement supérieure, particulièrement en tête de bassin du Loc’h
où elles se trouvent toutes en excédent structurel. 

Ce dernier aspect explique que trois des six cantons qui se trouvent sur le bassin versant soient
classés en zone d’excédent structurel (ZES) et aient été intégrés dans des programmes de résorption
au titre de la directive « nitrates ». En effet, les cantons de Saint Jean de Brevelay, Locminé (Mous-
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Cheptels Équivalent UGB* 

 Bovins et équidés de plus de deux ans 1 

 Bovins de six mois à deux ans 0,5 

 Caprins et ovins de plus d'un an 0,15 

 Caprins et ovins de moins d'un an 0,05 

 1,0 tnemessiargne'l à scroP 

 2,0 noitcudorper ne seiurT 

 10,0 sellialoV 
*Unité de Gros Bétail 
                                                         Source : Institut Technique de l'Élevage Bovin 

Tableau 11. Équivalence entre les principaux animaux d’élevage et les
Unités de Gros Bétail

Photo 12. Porcherie en tête de bassin du Loc’h



toir-Ac et la Chapelle Neuve),
et Grand-Champ (Brandivy,
Grand-Champ, Colpo, Ples-
cop, Locmaria-Grand-
Champ, Locqueltas et
Plaudren) admettaient respec-
tivement 265, 256, et 209 kg
d’azote organique par hectare
épandable en 2000. Sous l’ef-
fet de la réduction des chep-
tels cette pression tend à se
réduire au fil du temps. En
effet, en 1988 le canton de
Grand-Champ comptait une
charge organique de 221 kg
d’azote par hectare (soit
26,5 % d’excédent et un défi-
cit de plus de 2 900 hectares
épandables) (Yerles, 1995).
Comme en témoignent les
charges azotées des cantons
en 2005, cette dynamique
s’est poursuivie depuis (Ta-
bleau 12). En 2000, la pres-
sion azotée du bassin
provenait majoritairement des
bovins (63,4 %), puis des por-
cins (31,5 %) et enfin des vo-
lailles (5,1 %). Sachant que les
enquêtes menées ces dernières années sur différents échantillons ont montré que les élevages porcins
et avicoles avaient connu une réduction nettement plus importante que les cheptels bovins (lait et
viande), cette tendance s’est très certainement accrue au cours de la décennie 2000. 

Cette base de calcul officielle représente toutefois une vision empirique de la fertilisation orga-
nique et des pressions qui en découlent, des décalages assez importants peuvent ainsi être constatés
à l’échelle des exploitations. En effet, la méthode officielle de calcul, qui ne prend pas en compte
les traitements et les échanges d’effluents réalisés par certaines exploitations, juge que 70 % de la
SAU peut être considérée comme des SPE. Toutefois, bien que les plans de fumure prévisionnels
intègrent souvent une valorisation des effluents d’élevage sur 80 voire 85 % du parcellaire, selon
l’observatoire de l’agriculture des bassins versants du Loc’h et du Sal, il n’est pas rare que les surfaces
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Figure 34. Charge azotée d’origine animale des communes de la zone d’étude

Charge azotée 
organique 2000       
(kg N/haSPE*)

Charge azotée 
organique 2005      
(kg N/haSPE*)

 Auray 130 121 

 Grand-Champ 209 184 

 Locminé 256 244 

 Pluvigner 158 138 

 Saint-Jean de Brévelay 265 224 

 Vannes-Ouest 104 89 
*Surface Potentiellement Épandable (base de calcul officielle 70 % de la Surface Agricole Utilisée) 
                                                                                   Sources : RGA - Observatoire de l'azote du Morbihan

Tableau 12. Charge azotée organique des cantons du bassin versant
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réellement amendées ne représentent que la moitié de la superficie d’une exploitation. En effet,
pour des raisons pratiques (temps et coûts), la plus grande partie des épandages sont réalisés sur les
zones les plus proches des installations de stockage des effluents (bâtiments d’élevage, sièges d’ex-
ploitation…), exposant ces parcelles à des pressions bien supérieures. Par conséquent, au-delà des
exploitations inventoriées officiellement comme excédentaires (quatre exploitations du bassin étaient
dans le cas au début des années 2000 avant de mettre en place des mesures de résorption : traitement
ou exportation des effluents, réduction de cheptels), certaines portions du parcellaire agricole peu-
vent se retrouver en surcharge au niveau de l’azote organique sans que les exploitations ne soient
considérées comme telles. Enfin, ces charges organiques ne représentent que des sources, leurs
effets sur les milieux aquatiques sont très largement dépendant des processus de transfert. L’éva-
luation de la contribution des fertilisations organiques à l’enrichissement en azote et phosphore des
cours d’eau, nécessite donc de prendre en compte la morphologie du parcellaire, notamment au ni-
veau des linéaires paysagers (talus, haies, bandes enherbées…), les modalités d’épandage ainsi que
la temporalité des applications qui jouent un rôle crucial dans la mobilisation et le transport des nu-
triments.

3. La qualité de l’eau des masses d’eau du bassin et ses enjeux

3.1. Contexte breton

3.1.1. Historique de la dégradation des masses d’eau bretonnes

Depuis le début des années 1990, la Bretagne est très souvent pointée du doigt par les autorités
nationales et communautaires ainsi que les médias du fait de l’ampleur de la dégradation de la qualité
de ses eaux. Au fil du temps elle s’est imposée comme un des exemples les plus cités pour la remise
en cause du système agricole productiviste du fait de ses atteintes au milieu naturel. Malgré les alertes
formulées dès les années 1970 auprès des autorités par l’Association pour la Protection et la Pro-
motion du Saumon de Bretagne, devenue Eau et Rivières de Bretagne (ERB), et relayées par diffé-
rents membres de la communauté scientifique, cette situation s’est profondément aggravée durant
les dernières décennies du XXème siècle. Les effets de cette altération des milieux aquatiques se sont
tout d’abord fait sentir sur les eaux distribuées. Ainsi, à la fin des années 1990, 39 % de la population
régionale était alimentée par un réseau de distribution ayant connu des dépassements de la teneur
réglementaire en pesticides (DIREN Bretagne, 2006). Concernant les teneurs de nitrates dans les
eaux distribuées, 13 % des habitants avaient été exposés à une eau non-conforme et 70 % étaient
approvisionnés par des eaux présentant des concentrations moyennes supérieures à 25 mg/l, cor-
respondant à l’objectif  de qualité de l’Organisation Mondiale de la Santé et à l’ancienne valeur guide
des directives européennes relatives à la qualité des eaux destinées à la consommation humaine de
1975 et 1980 (DIREN Bretagne, 2000). Parallèlement, de nombreux dysfonctionnements apparus
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au cours des années 1970 se sont considérablement étendus et amplifiés, particulièrement au niveau
des proliférations algales et phytoplanctoniques, que ce soit dans les masses d’eau continentales ou
côtières. Le modèle agricole régional très intensif  a très vite été considéré comme la source principale
de ces maux. En effet, les politiques agricoles menées au cours des années 1950-1960 ont conduit
à une profonde recomposition des paysages agraires (agrandissement des parcelles, arrachage des
haies, arasement des talus…) et une intensification majeure des pratiques passant par une mécani-
sation accrue, l’utilisation massive d’intrants et un accroissement sensible des cheptels. Ainsi, à la
fin des années 1990, les quantités de déjections issues des élevages de la région dépassaient de 35 %
les capacités naturelles de résorption des sols et des cultures (Renard, 2004). Cette situation excé-
dentaire explique que l’ensemble de la région soit considéré comme une zone vulnérable au titre de
la directive « nitrates » (Commission européenne, 2000 ; Mulligan et al., 2006).

3.1.2. Programmes d’actions mis en œuvre 

L’ampleur de la détérioration des hydrosystèmes bretons a donné lieu à la mise en œuvre de dif-
férents programmes d’action de grande envergure depuis le milieu des années 1990. Ainsi, le premier
programme Bretagne Eau Pure (BEP I), entamé dès 1994-1995 a permis la réalisation de diagnostics
agro-environnementaux sur quelques territoires expérimentaux. Il a été suivi par les programmes
BEP II (1996-2000) et BEP III (2000-2006). Ces deux programmes, qui ont introduit le notion de
bassin versant comme échelle cohérente de gestion, se sont concentrés sur les aires d’alimentation
des prises d’eau et retenues destinées à la production d’eau potable stratégiques ou concernées par
un risque de non-conformité vis-à-vis de la directive « eaux brutes ». Les 19 contrats de bassins ver-
sants associés à BEP II se sont principalement focalisés sur les pollutions agricoles diffuses en in-
tégrant des opérations collectives de mobilisation et différents outils tels que les PMPOA afin
d’améliorer les pratiques de fertilisation. BEP III, élaboré sur 45 bassins versants, représentant 40 %
du territoire régional, s’est quant à lui appuyé sur des suivis personnalisés et des engagements indi-
viduels des agriculteurs (CAD, EPA…). Les actions menées dans le cadre de ce dernier programme
ont, par ailleurs, été étendues aux produits phytosanitaires, intégrant également les émissions non-
agricoles. Parallèlement à ces programmes portant principalement sur l’eau potable, le programme
Prolittoral a vu le jour en 2002 afin de lutter contre les proliférations massives d’algues vertes sur
les littoraux bretons. Ce programme coordonné par le Centre d’Étude et de Valorisation des Algues
(CEVA) avec le soutien de l’Institut Français de Recherche pour l’Exploitation de la Mer (IFRE-
MER) s’est décomposé jusqu’à son achèvement en 2008 en trois domaines. Il intégrait ainsi un volet
préventif, étendu sur sept bassins versants afin de lutter contre les fuites des nitrates, un volet curatif
relatif  au ramassage et à la gestion des algues récoltées, et un volet transversal de suivi pluriannuel
des échouages (CEVA, 2007). Le Grand Projet 5 (GP5), lancé dans le cadre du Contrat de projet
État-Région (CPER) 2007-2013 a depuis pris la suite des programmes BEP et Prolittoral. Afin de
se conformer à l’ensemble des enjeux de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE), le GP5 a été étendu
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au-delà des aires d’alimentation des prises d’eau allant jusqu’à intégrer les eaux littorales. De plus
les actions menées ont été élargies à de nouveaux paramètres tels que le phosphore, les matières or-
ganiques ou l’hydromorphologie des cours d’eau. Enfin, parallèlement au GP5, le CPER 2007-2013
a également donné lieu au lancement du programme Breizh Bocage visant à entretenir et restaurer
le maillage bocager (DRAAF Bretagne, 2007). Les actions mises en œuvre dans ce programme ré-
gional cadrent d’ailleurs avec la modification de l’éco-conditionnalité des aides PAC en 2010 intégrant
notamment le maintien des éléments topographiques dans les « Bonnes Conditions Agricoles et
Environnementales ». Ces derniers devant au minimum représenter 3 % de la SAU en 2011 et 5 %
en 2012.

3.1.3. Situation contemporaine 

La situation qui tend malgré tout à s’amé-
liorer, notamment au niveau de l’eau potable,
sous l’effet des différentes actions engagées
demeurent toutefois problématique à l’échelle
régionale (ISL et Oréade-Brèche, 2006). Par
exemple, en 2009, 90 cantons restaient offi-
ciellement classés en excédent structurel au ni-
veau de l’azote (contre 104 en 2002). Malgré
les investissements engagés dans les diffé-
rentes actions de lutte contre la pollution et
de restauration des milieux aquatiques, qui
s’élèvent à près de deux milliards d’euros entre
2000 et 2009, le degré d’altération des masses

d’eau bretonne reste préoccupant (DREAL Bretagne, 2010). Bien que l’évaluation du programme
BEP III ait permis de mettre en évidence une stabilisation voire une amélioration des flux de nitrates
au sein des sites investis (contrairement à la plupart des bassins versants hors programme), cette
expertise soulignait que cette évolution demeurait lente et qu’elle nécessitait confirmation (Bretagne
Eau Pure, 2006). Ainsi, la concentration moyenne des eaux superficielles bretonnes en nitrates sem-
ble marquer un palier depuis 2002. En effet, le percentile moyen de concentration, qui avait connu
une croissance régulière des années 1970 jusqu’au milieu des années 1990 avant de se stabiliser aux
alentours des 50 mg/l, s’était nettement réduit au début des années 2000. Toutefois, depuis 2002,
la concentration moyenne des eaux bretonnes parait se stabiliser au niveau des 40 mg/l (DREAL
Bretagne, 2010). L’importance de ces fuites nitriques se répercute inévitablement sur les flux ob-
servés. Des calculs réalisés en 2002 sur les flux spécifiques en azote à l’échelle régionale estimaient
ces derniers à 30,7 kg N-NO3/ha/an à l’échelle régionale (Vinson et al., 2003). Ce chiffre place la
Bretagne bien au dessus des grands bassins métropolitains (Tableau 13), et des principaux hydro-
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Régions hydrographiques Flux spécifiques   
(kg N-NO3/ha/an)

 Languedoc, Provence, Corse 2,3 

 1,8 ednoriG 

 3,8 erioL 

 3,9 enôhR 

 6,11 enieS 

 3,31 nihR 

 7,71 eidnamroN 

 Façade de la mer du Nord 23,5 

 7,03 engaterB
                                                                      Sources : DIREN Bretagne - IFEN 

Tableau 13. Flux spécifiques en azote nitrique des principaux
hydrosystèmes français : moyennes 1992-2002 (Vinson et al.,
2003)



systèmes situés sur les marges de l’océan atlantique Nord, dont les flux azotés moyens étaient estimés
à 6,5 kg/ha/an en 1995 (Howarth et al., 1996 ; CSEB, 1998). Compte tenu de l’évolution récente
des flux émanant des bassins versants bretons (36,8 kg/ha en 2009), cet écart est vraisemblablement
toujours effectif.

Au niveau des plans d’eaux intérieurs bretons, les efflorescences à cyanobactéries sont relative-
ment répandues depuis la fin des années 1990 (Brient et al., 2001). Ainsi, sur les 34 sites de baignade
et de loisirs nautiques faisant l’objet d’un contrôle sanitaire, 56 % ont connu d’importantes prolifé-
rations cyanobactériennes au cours de l’année 2009. Dans 14 cas, ces proliférations ont d’ailleurs
conduit à une limitation voire une interdiction temporaire des usages (Bretagne Environnement,
2011). Concernant les eaux côtières, les
problématiques précitées semblent égale-
ment toujours d’actualité. En effet,  à l’ex-
ception du Golfe du Morbihan, l’ensemble
des masses d’eau littorales de l’Ouest et de
la frange Sud-armoricaine font face à des
développements récurrents d’espèces phy-
toplanctoniques toxiques, particulièrement
au printemps et en période estivale. Ainsi,
les mesures issues du Réseau de surveil-
lance du phytoplancton et des phyco-
toxines (REPHY) d’IFREMER sur la
période 1998-2009 ont montré que de
nombreux bassins conchylicoles avaient été affectés par des toxines lipophiles (dont toxines diar-
rhéiques), principalement produites par les dinophysis, et dans une moindre mesure par des toxines
amnésiantes  produites par les espèces de pseudo-nitzschia P. pseudodelicatissima et P. multiseries. Tou-
tefois, aucun épisode toxique lié à des phycotoxines paralysantes n’a été observé en Bretagne depuis
2004 (DIREN Bretagne, 2008 ; DREAL Bretagne, 2010 ; IFREMER, 2011a ; IFREMER, 2011b ;
IFREMER, 2011c).

Concernant les échouages d’ulves, bien que ce phénomène soit loin d’être spécifique aux eaux
bretonnes (CEVA, 2011a), les volumes impliqués ces dernières années, les répercussions sanitaires
qui leur ont été imputées et surtout la médiatisation dont ils ont fait l’objet a conduit à les associer
de manière quasi-exclusive au littoral breton (Photo 13). Cette association est telle que suite à une
campagne publicitaire du collectif  France Nature Environnement (FNE) menée au début de l’année
2011 et intégrant des visuels relatifs aux marées vertes (Figure 35), la région Bretagne a décidé de
porter plainte pour « atteinte à son image » alors qu’elle n’était pas explicitement citée dans les affiches
incriminées, considérant que « dans l'esprit de tout le monde, les algues vertes, c'est la Bretagne ».
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Photo 13. Marée verte en Baie de Lannion à l’été 2010 [crédit
photographique : CEVA]
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Il est vrai que la problématique des proliférations de macroalgues sur les littoraux bretons est
loin d’être résolue et s’est étendue, dès les années 1990, bien au-delà des sites historiques des baies
de Saint-Brieuc et de Lannion (Merceron, 1998). Elle semble même avoir atteint son paroxysme en
2009 où 90 000 m3 d’algues vertes ont dus être ramassés sur près de 60 communes bretonnes pour
un coût global de plus d’un million d’euros (près de 65 000 m3 ont été ramassés en 2010 pour un
coût déclaré de 840 000 euros) (CEVA, 2011b). L’ampleur du phénomène au cours de l’été 2009,
les répercussions sanitaires qui en avaient découlées (la mort de plusieurs animaux et deux décès
avaient été imputés aux émissions gazeuses issues de la décomposition des ulves), ainsi que la mé-
diatisation dont elles avaient fait l’objet avaient d’ailleurs conduit le gouvernement français à prendre
des dispositions d’urgence (INERIS, 2009). Ces dernières intégraient notamment la prise en charge
par l’État du nettoyage des plages les plus touchées et la mise en place d’une commission intermi-
nistérielle spécifique, qui a par la suite abouti à la mise en place du « plan algues vertes » doté d’une
enveloppe de plus de 25 millions d’euros sur cinq ans (République française, 2010a). Sachant que
contrairement à l’azote, le phosphore consommé par les algues pour leur croissance provient ma-
joritairement du substrat sédimentaire et non des apports terrigènes, l’azote est considéré comme
le principal levier opérationnel de limitation des proliférations macroalgales sur les sites sableux
bretons (Ballu et al., 2006 ; CEVA, 2011b). Par conséquent, ce plan a notamment pour objectif  de
réduire de 40 % les flux nitriques de 14 bassins versants débouchant dans les huit baies les plus tou-
chées, principalement situées sur les façades Nord et Ouest de la péninsule (Baie de la Fresnaye,
Baie de Saint-Brieuc, Grève de Saint-Michel, Anse de Locquirec, Anse de l’Horn-Guillec, Anse de
Guisseny, Baie de Douarnenez et Baie de Concarneau). Les « marées vertes » font l’objet de diffé-
rentes modalités de suivi depuis 1997. En 2007, deux dispositifs de surveillance distincts ont été
mis en place afin de suivre l’évolution interannuelle des blooms macroalgaux à travers l’évaluation
de différents indicateurs tels que les surfaces d’échouage, les espèces ou la biomasse algale5. Le pre-
mier, mené sous la maîtrise d’ouvrage d’IFREMER et l’AELB, est basé sur trois survols annuels à
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ARRÊTEZVOSSALADES
L’élevageindustriel des porcs et les engrais générentdes algues vertes.
Leur décompositiondégage ungaz mortel pour l’homme.

Agi s s ez avec nous : www. f ne. a s s o. f r

BONNESVACANCES
L’élevageindustrieldes porcs et les engrais générentdes algues vertes.
Leurdécompositiondégageungazmortel pour l’homme.

Agi s s ez avec nous : www. f ne. a s s o. f r

Figure 35. Affiches de la campagne publicitaire du collectif d’associations France Nature Environnement

5 http://www.ceva.fr/



marée basse de vives-eaux (mai, juillet et septembre) et sur des contrôles terrain permettant de dé-
terminer les types d’algues impliquées. Le second est un suivi complémentaire réalisé dans le cadre
du GP5. Ce dernier intègre quatre survols supplémentaires des principaux sites (avril, juin, août et
octobre), le relevé d’indices nutritionnels (analyse de la composition tissulaire des algues afin de
préciser l’élément nutritif  limitant) et l’estimation de la biomasse algale présente sur l’estran et les
petits fonds des baies sableuses les plus touchées. Ces suivis montrent que la problématique des
algues vertes touche l’ensemble du littoral breton (Figure 36). De plus, bien que ces proliférations
soient favorisées dans les baies sableuses par leur faible turbidité, de nombreux sites vaseux sont
également affectés par des échouages d’ulves jugés anormaux. En effet, les suivis réalisés au cours
de l’année 2010 ont révélés que 50 sites sableux et 34 vasières estuariennes avaient été concernés
par des « marées vertes ». Cet élément s’explique par différents facteurs tels que la position d’abris
dont jouissent les fonds d’estuaire, des temps de renouvellement de la masse d’eau plus long et une
anticipation des blooms du fait de processus de stockage hivernaux. Toutefois, les actions menées
se sont jusqu’à présent principalement concentrées sur les baies sableuses du fait de l’ancienneté
des proliférations sur ces secteurs, de connaissances techniques et scientifiques approfondies dans
le contexte régional (notamment au niveau de l’évaluation de la biomasse) et surtout car ces sites
présentent des enjeux économiques et sanitaires supérieurs.
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Figure 36. Échouages d’ulves observés sur le littoral breton en 2008
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Enfin, un contentieux perdure entre Paris et Bruxelles au niveau de différentes prises d’eau bre-
tonnes du fait de leur non-conformité avec les directives « eaux brutes » et « eaux potables ». Ce
dernier, qui a connu de nombreux rebondissements depuis la première mise en demeure des auto-
rités communautaires en 1993, place toujours la France sous la menace d’une amende de 28 millions
d’euros ainsi qu’à une astreinte journalière de 117 882 euros. La décision de la Commission euro-
péenne de saisir une nouvelle fois la Cour européenne de justice a toutefois été une nouvelle fois
suspendue en 2007 suite à la prise d’engagements supplémentaires par le gouvernement français en
termes de mesures agro-environnementales obligatoires permettant de rentrer, au moins temporai-
rement, dans les critères des dérogations octroyées par Bruxelles (République française, 2007c). Ces
prises d’eau ont par la suite été grenellisées et intégrées dans la liste nationale des 507 captages prio-
ritaires de la loi Grenelle I (République française, 2009c ; AELB, 2010). A l’entame de l’année 2010,
sur les neuf  prises d’eau bretonnes en contentieux, quatre avaient été suspendues faute de résultats
satisfaisants, deux semblaient avoir acquis une conformité durable et trois se trouvaient toujours
dans une situation de non-conformité malgré certaines améliorations (DREAL Bretagne, 2010).

Les résultats mitigés des actions mises en œuvre s’expliquent pour partie par l’inertie du milieu
notamment au niveau du temps de réponse des hydrosystèmes aux changements de pratiques. Ce
délai, très variable selon les paramètres, est étroitement lié à leur mobilité et leur persistance qui in-
fluencent fortement leur temps de résidence dans le milieu (temps de transfert/stockage) (Gascuel-
Odoux et al., 2004). Ainsi, le délai de réponse peut être assimilé à la transformation progressive d’un
signal hydrochimique (concentration ou flux) entre les entrées et les sorties du système bassin versant
(Aurousseau et al., 2005). Cette association, particulièrement adaptée aux transferts de solutés est
toutefois à nuancer pour les polluants de moindre mobilité et à forte persistance, comme le phos-
phore, qui peuvent s’accumuler dans les sols et être animés par des processus de dépôts et de re-
mobilisation successifs. Dans ce cas, le rapport entre les sorties et les entrées étant bien moins
important, les évolutions doivent être principalement abordées en termes de stocks. Les premières
améliorations constatées au début des années 2000 au niveau des flux de nitrates, suivies d’une cer-
taine stagnation, peuvent ainsi renvoyer au temps de réaction des bassins, correspondant aux pre-
mières transformations du signal. Pour les nitrates, ce délai de réaction est généralement estimé à
une période de deux à cinq ans selon les modélisations réalisées (Ruiz et al., 2002 ; Bordenave et al.,
2004). Le temps de mise à l’équilibre est quant à lui nettement plus long du fait de l’ensemble des
processus hydrologiques et biogéochimiques agissant à la fois sur les temps d’évacuation ou de
transformation des stocks déjà présents au sein de l’hydrosystème (phosphore et pesticides) et sur
la période de résidence de l’eau dans les nappes (transferts de solutés). Cette dernière est générale-
ment comprise entre un et dix ans pour une durée moyenne de cinq ans à l’échelle d’un bassin ver-
sant (Gascuel-Odoux et Mérot, 1986 ; BRGM, 2000 ; Aquilina, 2011). En effet, les travaux menés
sur différents bassins versants bretons ont par exemple estimé que le temps de retour à une situation
d’équilibre relatif  au niveau des flux de nitrates se situait dans une fourchette de 20 à 50 ans (Molénat
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et Gascuel-Odoux, 2002 ; Martin, 2003 ; Mouchart et Fourrié, 2004). Ainsi, compte tenu de ces
délais de réponse des hydrosystèmes et de l’inertie induite par l’ancienneté des systèmes de pratiques,
les mesures entreprises doivent nécessairement s’inscrire sur un temps plus long afin d’aboutir à
une réelle restauration des milieux aquatiques bretons.

3.2. Caractéristiques qualitatives des masses d’eau du bassin

3.2.1. Réseau de surveillance des masses d’eau 

Le bassin versant de la rivière d’Auray est assez représentatif  du contexte breton, tant par les
caractéristiques qualitatives de ses eaux, que par leurs évolutions temporelles suite aux différents
programmes d’action qui y ont été menés. La dégradation des milieux aquatiques y demeure toutefois
modérée comparativement à certains bassins des franges occidentale et septentrionale de la péninsule
armoricaine. La surveillance des masses d’eau du secteur d’étude se décompose en différents réseaux
(Figure 37). La qualité des eaux souterraines est ainsi suivie au travers de deux qualitomètres situés
au niveau des principaux captages souterrains. Les analyses réalisées sur ces points intègrent les
contrôles opérationnels et de surveillance de l’état chimique des eaux souterraines du bassin Loire-
Bretagne. Les retenues de Tréauray et de Pont-Sal font également l’objet d’un suivi régulier au titre
du contrôle sanitaire des eaux brutes destinées à la production d’eau potable. Cette surveillance est
réalisée par les Syndicats Intercommunaux d’Alimentation en Eau Potable d’Auray-Belz-Quiberon
et de Vannes-Ouest. L’analyse des eaux brutes est réalisée à un rythme mensuel ou bimestriel et
porte sur l’ensemble des paramètres entrant dans la définition de la qualité de l’eau (propriétés phy-
siques, nutriments, matières organiques, micropolluants, agents pathogènes…). L’étang de la forêt,
représentant la troisième retenue majeure du bassin, est quant à lui échantillonné en période estivale
(mai à octobre) depuis 2005 du fait de l’apparition de proliférations de cyanobactéries mais unique-
ment dans ce cadre (Planche photo 14).

Avant 2007, les eaux superficielles des bassins du Loc’h et du Sal étaient échantillonnées sur la
base d’un réseau comprenant 31 points de suivi. Les suivis-paramètres étaient répartis sur 23 points
pour les nitrates, 5 pour le phosphore total, 25 pour les produits phytosanitaires et 3 points pour
les matières organiques (Communauté de Communes du Loc’h, 2006). Pour des raisons budgétaires,
ce réseau a été réduit à neuf  points de suivi en 2007. La station de référence du bassin (Pont de
Brec’h), située sur le cours principal du Loc’h à l’amont immédiat de la retenue de Tréauray, est in-
tégrée au réseau de contrôle de surveillance de l’AELB. Le suivi réalisé sur cette station comprend
à la fois des mesures hydrométriques et qualitatives. La surveillance des huit autres points du bassin
est réalisée sous la maîtrise d’ouvrage du Syndicat Mixte du Loc’h et du Sal (SMLS) dans le cadre
du contrat de bassin. Les campagnes de suivi sont réalisées à partir d’échantillonnages à pas de
temps fixe ou variable selon les paramètres analysés. Les campagnes « pluie » sont déclenchées suite
à une pluviométrie supérieure à 10 mm en 24 heures. Les stations du bassin se déclinent en outre
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en deux grands types
bilan et évaluation. Les
stations « évaluation »
ont vocation à suivre
l’évolution des princi-
paux paramètres sur les
sous bassins versants
amont afin d’évaluer
leur contribution res-
pective. Les points «
bilan » correspondent
aux stations situées le
plus à l’aval du Loc’h et
du Sal à proximité des
retenues d’eau potable.
Celle du Loc’h dispo-
sant de mesures hydro-
métriques, elle est
également utilisée afin
d’évaluer les flux de cer-
tains paramètres dont le
pas de temps d’échan-
tillonnage réduit permet
de limiter les incerti-
tudes. Les données is-
sues de cette station

hydrométrique sont également employées pour la mise en œuvre d’une méthode de régionalisation
des débits afin d’évaluer les flux aux autres points de suivi. Cette méthode se distingue néanmoins
des techniques classiques d’extrapolation spatiale au prorata des surfaces. En effet, cette approche,
développée par la SOGREAH pour la DREAL et validée par le Conseil Scientifique de L’Environ-
nement de Bretagne, intègre la variabilité spatiale des précipitations en effectuant ses calculs au pro-
rata des pluies efficaces cumulées (SOGREAH, 2005 ; Aurousseau et al., 2005). Le Tableau 14
résume le protocole de suivi des principaux paramètres sur les bassins versants du Loc’h et du Sal.
La station de référence du Pont de Brec’h jouit toutefois d’analyses complémentaires portant no-
tamment sur l’ammonium, l’azote Kjeldahl, les nitrites, la DBO5, la chlorophylle a, l’oxygène dissous,
la température ou la turbidité. Concernant, les bassins versants côtiers de la rivière d’Auray, bien
que différents prélèvements aient été effectués dans le cadre d’études temporaires, ces derniers ne
font pas l’objet d’un suivi régulier de leurs propriétés qualitatives.
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Figure 37. Points de suivi du bassin et de la ria d’Auray



La surveillance des eaux estuariennes de la ria d’Auray est quant à elle effectuée par différents
réseaux. La Cellule Qualité des Eaux Littorales (CQEL) de la Direction Départementale des Terri-
toires et de la Mer (DDTM) assure ainsi le suivi de huit points situés à l’amont de la rivière d’Auray
et sur l’estuaire du Bono. Les prélèvements, généralement bimestriels, effectués depuis 1999 dans
le cadre du réseau des estuaires bretons intègrent différents paramètres tels que les nutriments, les
bactéries indicatrices de pollution fécale (Escherichia coli), les matières en suspension, l’oxygène dissous
et la salinité. L’Agence Régionale de la Santé (ARS), anciennement Direction Départementale des
Affaires Sanitaires et Sociales (DDASS), assure également le suivi d’un point « baignade » situé en
rive gauche au niveau de la commune de Baden. Compte tenu de l’importance des activités aquacoles
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Pont de Brec'h (04195000) Moulin de Kervilio 
(LO106) Stations amont 

Type Station bilan et flux Station bilan Stations évaluation 

Suivi RCS(1) de l'AELB(2) Suivi SMLS(3) Suivi SMLS Suivi SMLS 

 Nitrates 1 campagne 
fixe/mois 

2 campagnes 
fixes/mois 

2 campagnes 
fixes/mois 

1 campagne 
fixe/mois 

 Orthophosphates 1 campagne 
fixe/mois --- --- 1 campagne 

fixe/mois 

 Phosphore total 1 campagne 
fixe/mois 

1 campagne 
pluie/mois 

1 campagne 
pluie/mois 

1 campagne fixe et 
1 campagne 
pluie/mois 

Carbone Organique    
Dissous 

1 campagne 
fixe/mois --- --- --- 

 Pesticides 
(chromatographie) --- 1 campagne 

pluie/mois 
1 campagne 
pluie/mois ---

 IBGN(4) 1 campagne sur la 
période du SDAGE --- 1 campagne/an --- 

 IBD(5) 1 campagne sur la 
période du SDAGE --- 1 campagne/an --- 

  (1) Réseau de Contrôle de Surveillance                        (2) Agence de l'Eau Loire-Bretagne                       (3) Syndicat Mixte du Loc'h et du Sal 
  (4) Indice Biologique Global Normalisé                         (5) Indice Biologique Diatomées 

Tableau 14. Protocole de suivi des principaux paramètres sur les bassins versants du Loc’h et du Sal (SMLS, 2009)

Planche photo 14. L’étang de la forêt sur la commune de Brandivy
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présentes en ria d’Auray, l’IFREMER est en charge du suivi de quatre points : Rohello, Le Parun,
Le Guilvin et Kerpenhir. Trois sont intégrés au réseau de contrôle microbiologique des zones
conchylicoles (REMI) (Rohello, Le Parun et Le Guilvin). Le point du Guilvin est également associé
au réseau de surveillance du phytoplancton et des phycotoxines (REPHY) ainsi qu’au réseau d’ob-
servation de la contamination chimique (ROCCH). La zone de production conchylicole de la ria
d’Auray étant particulièrement affectée par des épisodes de mortalités estivales (Samain et McCom-
bie, 2007), Kerpenhir compte par ailleurs parmi les points de l’ancien réseau mollusques des res-
sources aquacoles (REMORA) servant à étudier les performances d’élevage et la survie de l’huître
creuse (Crassostrea gigas) suivant deux classes d’âge : naissain ou juvénile (< 1 an) et adulte (18 mois).
Suite à la crise de surmortalité apparue en 2008 au niveau métropolitain, ce point a été intégré à
l’Observatoire National Conchylicole nouvellement crée. Ce dernier reprend le réseau REMORA
avec des protocoles remaniés. Ce panel de points de suivi permet donc d’avoir une vision relative-
ment exhaustive des propriétés qualitatives des eaux estuariennes concernant les Escherichia coli, les
métaux lourds, les efflorescences phytoplanctoniques, et leurs éventuelles répercussions sur la crois-
sance et les taux de mortalité des huîtres (IFREMER, 2011a). Parallèlement à ces réseaux de suivi
ponctuels, les survols réalisés dans le cadre de la surveillance des « marées vertes » permettent de
suivre l’évolution interannuelle des blooms macroalgaux sur le secteur.

Un suivi de certaines émissions
ponctuelles de polluants est également
mis en œuvre au niveau du bassin ver-
sant. Ainsi, les effluents rejetés par les
principaux sites industriels  font l’objet
d’un suivi régulier par l’AELB dans le
cadre du calcul des redevances. Au ni-
veau de l’aire d’alimentation de la rivière
d’Auray, un seul établissement industriel,
situé au niveau du bourg de Pluvigner,
est concerné par ce suivi. Conformé-
ment à la réglementation, les stations
d’épuration sont également soumises à
un contrôle de leurs émissions (Photo 15). Toutefois, la fréquence des mesures d’autosurveillance
est très variable selon la taille des installations. Ainsi, la fréquence minimale des stations d’une ca-
pacité de traitement inférieure à 120 kg de DBO5 par jour varie d’un contrôle tous les deux ans à
deux contrôles par an. Seules les installations dont le potentiel d’épuration est supérieur sont assu-
jetties à des contrôles trimestriels, mensuels voire quotidiens en fonction des paramètres échan-
tillonnés, de leur capacité nominale et de leur éventuelle localisation dans une zone sensible à
l’eutrophisation (République française, 2007d ; AELB, 2009b).
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Photo 15. Station d’épuration à boues activées de Locqueltas



3.2.2. Masses d’eau continentales

Le contexte agricole présent sur les bassins versants se répercute inévitablement sur les propriétés
qualitatives des eaux continentales. Concernant les masses d’eau souterraines, la teneur des nappes
en nitrates est assez importante. En effet, les analyses des 63 prélèvements réalisés au qualitomètre
de Pluvigner sur la période 1996-2010 (profondeur d’investigation de cinq mètres) présentent une
concentration moyenne de 57,4 mg/l avec un maximum à 84 mg/l. Ces concentrations tendent
toutefois à diminuer depuis le début des années 2000. Des teneurs supérieures à 50 mg/l n’ont ainsi
concerné que sept analyses depuis 2005, alors que l’ensemble des mesures antérieures étaient supé-
rieures à ce seuil. La nappe de Grand-Champ, située dans un secteur dont la mise en valeur agricole
est nettement moins intensive, semble quant à elle moins affectée par ce paramètre. En effet, les
prélèvements réalisés sur la même période et à la même profondeur d’investigation enregistraient
une concentration moyenne de 23,6 mg/l pour un maximum de 44,4 mg/l atteint à l’été 2001.
D’après les mesures effectuées sur ces deux qualitomètres, les autres paramètres ne paraissent pas
représenter un risque particulier compte tenu de leurs faibles concentrations en rapport avec les
différentes normes en vigueur.

Au niveau des eaux superficielles, le suivi des concentrations en nitrates réalisé à la station du
Pont de Brec’h depuis 1997 dénote un resserrement des valeurs extrêmes (réduction des concen-
trations maximales conjointe à une augmentation des teneurs les plus faibles). Par ailleurs, on assiste
à une évolution assez contrastée des concentrations (Figure 38). En effet, au-delà de leur importante
variabilité au cours des années hydrologiques, du fait de la saisonnalité des conditions les plus pro-
pices au processus de lessivage, on observe différentes phases d’évolution. Les concentrations pa-
raissent ainsi en augmentation sur la période 1997-2000, avant une décroissance entre 2000 et 2006
(entrecoupée d’un léger accroissement en 2003), suivie d’une nouvelle période de croissance en
2007-2008, pour finalement décroître depuis. Cette progression fluctuante ainsi que les années de
basculement concordent avec les cycles pluriannuels qui ont été mis en évidence au niveau des flux
et des concentrations en nitrates sur les bassins versants bretons (Aurousseau et al., 2004 ; Aurous-
seau et Vinson, 2006 ; Gascuel-Odoux et al., 2010) (Figure 39). Ces cycles hystérétiques, conditionnés
par l’alternance des années sèches et humides, sont fractionnés entre une première période de crois-
sance brutale et une seconde d’affaiblissement progressif. Cet aspect cyclique rend difficile l’inter-
prétation de l’évolution des  concentrations sans avoir recours à des méthodes statistiques
d’atténuation des irrégularités induites par ces oscillations climatiques (moyenne mobile, pondération
par l’hydraulicité…). Les moyennes mobiles des concentrations présentent ainsi un profil approxi-
mativement horizontal, laissant paraitre une relative stabilisation sur la période avec une concentra-
tion moyenne de 28,5 mg/l, situant le bassin versant du Loc’h dans la catégorie « mauvaise » qualité
de la grille SEQ-Eau.
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En termes de flux, la pondération de ces derniers par l’hydraulicité révèle une légère tendance
à l’abaissement (Figure 40). Toutefois, cette dernière relativement peu marquée reste à confirmer
sur les années à venir. D’après la synthèse régionale effectuée par le Conseil Scientifique de l’Envi-
ronnement de Bretagne sur la période 2005-2007, le flux d’azote du Loc’h était évalué à 35 kg
N/ha/an, pour une moyenne régionale établie à 25 kg N/ha/an (Aurousseau, 2010). Au niveau du
bassin versant du Sal, le suivi des nitrates à la station du moulin de Kervilio (LO106), située à proxi-
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Figure 38. Évolution des concentrations en nitrates à la station du Pont de Brec’h

Figure 39. Flux de nitrates observés à 33 points de suivi bretons sur la période 1973-2007 (Gascuel-Odoux
et al., 2010)
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mité de la retenue
de Pont-Sal, mani-
feste une légère
tendance à l’aug-
mentation des
concentrations de-
puis 2004 (passant
d’une qualité « pas-
sable » à « mau-
vaise »). Concernant
les points « évalua-
tion » localisés sur
les cours amont du
Loc’h et du Sal, le
suivi de ces derniers
témoigne de tendances et de concentrations variables. En effet, malgré une amélioration généralisée
depuis la mise en place du nouveau réseau de suivi, la plupart présentent toujours une « mauvaise »
qualité en 2010 selon les critères de la grille SEQ-Eau (concentration comprise entre 25 mg/l et
50 mg/l). De plus, parmi les stations dont le suivi a été interrompu en 2007, la majorité des stations
soulignaient d’importantes teneurs associées à une dégradation dans le temps, particulièrement celles
présentes sur la section amont du Loc’h et ses affluents. En effet, six de ces stations avaient en
2006-2007 une concentration moyenne en nitrates supérieure à 40 mg/l et deux étaient même au
dessus du seuil réglementaire générique de 50 mg/l (SMLS, 2011).

En ce qui concerne les matières phosphorées, les valeurs enregistrées au niveau des orthophos-
phates et du phosphore total placent les points de suivi des deux bassins dans les classes de qualité
« bonne » et « très bonne » de la grille SEQ-Eau. Néanmoins, on enregistre depuis 2007 une légère
augmentation des teneurs en orthophosphates, particulièrement sur la station du Sal et celles situées
sur le cours amont du Loc’h. A l’inverse, après des résultats renvoyant majoritairement aux classes
de qualité « passable », « mauvaise » voire « très mauvaise » jusqu’en 2007, la tendance est désormais
à la baisse pour le phosphore total (l’ensemble des points de suivi sont classés en « bonne » qualité
depuis). Les quatre stations du réseau phosphore échantillonnant le cours principal du Loc’h té-
moignent toutefois d’un gradient amont aval des concentrations enregistrées, notamment de part
et d’autres de l’étang de la forêt. Ainsi, sur l’année hydrologique 2004-2005, les points de suivi situés
à l’amont de l’étang étaient classés en « très mauvaise » et « mauvaise » qualité alors que ceux situés
à l’aval étaient classés en catégorie « passable » puis « bonne » qualité (CCL, 2005 ; CCL, 2006).
Cette distinction, qui était particulièrement marquée jusqu’en 2007, perdure mais semble s’être at-
ténuée depuis, du fait notamment de l’amélioration des résultats sur les points amont et de la stabi-
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Figure 40. Évolution des flux spécifiques de nitrates pondérés par l’hydraulicité à la station du
Pont de Brec’h 
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lisation de ceux situés sur le cours inférieur. Compte tenu des protocoles de suivi des transferts
phosphorés sur le bassin versant, notamment au niveau de la fréquence des prélèvements, il n’est
pas possible d’évaluer les flux phosphorés de manière satisfaisante à partir de la métrologie (Moatar
et Meybeck, 2007 ; Birgand et al., 2009 ; Moatar et al., 2009).

Les produits phytosanitaires représentent également une des causes de dégradation des eaux du
Loc’h et du Sal. Avant la refonte du réseau de surveillance en 2007, le suivi des phytosanitaires était
réalisé sur 25 points à l’échelle du bassin versant. Toutefois, mis à part la station de référence du
Pont de Brec’h dont les échantillons étaient analysés par chromatographie afin de rechercher jusqu’à
104 substances, l’ensemble des points situés à l’amont ou sur le Sal faisaient uniquement l’objet
d’une détection de l’isoproturon et des triazines à l’aide de kits immuno-enzymatiques (CCL, 2005).
Depuis 2007, seuls les deux points localisés sur les cours inférieurs du Loc’h et du Sal ont été conser-
vés et sont soumis à des analyses chromatographiques régulières. Nous nous référerons donc es-
sentiellement à ces deux points « bilan », sachant que les analyses immuno-enzymatiques partielles
réalisées jusqu’en 2007 ne sont pas forcement significatives des teneurs effectives en pesticides.
Nous prendrons comme critère d’évaluation les normes fixées pour l’alimentation en eau potable
(0,1 µg/l pour une molécule et 0,5 µg/l pour le cumul des substances détectées) qui correspondent
également aux seuils de définition des eaux brutes du groupe A1 soumises à un traitement physique
simple et une désinfection (République française, 2007e). Concernant la station du Pont de Brec’h,
depuis la mise en place du suivi phytosanitaire en 1990, 24 % des prélèvements font apparaître des
concentrations supérieures à la norme réglementaire de 0,1 µg/l (40 % en 2009-2010). Toutefois,
seuls 2 % des échantillons présentaient un cumul au-delà de 0,5 µg/l (aucun depuis 2005). Au niveau
de la station du Moulin de Kervilio, la situation est plus problématique. En effet, depuis la mise en
place des analyses chromatographiques en 2007, les deux tiers des échantillons présentaient une te-
neur individuelle supérieure à 0,1 µg/l et 15 % des cumuls plus élevés que le seuil de 0,5 µg/l. Ainsi,
en 2010, les dépassements concernaient la moitié des analyses. Une concentration cumulée atteignant
1,43 µg/l a même été enregistrée durant la campagne 2008-2009. Jusqu’en 2007, les molécules les
plus détectées étaient le glyphosate, l’isoproturon, l’acide aminomethylphosphonique ou AMPA
(métabolite principale du glyphosate), le diuron et l’atrazine. Depuis, les substances  les plus souvent
décelées sont l’AMPA et le diuron. Le glyphosate, qui n’apparaît pas dans la liste communautaire
des substances prioritaires établie suite à la DCE (Communauté européenne, 2001), et l’isoproturon
ne sont toutefois plus quantifiés depuis 2007 à la station du Pont de Brec’h. Bien que, depuis la
mise en place du suivi, le glyphosate, l’AMPA et l’isoproturon aient été retrouvés jusqu’à des concen-
trations respectives de 1,7 µg/l, 0,86 µg/l et 0,57 µg/l, une évaluation régionale de la contamination
des bassins versants par les pesticides réalisée par la DREAL Bretagne considère la dégradation du
Loc’h comme étant faible (modérée pour le Sal) vis-à-vis de ces paramètres (SMLS, 2011).
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Au niveau des deux retenues servant à l’alimentation en eau potable, les contrôles réalisés au cours
des années 2000 sur les eaux brutes par les exploitants des captages dénotent une dégradation modérée.
En effet, malgré l’enregistrement de quelques dépassements des seuils précités au niveau des produits
sanitaires (AMPA, atrazine, glyphosate et isoproturon) sur la retenue de Pont-Sal, les concentrations
détectées demeurent généralement faibles. Concernant les nutriments, les concentrations moyennes
en nitrates sont de 21 mg/l à Pont-Sal et 26 mg/l à Tréauray pour des concentrations maximales at-
teignant 40 mg/l. Au niveau du phosphore total, les teneurs moyennes sont peu élevées (0,2 mg/l),
des pics de concentrations ont toutefois été enregistrés dans les deux retenues (1,2 mg/l pour Tréauray
et 2,3 mg/l pour Pont-Sal). Cet élément explique que des proliférations de cyanobactéries aient été
constatées dans les retenues au cours des dernières années. 

Ces proliférations, de par leur ampleur
sont toutefois nettement plus probléma-
tiques au niveau de l’étang de la forêt
(Photo 16). En effet, les suivis estivaux ef-
fectués depuis 2005 font état de nombreux
épisodes de développement intempestifs de
phytoplancton et les mesures réalisées
confirment la présence significative de cya-
nobactéries (Brient, 2005 ; Brient et Len-
gronne, 2006 ; Brient et Lengronne 2008).
Les étés 2005 et 2006 ont par exemple subit
d’importants développement algaux attei-
gnant un maximum de 12 millions de cel-
lules entrainant une limitation des activités
nautiques. Au-delà de ces dernières, qui constituent la principale vocation du plan d’eau, la question
de la bioaccumulation de toxines par les poissons  pose problème sachant que ce plan d’eau représente
également un des principaux sites fréquentés par les carpistes du département (Brient et Lengronne,
2006). Les études menées sur ces efflorescences ont décelé deux cycles annuels provenant de facteurs
distincts (Brient et al., 2005). La phase printanière serait induite par des apports de phosphore provenant
de l’aire d’alimentation amont, alors que le second pic serait directement dû à l’accumulation de phos-
phore dans les sédiments de l’étang, rendu disponible en fin de période estivale par les actions micro-
biologiques. Le caractère eutrophe du plan d’eau est d’ailleurs illustré par les valeurs relativement
importantes de chlorophylle a enregistrées chaque été. Cette récurrence du phénomène, ainsi que les
risques sanitaires induits, ont conduit les gestionnaires du plan d’eau à réaliser une étude afin de carac-
tériser son fonctionnement hydrobiologique (Pitois et Moreau, 2008). De plus, ces proliférations posent
également la question des possibilités de contamination de Tréauray par la flore produite par l’étang
de la forêt, bien que des efflorescences aient été observées certaines années dans la retenue de Tréauray
sans que l’étang ne soit lui-même concerné par un développement de cyanobactéries (Pitois, 2009).
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Photo 16. Prolifération algale dans les eaux de l’étang de la forêt au
cours de l’été 2010
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En définitive, il est assez délicat de dégager une tendance générale quant à l’évolution qualitative
des masses d’eau continentales de la zone d’étude. Cette difficulté tient notamment au caractère
aléatoire et cyclique des dynamiques observées. En effet, les différents points de suivi s’inscrivent
dans des cycles d’amélioration/dégradation variables dont les médianes semblent relativement
constantes dans le temps. On ne dénote ainsi pas réellement d’améliorations majeures, et ce malgré
les nombreux programmes d’action entrepris. De plus, l’appréhension de l’état qualitatif  de cet hy-
drosystème est rendue difficile par le changement de protocole de surveillance intervenu en 2007
et surtout par la dédensification du réseau de suivi qui a en résulté. De même, on peut s’interroger
sur la représentativité de la temporalité des échantillonnages (chronologie, fréquence) et surtout des
grilles d’appréciation et d’interprétation. En effet, bien que les masses d’eau puissent être intégrées
à des classes qualitatives « acceptables »  pour différents paramètres, tels que le phosphore, les per-
turbations écologiques, économiques et sanitaires induites par ces derniers n’en demeurent pas
moins réelles et parfois très problématiques. Dans tous les cas, sans pour autant se trouver dans
une situation de dégradation très avancée et généralisée comme peuvent l’être certains bassins ver-
sants bretons, l’hydrosystème alréen est soumis à des épisodes d’altération qui font peser une menace
de dépassements temporaires des normes en vigueur préjudiciable pour de nombreux usagers.

3.2.3. Masses d’eau de transition et côtières

Les indicateurs généralistes issus des prélèvements du réseau des estuaires bretons considèrent
la qualité bactériologique de la rivière d’Auray comme étant médiocre. Ils placent également les eaux
de la ria dans la catégorie « qualité moyenne » au niveau de l’ammoniaque et de l’oxygène dissous
(DREAL Bretagne, 2010). En se référant au bilan qualitatif  des masses d’eau côtières et de transition
établi par l’IFREMER et basé sur les critères DCE6, la rivière d’Auray présente un état chimique
jugé « bon » sur l’ensemble des 41 substances jugées prioritaires (contaminants chimiques, métaux
lourds, pesticides et polluants industriels) et un état écologique qualifié également de « bon », avec
un état hydromorphologique « très bon » et un état biologique  (macroalgues, algues proliférantes,
angiosperme et invertébrés benthiques) « bon ». Rappelons que la masse d’eau de transition DCE
de la rivière d’Auray correspond uniquement à la partie septentrionale de la ria, la section aval étant
intégrée à la masse d’eau côtière du Golfe du Morbihan. Le bilan des différents états qualitatifs de
cette dernière sont toutefois semblables à celui de l’amont de l’estuaire alréen (états chimique et
écologique « bons » avec pour ce dernier des états biologique et physico-chimique (température,
oxygène dissous, nutriments…) « bons » et un état hydromorphologique « très bon »).

Les prélèvements d’eau et de coquillages menés par l’IFREMER dans le cadre du suivi de la ri-
vière d’Auray révèlent différentes évolutions récentes7. La surveillance microbiologique des trois
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6 http://envlit.ifremer.fr/
7 Bulletins d’information trimestriels sur la qualité des eaux conchylicoles de la rivière d’Auray établis par la station Ifre-
mer de La Trinité-sur-mer



points REMI dénote une dégradation progressive depuis le début des années 2000. Au cours de
l’année 2010, trois alertes ont ainsi eu lieu sur le secteur. La plus importante s’est produite à l’aval
de la ria (Le Guilvin) avec contamination observée de 1 400 E.coli/100g de chair et liquide interval-
vaire (CLI) sur les huîtres et 6 800 E.coli/100g CLI sur les palourdes (IFREMER, 2011a). Cette ten-
dance à la récurrence des contaminations microbiologiques, associée à un durcissement des seuils
réglementaires (suppression des tolérances suite à l’application du règlement européen
CE/854/2004), a abouti au récent déclassement de plusieurs zones de production morbihannaises
dont celle située à l’aval de la rivière d’Auray où la dégradation est la plus significative à l’échelle dé-
partementale (Communauté européenne, 2004b ; IFREMER, 2010a ; Préfecture du Morbihan,
2010). Le point de référence de la surveillance du phytoplancton et des phycotoxines pour le Golfe
du Morbihan et la rivière d’Auray est situé au point DCE « Creizic » localisé au niveau de l’Île aux
Moines. Les observations effectuées sur la période 2006-2010 ont révélé une faible abondance phy-
toplanctonique. Concernant les espèces toxiques, les mesures ont établi la présence peu importante
des genres Alexandrium et Dinophysis au printemps et dans une moindre mesure à l’automne. Le ni-
veau de toxines diarrhéique et paralysante dans les coquillages demeure toutefois très faible. Le
genre Pseudo-nitzschia est quant à lui particulièrement présent au printemps. En 2010, des toxines
amnésiantes ont d’ailleurs été trouvées en quantité supérieure à la norme sanitaire dans les coquil-
lages de la rivière d’Auray (IFREMER, 2011a). Concernant le suivi chimique, les taux observés sont
très largement inférieures aux seuils réglementaires et à la médiane nationale. De plus, les tendances
des concentrations en cadmium, mercure et plomb, sont orientées vers une baisse significative depuis
le début des années 1980. Les résultats de l’Observatoire National de la Conchyliculture pour l’année
2010, montrent que la mortalité des juvéniles a débuté brusquement fin mai (taux de mortalité de
66,3 % fin juin) avant de se stabiliser à la fin de l’été. Elle s’établissait à 80,1 % pour les juvéniles et
à environ 6 % pour les adultes en fin d’année.

Concernant les « marées vertes », des échouages anormaux avaient déjà été répertoriés en 1995.
L’inventaire réalisé dans le cadre du précontrat de baie « Golfe du Morbihan » avait ainsi estimé les
surfaces recouvertes à 529 hectares pour une biomasse totale située entre 380 et 1 485 tonnes au
niveau de la rivière d’Auray (CEVA et IFREMER, 1996). D’après les mesures faites à l’époque, l’am-
pleur du phénomène au niveau de la ria, comparativement aux autres estuaires du Golfe, avait été
imputée au fait qu’elle concentrait une grande partie des flux nutritifs terrigènes débouchant dans
le Golfe (la moitié des 1 500 tonnes d’azote et le quart des 600 tonnes de phosphore) (Piriou et al.,
1995). Le rôle des apports nutritifs provenant des panaches de la Loire et de la Vilaine était par ail-
leurs cité comme facteur potentiel d’aggravation des proliférations algales du Golfe. D’autres études
ont également souligné l’influence de ces panaches de dilution sur l’ensemble de la façade Sud des
côtes bretonnes notamment en termes d’eutrophisation (Chapelle et al., 1994 ; Ménesguen, 2001 ;
Dussauze et Ménesguen, 2008). 
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Les dispositifs de surveillance plus récents, basés sur le survol des espaces impactés, ont relevé
que les échouages avaient respectivement atteint 60 et 46 hectares en 2007 et 2008 à l’échelle de
l’estran de la rivière d’Auray (Planche photo 17). Ces surfaces modestes, surtout en comparaison de
la ria d’Étel voisine (87 hectares en 2007 et 302 en 2008), sont toutefois à rapporter à la superficie
de l’estuaire et de son estran. En effet, la morphologie de la ria, caractérisée par un encaissement
marqué, implique que la masse d’eau ne découvre que modérément à marées basses, offrant ainsi
un estran assez exigu et peu favorable à des échouages massifs. La priorité ayant été affectée aux
sites sableux pour différentes raisons (enjeux économiques et sanitaire supérieur, accessibilité favo-
risée, connaissances scientifique et technique approfondies en contexte breton…), la rivière d’Auray
ne fait, pour le moment, pas l’objet de contrôles terrain complémentaires permettant notamment
d’évaluer la part d’ulves dans l’échouage et d’estimer la biomasse algale présente sur l’estran et dans
les petits fonds.

Au niveau des objectifs fixés par la DCE, mis à part le Sal qui dispose d’un délai portant jusqu’en
2027 l’atteinte de son bon état écologique pour des raisons de faisabilité technique et de coûts dis-
proportionnés, l’ensemble des masses d’eau (côtière, de transition, souterraine et de bassin) du sec-
teur d’étude doivent parvenir, selon les objectifs du SDAGE Loire-Bretagne, à un bon état
écologique et chimique d’ici 2015 (AELB, 2009c). Concernant les programmes de mesure de ce
même SDAGE, le bassin versant est uniquement concerné par des interventions au niveau de la
morphologie du Loc’h visant à restaurer le lit mineur et la ripisylve et à gérer, aménager ou supprimer
les ouvrages hydrauliques (AELB, 2009a).
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Planche photo 17. Échouage d’algues vertes constaté lors d’un survol de surveillance effectué le 27 juillet 2008 (gauche)
[crédit photographique : CEVA] et accumulation d’ulves en 2008 à la confluence du Rohu et de la rivière du Bono (droite) 



3.3. Enjeux liés à la qualité des eaux du bassin versant et mesures de gestion

3.3.1. Enjeux liés à la qualité de l’eau de l’hydrosystème alréen

Les enjeux du secteur liés à la qualité des eaux du bassin versant de la ria d’Auray se placent à
différents niveaux. Concernant le bassin versant, outre l’enjeu milieux aquatiques liés aux aspects
morphologie, les plans d’eau représentent les enjeux principaux des masses d’eau continentales. En
effet, les efflorescences de cyanobactéries sur l’étang de la forêt, inventorié en ZNIEFF de type 1
du fait notamment de la présence de la loutre d’Europe, impliquent par exemple un risque sanitaire
pour les activités récréatives (loisirs nautiques et pêche) qui s’y déroulent ainsi que d’importantes
problématiques en termes de gestion. Ces proliférations, directement reliées au paramètre phos-
phore,  posent également la question des possibilités de contamination de Tréauray par la flore pro-
duite par l’étang. Parallèlement, l’enjeu « alimentation en eau potable » est très présent sur le secteur
d’étude. En effet, les retenues de Tréauray et de Pont-Sal représentent 16 % de la production d’eau
potable du département et alimentent des secteurs à forte vocation touristique (Auray, Vannes, Car-
nac, Quiberon) regroupant plus de 60 000 abonnés. Or ces réservoirs, bien que modérément altérés,
sont soumis à des risques concernant le dépassement de seuils réglementaires, particulièrement au
niveau des toxines liées aux efflorescences de cyanobactéries. Compte tenu des concentrations me-
surées, au-delà des apports en phosphore, les transferts de nitrates et de façon plus marginale des
produits phytosanitaires constituent également des paramètres nécessitant la mise en place de plans
de gestion afin de se prémunir d’une dégradation de ces masses d’eau et de pérenniser les usages
qui en sont faits.

Par ailleurs, les masses d’eau de transition et côtière de la rivière d’Auray et plus largement du
Golfe du Morbihan, représentent un enjeu fort de la préservation et de la reconquête de la qualité
des eaux des hydrosystèmes continentaux. En effet, ces masses d’eau, dont la valeur patrimoniale
est reconnue internationalement, sont le siège d’activités aquacoles et touristiques fortement dé-
pendantes de la qualité des eaux, et donc des apports terrigènes. Concernant les activités aquacoles
et de pêche à pied, ces dernières sont très présentes en ria d’Auray. Ainsi, outre la pêche à pied, par-
ticulièrement pratiquée en baie de Kerdréan, les deux bassins de production conchylicole « Auray
Nord » et « Locmariaquer » constituent un des principaux pôles de la région Bretagne. Bien qu’une
exploitation piscicole d’une production annuelle d’environ 15 à 20 tonnes de bars soit basée en ri-
vière d’Auray, le secteur est très fortement orienté vers l’ostréiculture (ODEM, 2010) (Figure 41).
A l’échelle du Golfe du Morbihan, la production est estimée à 4 500 tonnes d’huîtres creuses, soit
environ le quart de la production réalisée en Bretagne Sud (Préfecture du Morbihan, 2005b ; CNC,
2009). 
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Cette activité est réglementairement contrainte par la qualité microbiologique du milieu aqua-
tique. En effet, le classement sanitaire des zones de production conchylicoles induit d’importantes
conséquences avec notamment l’obligation éventuelle de procéder à certaines mesures avant la com-
mercialisation des coquillages (purification, reparcage, traitement thermique…) (Tableau 15). Au
niveau de la rivière d’Auray, la suppression des tolérances réglementaires en 2006 (Communauté
européenne, 2004b) associée à la multiplication des alertes microbiologiques ont récemment abouti
au déclassement saisonnier de la zone de production aval pour la production des bivalves non fouis-
seurs, imposant ainsi une adaptation quant aux modes de production et aux stratégies des exploita-
tions (Préfecture du Morbihan, 2010). Compte tenu des résultats du suivi REMI des années 2010
et 2011, les zones de production de la rivière d’Auray sont par ailleurs exposées à un risque de dé-
classement en B pour les bivalves non fouisseurs et en C pour les fouisseurs (Tableau 16). Du fait
des conséquences qu’il peut représenter pour l’activité conchylicole, déjà mise à mal depuis la crise
de surmortalité qui touche l’ensemble du territoire métropolitain depuis 2008, le paramètre micro-
biologique représente donc également un enjeu majeur à l’échelle de la ria alréenne. 
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Classes Seuils microbiologiques Mesures de gestion avant 
commercialisation

A Résultats < 230 E.coli/100g de CLI(1) Aucune 

B 90 % des résultats < 4 600 et 100 % des résultats 
< 46 000 E.coli/100g de CLI Purification ou reparcage 

C Résultats < 46 000 E.coli/100g de CLI Reparcage longue durée 
ou traitement thermique 

D Non respect des critères de la classe C Exploitation des 
coquillages interdite 

 REMERFI : ecruoS                           eriavlavretnI ediuqiL te riahC )1(

Tableau 15. Classement microbiologique réglementaire des zones conchylicoles et
mesures de gestion associées

Zone de 
production Coquillage Point de 

suivi 
Ancien classement 
(arrêté du 12/02/2001)

Nouveau classement 
(arrêté du 17/02/2010)

Implications du 
suivi REMI 
ultérieur

Bivalves non 
fouisseurs (huîtres) Le Parun B B --- Rivière 

d'Auray    
Amont     

(56.12.1) Bivalves fouisseurs 
(palourdes) Rohello B B Risque de 

déclassement en C

Bivalves non 
fouisseurs (huîtres) Le Guilvin A B         

(janv-juin)
A         

(juil-déc)

Risque de 
déclassement en B 

toute l'année 
Rivière 
d'Auray    

Aval       
(56.12.0) Bivalves fouisseurs 

(palourdes) Le Guilvin B B --- 

Tableau 16. Classement des zones conchylicoles de la rivière d’Auray
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Au-delà de ce risque sanitaire, l’ostréiculture de la rivière d’Auray est également confrontée à
d’importantes mortalités résultant d’interactions complexes entre les pathogènes, l’huître et son en-
vironnement. Les apports terrigènes participent ainsi pour partie à ces combinaisons de par les in-
fluences qu’ils peuvent générer sur les mollusques filtreurs (abondance nutritive, stress
environnemental…). Bien avant la crise de surmortalité apparue en 2008, l’ostréiculture alréenne
était déjà confrontée à des épisodes de mortalité estivaux relativement importants. Ainsi, en 2001-
2002, la mortalité des huîtres juvéniles se situait déjà entre 50 et 60 % (Allenou et al., 2002). A titre
de comparaison, mis à part pour un point de suivi situé à proximité de la rivière de Vannes, sur la
même période cette mortalité était inférieure à 10 % autant sur les autres zones de production du
Golfe qu’en Baie de Quiberon. L’ampleur du phénomène avait d’ailleurs conduit à faire de la rivière
d’Auray un des trois sites atelier du programme « Mortalités Estivales de l’huître creuse » (MOREST)
mené par l’IFREMER sur la période 2001-2005. L’objectif  de ce travail était de prédire et de gérer
ce risque de mortalité au travers de l’analyse des interactions entre différents facteurs explicatifs tels
que la température, la reproduction, l’abondance nutritive, les pathogènes, la génétique, les sédiments
et les apports terrigènes (Samain et McCombie, 2007 ; Bédier et al., 2007). Sachant qu’aucun facteur
ne semble induire ces épisodes de mortalités estivales à lui seul et bien que cette relation soit moins
significative que sur la Baie de Veys située en Normandie, les analyses effectuées en rivière d’Auray
dénotent un lien entre les pics de mortalités et les apports des bassins versant sur la zone de pro-
duction aval (Ropert et al., 2007). Toutefois, pour des raisons pratiques, les apports d’eau douce et
des produits associés ont été intégrés au travers du risque « pluviométrie ». Or, la variabilité tempo-
relle de ce dernier influence certes les flux des bassins versants et les rejets d’eaux pluviales mais
n’inclut pas les eaux résiduaires, découplées des apports météoriques et censées conserver une re-
lative stabilité hors période d’activité touristique. Il serait donc intéressant de pouvoir quantifier et
caractériser l’ensemble des apports terrigènes afin de pouvoir éventuellement déceler si ces derniers
présentent une corrélation significative avec les épisodes de mortalité des huîtres creuses observés
dans la ria.

Comme pour l’ensemble des zones de production atlantiques, les taux de mortalité en rivière
d’Auray sont depuis 2008 en nette progression, atteignant 80 % en 2010 (Mazurié et al., 2008 ; IFRE-
MER, 2011a). Il est toutefois important de distinguer les mortalités estivales « habituelles » des
vagues de mortalité massives auxquelles nous assistons depuis trois ans. En effet, compte tenu de
leur ampleur et de leur quasi-simultanéité, ces mortalités exceptionnelles apparues d’abord en Mé-
diterranée en 2007 avant de toucher l’ensemble des littoraux métropolitains à partir de l’année sui-
vante, ne peuvent être uniquement liées à des causes environnementales. Aux vues des connaissances
actuelles et contrairement aux mortalités des années antérieures, cette surmortalité des naissains pa-
rait principalement en lien avec une origine infectieuse (herpes virus OsHV-1 μvar) sur laquelle se
greffent des facteurs environnementaux aggravants (Cochennec-Laureau et Baud, 2011 ; Bernard,
2011 ; Cochennec-Laureau et al., 2011). Dans ces conditions, les apports terrigènes bien qu’inévita-
blement impactants, jouent très certainement un moindre rôle dans ce phénomène.
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De manière générale, la qualité des eaux de la ria d’Auray et du Golfe du Morbihan revêt un ca-
ractère crucial pour le tourisme balnéaire, bien que la ria ne présente que peu de sites de baignade
officiels, mais également pour l’image du territoire particulièrement dans le cas de pollutions vi-
suelles. Ainsi, des contaminations microbiologiques ou l’eutrophisation des masses d’eau côtières,
et les échouages d’algues vertes qui en découlent, peuvent induire d’importantes répercussions sur
l’économie du secteur et compliquer le déroulement de certaines activités (mesures d’interdiction
de baignade, de pêche à pied ou de commercialisation des coquillages d’élevage, accentuation de la
manutention et du nettoyage des poches ostréicoles…). 

Enfin, au-delà des usages, la dégradation de la qualité des eaux du secteur peut conduire à de
lourdes perturbations des milieux, particulièrement au niveau de la frange littorale. En effet, le Golfe
du Morbihan comprend un ensemble d’habitats naturels rares et menacés dont la conservation est
étroitement liée à la préservation de la qualité des eaux et donc à la gestion des apports terrigènes.
Ces biotopes, abritant un nombre élevé d’espèces végétales et animales, sont par ailleurs associés à
une forte valeur patrimoniale. Le Golfe du Morbihan fait ainsi l’objet de différentes zones d’inven-
taire et de nombreux espaces protégés (Figure 42). Les communes méridionales de la zone d’étude
(Sainte-Anne d’Auray, Plescop, Pluneret, Auray, Plougoumelen, Ploeren, Le Bono, Baden, Crac’h,
Saint-Philibert et Locmariaquer) sont en outre associées au projet de Parc Naturel Régional du Golfe
du Morbihan porté par le Syndicat Intercommunal d’Aménagement du Golfe du Morbihan
(SIAGM, 2006).

Parmi les différents éléments patrimoniaux du Golfe du Morbihan, la préservation des herbiers
de zostères constitue un enjeu fort. De par leur superficie, les herbiers du Golfe forment le principal
ensemble régional et le deuxième à l’échelle métropolitaine (Corbeau et Rollet, 2008 ; Auby et al.,
2010). Bien que principalement situés au niveau du bassin oriental, plusieurs herbiers sont implantés
sur l’estran de la rivière d’Auray, particulièrement au niveau de la Baie de Kerdrean et de l’Anse de
Baden. Le rôle écologique de ces angiospermes revêt de nombreux aspects expliquant l’intérêt de
conservation dont ils font l’objet. Ils participent ainsi à la stabilisation du sédiment et jouent un rôle
de filtre et de fixation des particules en suspension. De même, ces espèces structurantes pour les
communautés benthiques sont le siège d’une importante production primaire, et constituent à la
fois une zone de refuge, de nourricerie, de reproduction et une ressource alimentaire essentielle
pour l’avifaune (Hemminga et Duarte, 2000 ; Green et Short, 2003). Les herbiers ayant été retenus
par la DCE comme un des indicateurs d’évaluation de la qualité biologique des masses d’eau côtières,
ils bénéficient d’un suivi particulier dans le cadre du contrôle de surveillance des habitats benthiques
côtiers (REBENT). Toutefois, ces habitats particulièrement sensibles aux stress et perturbations
naturelles et anthropiques (aménagements portuaires, mouillages, augmentation de la turbidité, ex-
tension des marées vertes…), peuvent localement s’inscrire dans des dynamiques de régression non
négligeables (Short et Echeverria, 1996 ; IFREMER, 2010b). Les herbiers de zostères sont d’ailleurs

167

CHAPITRE 4 : Présentation du bassin versant de la rivière d’Auray



PARTIE 2 : HYDROSYSTÈME ALRÉEN & MODÈLE SWAT

répertoriés dans la liste des espèces et habitats menacés et/ou en déclin de la convention OSPAR
(Tullrot, 2009). La préservation de ces habitats vulnérables passe donc également par la gestion des
apports terrigènes qui peuvent induire d’importantes perturbations locales, non sans effets sur ces
herbiers. L’apport excessif  d’éléments nutritifs exogènes et la stimulation du phytoplancton et des
algues épiphytes qui en résulte constituent ainsi une des causes majeures de rétractation voire de
disparition des herbiers dans de nombreux secteurs (Denis et Mahéo, 1982 ; Cardoso et al., 2004 ;
Burkholder et al., 2007 ; Latimer et Rego, 2010). Ces conséquences s’expliquent notamment par une
pénétration réduite de la luminosité, mais également par la réduction des échanges de nutriments
entre les feuilles de zostères et le milieu environnant (Ralph et al., 2007 ; IFREMER, 2010b).  
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3.3.2. Programmes d’action mis en œuvre

La reconquête de la qualité des eaux du Loc’h et du Sal représentant un enjeu majeur pour les
usagers du bassin versant et de l’estuaire d’Auray, les gestionnaires locaux ont mené des mesures de
préservation de l’eau et des milieux aquatiques à partir du début des années 1990. Ainsi en 1991, un
partenariat entre les pouvoirs publics et les agriculteurs du bassin versant du Loc’h a été engagé au
travers de l’opération Ferti-Mieux. Cette démarche, qui s’inscrivait dans le cadre de la directive « ni-
trates », avait pour objectif  d’améliorer les pratiques de fertilisation afin de réduire le lessivage des
nitrates d’origine agricole. A partir de 1996, le bassin a intégré le programme régional Bretagne Eau
Pure (BEP). Un premier contrat de bassin versant, mené sous la maîtrise d’ouvrage de la Commu-
nauté de Communes du Loc’h (CCL), a ainsi été engagé sur la période 1996-2001 sur le bassin ver-
sant de la prise d’eau de Tréauray. Il a été suivi par un deuxième contrat de bassin (2002-2007) auquel
a été associée l’aire d’alimentation de la retenue de Pont-Sal en 2003. Le secteur fait depuis l’objet
d’un troisième contrat de bassin versant (contrat territoire d’eau) dans le cadre du GP5 2007-2013.
A l’issue du programme BEP, et suite à une volonté de pouvoir intégrer la problématique de la
qualité des eaux depuis les sources jusqu’à la mer, le Syndicat Mixte du Loc’h et du Sal (SMLS) a été
créé en 2007. Le SMLS est statutairement composé de la CCL, de la Communauté de Communes
du Pays d’Auray (CCPA) et de la commune de Plescop. Son périmètre d’intervention s’étend tou-
tefois sur l’ensemble du bassin versant de la rivière d’Auray par l’intermédiaire de conventions éta-
blies avec les différentes communes méridionales. Afin de couvrir différents domaines liés à la
protection de la ressource en eau, le SMLS s’est structuré autour de quatre compétences : « gestion
et amélioration de la qualité de l’eau », « entretien et protection des milieux aquatiques », « urbanisme
et citoyenneté » et « gestion du littoral et des milieux estuariens ». Le bassin versant est en outre as-
socié au projet de Schéma d’Aménagement et de Gestion des Eaux (SAGE) du Golfe du Morbihan,
qui est en cours d’instruction. Sachant que le périmètre de ce dernier ainsi que la composition de la
Commission Locale de l’Eau ont été récemment actés, ce SAGE devrait assez rapidement voir le
jour.

Dans le cadre du programme BEP, les démarches mises en œuvre se sont concentrées sur les
aires d’alimentation des prises d’eau en se focalisant surtout sur les paramètres nitrates et pesticides.
Concernant les actions agricoles, celles-ci ont notamment porté sur la mise aux normes des exploi-
tations, via les PMPOA, et la résorption des excédents, en favorisant les échanges d’effluents entre
exploitations (Au début des années 2000, quatre exploitations se trouvaient en excédent structurel
et 75 en excédent agronomique). Différents types d’opération collectives ont également été menées
afin de faire la promotion de pratiques propices à une limitation des émissions agricoles (épandages
sur céréales et prairie, compostage, couverture des sols, désherbage alternatif…). Des engagements
individuels (EPA, CAD) ont par ailleurs été mis en place sur le tiers des exploitations du bassin.
Ces dispositifs contractuels, visant à améliorer les pratiques de fertilisation et phytosanitaires, ont

169

CHAPITRE 4 : Présentation du bassin versant de la rivière d’Auray



PARTIE 2 : HYDROSYSTÈME ALRÉEN & MODÈLE SWAT

été associés à d’importants accompagnements techniques au niveau de l’élaboration des plans de
fumure, du suivi agronomique des exploitations signataires, des analyses d’effluents et de reliquats
d’azote ou du classement des parcelles à risque phytosanitaire. Pour ce qui est des émissions non-
agricoles, les démarches mises en œuvre ont principalement concerné la limitation du recours aux
produits phytosanitaires au travers d’actions de sensibilisation au désherbage alternatif  et au jardinage
bio, de l’élaboration de chartes et de plans de désherbage des espaces communaux ou du diagnostic
des pulvérisateurs municipaux.

Depuis la création du SMLS en 2007 les programmes d’actions mis en œuvre ont été diversifiés
et déclinés au niveau des quatre compétences structurantes du syndicat. Le volet « gestion du littoral
et des milieux estuariens » a ainsi conduit à l’élaboration d’un diagnostic des sources de contamina-
tion bactériologiques de la rivière d’Auray afin de désigner des secteurs d’intervention prioritaires.
Ce projet élaboré sur la période 2009-2012 est associé à une démarche de conseil auprès des agri-
culteurs afin de limiter les émissions liées aux épandages, un accompagnement technique des com-
munes dans l’élaboration des Schéma Directeurs des Eaux Pluviales, un diagnostic des rejets pouvant
provenir des chantiers ostréicoles, et à des actions correctives au niveau des installations d’assainis-
sement collectif. La commission « urbanisme et citoyenneté » a quant à elle réalisé une charte de
l’eau et de l’urbanisme en 2009 permettant aux collectivités signataires d’obtenir une aide technique
et juridique pour l’élaboration de leurs projets de développement urbain afin d’assurer une cohérence
de ces derniers avec les problématiques d’assainissement, de gestion des eaux pluviales et de pré-
servation des milieux aquatiques. Dans le cadre du volet « entretien et protection des milieux aqua-
tiques » le SMLS est également investi dans une démarche de réhabilitation du linéaire
hydrographique dans le cadre d’un Contrat Restauration et Entretien des milieux aquatiques (CRE).
Un premier CRE, limité à l’aire d’alimentation de la retenue de Tréauray, a ainsi été lancé en 2008
(Planche photo 18). Un deuxième prendra sa suite en 2013 (jusqu’en 2017) et sera étendu au bassin
versant du Sal. De même, le SMLS s’est engagé dans le programme régional Breizh Bocage en 2010.
Le premier volet portant sur le diagnostic du maillage bocager à l’échelle du bassin versant a permis
de désigner la section amont du Loc’h comme zone d’intervention prioritaire du fait de la profonde
déstructuration des linéaires paysagers de ce secteur. Les projets d’aménagements bocagers, préala-
bles aux travaux de plantation et d’entretien, sont en cours d’élaboration depuis l’été 2011. Par ail-
leurs, le SMLS participe depuis sa création à la réalisation d’un inventaire des cours d’eau et des
zones humides sur les communes du bassin versant. Ces inventaires ont tout d’abord été élaborés
en régie puis par deux prestataires de service depuis 2009. Enfin, au-delà de la surveillance qualitative
des eaux du bassin, le volet « gestion et amélioration de la qualité de l’eau » intègre les actions menées
au niveau des émissions agricoles. Toutefois, la plupart des pratiques promues par l’intermédiaire
des accompagnements individuels étant devenues réglementaires, ces actions se concentrent doré-
navant majoritairement sur des opérations collectives et un suivi des pratiques, réalisés par la Cham-
bre d’Agriculture du Morbihan.
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4. Conclusion

Cette présentation du bassin versant dénote que l’aire d’alimentation de la rivière d’Auray est
assez représentative du contexte breton, tant par ses propriétés morphologiques, pédo-climatiques
et hydrologiques, que par ses caractéristiques socio-économiques. Concernant l’état qualitatif  de ses
masses d’eau, sans être pour autant dans une situation critique de dégradation très avancée et géné-
ralisée, comme peuvent l’être certains bassins versants bretons tels que ceux en contentieux AEP,
la surveillance des eaux témoigne d’une altération des milieux aquatiques associée à différents dés-
équilibres. Ces derniers, principalement liés à des apports nutritifs excessifs, induisent de nombreuses
perturbations écologiques ayant dans certains cas des conséquences sanitaires et économiques non-
négligeables. Or, le bassin versant de la rivière d’Auray concentre de nombreux enjeux au regard de
la qualité de ses eaux continentales et côtières pouvant être regroupés en trois problématiques ma-
jeures. La première concerne la production d’eau potable issue des retenues de Tréauray et de Pont-
Sal, qui représentent des ressources aquatiques essentielles à l’échelle des infrastructures
d’alimentation du département mais qui demeurent occasionnellement soumises à un risque de dé-
passement de seuils réglementaires. A ce premier aspect s’ajoute la fonction récréative de l’étang de
la forêt, régulièrement menacée par les efflorescences de cyanobactéries qui s’y déroulent. Enfin,
de par leur forte valeur patrimoniale, les eaux de la rivière d’Auray et plus largement du Golfe du
Morbihan représentent un enjeu capital pour les gestionnaires et les acteurs du secteur. En effet,
au-delà des perturbations intrinsèques des milieux et des répercussions qu’elles peuvent induire sur
la biocénose, les masses d’eau de transition et côtières sont le sièges d’activités (aquaculture, tourisme
balnéaire) étroitement liées à l’identité de ce territoire, cruciales pour l’économie locale mais très
vulnérables du fait de leur forte dépendance vis-à-vis de la qualité des eaux. 
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Planche photo 18. Suppression d’un abreuvement direct et réhabilitation d’une berge dans le cadre du Contrat de Restauration
et d’Entretien du Loc’h [crédit photographique : M.N. Barreteau]
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De nombreux programmes d’actions ont été mis en œuvre sur le secteur depuis les années
1990. Toutefois, bien que ces derniers aient vraisemblablement permis d’enrayer la dynamique
de dégradation intervenue à parti des années 1970 et insufflés de profondes amélioration au
niveau des émissions de polluants, leurs effets sur l’état qualitatif  des masses d’eau demeurent
relativement mitigées, maintenant le secteur dans une situation intermédiaire peu satisfaisante.
La principale difficulté de gestion tient principalement à l’hétérogénéité du bassin, particuliè-
rement en termes d’usages, qui induit des types et des modes d’émissions polluantes très di-
verses selon les secteurs. Le secteur peut ainsi être dissocié en deux sous ensembles confrontés
à des problématiques différentes. La partie septentrionale, située à l’amont des retenues d’eau
potable, apparaît comme un secteur principalement rural, spatialement dominé par une activité
agricole intensive, notamment en tête de bassin, et des densités de cheptels très élevées. Pa-
rallèlement, cette partie est relativement peu peuplée en comparaison avec les communes lit-
torales et rétro-littorales plus au Sud. De plus, l’habitat y étant majoritairement dispersé, les
eaux résiduaires sont principalement concernées par des installations autonomes et donc des
rejets décentralisés. A l’inverse, la partie méridionale du bassin présente des surfaces artificia-
lisées nettement plus étendues avec une densité de population bien supérieure. C’est particu-
lièrement le cas au niveau de la section centrale, située de part et d’autre de « l’axe RN 165 »,
intégré dans les dynamiques périurbaines des agglomérations de Vannes et d’Auray. Plus au
Sud, les terres à vocation agricole retrouvent une emprise significative mais demeurent dans
un système de mise en valeur peu intensif. La concentration des habitations sur ce secteur
méridional implique un taux de raccordement supérieur au réseau d’assainissement collectif
et des rejets centralisés en différents points d’évacuation. Les STEP d’Auray et de Saint-Phi-
libert concentrent ainsi une capacité respective de 40 000 et 15 000 équivalent habitants (EH),
alors que les unités situées au sein de la partie amont, bien que plus nombreuses, ont des ca-
pacités d’épuration nettement moins importantes situées en moyenne autour d’un millier
d’EH. 

Cette diversité et ces disparités spatiales de mise en valeur du bassin versant complexifient
fortement les actions mises en œuvre qui mettent généralement l’accent sur un secteur géo-
graphique en particulier, sur un type d’émission ou sur une répercussion écologique, sanitaire
ou économique donnée. Ce secteur apparaît donc propice pour la mise en œuvre d’une mo-
délisation du bassin versant de la rivière d’Auray permettant d’établir un lien quantitatif  et
spatial global entre les différents facteurs de pressions et l’état des milieux aquatiques. Ainsi,
il peut paraître opportun d’expérimenter ce type d’approche complémentaire en confrontant
son implémentation aux contraintes et attentes des gestionnaires locaux en charge de la qualité
des eaux. L’idée étant notamment de bénéficier des apports ordinaires de ce type d’outils :
(i) meilleure compréhension du fonctionnement de l’hydrosystème (modes et temps de trans-
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ferts, temps de réponse suite à la modification des pratiques ou à la réduction d’émissions
polluantes…), (ii) quantification continue des apports terrigènes, (iii) évaluation de la part res-
pective des différents contributeurs, (iv) identification des sous bassins versant les plus contri-
buteurs pouvant servir de base pour la désignation des secteurs d’intervention prioritaires ;
tout en intégrant au mieux les considérations du gestionnaire afin d’assurer une continuité
opérationnelle à la démarche dans le temps et sa transposabilité.
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Chapitre 5 : LE MODÈLE DE BASSIN VERSANT SOIL AND
WATER ASSESSMENT TOOL

1. La notion de modèle

1.1. Éléments de définition

Un modèle est une représentation simplifiée d’un processus ou d’un système. En géographie,
au sens des sciences mathématiques, il peut être considéré comme une structure logique permettant
de rendre compte d’un ensemble de processus ayant entre eux certaines relations (Lévy et Lussault,
2003). Un modèle est étroitement lié à la fois à l’objet qu’il représente de manière abstraite, mais
également à sa fonction. Il est donc avant tout la représentation d’un objet, élaborée par une per-
sonne donnée selon le cadre de connaissances scientifiques du moment, et conçue pour répondre
à un problème précis. A ce titre, c’est une construction intégrant différentes caractéristiques jugées
pertinentes au regard des connaissances, des données disponibles, et du but poursuivi. Le caractère
simplificateur d’un modèle, et le fait qu’il puisse être amputé de processus considérés comme peu
appropriés vis-à-vis de l’objectif  recherche, lui confère une vision réductionniste et approximative.
Dans ce sens, un modèle résulte d’un compromis entre sa transposabilité potentielle, le réalisme et
la justesse de sa représentation dans le contexte d’application (période et secteur géographique), et
son opérabilité afin de lui assurer une efficience à l’égard du problème posé.

La modélisation peut recouvrir différents objectifs complémentaires. En effet, en les représentant
de manière simplifiée, un modèle permet de décrire, d’analyser, d’expliquer et d’améliorer la com-
préhension de phénomènes dynamiques et complexes. Au-delà de cet aspect de représentation in-
trinsèque, cet outil peut également permettre de quantifier le fonctionnement de l’objet modélisé.
L’analyse dynamique de l’environnement simulé et des interactions qui s’y déroulent peut ainsi
constituer une aide non négligeable, afin notamment de définir des actions à entreprendre pour at-
ténuer ou solutionner une problématique donnée. De plus, parallèlement aux approches descriptives,
l’implémentation d’un modèle, de par son caractère prédictif, permet de procéder à des scénarisa-
tions prospectives pouvant servir de support à la décision en matière de gestion ou d’aménagement.
Enfin, un modèle étant en quelque sorte une synthèse représentative des connaissances scientifiques
existantes au moment de sa conception, il peut en outre permettre la mise en évidence des lacunes
au niveau des conceptions préétablies ou une insuffisance concernant la disponibilité des variables
nécessaires à son implémentation (Beven, 1989).

175

CHAPITRE 5 : Le modèle de bassin versant Soil and Water Assessment Tool 



PARTIE 2 : HYDROSYSTÈME ALRÉEN & MODÈLE SWAT

Les domaines d’application des modèles sont très variés. En sciences de l’eau, un modèle renvoie
dans la majorité des cas à une représentation mathématique d’une entité surfacique (parcellaire, bas-
sin versant…), d’un système réticulaire aquatique (hydrologique ou hydraulique) ou d’une série de
données1. Les modèles étant conçus pour répondre à une problématique donnée, à un besoin précis,
et parfois applicables uniquement dans un contexte spécifique, il existe un très large panel d’outils
de ce type. Ce cadre de conception a en effet conduit à une profusion de modèles hydrologiques
variés, répondant à des critères particuliers. Ceux-ci peuvent ainsi aller du simple modèle de régres-
sion, établissant une relation directe entre une sélection de paramètres d’entrée du système et des
variables de sortie (Crowther et al., 2003 ; Kay et al., 2005a ; Zhu et Day, 2009), jusqu’aux modèles
intégrés incorporant plusieurs composantes interconnectées du système, en passant par les auto-
mates cellulaires (Langlois et Delahaye, 2002 ; Langlois, 2005 ; Douvinet, 2008). Profitant des évo-
lutions technologiques et informatiques intervenues au cours des années 1980-1990, la grande
majorité de ces modèles ont été traduits en langage de programmation et intégrés au sein de logiciels
indépendants ou sous la forme d’applications venant se greffer sur des plateformes existantes (Dod-
son, 1993 ; Ambroise, 1999a). Dans le cadre de ce travail nous nous focaliserons uniquement sur
les modèles hydrologiques, conçus à l’échelle du bassin versant, permettant de simuler les flux d’eau
voire les polluants associés par l’intermédiaire de modules connexes. Compte tenu de la multitude
de modèles existant, les exemples cités en parallèle de la description des typologies n’ont pas vocation
à établir un listing exhaustif  mais plus à illustrer les caractéristiques variées de ces types d’outils.

1.2. Typologie des modèles hydrologiques

Différentes typologies de modèles, basées sur des critères de classification relativement sembla-
bles, ont été proposées par différents auteurs (Clarke, 1973a ; Clarke, 1973b ; DeVries et Hromadka,
1993 ; De Marsily, 1994 ; Ambroise, 1999 ; CRCCH, 2005a ; CRCCH, 2005b ; Hingray et al., 2009).
Néanmoins, l’appartenance d’un modèle à un type précis demeure souvent ambiguë. Cet aspect
s’explique notamment par le caractère équivoque de certaines terminologies mais également par les
caractéristiques variables des sous-composantes d’un modèle qui peuvent parfois amener à le classer
dans différentes catégories. On peut toutefois se baser sur différents critères majeurs retenus par
Gineste (1998) et Payraudeau (2002) pour comparer les différentes approches de modélisation : la
représentation de l’espace (modèles globaux versus modèles spatialisés), l’extension temporelle de
simulation (modèles événementiels versusmodèles continus) et la schématisation des processus (mo-
dèles empiriques versus modèles conceptuels et physiques). 

D’un point de vue spatial, on distingue ainsi les modèles dits « globaux », qui appréhendent le
bassin versant comme une seule et même entité et tentent de reproduire son comportement général,

176

1 Glossaire International d’Hydrologie de l’Organisation des Nations Unies pour l’Éducation, la Science et la Culture
(UNESCO)



des modèles distribués (ou spatialisés) qui intègrent l’hétérogénéité spatiale des processus agissant
sur le bassin. Concernant les modèles globaux, ces derniers peuvent être de type empirique ou
conceptuel. Les modèles empiriques établissent des relations entre les variables d’entrée et de sortie
du système sans forcément intégrer les propriétés internes du bassin. Ils présentent l’avantage d’une
implémentation et d’un calage facilités. Toutefois, ces approches sont fortement limitées par les ca-
ractéristiques des séries chronologiques sur lesquelles ils se basent. Leur implémentation sur des
chroniques associées à des conditions climatiques différentes ou à des épisodes extrêmes conduit à
des extrapolations marquées par de profondes incertitudes (Gineste, 1998). Les modèles conceptuels
représentent quant à eux le bassin comme un assemblage de réservoirs interconnectés correspondant
à différents niveaux de stockage de l’eau et des éléments associés. Ils reposent sur une relation de
conservation de bilan reliant les volumes (stocks) présents dans chaque réservoir aux flux entrant
et sortant, intégrant ainsi une complexité parfois élevée (Payraudeau, 2002). Le modèle GARDIÉNA
du BRGM (Thiéry, 2004), les différentes variantes de GR du CEMAGREF (Perrin et al., 2007 ;
Perrin et al., 2010), ou les modèles CREAMS (Kinsel, 1980) et EPIC (Williams et al., 1984) corres-
pondent à ce type. L’intérêt de ce type de modèle réside dans le nombre limité de paramètres né-
cessaires à leur mise en œuvre. Leur utilisation opérationnelle est toutefois limitée par différents
éléments. Tout d’abord, l’approche empirique associée à la représentation des vidanges ne permet
de relier le paramétrage du modèle aux caractéristiques physiques réelle du bassin (Makhlouf, 1994).
De plus, cette relation empirique ne permet pas de réaliser des scénarisations prospectives intégrant
une organisation différente des usages du bassin les rendant peu appropriés pour certaines dé-
marches de gestion (Payraudeau, 2002). Enfin, le caractère global de ces modèles ne permet de
considérer de façon pertinente et précise les rejets ponctuels, ainsi que leurs effets, sachant que leurs
apports s’effectuent à l’échelle de l’ensemble du bassin versant sans intégrer leur localisation.

Les modèles spatialisés procèdent quant à eux à un découpage du bassin versant en différentes
entités assumées homogènes au niveau de leurs caractéristiques physiques et de leur comportement hy-
drologique (Bloschl et Sivapalan, 1995). Cette discrétisation spatiale permet ainsi de prendre en compte
explicitement l’hétérogénéité spatiale des variables de forçage, des paramètres et des processus. Cette
segmentation spatiale fait directement appel aux fonctionnalités d’analyse spatiale propres aux SIG, ex-
plicitées dans le paragraphe « 1.3. Couplages SIG-modèles ». L’implémentation de ce type de modèle
revient toutefois à assembler les résultats de modèles globaux appliqués à l’échelle des différentes unités
fonctionnelles (Baudez et al., 1999). Parmi les modèles distribués, on distingue les modèles conceptuels
des modèles physiques. Les premiers reprennent les caractéristiques des modèles conceptuels globaux,
basés sur l’interconnexion de réservoirs, mais qu’ils déclinent à l’échelle de chaque unité spatiale homo-
gène. Ce fonctionnement correspond à de nombreux modèles tels que SENEQUE (Ruelland, 2004),
HSPF (Bicknell et al., 1997), GIBSI (Rousseau et al., 2000), DAISY (Hansen et al., 1990), SWAT (Neitsch
et al., 2002), SWRRB (Williams et al., 1985 ; Arnold et al., 1990), TNT (Beaujouan, 2001 ; Beaujouan et
al., 2001), AGNPS (Young et al., 1986) ou TOPMODEL (Beven et Kirkby, 1979).
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Les modèles physiques spatialisés sont essentiellement basés sur des processus d’écoulements
connus et retranscrits sous la forme d’équation physiques. En reliant entre elles les variables d’état
par des relations dynamiques et de conservation, ils permettent de simuler à partir de conditions
initiales préétablies, l’état de l’hydrosystème à tout moment et à l’échelle de chacune des unités ho-
mogènes délimitées (Payraudeau, 2002). Le modèle de ce type le plus connu est très certainement
SHETRAN, dérivé de SHE (Système Hydrologique Européen) (Abbott et al., 1986). Toutefois, de
nombreuses critiques ont été formulées à l’encontre de ce type de modélisation hydrologique (Co-
sandey et Robinson, 2000 ; Beven, 2001 ; Molénat, 2008). En effet, il peut par exemple paraître il-
lusoire de représenter de manière physique l’ensemble du fonctionnement d’un hydrosystème
(Beven, 1993). De même, les équations physiques utilisées ont à la base été formulées pour des mi-
lieux homogènes simples ; leur application à des surfaces plus vastes présentant malgré tout une
certaine hétérogénéité peut donc présenter une certaine inadéquation avec leur cadre d’élaboration
(Payraudeau, 2002). 

De plus, la complexité des modèles distribués et la multitude de variables nécessaires à leur im-
plémentation conduit à une surparamétrisation impliquant souvent de lourdes difficultés en termes
d’acquisition des données en entrée. Cet élément contraint souvent à intégrer des valeurs moyennes,
gommant l’hétérogénéité du bassin et rapprochant leur fonctionnement de celui des modèles
conceptuels (Beven, 1989 ; Clarke, 1994). Le caractère distribué de ces modèles induit une impor-
tante inflation du nombre de paramètre à manipuler et à calibrer. Ainsi, leur lourdeur d’implémen-
tation peut parfois rebuter leurs utilisateurs. Toutefois, ces outils présentent une efficacité nettement
supérieure dans le cas de bassins versants fortement hétérogènes et se révèlent les plus adéquats
pour évaluer les impacts de changements d’usages sur les bassins versants, admettant donc un intérêt
particulier dans le cadre de démarches de gestion.

Les modèles peuvent également être caractérisés en fonction de l’extension temporelle des si-
mulations qu’ils réalisent. On distingue ainsi les modèles événementiels des modèles opérant de ma-
nière continue, généralement sur plusieurs années hydrologiques (DeVries et Hromadka, 1993). Les
modèles événementiels ont pour objectif  de déterminer la réponse d’un hydrosystème suite à un
épisode pluvieux. Compte tenu du caractère restreint des échelles temporelles de simulation, can-
tonné à un événement donné, certaines variables jugées non pertinentes sont souvent écartées de
ces simulations. En parallèle, les modèles continus constituent en quelque sorte une extension tem-
porelle des modélisations événementielles. Toutefois, ils intègrent d’ordinaire un nombre nettement
plus important de variables de forçage du fait de l’influence qu’elles peuvent avoir sur la répétition
des cycles (évapotranspiration, cycles biogéochimiques des substances « polluantes »…), les rendant
ainsi souvent plus complexes. Les propriétés temporelles des modèles renvoient également à leur
pas de temps de simulation. En effet, selon les objectifs recherchés et les processus à prendre en
considération, les modèles ne fonctionnent pas tous avec la même temporalité, tant au niveau des
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variables d’entrée que de leurs itérations. Selon les cas, le pas de calcul s’effectuera à une échelle
temporelle allant de quelques minutes à plusieurs jours. Toutefois, la plupart des modèles adoptent
une itération journalière. Cette dernière, résultant d’un compromis, constitue généralement une
échelle temporelle jugée pertinente pour la prise en compte relativement fine de la majorité des pro-
cessus d’écoulement sans pour autant alourdir de manière démesurée l’implémentation du modèle.

Enfin, Payraudeau (2002), propose de considérer un échelon supplémentaire de distinction des
modèles de bassin versant en fonction de leur objet d’étude. Certains modèles seront ainsi constitués
pour être appliqués sur de petits bassins versant agricoles et fonctionnant à l’échelle parcellaire afin
de déterminer la dynamique des flux depuis les parcelles vers le réseau hydrographique. Parallèle-
ment, certains modèles ont été développés pour simuler spécifiquement les processus de transport
et de transformation des traceurs de la qualité de l’eau au sein du réseau hydrographique, comme le
modèle QUAL2E (Brown et Barnwell, 1987). Enfin, les modèles conçus pour une utilisation sur de
grands bassins versants allant de plusieurs centaines à plusieurs milliers de kilomètres carrés associent
souvent plusieurs sous modèles issus des deux catégories précédentes.

Les différents types de modèles présentent donc tous leurs avantages et leurs inconvénients et
sont de ce fait adaptés à certaines problématiques et au contraire peu pertinents pour d’autres. Les
besoins et les réponses recherchées conditionneront donc très fortement le choix d’un type ou d’un
modèle en particulier. Cet élément se retrouve particulièrement au niveau du champ d’application
spatio-temporel des différents modèles (Figure 43). Ainsi, malgré la profusion actuelle de modèles
hydrologiques, la taille du bassin versant étudié ainsi que les transferts ciblés limitent assez rapide-
ment le nombre d’outils adaptés pour une étude donnée.

1.3. Couplages SIG-modèles

Le développement de modèles distribués, visant à intégrer l’hétérogénéité spatiale des processus
et des caractéristiques de l’hydrosystème, a rapidement conduit les modélisateurs à faire appel aux
capacités d’analyse spatiale des SIG (Laaribi, 2000 ; Loubersac et al., 2000). Outre l’introduction de
la différenciation spatiale, les couplages réalisés entre ces deux types d’outils ont permis d’associer
les capacités analytiques des modèles aux capacités graphiques et de gestion de données des SIG
(Pouliot, 1998). Ces couplages peuvent prendre différentes formes. En effet, Sui et Maggio (1999)
distinguent ainsi les couplages d’association et les couplages d’intégration. Les premiers concernent
les couplages de type lâche (loose), cantonné à un échange de données, et les couplages serrés (tight)
réalisé par l’exécution de routines. Les couplages intégrés consistent quant à eux soit à l’incorporation
d’un SIG au sein de modèles hydrologiques, ou le plus souvent à l’insertion d’un modèle hydrolo-
gique au sein d’un environnement SIG, sous la forme d’un module à part entière.
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L’utilisation des modèles au sein d’environnements SIG est ainsi devenue incontournable, par-
ticulièrement pour l’implémentation des modèles distribués, basés sur la définition et la caractérisa-
tion d’unités spatiales homogènes servant de base territoriale pour les calculs réalisés. En effet, ces
modèles impliquent l’utilisation d’un volume conséquent de données hétérogènes (étendues, modes
d’implanatation…), relatives à des thématiques très variées et provenant de sources diverses, le re-
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cours aux SIG est apparue au fil du temps une étape essentielle de leur implémentation. Cette uti-
lisation, qui était à l’origine limitée aux SIG matriciels, s’est par ailleurs progressivement étendue
aux SIG vectoriels, du fait notamment de l’intégration croissante de processus présents au sein des
réseaux de drainage. Cette technologie d’intégration revêt ainsi un intérêt en termes de stockage et
de prétraitement des données en entrée, nécessaires à un paramétrage effectif  du modèle, mais éga-
lement au niveau de la restitution spatiale des résultats des différentes simulations. De même, l’or-
ganisation de ces fichiers au sein d’un SIG s’avère particulièrement propice pour gérer la question
du passage d’une échelle à une autre lié à la manipulation des différents niveaux d’appréhension des
processus hydrologiques. L’implémentation des modèles hydrologiques dans un environnement SIG
a par ailleurs profondément modifié l’appréhension de ce type d’outil. En effet, l’interfaçage de ces
modèles avec des logiciels communément utilisés par les gestionnaires permet de faciliter leur pa-
ramétrage et de les utiliser sans nécessairement être initié à la programmation par lignes de com-
mandes comme cela devait être le cas auparavant. Toutefois, les opérations effectuées sur les données
sous SIG conduisent à la propagation d’incertitudes et d’approximations, délicate à évaluer et qui
peuvent se répercuter sur la fiabilité de la modélisation (Devilliers et Jeansoulin, 2005).

Ces interconnexions ont pour la plupart donné lieu à une intégration directe de modèles hydro-
logiques au sein des logiciels SIG les plus répandus tels que GRASS ou ArcView. Néanmoins, elles
ont parfois abouti à la constitution de plateformes intégrées intermédiaires. On peut ainsi citer
l’exemple de BASINS (Better Assessment Science Integrating Point and Nonpoint Sources). Ce module libre,
développé sous la forme d’une extension venant se greffer sous les programmes ArcView et Map-
Window, intègre par exemple différents outils d’analyse environnementale ainsi que les modèles
HSPF, SWAT et QUAL2E (Kinerson et al., 2001). D’autres applications spécifiques ont également
favorisé ces interconnexions en automatisant le prétraitement des données de paramétrage et en
permettant des couplages serrés. Le modèle de données hydrologiques ArcHydro, dont le dévelop-
pement répondait à l’origine à un besoin de gestion de l’ensemble des données spatiales et tempo-
relles ayant trait à la caractérisation des cours d’eau et de leur bassin, en fait partie. En effet, ce
plugiciel fonctionnant sous ArcGIS est très largement utilisé comme hub pour connecter différents
modèles hydrologiques entre eux à partir d’un format de stockage et de structuration unique
(Maidment, 2002 ; Valenzuela Zapata, 2003 ; Olivera et Srinivasan, 2003).

1.4. Critères de choix du modèle

Comme nous l’avons vu initialement, le développement de chaque modèle est étroitement lié à
un besoin précis, une problématique donnée et applicable dans des conditions spécifiques. Bien que
certains modèles aient été par la suite implémentés au-delà de leur champ d’application originel
(Payraudeau, 2002), ces caractéristiques impliquent un cadre relativement strict dans le choix d’un
modèle. Ce choix, basé sur la revue de différentes analyses comparatives (Shepherd et al., 1999 ;
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Payraudeau, 2002 ; Borah and Bera, 2003 ; Van Liew et al., 2003 ; Borah and Bera, 2004 ; El Nasr et
al., 2005 ; Nasr et al., 2007), a représenté une étape cruciale de ce travail. En effet, il a fallu sélec-
tionner un outil de modélisation adapté aux données disponibles, aux caractéristiques et à la pro-
blématique du bassin versant d’implémentation, permettant une transposabilité à d’autres bassins,
et se rapprochant au plus près des critères d’une utilisation opérationnelle par les gestionnaires.

Les paramètres impliqués dans la dégradation de la qualité des masses d’eau de la rivière d’Auray
sont relativement variés selon les enjeux. Toutefois, dans le cadre de ce travail nous avons choisi de
nous focaliser sur les nutriments. En effet, ce choix a tout d’abord été motivé par le fait que la pro-
blématique de l’azote et du phosphore se retrouve directement ou indirectement dans la plupart
des enjeux liés à la qualité des eaux de cet hydrosystème. Il apparaissait donc primordial de le consi-
dérer comme prioritaire. Parallèlement, la modélisation des flux de bactéries et de produits phyto-
sanitaires a été écartée pour différentes raisons. Concernant les bactéries, elles n’ont pas été intégrées
du fait du manque de données concernant leurs émissions. En effet, mis à part certaines analyses
d’effluents réalisées par l’Association CAP2000, liant les agriculteurs, conchyliculteurs et pêcheurs
du secteur, aucune information n’est disponible sur le secteur, y compris au niveau des rejets des
stations d’épuration. De plus, compte tenu de leur durée de vie, du temps de résidence au sein des
retenues de Tréauray et de Pont-Sal et de l’abattement induit par les marais de Kerzo et les vasières
du Bono, la contribution des bassins versant du Loc’h et du Sal à la contamination de l’écosystème
conchylicole de la rivière d’Auray semble limité comparativement aux apports des petits bassins ver-
sants côtiers contigus. Le diagnostic des sources bactériologiques réalisé par le SMLS a d’ailleurs
confirmé cette idée en concluant à des contaminations de proximité.

Pour ce qui est des produits phytosanitaires, il n’a pas été jugé opportun de simuler leur transfert
du fait de difficultés techniques et par souci de fiabilité. En effet, cette famille de polluants regroupe
de nombreuses substances actives, or la plupart des modèles ne permettent de suivre qu’un nombre
très limité de molécules ce qui ne représente que peu d’intérêt. De plus, les pratiques phytosanitaires
sont extrêmement variées entre les usages (agricole, voirie, domestiques) mais également au sein
même des usages. Bien que certaines molécules se détachent, l’analyse de leur utilisation en agricul-
ture sur le bassin versant a ainsi montré qu’il y avait quasiment autant de pratiques que d’exploitations
agricoles. Ce paramètre nous a donc semblé peu propice à une modélisation basée sur des pratiques
moyennes, qui à cette échelle d’implémentation auraient été très peu représentative des conditions
réelles. Ils ont malgré tout été intégrés de manière marginale sur certains sous bassins versants à
partir de scénarisations théoriques intégrant les préconisations d’usages. Toutefois, cette intégration
ne représentant qu’un test sommaire qui ne peut être validé par des mesures fiables du fait de leur
indigence, elle n’est pas présentée dans ce manuscrit.

Parallèlement à ce cadrage en termes de traceurs, et donc à l’aptitude du modèle sélectionné à
reproduire les différents processus induisant leur transferts, les critères de choix du modèle se sont
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également portés sur différents aspects techniques. En effet, le modèle devait notamment (i) per-
mettre une implémentation dans des conditions hétérogènes sur des bassins versants parfois non-
jaugés, (ii) être capable de prendre en considération à la fois les rejets ponctuels et les émissions
diffuses, et (iii) pouvoir réaliser des scénarisations prospectives pour évaluer les répercussions que
pourraient avoir la modification de certains pratiques. Par conséquent, les modèles globaux ont dès
le départ été écartés de la liste des modèles potentiellement utilisables pour ce projet du fait de leur
non prise en compte de l’organisation spatiale des activités (Hörmann et al., 2005). Nous nous
sommes donc concentrés sur les modèles distribués. Toutefois, compte tenu de leur complexité et
des difficultés qu’ils induisent au niveau de l’acquisition et du paramétrage des données nécessaires
à leur implémentation, les modèles physiques distribués ont également été exclus du champ d’in-
vestigation. 

En comparaison, les modèles basés sur une approche conceptuelle distribuée paraissaient plus
adaptés compte tenu de leur facilité d’utilisation et de leur rapidité d’exécution. Au sein de ce groupe,
nous avons privilégié les outils libres, induisant une gratuité et la possibilité de procéder à des mo-
difications éventuelles afin d’assurer une adaptation aux conditions locales. De même, nous avons
favorisé les modèles bénéficiant d’une large diffusion et donc d’une communauté d’utilisateurs éten-
due. A l’issue de ces étapes successives de sélection, les modèles HSPF et SWAT sont apparus
comme étant ceux répondant le mieux aux différents critères précités. Une revue des études com-
paratives entre les deux modèles a révélé de grandes similitudes entre ces deux modèles, conçus sur
des bases conceptuelles semblables (Nasr et al., 2004 ; Saleh et Du, 2004 ; Singh et al., 2004 ;
Nasr et al., 2007). Toutefois, bien que le modèle HSPF semble aboutir à des résultats légèrement
supérieurs, son paramétrage est nettement plus complexe que celle de son homologue du fait du
nombre de variables nécessaires à son implémentation (Im et al., 2003). De plus, comparativement
à SWAT, il est relativement peu utilisé en Europe, ce qui représente un frein supplémentaire. Par
conséquent, notre choix s’est porté sur le modèle SWAT, déjà utilisé avec succès dans le cadre de
différentes études portant sur des bassins versants du Nord-Ouest de la France (Duros, 2001 ;
Bioteau et al., 2002 ; Conan et al., 2003 ; Lomakine, 2005).

2. Le modèle Soil and Water Assessment Tool

2.1. Description générale

Soil and Water Assessment Tool (SWAT) est un modèle de bassin versant conceptuel semi-distribué.
Ce modèle, qui a été développé par l’Agricultural Research Service (ARS) de l’United State Department of
Agriculture, est un dérivé direct du modèle SWRRB (Simulator for Water Resources in Rural Basins). Son
développement s’inscrit dans la continuité des travaux de modélisation menés par l’ARS. SWAT in-
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tègre ainsi les algorithmes de nombreux modèles conçus antérieurement par l’ARS2. Certaines com-
posantes de SWAT sont par exemple issues de modèles tels que CREAMS (Chemical Runoff  and Ero-
sion from Agricultural Management Systems), GLEAMS (Groundwater Loading Effects on Agricultural
Management Systems), ou EPIC (Erosion Productivity Impact Calculator) (Neitsch et al., 2005). L’objectif
de ce modèle est de simuler en continu les impacts des usages et des aménagements sur les transferts
hydriques et la mobilité des sédiments, des nutriments, des pesticides et des bactéries à un pas de
temps journalier. SWAT est optimisé pour une utilisation sur des bassins versants hétérogènes (pé-
dologie, occupation du sol) non jaugés (Di Luzio et al., 2002). 

Bien qu’il ait été créé pour des conditions nord-américaines, SWAT a été implémenté et validé
à des échelles et dans des conditions environnementales très variées à travers le monde (Arnold et
Fohrer, 2005 ; Gassman et al., 2007 ; Arnold et al., 2009). Cet élément est illustré par la très importante
communauté d’utilisateurs dont ce modèle bénéficie parmi laquelle on retrouve plusieurs organismes
gouvernementaux européens et nord-américains. Les concepteurs du modèle ont d’ailleurs mis en
place différents forums pour que les utilisateurs puissent bénéficier d’une assistance rapide en cas
de difficultés techniques. Ces dernières années, SWAT a été appliqué sur de nombreux bassins ver-
sants européens : en Finlande (Francos et al., 2001 ; Grizzetti et al., 2003 ; Bouraoui et al., 2004 ;
Bärlund et al., 2007), au Royaume-Uni (Bouraoui et al., 2002 ; Grizzetti et al., 2005 ; Kannan et al.,
2007), en Belgique (El Nasr et al., 2005 ; Holvoet et al., 2005 ; Romanowicz et al., 2005 ; Heuvelmans
et al., 2006), en Italie (Galbiati et al., 2006 ; Salvetti et al., 2006), en Suisse (Abbaspour et al., 2007),
en Irlande (Nasr et al., 2007) et en France (Duros, 2001 ; Bioteau et al., 2002 ; Conan et al., 2003 ; Le
Guen, 2005 ; Lomakine, 2005 ; Plus et al., 2006 ; Bougeard et al., 2008 ; Bouraoui et Grizzetti, 2008 ;
Ferrant, 2009 ; Bougeard et al., 2011). D’après les paramètres statistiques de corrélations utilisés
pour évaluer la qualité des calculs réalisés, la plupart de ces simulations semblent satisfaisantes et
représentatives des transferts hydriques et des traceurs mesurés, tant en période calibration que du-
rant leur étape de validation. Le fait que ce modèle soit libre n’est pas étranger à sa large diffusion.
En effet, la possibilité de modifier et d’ajuster certains aspects du code source de SWAT constitue
un atout non négligeable dans la perspective d’adaptation aux conditions locales. Ainsi, de nom-
breuses versions dérivées ont vu le jour afin d’améliorer la simulation de certains processus, de ré-
pondre à des besoins particuliers ou d’adapter le modèle à des contextes spécifiques. Parmi ces
adaptations les plus abouties on retrouve notamment les modèles ESWAT (Extended SWAT), SWIM
(Soil and Water Integrated Model) et SWAT-G (Krysanova et al., 1998 ; Van Griensven et Bauwens,
2001 ; Eckhardt et al., 2002).

Plusieurs versions autonomes ou couplées avec des logiciels SIG ont été développées depuis
1994. SWAT avait ainsi été interfacé avec GRASS (Geographic Resources Analysis Support System), dès
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1998. Les logiciels de l’Environmental Systems Research Institute ArcView/ArcGIS ont toutefois été pri-
vilégiés par la suite du fait de leur plus large diffusion. SWAT a par ailleurs été intégré à plusieurs
reprises à la plateforme d’analyse BASINS (Better Assessment Science Integrating Point and Nonpoint Source).
Lors du lancement de ce projet, la version couplée avec ArcGIS présentait encore des soucis de
stabilité pour une utilisation sous un système d’exploitation paramétré en français, l’implémentation
du modèle a donc été réalisée sous ArcView 3.x. Toutefois, le couplage du modèle avec le logiciel
MapWindow3 apparue ultérieurement constitue une avancée certaine en termes d’utilisation et de
diffusion (León, 2010 ; Schneider, 2011). En effet, il parait désormais plus opportun de paramétrer
SWAT dans cet environnement totalement libre (logiciel SIG et modules intégrant le modèle et ses
outils complémentaires). De plus, au-delà de ses avantages liés à son aspect open sourceMapWindow
dispose d’une interface conviviale, épurée et robuste dont l’appropriation est plus aisée comparati-
vement aux logiciels SIG précités.

2.2. Fonctionnement du modèle

La structure hydrologique du modèle SWAT reproduit le cycle de l’eau de manière simplifiée au
travers de plusieurs modules interconnectés via des algorithmes spécifiques. La modélisation hy-
drologique s’effectue en deux temps. La première correspond à la fonction de production (phase
terrestre) et simule le ruissellement sur les versants ainsi que l’exportation des différents éléments
(sédiments, nutriments, pesticides, bactéries…) vers le cours d’eau. La seconde correspond à la fonc-
tion de transfert (phase aquatique) qui caractérise le transfert et la transformation de ces différents
éléments au sein du réseau hydrographique (transport, dépôt, remise en suspension, dégradation,
dilution, diffusion).

2.2.1. Discrétisation spatiale en unités homogènes

Comme nous l’avons précédemment évoqué, l’appréhension et la représentation de la dynamique
hydrologique complexe d’un bassin versant hétérogène nécessite de procéder à une discrétisation
spatiale de ce dernier. Ainsi, afin de prendre en compte la variabilité spatiale des paramètres et des
processus, SWAT représente la zone modélisée en une association d’entités spatiales plus petites.
Deux niveaux de segmentation sont simultanément utilisés par le modèle. Le premier, qui repose
sur la structure du réseau hydrographique et la topographie, permet de déterminer les sous bassins
versants de l’hydrosystème et les biefs associés afin de séparer les fonctions de production et de
transport. Les aires d’alimentation des différents contributeurs sont ensuite subdivisées en entités
admises comme étant homogènes de par leurs propriétés édaphiques et leur occupation. Ces der-
nières, appelées Unités de Réponse Hydrologique (URH), sont le résultat de l’intersection des limites
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de sous-bassins versants, avec les séries pédologiques, et les différentes classes d’occupation du sol
(Figure 44). Une URH est donc la combinaison d’un type de sol et d’une occupation au sein d’un
même sous-bassin versant. Ainsi, chaque unité est envisagée comme un espace ayant un compor-
tement hydrologique propre et homogène et forme l’unité spatiale de référence pour les calculs ef-
fectués par le modèle. SWAT est un modèle additif, c'est-à-dire que lors d’une simulation, les
transferts sont estimés quotidiennement pour chaque URH, avant d’être sommés à l’échelle des dif-
férents contributeurs afin de fournir une valeur globale cumulée à l’exutoire des bassins.

2.2.2. Composante hydrologique

Le modèle SWAT représente le bilan hydrique de chaque unité homogène à partir de plusieurs
réservoirs interconnectés (Figure 45). 

Les précipitations correspondent à l’impulsion de départ induisant les écoulements et les trans-
ferts des traceurs associés. Les eaux météoriques (et les eaux de fonte) sont ensuite séparées entre
ruissellement et infiltration à partir de la méthode des runoff  curve numbers, élaborée par le National
Resources Conservation Service (NRCS), anciennement Soil Conservation Service (SCS), de l’USDA (USDA,
2004), ou selon le modèle d’infiltration de Green et Ampt (1911). Ce dernier demeure toutefois peu
utilisé compte tenu des caractéristiques des variables nécessaires à son implémentation (précipitations
infra-journalières notamment). Dans le cas de la méthode des curve numbers (CN), chaque URH se
voit ainsi attribuer un CN en fonction du groupe hydrologique de son sol et de son occupation. Le
CN de l’URH est ensuite réajusté quotidiennement à partir des conditions antécédentes suivant les
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Figure 44. Méthode de définition des Unités de Réponse Hydrologique (URH)



pratiques qui s’y déroulent et le degré de saturation en eau du sol. Ce dernier est déterminé à partir
de l’équation suivante :

Les eaux infiltrées peuvent suivre différents cheminements au sein du profil pédologique. Une
partie rejoint le réseau hydrographique via les écoulements latéraux alors qu’une autre percole vers
les horizons inférieurs, lorsque la capacité au champ de la couche d’origine est atteinte, jusqu’à re-
joindre les réservoirs « aquifère ». Dans cette représentation, l’alimentation des cours d’eau est donc

187

CHAPITRE 5 : Le modèle de bassin versant Soil and Water Assessment Tool 

Stockage
dans le sol

Infiltration Ruissellement

Écoulement

Irrigation

Pertes par
transmission

Pertes par transmission

Transfert vers
le bief aval

Transfert dans le sol

Évaporation

Percolation

Irrigation

Aquifère profond

Irrigation Revap Recharge Débit de base

Plans d’eau
Évaporation

Irrigation
Débit en sortie

Infiltration

Précipitations

Prélèvement de
la végétation

Écoulement
hypodermique

Irrigation
NeigePluie

Fonte

Couverture neigeuse

Aquifère peu profond

N
. R

O
LL

O
 ©

 G
éo

lit
to

m
er

 - 
LE

TG
 U

M
R

 6
55

4 
- C

N
R

S

Figure 45. Représentation du cycle de l’eau dans le modèle SWAT (d’après Eckhardt et Arnold, 2001)

t

SWt = SW +  (Ri – Qi – Eti – Pi – Qri)
t=1

Avec :
SWt : Contenu final en eau du sol disponible pour les plantes (mm)
SW : Eau disponible pour les plantes (mm)
Ri : Précipitation (mm)
Qi : Ruissellement (mm)
Eti : Évapotranspiration (mm)
Pi : Percolation (mm)
Qri : Débit d’étiage (mm)
t : Durée en jours
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à la fois assurée par les eaux de ruissellement, les écoulements hypodermiques et le soutien des aqui-
fères fournissant le débit de base. Seule l’eau présente dans le réservoir « sol » est disponible pour
les prélèvements de la végétation. Les cycles phénologiques de cette dernière sont établis, selon le
modèle de croissance d’EPIC, en se basant principalement sur l’accumulation d’unités de chaleur
(heat units), mais également sur la disponibilité en eau et en nutriments (Cross et Zuber, 1972). Lors
de l’implémentation du modèle, l’évapotranspiration potentielle (ETP) peut être directement ren-
seignée par l’utilisateur, ou calculée à partir de trois méthodes différentes : la méthode Penman-
Monteith (Monteith, 1965), la méthode Priestley-Taylor (Priestley et Taylor, 1972) ou la méthode
Hargreaves (Hargreaves et Samani, 1985). L’évapotranspiration réelle est ensuite déterminée sépa-
rément à la surface du sol et des plantes selon l’approche de Ritchie (1972) en fonction de l’ETP,
du type et du stade de croissance de la végétation (indice de surface feuillue), de la saturation en eau
des sols et de l’ombrage provenant de la couverture végétative.

2.2.3. Processus d’érosion

Les processus d’érosion et la production de sédiments consécutive sont calculés à partir de
l’équation universelle de perte de sol modifiée (MUSLE) (Williams, 1975). Alors que dans l’Universal
Soil Loss Equation (USLE) la perte de sol est fonction des propriétés érosives des précipitations, sa
version modifiée se base principalement sur l’énergie du ruissellement (débit de pointe) et des coef-
ficients de protection et d’exportation. Le facteur d’érodabilité (KUSLE) est ainsi fonction de la
granulométrie, de la perméabilité, de la structure et de la teneur en matière organique du sol (Wis-
chmeier et al., 1971). L’indice de couverture végétale (CUSLE) est déterminé quotidiennement en
fonction du modèle de croissance de la végétation. Le facteur de pratique (PUSLE) se rapporte
quant à lui aux pertes induites par les façons culturales. Le coefficient de pente (LSUSLE) corres-
pond lui à la pente moyenne de l’URH. Enfin, le CFRG permet d’intégrer la fraction rocheuse du
sol.
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MUSLE = 11,8 * (Qsurf * qmax * Surfurh)0,56 * KUSLE * CUSLE * PUSLE * LSUSLE * CFRG

Avec :
Qsurf : Ruissellement (mm/ha)
qmax : Débit de pointe (m3/s)
Surfurh : Surface de l’URH (ha)
KUSLE : Facteur d’érodabilité du sol
PUSLE : Facteur de pratique
CUSLE : Facteur de couverture du sol
LSUSLE : Facteur de pente
CFRG : Facteur de fraction rocheuse



2.2.4. Cycle de l’azote

Afin de modéliser le cycle biogéochimique de l’azote dans le sol, SWAT le décompose en cinq
réservoirs distincts, deux correspondent à ses formes minérales et trois à sa forme organique (Fi-
gure 46). Le stock de chaque réservoir est réajusté quotidiennement à l’échelle des URH en fonction
des apports et des processus de transformation qui amènent l’azote à changer de forme (action bio-
logique, remaniement lié au travail du sol). L’azote est introduit dans le système par différents biais.
Les résidus de cultures viennent ainsi alimenter le compartiment d’azote organique frais. L’azote
issu de l’humus du sol et des épandages est quant à lui réparti entre les compartiments organiques
actif  et stable. Les deux réservoirs minéraux (NO3 et NH4) sont pour leur part entretenus par les
processus de minéralisation de l’azote organique actif, des résidus et par les apports de fertilisants
minéraux. Les sorties du système se font par les prélèvements des plantes, fonction de leurs besoins
associés au modèle de croissance, par volatilisation, et par entrainement des les flux hydriques. Les
quantités de nitrate évacuées par les eaux de ruissellement, l’écoulement hypodermique et les eaux
de percolation sont calculées à partir des volumes d’écoulement et des concentrations en NO3 de
l’horizon. Les exportations d’azote organique lié aux sédiments sont quant à elle déterminées par
le volume de sédiments exporté et leur facteur d’enrichissement lié au type de sol et aux cultures
(Williams et Hann, 1978).

2.2.5. Cycle du phosphore

A l’instar de la représentation du cycle de l’azote dans le sol, SWAT procède également à une
décomposition du cycle de transformation terrestre du phosphore en six réservoirs  interconnectés,
trois correspondent aux formes organiques et trois autres aux formes minérales (Figure 47). Le
phosphore du compartiment organique frais est associé aux résidus de cultures et à la biomasse mi-
crobienne alors que les réservoirs actif  et stable sont issus de l’humus du sol. La minéralisation du
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Figure 46. Cycles biogéochimiques de l’azote dans le modèle SWAT (d’après Neitsch et al., 2005)
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phosphore organique ne s’effectue que depuis le compartiment actif, contenant les substances hu-
miques disponibles, et le réservoir associé aux résidus. Le phosphore minéral est quant à lui décom-
posé en trois ensembles : stable, active et solution. Ce dernier correspondant au stock dans lequel
la végétation peut puiser pour sa croissance. L’équilibre entre le réservoir actif  et solution est assez
rapide, de quelques jours à quelques semaines. Il est toutefois nettement plus lent entre les réservoirs
stable et actif. Au niveau des entrées anthropiques du système, les apports de fertilisants se répar-
tissent en fonction de leur composition entre les différents réservoirs associés. L’exportation du
phosphore particulaire est calculée de la même manière que pour l’azote organique. Les transferts
en solution sont quant à eux établis en fonction du volume des eaux de ruissellement et de la concen-
tration en phosphore soluble au sein des dix premiers millimètres du sol.

2.2.6. Transport au sein du réseau hydrographique

Les processus de transfert simulés au sein du réseau hydrographique par le modèle SWAT sont
dissociés en différentes composantes respectivement liées à l’eau, aux sédiments et aux nutriments.
SWAT utilise l’équation de Manning afin de définir le rythme et la vitesse des écoulements. Le « rou-
tage » de l’eau dans le réseau est simulé soit selon la méthode de stockage variable de Williams
(1969), ou à partir de la méthode de Muskingum (Chow et al., 1988), représentant toutes deux des
variantes de l’onde cinématique issue d’une simplification du système de Saint-Venant (USACE,
1994 ; Hingray et al., 2009). Le transport des sédiments, qui intègre les processus de dépôt et de re-
mise en suspension, est déterminé par la puissance de l’écoulement. Lorsque cette dernière est en
excès SWAT simule une érosion des berges et du lit, fonction de leur érodabilité et de leur couver-
ture, qui aboutit à un accroissement du stock sédimentaire du bief. Concernant les nutriments, leur
transformation dans le réseau de drainage est établie à partir d’un module qualitatif  adapté du mo-
dèle QUAL2E et (Brown et Barnwell, 1987). Les nutriments dissous suivent un cheminement direct
en association aux flux hydriques. A l’inverse, le transport des nutriments adsorbés est étroitement
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Figure 47. Représentation du cycle terrestre du phosphore dans SWAT (d’après Neitsch et al., 2005)



lié aux transferts sédimentaires et donc à leur cycles successifs de dépôt et de remise en suspension.
La fiabilité des simulations les concernant nécessite donc de porter une attention particulière aux
processus d’érosion régissant les stocks sédimentaires et à leur transport dans les cours d’eau. 

2.3. Procédures d’implémentation et données en entrée

La mise en œuvre de SWAT requiert de nombreux fichiers en entrée afin de caractériser le site
d’étude. Les principaux paramètres à renseigner lors d’une simulation concernent la topographie, la
pédologie, l’occupation du sol et plusieurs variables météorologiques quotidiennes (précipitations,
température, humidité relative, rayonnement solaire, et vitesse du vent). De même, il est nécessaire
d’intégrer la gestion des espaces urbanisés (nettoyage de la voirie, entretien des espaces verts, trai-
tements phytosanitaires…) et les données relatives aux pollutions ponctuelles, telles que les évacua-
tions industrielles ou les rejets des stations d’épuration. La partie agronomique du modèle implique
également de renseigner différents paramètres relatifs aux pratiques agricoles. Il faut notamment
quantifier les effluents d’élevage, spatialiser leurs épandages, intégrer les rotations culturales et sur-
tout définir les itinéraires techniques de chaque système d’exploitation (dates des semis et des ré-
coltes, apports de nutriments et de pesticides et travaux du sol). Enfin, il est essentiel de disposer
de séries de mesures issues du suivi des débits et de la qualité des masses d’eau afin de pouvoir à la
fois calibrer et valider les simulations réalisées.

L’implémentation du modèle SWAT peut être subdivisée en sept étapes principales (Figure 48) :
- délimitation des bassins versants : traitement du Modèle Numérique de Terrain afin de supprimer

les puits, extraction du réseau hydrographique, délimitation des bassins versants élémentaires.
- définition des URH : intersection entre les limites des bassins versants élémentaires, la pédologie

et l’occupation du sol. 
- édition des fichiers en entrée : intégration et édition des principaux fichiers en entrée précités ainsi

que différents éléments de caractérisation morphologique impactant les transferts sur les versants
(rugosité, linéaire paysagers…) et le transport en rivière (pente, gabarit, granulométrie, couverture
des différents tronçons hydrographiques).

- simulation : définition des méthodes de calcul et exécution du modèle.
- calibration : ajustement des méthodes de calcul afin d’obtenir une meilleure corrélation entre

les séries de données mesurées et simulées.
- validation : lancement d’une nouvelle simulation sur une autre période (série de données indé-

pendante) en utilisant les méthodes de calcul ajustées lors de la simulation préliminaire, sans ajus-
tement supplémentaire, afin de valider la conformité du paramétrage avec les conditions locales.

- analyse et exploitation des résultats : réalisation de cartes et de graphiques à partir des différentes
tables en sortie du modèle afin de finaliser l’analyse spatiale des transferts de polluants.
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3. Conclusion

De par ses différentes caractéristiques, le modèle SWAT cadre bien avec les objectifs de ce travail.
En effet, son aspect distribué permet tout d’abord de réellement prendre en compte la dimension
spatiale de l’hydrosystème modélisé et son hétérogénéité ; ce qui permet notamment d’ajuster les
calculs réalisés en fonction des différentes conditions morphologiques, édaphiques et de l’organi-
sation spatiale des usages. Cet élément est notamment indispensable à l’intégration simultanée des
émissions diffuses et des rejets ponctuels de polluants et l’estimation fine et concomitante des fonc-
tions de production et de transfert. De plus, cette spatialisation représente une caractéristique es-
sentielle en vue d’élaborer des scénarisations prospectives permettant d’évaluer les répercussions
d’évolutions diverses (anticipation de conditions futures, estimation préalable de programmes d’ac-
tion…). 
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Figure 48. Principales étapes d’implémentation du modèle SWAT



La propension du modèle à être implémenté sur des bassins non-jaugés est également un atout
certain. En effet, bien qu’un flux simulé ne remplacera jamais la métrologie en termes de fiabilité,
la possibilité d’estimer, après calibration et validation des simulations, les transferts de polluants à
l’échelle des différents tronçons hydrographiques peut constituer un apport supplémentaire pour
les gestionnaires. Au-delà de venir compléter les réseaux de mesures et de contribuer à bénéficier
d’une vision plus exhaustive des émissions à l’échelle de la zone d’étude, l’identification d’un secteur
potentiellement contributeur non-jaugé peut notamment être utilisée pour effectuer une réorgani-
sation des réseaux de suivi, si les simulations sont préalablement confirmées par des mesures terrain.
De plus, le fait que ce modèle demeure cantonné à des principes conceptuels n’implique pas forcé-
ment d’avoir recours à un paramétrage excessif, totalement démesuré par rapport aux données dis-
ponibles sur le bassin d’application. Cet élément est d’ailleurs amplifié par son pas de temps de
calcul journalier, suffisant pour la représentation de la plupart des transferts et en adéquation avec
la temporalité de mesure des variables de forçage et du suivi des hydrosystèmes.

Le couplage SWAT avec des logiciels SIG représente également un avantage non négligeable.
En effet, au-delà de l’assistance que cela peut générer en termes de structuration et de prétraitement
des données en entrée, cette intégration permet de bénéficier de restitutions spatiales directes des
résultats de simulation, simplifiant ainsi leur analyse ainsi que leur exploitation. De plus, son inter-
façage dans un environnement, désormais familier pour la plupart des gestionnaires, conduit à une
relative facilité d’utilisation et rapidité d’exécution, favorisant une prise en main assez rapide des
fonctionnalités du modèle. Un modélisateur débutant peut également s’appuyer sur la très large
communauté d’utilisateurs dont bénéficie ce modèle et la réactivité des concepteurs de l’USDA sur
les forums dédiés en cas de difficultés techniques. Enfin, la licence open source de SWAT, induisant
une gratuité d’utilisation ainsi qu’une possibilité de modifier le code du programme, peut se révéler
d’une grande utilité aussi bien dans une perspective de diffusion que dans une optique de transpo-
sabilité. Son couplage récent avec le logiciel SIG MapWindow, bien qu’uniquement exécutable sous
un système d’exploitation Windows, permet d’ailleurs de disposer d’une plateforme épurée, robuste
et surtout entièrement libre. Cette intégration devrait donc à terme faciliter l’accessibilité du modèle
et son implémentation (Arnold et al., 2009).
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Chapitre 6 : IMPLÉMENTATION DU MODÈLE SWAT SUR
L’HYDROSYSTÈME ALRÉEN

1. Rappel des objectifs de l’approche et test de faisabilité de la modélisation

1.1. Volonté d’une modélisation opérationnelle

Comme explicité précédemment, l’objectif  de ce projet n’est évidemment pas de développer
un nouveau modèle venant alimenter encore un peu plus la profusion actuelle. L’idée est encore
moins de remanier un outil préexistant afin de l’implémenter dans une optique de remplacement
de mesures terrain. Une simulation même calibrée et dont les résultats sont corroborés par des me-
sures fiables ne témoigne en rien de la validité des hypothèses sur lesquelles est construit le modèle,
elle ne peut donc se dispenser de vérifications sur le terrain. Ces dernières sont en effet rendues in-
dispensables à la fois par le paramétrage des simulations, par la vérification de leur véracité et de
leur représentativité, et demeurent surtout la seule manière de confirmer un état de dégradation
supposé. Cet aspect s’applique particulièrement aux modèles conceptuels dont la représentation est
difficilement rattachable au fonctionnement physique réel du bassin modélisé (Cosandey et Robin-
son, 2000). Une modélisation ne peut ainsi représenter qu’une étape intermédiaire d’exhaustivité
nécessitant dans tous les cas de procéder à des mesures même ponctuelles, notamment sur les sec-
tions non-jaugées avant toute prise de décision.

Pour autant, malgré ses propriétés simplificatrices et les précautions inhérentes à l’analyse de
ses résultats, la modélisation de bassin versant représente un appui non-négligeable pour les dé-
marches de gestion de la qualité des masses d’eau. Les possibilités associées à ce type d’approche,
déjà évoquées dans les chapitres précédents, sont d’ailleurs mises à profit depuis plusieurs décennies
au travers de projets de recherche-action menés en partenariat entre scientifiques et gestionnaires.
Ce cadre d’utilisation pose toutefois la question de l’appropriation effective de ces outils par les pre-
miers intéressés, les gestionnaires, et surtout de la continuité des travaux une fois les contrats de re-
cherche achevés. Parallèlement, les évolutions techniques récentes précitées ainsi que la nouvelle
perception que la société civile peut avoir de ces outils permettent désormais d’envisager leur utili-
sation par les gestionnaires de manière autonome, tout en maintenant un suivi et un appui scienti-
fique. Toutefois, afin d’assurer une transmission et une utilisation effective de ces outils par les
instances en charge de la gestion qualitative des milieux aquatiques ou leurs prestataires, il est es-
sentiel de considérer différents aspects liés à l’implémentation d’un modèle hydrologique. Au-delà
de l’exécution en elle-même du modèle sélectionné, il convient notamment de se pencher sur le
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traitement et l’intégration des variables nécessaires à son implémentation afin de confronter ce pa-
ramétrage avec les données généralement disponibles sur les bassins versants. Dans cet objectif,
une attention particulière à été portée sur la définition de protocoles de prétraitements des fichiers
d’entrée et sur la compensation de paramètres indisponibles ou difficilement accessibles. La tem-
poralité de la recherche induisant souvent un décalage, cet aspect de la démarche a été entrepris à
partir des conditions de disponibilité et d’accès à l’amorce de ce travail. Les évolutions intervenues
ultérieurement ainsi que leurs répercussions seront évoquées dans le chapitre 8 portant sur les ap-
plications potentielles ainsi que les perspectives de la démarche en termes de recherche et de ges-
tion.

1.2. Expérimentation sur un site pilote représentatif

Bien que le modèle SWAT ait déjà été appliqué et validé sur des bassins versants du Grand-
Ouest ou sur d’autres présentant des conditions pédoclimatiques similaires, il nous a paru judicieux
de procéder à un test de faisabilité sur un site pilote restreint. Ce choix a notamment été motivé par
la volonté de réaliser des simulations préliminaires nécessaires à une prise en main effective du mo-
dèle mais également afin de déceler d’éventuelles difficultés techniques ou certaines lacunes au
niveau des données existantes. Dans ce cadre, notre but était de se prémunir et d’anticiper tout
écueil, qui aurait été d’autant plus complexe à résoudre à l’échelle de l’ensemble de la zone d’étude
(Rollo, 2006). De plus, cette implémentation exploratoire a en quelque sorte été une manière de va-
lider le choix de modèle précédemment effectué. Enfin, cette étape préparatoire a notamment permis
(i) d’évaluer l’adéquation des jeux de données existants, (ii) d’identifier d’éventuels réajustements à
effectuer au niveau du code source du programme et (iii) de tester certaines modalités de prétraite-
ment des fichiers, avant d’étendre la simulation à l’ensemble des tributaires de la ria d’Auray.

Afin de pouvoir implémenter le modèle SWAT dans des conditions représentatives, il a été
décidé de délimiter un bassin versant pilote relativement étendu afin notamment d’intégrer l’en-
semble des caractéristiques présentes sur la zone d’étude et de pouvoir disposer de conditions suf-
fisamment hétérogènes. Au-delà de ces considérations techniques, nous avons souhaité définir le
périmètre conjointement avec les gestionnaires locaux afin de pouvoir intégrer au mieux leurs at-
tentes et se rapprocher autant que possible de leurs préoccupations. Ainsi, après réflexion avec
l’équipe du Syndicat Mixte du Loc’h et du Sal, il a été décidé de réaliser cette expérimentation sur
l’aire d’alimentation de l’étang de la forêt (Rollo et al., 2006 ; Rollo et al., 2008b [Annexe 3]) (Figure 49).
Notre choix s’est porté sur ce territoire de 89 km² pour différentes raisons. D’une part ce secteur
concentre les principales caractéristiques de la zone d’étude que ce soit en termes d’émissions pol-
luantes, de pédologie, de pentes, d’occupation des sols ou d’aménagements paysagers. Ainsi, cette
entité cohérente et fonctionnelle présente un éventail de pentes variées entre la partie sommitale
des croupes granitiques, le fond de vallée et les versants de liaison. De même, la plupart des postes
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d’occupation du sol sont présents sur ce sous bassin versant (assolements agricoles, agglomérations
denses, habitat dispersé…). Cet aspect, a notamment permis de définir un ensemble de pratiques
types lors de cette simulation préliminaire, sans nécessairement avoir à intégrer les décalages tem-
porels que l’on peut retrouver au niveau des itinéraires techniques de la partie méridionale de la
zone d’étude. 

L’existence de différents rejets ponctuels liés aux stations d’épuration (notamment celle de
Grand-Champ d’une capacité nominale de 7 500 équivalents habitants), a également légitimé la sé-
lection de ce site pilote. De plus, ce bassin combine les paysages agraires les plus hétéroclites de la
zone d’étude, associant des secteurs bocagers à mailles larges ou serrées, à des sections où les linéaires
paysagers ont été profondément restructurés, offrant ainsi des parcelles ouvertes très étendues
(Pitois et Moreau, 2008). Cette variabilité spatiale de la densité bocagère a pu être mise à profit pour
tester différents modes d’intégration de la rugosité paysagère et des bordures de parcelles. La taille
intermédiaire de ce bassin versant a en outre représenté un avantage certain dans le sens où cela a
permis de disposer d’une aire d’implémentation assez restreinte induisant des temps de traitement
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et de calcul réduits, tout en ayant la possibilité de travailler sur un panel de sous bassins versants di-
versifié. En effet, de par l’extension spatiale des variables d’état, l’aire d’alimentation de certains
contributeurs présente une grande homogénéité, alors que d’autres sont soumis à de profondes dis-
parités morphologiques, pédologiques ou de mise en valeur. Cette caractéristique a été un moyen
d’affiner les procédures d’intégration dans un premier temps sur des bassins uniformes puis à
l’échelle d’aires contributives composites. 

Enfin, indépendamment de l’expérimentation préliminaire, notre choix s’est porté sur ce bassin
versant du fait des problématiques qualitatives qui y sont associées. En effet, au vu des densités de
cheptels et du nombre d’installations d’assainissement collectif, ce secteur représente la principale
zone à risque d’émission. De plus, la restauration de la qualité des eaux de l’étang de la forêt constitue
un enjeu fort des acteurs locaux du fait de la perturbation de ses fonctions récréatives induites par
la multiplication d’efflorescences de cyanobactéries ces dernières années. Dans ce contexte, au-delà
de la définition de modalités de prétraitement et d’implémentation du modèle préalablement à son
application sur l’ensemble de la zone d’étude, il était important de procéder à une modélisation spé-
cifique afin d’affiner et d’optimiser la représentation de ce territoire essentiel pour l’appréhension
des flux polluants de l’hydrosystème alréen.

2. L’acquisition et la définition des protocoles de prétraitement des données en entrée

2.1. Revue des données disponibles

La mise en œuvre d’une démarche de modélisation se heurte souvent à une insuffisance au
niveau des variables de paramétrage, qu’elles soient inexistantes, d’accès très limité ou agrégées à
des échelles spatiales différentes de celle attendue par le modèle. Dans ce cadre, il est souvent iné-
vitable d’intégrer des valeurs moyennées, que ce soit pour pallier cette lacune ou pour limiter le
temps de traitement des fichiers en entrée. Toutefois, cette intégration de données lissées peut
conduire à introduire une incertitude préjudiciable pour les résultats des simulations. Par conséquent,
la sélection minutieuse des variables en entrée revêt un caractère crucial dans la mise en œuvre d’une
modélisation de bassins versant ; l’objectif  final étant en quelque sorte d’aboutir à un compromis
permettant à la fois de limiter au maximum le temps d’acquisition et de traitement des données en
entrée tout en assurant une simulation représentative et fidèle des comportements de l’hydrosystème.
Au début du projet, cette contrainte d’intégration nous a amené à procéder à une simulation du
bassin versant sur une période antérieure afin d’avoir un minimum de recul sur les données en entrée
et de pouvoir garantir leur disponibilité. Ainsi, il a été convenu d’implémenter le modèle sur la pé-
riode 2000-2005, disposant à la fois d’années présentant des hydraulicités extrêmes et d’années
moyennes.
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2.1.1. Variables d’entrée et de forçage

Différentes stations météorologiques, principalement gérées par Météo-France, sont implantées
sur ou à proximité du bassin versant de la rivière d’Auray (Figure 50). Toutefois, compte tenu de la
diversité des paramètres nécessaires à l’implémentation du modèle, le choix des stations s’est avéré
assez rapidement limité pour certains paramètres tels que l’humidité, la vitesse du vent ou le rayon-
nement solaire. En effet, seules deux stations du secteur mesurent ces variables intégrées au calcul
d’évapotranspiration potentielle du modèle (Bignan et Vannes-Séné). Les installations mesurant
quotidiennement les précipitations et les températures étant nettement plus représentées, l’acquisi-
tion de ces paramètres n’a pas représenté de difficultés. Par ailleurs, afin de pouvoir appréhender
les conditions climatiques locales de manière fine et estimer leur variabilité spatiale, trois stations
ont été déployées sur le bassin sur une période allant d’avril 2009 à avril 2011 (Rollo et al., 2010a).
Ces stations de type Davis Vantage Pro2™ étaient équipées de capteurs permettant d’enregistrer
différents paramètres tels que les précipitations, la température, l’humidité relative, la pression at-
mosphérique, la vitesse et la direction du vent (Photo 19).

Concernant les pratiques agricoles et de gestion
des espaces publics, aucune base de données exhaus-
tive n’était disponible sur la zone d’étude. Toutefois,
pour les activités agricoles, plusieurs supports ont pu
être exploités afin d’en dériver différentes informa-
tions. Le Recensement Général Agricole de 2000 a
ainsi permis de déterminer les cheptels et la charge
organique des communes du bassin. De même, les
données de l’observatoire de l’agriculture des bassins
versants du Loc’h et du Sal,  le suivi des exploitations
ayant contracté des Engagements de Progrès Agro-
nomique (EPA), ou les bilans techniques établis par
la Chambre d’Agriculture du Morbihan dans le cadre
du volet agricole du contrat de bassin, sont autant de
sources d’informations qui ont servi de base à la dé-
finition des itinéraires techniques agricoles et des
conduites d’exploitation. Les données relatives aux
rejets ponctuels issus des industries ou des installa-
tions d’assainissement collectives ont été récoltées auprès de l’AELB, de la Société d’Aménagement
Urbain et Rural (SAUR) et de la Mission Interservices sur l’Eau du Morbihan (MISE 56). Les vo-
lumes d’eau issus du Blavet et injectés en 2005 dans le Loc’h afin de réalimenter le retenue de Tréau-
ray ont également pu être fournis par la SAUR.
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Photo 19. Station météorologique complémentaire dé-
ployé sur le bassin versant 
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2.1.2. Caractéristiques des bassins

La BD Alti de l’IGN à un pas de 50 m étant la seule référence altimétrique accessible sur la zone
d’étude, celle-ci a servi de base pour la caractérisation des propriétés topographiques des bassins ver-
sants. Concernant la pédologie, comme cela a pu être évoqué précédemment, cette dernière est pour
le moment assez peu renseignée sur le secteur. En effet, mis à part différents relevés d’extension limitée,
la carte des sols européens (King et al., 1999) est l’unique représentation existante. La Base de Données
des Analyses de Terre (BDAT) permet toutefois de disposer des caractéristiques physico-chimiques
des sols agricoles du bassin (Lemercier et al., 2006). Au niveau de l’occupation des sols, la BD Carto de
l’IGN, la base Corine Land Cover de l’AEE et la couche du CAUE (Vannier et al., 2008) sont les seules
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couvertures exhaustives disponibles. A ces cartographies globales s’ajoutent néanmoins des spatialisa-
tions thématiques partielles telles que les couches « végétation » et « hydrographie » de la BD Topo de
l’IGN ou le Registre Parcellaire Graphique pour les îlots de parcelles agricoles déclarées au titre de la
PAC. Enfin, pour la caractérisation de l’hydrographie du bassin versant, nous avons pu disposer de la
BD Topo de l’IGN, représentant la couche d’information officielle la plus précise. Parallèlement à cette
dernière, il a été possible de s’appuyer pour le Loc’h sur un inventaire cours d’eau réalisé sur le terrain
en 1998 et numérisé ensuite suivant les protocoles de l’IGN. Cet inventaire, qui a d’ailleurs été repris
par l’IGN depuis afin de mettre à jour le réseau hydrographique de son Référentiel à Grande Échelle
(RGE), est associé à de nombreuses informations hydromorphométriques (hauteur des berges, largeur
du lit, granulométrie…) (Levesque et al., 2007). Enfin, les caractéristiques morphologiques des retenues
de Tréauray, Pont-Sal et de l’étang de la forêt ont été acquises auprès de leurs gestionnaires ou déter-
minées à partir de différentes études plus récentes (Pitois et Moreau, 2008 ; SAFEGE, 2009).

2.1.3. Variables de sortie

Concernant les informations relatives aux flux d’eau et aux propriétés qualitatives des masses d’eau,
nécessaires à la calibration et à la validation des simulations, ces dernières ont pu être extraites des dif-
férentes bases de données issues de la surveillance de l’hydrosystème. Sachant que seule la station du
Pont de Brec’h dispose d’un suivi hydrométrique, les principales procédures de calibration ont été réa-
lisées sur ce point de référence. Toutefois, la méthode d’extrapolation spatiale basée sur les pluies effi-
caces cumulées, permettant d’intégrer le gradient des précipitations de l’amont vers l’aval, a également
été utilisée de manière marginale afin d’estimer le débit du Loc’h et du Sal au niveau des autres point
de suivi qualité (SOGREAH, 2005 ; Aurousseau et al., 2005).

2.2. Acquisition des données en entrée et optimisation de leur prétraitement

2.2.1. Topographie 

Le Modèle Numérique de Terrain (MNT) issu de la BD Alti de l’IGN ayant une résolution spatiale
de 50 m, nous avons procédé à une interpolation afin d’affiner la maille de ce fichier raster. Bien que
certains travaux aient considéré cette résolution comme étant suffisante pour l’implémentation de
SWAT (Chaplot, 2005), cette opération a été motivée par les modalités de définition des Unités de Ré-
ponse Hydrologique (URH) effectuées par SWAT. En effet, comme précisé précédemment, les URH
sont le résultat de la combinaison des limites de sous bassins versants, avec les types de sol, et les dif-
férentes classes d’occupation. Or, la résolution du fichier raster en sortie de cette opération de géotrai-
tement est calquée sur la plus basse résolution des trois fichiers en entrée. Par conséquent, en conservant
la BD Alti à un pas de 50 m, la grille raster des URH aurait présenté la même résolution, lissant ainsi
la précision de la couche d’occupation du sol et multipliant les artéfacts et les « effets de bordure »
(Hengl, 2006).
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Pour générer un MNT avec une résolution de 10 m à partir du semis de points de la BD Alti de
l’IGN, nous avons testé différentes méthodes d’interpolation afin de déterminer celle qui traduisait
au mieux l’hydrographie de surface du bassin versant. Dans cette idée, nous avons appliqué les deux
méthodes les plus courantes, l’une déterministe et l’autre géostatistique : la Pondération Inverse à
la Distance (PID - Inverse Distance Weighting) et le Krigeage. La PID estime la valeur d’un point à in-
terpoler en fonction de l’éloignement des points interpolants. La valeur du point à estimer subira
ainsi d’autant plus l’influence des points connus qu’ils seront spatialement proches. Lors du para-
métrage de cette méthode, la définition de la puissance inverse de la distance nous a amené à tester
plusieurs valeurs afin de déterminer celle qui était la plus adaptée. Toutefois, au vu des essais effec-
tués, seules les puissances 2, 3, 4 et 5 ont été implémentées. En effet, avec une valeur supérieure, le
lissage du relief  apparait exagéré, et en deçà, les variations topographiques ponctuelles sont trop
brutales. La PID est déterminée à partir de l’équation suivante :

Le Krigeage est une technique géostatistique qui considère que la distance ou la direction liant
les points d’échantillonnage est corrélée aux variations de la surface (Baillargeon, 2005). Afin de
prédire les valeurs des points non renseignés, ce modèle de corrélation procède tout d’abord à un
calcul de la distance (d) séparant les points deux à deux, et calcule ensuite la semi-variance pour
chaque valeur de d.  Le semi-variogramme qui en découle met ainsi en évidence la relation entre les
valeurs prises par les points et leur distance. Dans le cadre de cette analyse comparative, cinq modèles
de semi-variogrammes ont été testés : circulaire, sphérique, exponentiel, gaussien et linéaire. La for-
mule du Krigeage est la suivante :
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Zestj =  [ zi / (dij + s) p] /  [ 1 / (dij + s) p]
Avec :

Zestj : Valeur estimée au point j
zi : Valeur mesurée au point i
dij : Distance entre les points i et j
s : Facteur de lissage
p : Facteur puissance de la distance

n

Yd = ½ n  [ Z(xi)  – Z(xi + d) ] 2
i=1

Avec :
d : Distance séparant les points
n : Nombre de couples de points séparés par une distance d
Z : Fonction aléatoire
xi : Point de mesure
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Afin de comparer objectivement les deux méthodes d’interpolation retenues et leur paramétrage,
nous avons utilisé une méthode basée sur l’analyse comparative des réseaux hydrographiques extraits
des différents MNT obtenus avec le réseau hydrographique réel inventorié en 1998. Pour cela, une
zone tampon d’une largeur de 20 m a été réalisée autour du réseau hydrographique réel. Une inter-
section spatiale a ensuite été effectuée entre ce tampon et les réseaux hydrographiques issus des
deux MNT. Enfin, la longueur du linéaire résultant de cette intersection est rapportée à la longueur
totale du réseau hydrographique extrait du MNT afin d’évaluer leur corrélation. Les résultats de
cette approche empirique ont démontré que la méthode d’interpolation la plus adaptée à la topo-
graphie du bassin versant était la PID avec un paramétrage intégrant un facteur puissance de la dis-
tance de 3 (Tableau 17). La  faiblesse des taux de corrélation s’explique pour partie par les
nombreuses modifications anthropiques qui ont été effectuées sur la section amont du Loc’h lors
des travaux de remembrement des années 1960. Une fois la méthode d’interpolation choisie, le
MNT généré a été comparé au réseau de bornes géodésiques du secteur ainsi qu’à différents points
côtés ; l’ensemble représentant un panel de 80 points référencés de 9 à 174 m d’altitude. L’analyse
comparative des valeurs altitudinales du MNT avec ces références, mêlant une validation interne et
externe, corrobore la représentativité du fichier topographique obtenu (Polidori, 1995). En effet,
pour une moyenne altitudinale de 84 m, l’écart type est de 1,3 m.
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ChAPITRE 6 : Implémentation du modèle SWAT sur l’hydrosystème alréen 

Méthode 
d'interpolation Paramétrage Corrélation (%)

PID* Puissance 2 69 

PID* Puissance 3 81 

PID* Puissance 4 74 

PID* Puissance 5 73 

Krigeage Modèle circulaire 78 

Krigeage Modèle sphérique 74 

Krigeage Modèle exponentiel 71 

Krigeage Modèle gaussien 69 

Krigeage Modèle linéaire 72 
*Pondération Inverse à la Distance 

Tableau 17. Corrélations spatiales des réseaux extraits des Modèles Numériques de
Terrain interpolés
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2.2.2. Pédologie 

Compte tenu du peu de données pédologiques disponibles sur le secteur d’étude et des tempo-
ralités de finalisation de la cartographie des sols menée dans le cadre du programme « Sols de Bre-
tagne », il a été nécessaire de créer une couche d’information permettant de couvrir l’ensemble du
bassin. Au vu du temps et des moyens disponibles, il n’était pas envisageable de réaliser une cou-
verture très fine du secteur ou de reproduire une approche pédopaysagère intégrant l’occupation
du sol et les trames paysagères. Par conséquent, après discussion avec les pédologues de la Chambre
d’Agriculture du Morbihan et suite à la revue d’applications similaires (Laurent et Rossignol, 2003 ;
Laurent et Rossignol, 2004), il a été décidé de retenir trois critères de délimitation des principales
composantes pédologiques : le substrat, la pente et l’hydromorphie. Concernant la géologie, cette
dernière a été renseignée à partir du Système d'Information sur la Géologie du Morbihan (Audren
et al., 2003). Les pentes ont quant à elles été dérivées du MNT précédemment généré en distinguant
quatre classes différentes, bornées par les seuils 2, 5 et 7 %. Pour la distinction des zones humides
et des zones bien drainées, différentes sources d’information pouvaient être utilisées. En effet, de
nombreuses méthodes de délimitation basées notamment sur la télédétection (Bonn, 1996 ; Hu-
bert-Moy et Cotonnec, 1997 ; Puech, 2000), ou issues d’approches morphologiques peuvent être
utilisées pour identifier les secteurs hydromorphes (Aurousseau et Squividant, 1995 ; Crave et
Gascuel-Odoux, 1997 ; Chaplot et al., 2000 ; Durand et al., 2000 ; Chaplot et al., 2004 ; Montreuil et
Mérot, 2006). Ces dernières reposent sur l’indice topographique (Wetness Topographic Index) de Beven
et Kirkby (1979) qui détermine la saturation des sols par l’amont à partir d’un seuil de distinction
étalonné en fonction des cartes d’hydromorphie existantes des sols. Le calcul de cet indice se base
sur l’association de la pente locale et de l’aire d’alimentation du point considéré de la manière  sui-
vante :

De même, les inventaires des zones humides effectués dans le cadre de l’élaboration ou de la
révision des Plans Locaux d’Urbanisme (PLU), peuvent également représenter une source intéres-
sante. En effet, contrairement aux méthodes topographiques, qui permettent d’identifier l’enveloppe
de sols potentiellement hydromorphes de la distinction PEE (Potentielle, Effective et Efficace) pro-
posée par Mérot et al. (2000), ces approches se concentrent sur la présence effective de zones hu-
mides. Toutefois, bien que les critères de délimitation aient été réglementés (République française,
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Ibk = ln (a /tan β)

Avec :
a : Surface de drainage amont (m²)
β : Pente locale (%)



2007f), ces inventaires peuvent parfois donner lieu à des tractations et des réajustements politiques
pouvant partiellement fausser les identifications préliminaires. De plus, malgré le recours à des cri-
tères réglementaires précis, la diversité des opérateurs réalisant ces études peut donner lieu à des
disparités d’exécution entre les communes et aboutir à une certaines hétérogénéité des délimitations
réalisées.

Partant de ce constat nous avons donc opté pour une approche topographique, certes extensive
dans le sens où elle englobe l’enveloppe maximale de présence potentielle, mais qui permettait sur-
tout de garantir une homogénéité et une impartialité d’identification. Ainsi, nous avons pris comme
référence la délimitation effectuée pour l’ensemble de la région par le Groupement d’Intérêt Scien-
tifique Agro-transfert Bretagne. La méthode utilisée pour la réalisation de cette couche d’information
s’appuie sur un indice Beven-Kirkby amélioré dans lequel sont intégrées les précipitations efficaces,
une approche multidirectionnelle des flux ainsi que la pente aval en lieu et place de la pente locale
(Mérot et al., 2006a ; Mérot et al., 2006b ; Mérot et al., 2008). Cet indice climato-topographique validé
dans de nombreuses conditions pédo-climatiques (Mérot et al., 2003), est particulièrement adapté à
l’identification des corridors hydromorphes de bas-fonds. Il présente toutefois certaines limites
quant à  la prise en compte des zones humides de plateau ou liées à des accidents tectoniques (ré-
surgences).

La combinaison de ces trois couches d’information
(géologie, pentes et hydromorphie) a permis de délimiter
56 grandes composantes pédologiques à l’échelle du bassin
de la rivière d’Auray (Figure 51). Les caractéristiques des
différentes composantes ont ensuite été renseignées, en
partenariat avec les pédologues de la Chambre d’Agricul-
ture, sur la base de différents sondages ponctuels à la ta-
rière, d’analyses granulométriques et par leur mise en
relation avec les types de sols identifiés lors de la levée des
cartes pédologiques existantes (Photo 20). Concernant
leurs propriétés chimiques, ces dernières ont été intégrées
à partir des analyses de terres réalisées sur la période 2000-
2004 et répertoriées dans la Base de Données des Analyses
de Terre (BDAT) (Lemercier et al., 2009).

2.2.3. Occupation du sol

Tout comme pour la pédologie, l’absence de représentation fine de l’occupation des sols du sec-
teur a rendu nécessaire la création d’une couche d’information permettant d’intégrer de la spatiali-
sation des usages et d’aboutir à des simulations efficientes (Romanowicz et al., 2005). Dans ce cadre,
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Photo 20. Sondage effectué à la tarière sur la
commune de Pluvigner dans le cadre du
programme « Sols de Bretagne »
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deux approches ont été menées successivement : une photo-interprétation assistée suivie d’une clas-
sification de scènes satellitaires (Figure 52). Dans un premier temps, les fichiers de spatialisation
thématiques présentant une résolution spatiale satisfaisante ont été agrégés : couches  « végétation »
et « hydrographie » de la BD Topo de l’IGN, Registre Parcellaire Graphique de l’année 2006, infra-
structures routières dérivées des plans cadastraux de la Direction Générale des Impôts (DGI) et
zones bâties de la Direction Départementale de l’Équipement et de l’Agriculture (DDEA), établies
à partir d’une bufferisation des bâtiments présents sur les cadastres communaux. La caractérisation
des différentes entités de la couche résultant de cette opération de géotraitement a ensuite été ins-
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Figure 51. Délimitation des principales composantes pédologiques du bassin versant



pectée et validée à partir des orthophotoplans de l’IGN de 2004 et confirmée sur le terrain lorsque
cela était nécessaire. L’occupation des espaces non renseignés dans ces couches d’information a
également été déterminée à partir de la BD Ortho de l’IGN et de relevés de terrain, ces derniers
ont notamment été impératifs pour la désignation des parcelles humides ne faisant l’objet d’aucune
mise en valeur agricole. Cette première étape a permis de distinguer huit classes d’occupation des
sols sur le bassin : landes et broussailles, bois et forêt, zones humides riveraines laissées en jachère,
surfaces en eau, surfaces artificialisées, infrastructures de transport, carrière, terrain de golf, et es-
paces agricoles.
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Figure 52. Chaîne de traitements pour l’élaboration de la cartographie de l’occupation des sols
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Les espaces agricoles délimités sur la base du Registre Parcellaire Graphique, validés et complétés
par photo-interprétation ont ensuite été identifiés en classifiant des images satellitaires. Sachant
qu’une image multispectrale n’est pas dotée d’un pouvoir discriminant suffisant pour identifier les
différents types de cultures, la classification réalisée s’est portée sur l’analyse de plusieurs images
prises à différents stades phénologiques des plantes (Robin, 2002). Compte tenu des caractéristiques
morphologiques du parcellaire, il était nécessaire de travailler à partir d’images à haute résolution
spatiale. Par conséquent, le choix s’est porté sur des images issues du capteur Haute Résolution Vi-
sible et Infra-Rouge (HRVIR) de Spot 4 d’une résolution de 20 m. Les trois clichés, fournis par le
laboratoire COSTEL de Rennes, s’échelonnent sur la saison culturale 2002 à des dates correspondant
à des stades spécifiques de la croissance des cultures (22 avril 2002, 1er juin 2002 et 13 août 2002).
Cette dernière date, consécutive aux moissons, a notamment permis de distinguer plus finement
les prairies des céréales qui contrairement au maïs présentent des signatures spectrales semblables
une bonne partie de l’année (Tableau 18). Cependant, ces prises de vue ne couvrent pas l’ensemble
de la zone d’étude. Les terres agricoles de la partie méridionale du bassin n’ont donc pu être diffé-
renciées. Compte tenu des systèmes culturaux du secteur et de l’extension des prairies, du maïs et
des céréales, qui représentent plus de 90 % de la SAU d’après les différents inventaires réalisés (suivi
des EPA, bilans techniques de la Chambre d’Agriculture du Morbihan, Registre Parcellaire Gra-
phique…), il a été décidé de se concentrer uniquement sur ces trois cultures.

La classification effectuée s’est déroulée en deux temps. La première phase a consisté à diffé-
rencier le maïs, les céréales et les prairies dans leur ensemble. Pour cela une étape de traitements
préliminaires a tout d’abord été mise en œuvre sur les trois images Spot. En effet, leur niveau de
prétraitement étant limité à des corrections géométriques et radiométriques simples palliant uni-
quement les effets instrumentaux et systématiques (Niveau 1B : effet panoramique, rotation et cour-
bure de la Terre, variation d'altitude du satellite…), il a été nécessaire d’affiner leur géoréférencement
à partir de la BD Ortho de l’IGN. Les trois images Spot ont par ailleurs été corrigées des effets ra-
diométriques et atmosphériques à partir du modèle de transfert radiatif  6S. Ce prétraitement a été
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Janv. Févr. Mars Avril Mai Juin Juil. Août Sept. Oct. Nov. Déc.

Maïs Sn S Cv R Sn

Céréales  Cv M R Sn S Cv

Prairie Cv F Cv F Cv Rt - S Cv
Sn : Sol nu                             S : Semis                            Cv : Couvert végétal                       R : Récolte 
M : Maturation                       F : Fauche                           Rt : Retournement             

                                                                                                                                         Source : Chambre d'Agriculture du Morbihan

      22 avril        1er juin                     13 août

Tableau 18. Calendrier cultural succinct du bassin versant de la rivière d’Auray au début des années 2000



appliqué suivant une méthodologie usuelle prenant en compte la conversion des counts en lumi-
nance, puis en réflectance hors atmosphère, et enfin en réflectance au sol en fonction de la réflec-
tance atmosphérique et de la transmission gazeuse totale calculées par 6S (Robin et al., 2011) :

L’identification et le suivi temporel des couverts végétaux en télédétection s’appuie le plus sou-
vent sur l’élaboration d’indices de végétation, tels que le normalised Differential Vegetation Index
(NDVI), qui permettent notamment de réduire l’effet de facteurs externes et ainsi de mieux distin-
guer les différents couverts (Rouse et al., 1974 ; Girard et Girard, 1999) :

Ainsi, après avoir effectué les corrections radiométriques préalables, permettant de minimiser
les effets modificateurs des signatures spectrales observées, les traitements ont ensuite été réalisés
à partir d’une image composite à 3 canaux réunissant les NDVI de chaque date (Figure 53). La dé-
limitation des espaces agricoles issue de l’étape préliminaire de photo-interprétation a également
été utilisée lors de cette étape pour masquer les autres postes d’occupation des images.

A l’issue de ces étapes préparatoires, les NDVI de 45 parcelles d’entraînement, réparties sur
l’ensemble de la zone d’étude, ont été identifiées afin de procéder à une classification supervisée
pixel par pixel selon la méthode du maximum de vraisemblance. Cette dernière a été ensuite été
évaluée en la comparant avec un deuxième échantillon de 35 parcelles de référence, issues comme
les premières des déclarations PAC fournies par différents agriculteurs. La matrice de confusion ré-
sultant de cette confrontation est présentée dans le Tableau 19.
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ρ(X,Y,bi) = [ (( * CV* d2) / (G * cos s * E)) – ρ(atm) ] * TGT
Avec :

ρ(X,Y,bi) : Réflectance estimée au sol
CV : Count 
d : Distance Terre/Soleil en unité astronomique
G : Coefficient de calibration
s : Angle solaire zénithal
E : Éclairement solaire spectral
ρ(atm) : Réflectance atmosphérique
TGT : Transmission gazeuse totale

nDVI = (PIR – R) / (PIR + R)

Avec :
PIR : Proche Infra-Rouge (Spot XS3)
R : Rouge (Spot XS2)
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Dans un second temps, les prairies temporaires et de longue durée (ou permanentes) donnant
lieu à des itinéraires techniques dissemblables notamment au niveau de la fertilisation organique et
du pâturage, il a été nécessaire de les distinguer afin de pouvoir intégrer ces différenciations lors de
l’implémentation du modèle. Pour ce faire, une étude diachronique a été menée à partir de deux
autres images datant de 1994 et de 2005. Les prairies discriminées au cours de la classification de
2002 ont été extraites afin de réaliser un masque sur ces deux clichés. Des parcelles d’entraînement
ont également été identifiées aux deux dates afin d’établir un profil spectral type et d’effectuer une
classification supervisée des images. Les pixels classifiés en prairie à la fois en 1994, 2002 et 2005 ont
ainsi été considérés comme des parcelles présentant cette mise en valeur de manière durable et n’in-
tégrant pas les cycles de rotations culturales.

Au final, la spatialisation de l’occupation des sols du bassin versant a abouti à la délimitation de
près de 24 000 entités, réparties en 12 classes de couvertures bio-physiques (Figure 54). Au niveau
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Figure 53. Évolution du Normalised Differential Vegetation Index (NDVI) des
différentes cultures en 2002

Données de référence 

Céréales Maïs Prairies TOTAL 
Précision

(%)

Céréales 323 19 39 381 84,8

Maïs 12 382 15 409 93,4

Prairies 45 23 423 491 86,2
Données 

classifiées 

TOTAL 380 424 477 1 281 

Précision (%) 85,0 90,1 88,7   88,1 

Tableau 19. Matrice de confusion sur un panel de pixels issu de parcelles agricoles de référence
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des terres agricoles, l’assolement obtenu par classification des images satellitaires a été comparé aux
résultats du RGA de 2000 et aux enquêtes menées à la même époque dans le cadre du volet agricole
du contrat de bassin (Chambre d’Agriculture du Morbihan, 2002). Au vue de cette comparaison
brute, et malgré les compensations d’erreurs qui peuvent s’effectuer entre les classes, la répartition
des terres agricoles entre les différents couvert végétaux semble proche des conditions observées sur
la période (Tableau 20). Du fait de l’orientation technico-économique des exploitations du secteur et
de leur spécialisation sur les activités d’élevage, la relative stabilité des cheptels d’une année sur l’autre
induit des besoins en fourrages et en surface de pâturage constants. Par conséquent, le cours des
produits agricoles n’influence que de manière très marginale l’assolement, et la répartition des terres
agricoles entre les différentes cultures ne connaît que peu de variation entre les années culturales.
Partant de ce constat et compte tenu du caractère semi-distribué du modèle SWAT qui n’intègre pas
la localisation des URH, mais juste l’étendue de leurs caractéristiques à l’échelle des sous bassins ver-
sants, les successions culturales n’ont pas été intégrées. La cartographie de l’occupation réalisée pour
l’année 2002 a donc été reconduite pour l’ensemble des années simulées (2000-2005). Ce choix a
également été motivé par des raisons techniques et de temps, et surtout par la durée limitée de la pé-
riode de simulation. En effet, si l’on se focalise sur l’exemple de l’extension de la tache urbaine au
détriment des terres agricoles, cette dernière demeure réduite à l’échelle de six ans et s’effectue surtout
sur des terres déjà abandonnées par une mise en valeur intensive depuis plusieurs années.

Compte tenu de l’extension des images satellitaires utilisées pour identifier les différents couverts
végétaux, le parcellaire agricole des petits bassins versants côtiers jouxtant la ria d’Auray n’a pu être
caractérisé précisément. Ces terres ont ainsi été intégrées au modèle comme un espace agricole in-
différencié qui a ensuite été ventilé entre les différentes cultures proportionnellement à l’assolement
moyen des exploitations du secteur.
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RGA     
2000 
(%)

Classification 
2002 (%)

Enquête CA56 
2002 (%)

RPG     
2007 
(%)

RPG     
2008 
(%)

Enquête CA56 
2008 (%)

 Maïs 30 36 38 29 31 31 

 Céréales 26 19 16 19 22 24 

 Prairies temporaires  52 13 03 23 82

 Prairies de longue durée 16 13 
40

10 9 9 

 Jachère (prairie gelée) --- --- 2 6 3 5 

 Autres cultures --- --- 4 6 4 6 
CA56 : Chambre d'Agriculture du Morbihan   RGA : Recensement Général Agricole   RPG : Registre Parcellaire Graphique
                                                                              Sources : INSEE - Agence de Services et de Paiement - Chambre d'Agriculture du Morbihan 

Tableau 20.Assolements de la classification, du Recensement Général Agricole, du Registre Parcellaire Graphique et des en-
quêtes de la Chambre d’Agriculture 
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2.2.4. Pratiques agricoles et de gestion des espaces publics

2.2.4.1. la définition d’itinéraires techniques types

En repartant de l’assolement défini précédemment, un itinéraire technique type a été déterminé
pour chaque culture. La caractérisation et la temporalité de ces derniers, établies en collaboration
avec l’équipe « Agronomie-production végétale » de la Chambre d’Agriculture du Morbihan, se sont
principalement appuyées sur le suivi des exploitations réalisé dans le cadre des Engagements de
Progrès Agronomique, contractés sur la période de simulation. N’ayant pas intégré les successions
culturales, l’élaboration du calendrier agricole a fait abstraction de la position de la culture dans les
cycles de rotations en caractérisant des pratiques culturales moyennes. La planification des cam-
pagnes agricoles établie comprend les caractéristiques et les temporalités des différentes opérations
culturales telles que les semis, les techniques de travail du sol (labour, pseudo-labour, travail super-
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ficiel), la fertilisation minérale (type, fractionnement, dose), la valorisation des effluents d’élevage
(type, délai d’incorporation), les récoltes ainsi que les fauches et le pâturage pour les prairies. L’im-
plantation de Cultures Intermédiaires Pièges À Nitrates (CIPAN) étant encore peu répandue sur le
secteur au cours de la période simulée, les inter-cultures ont été intégrées à la simulation comme
des sols nus comprenant uniquement les résidus de la culture précédente non exportés lors de la
récolte (racines, tiges, feuilles, chaumes…). Sachant que le maïs grain étant généralement limité aux
excédents des meilleures années, les pratiques culturales ont été calquées sur l’ensilage qui représente
la vocation première de cette culture sur le secteur. Concernant les prairies, alors que certaines prai-
ries permanentes (ou de longue durée) sont uniquement pâturées, les prairies temporaires sont le
plus souvent fauchées et pâturées. De même, ces dernières sont généralement moins amendées en
matières organiques. Au niveau du pâturage, bien que ce dernier puisse être continuel sur quelques
exploitations du fait notamment d’étables insuffisamment étendues, la période de pâturage s’établit
globalement du début du printemps à la fin de l’automne. Il est toutefois très fréquent que les bêtes
soient transférées à plusieurs reprises dans cet intervalle. La planification type des itinéraires tech-
niques du secteur est résumée dans le Tableau 21. 

2.2.4.2. la quantification et la spatialisation des effluents d’élevage

Concernant les modalités de valorisation des engrais de ferme et la caractérisation de la fertili-
sation organique qui en découle, ces dernières ont été établies à partir des effectifs de cheptels issus
du Recensement Général Agricole de 2000 et des assolements définis lors de la réalisation de la
carte d’occupation du sol. Ainsi, les quantités d’effluents d’élevage de chaque commune ont tout
d’abord été déterminées à partir des grilles de calcul existantes et regroupées en trois types : déjec-
tions porcines, avicoles et bovines. Concernant les ruminants, une distinction a été réalisée entre la
fraction maîtrisable, correspondant au temps de présence dans les bâtiments d’élevage, et la partie
non maîtrisable directement incrémentée lors du pâturage. Afin de faire abstraction du maillage ad-
ministratif  et de réintégrer une échelle fonctionnelle, un arbre de correspondance a ensuite été établi
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Janv. Févr. Mars Avril Mai Juin Juil. Août Sept. Oct. Nov. Déc.

Maïs Sn Fo Fo Tb-s Se Fm Cv Re Sn

Céréales  Cv Fm Fo Fm Cv Re Sn Fo Tb-s Se Cv

Prairie fauchée Cv Fo Fm Fc Fm Fc Cv Fo Cv

Prairie pâturée Cv Fo Fm Pt Cv

 État de surface :    Sn : Sol nu             Cv : Couvert végétal
 Opération :             Fc : Fauche           Fm : Fertilisation minérale         Fo : Fertilisation organique         Pt : Pâturage
                                 Re : Récolte          Sm : Semis            T : Travail du sol  (b : labour puis s : travail superficiel)              
                                                                                                                                                     Source : Chambre d'Agriculture du Morbihan 

Tableau 21. Itinéraires techniques types des exploitations du bassin versant de la rivière d’Auray durant la première moitié des
années 2000
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pour répartir les effluents entre chaque sous bassin versant au prorata de leur inclusion dans les
communes correspondantes. Cette redistribution implique toutefois d’assumer une répartition ré-
gulière des exploitations et des cheptels au sein des différentes communes. Tout comme pour les
données du RGA, déclarées à la commune du siège d’exploitation, les approximations induites par
cette pondération très simplificatrice sont toutefois vraisemblablement atténuées par des compen-
sations bilatérales.

Une fois redistribués par sous bassins versants, les effluents ont été mis en relation avec la par-
cellaire agricole. Les épandages ont ainsi tenu compte du calendrier prédéfini (date, fractionnement)
mais également des préférences (ou réticences) d’apports, certains types d’effluents étant privilégiés
et d’autres peu utilisés selon les cultures. Les sous bassins excédentaires bordés d’homologues dé-
ficitaires ont par ailleurs donné lieu à un transfert vers ces derniers jusqu’à recouvrir leur indigence.
De manière générale, les quantités épandues ont été pondérées en fonction des besoins des espèces
cultivées et des pratiques de fertilisation observées. Ainsi, compte tenu des conclusions des suivis
réalisés, qui dénotent par exemple une fertilisation équilibrée des céréales liée notamment au risque
de verse, les excédents ont principalement été apportés aux prairies et surtout aux parcelles maïsi-
coles fréquemment surfertilisées (Chambre d’Agriculture du Morbihan, 2002).

La réalisation de cette redistribution et les calculs qui y sont associés sont assez lourds à mettre
en œuvre de manière manuelle. Par conséquent, suite à la simulation expérimentale réalisée sur l’aire
d’alimentation de l’étang de la forêt, un utilitaire a été développé afin de gérer les différents temps
de cette procédure de manière semi-automatique. Ce programme fonctionne à partir de fichiers
d’entrée d’un format type répertoriant (i) les cheptels communaux, (ii) l’association des sous bassins
versants et des communes (inclusions surfaciques) établi préalablement sous SIG, et (iii) la propor-
tion d’occupation des différentes cultures au sein des sous bassins. Cette application développée en
langage Visual Basic peut être implémentée sous Microsoft Excel à partir de différentes macros.
Les critères de sélection liés aux pratiques de fertilisation locales ont par ailleurs été extraits des cal-
culs automatiques afin de pouvoir les réajuster dans l’optique d’une utilisation dans des conditions
temporelles ou spatiales différentes.

2.2.4.3. la gestion des espaces publics

Les modes de gestion des espaces publics (entretien des espaces verts, nettoyage de la voirie)
ont quant à aux été déterminés suite à des entretiens réalisés auprès des services techniques de dif-
férentes collectivités du bassin afin de définir les opérations réalisées, leurs temporalités et leurs ré-
percussions (efficacité du nettoyage, exportation éventuelle des résidus de tonte…). Deux conduites
différentes ont été distinguées. En effet, les centres-bourgs présentent généralement des modes de
gestion relativement intensifs avec des opérations plus poussées et surtout rapprochées dans le
temps. A l’inverse, les espaces communaux extérieurs aux agglomérations font l’objet d’un entretien
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nettement plus restreint. Ce constat et la volonté d’intégrer cette différenciation nous a conduit à
délimiter trois types d’espaces « artificialisés » : l’urbain dense, l’habitat dispersé et les infrastructures
de transport. Trois calendriers différents ont donc été élaborés afin de caractériser les opérations
de gestion de ces espaces.

2.2.5. Données complémentaires

2.2.5.1. les plans d’eau et le réseau hydrographique

Comme évoqué précédemment, deux sources d’information relatives au réseau hydrographique
sont disponibles sur le secteur : la couche « hydrographie » de la BD Topo de l’IGN  et l’inventaire
cours d’eau réalisé sur le Loc’h en 1998. Lorsqu’ils ont fait l’objet d’une saisie photogrammétrique,
les tronçons hydrographiques de la BD Topo sont associés à des données altimétriques permettant
d’évaluer une pente longitudinale moyenne (IGN, 2011). Toutefois, de manière générale cette couche
ne dispose pas de données morphométriques pertinentes pour l’implémentation du modèle. A l’in-
verse, l’inventaire réalisé sur le Loc’h dispose lui d’un panel d’information fourni sur les différents
tronçons répertoriés (hauteur des berges, largeur du lit, granulométrie…). Compte tenu du temps
que cela aurait nécessité, il n’était pas envisageable d’effectuer un relevé exhaustif  des autres cours
d’eau de la zone d’étude, d’autant plus que ce dernier est en cours de réalisation en parallèle de l’in-
ventaire des zones humides associé à la révision des PLU. Par conséquent, au niveau planimétrique
une couche composite associant la représentation la plus précise de chaque secteur a été réalisée.
Différentes méthodes de régionalisation ont déjà été employées afin d’étendre des données de ca-
ractérisation de milieux aquatiques issues d’inventaires partiels (Souchon et al., 2000 ; Montreuil,
2008). Partant de ce principe, une relation statistique a été recherchée pour tenter de lier les carac-
téristiques morphométriques des différents tronçons hydrographiques avec certaines de leurs pro-
priétés. Ainsi, une corrélation très nette est apparue entre le gabarit des biefs et leur ordre de Strahler.
Une moyenne a donc été calculée et attribuée à l’ensemble du réseau du Loc’h en fonction de l’or-
dination déterminée. Ces valeurs ont ensuite été comparées à la mesure de différentes sections du
Sal et de plusieurs tributaires directs de la rivière d’Auray afin d’évaluer si cette relation établie sur
le Loc’h pouvait être généralisée à l’ensemble du bassin. Cette analyse comparative ayant mis en
évidence des écarts mineurs, les sections mouillées types attribuées aux différents ordres du Loc’h
ont été rattachés aux tronçons des autres hydrosystèmes. Les attributs liés à la pente longitudinale
ont par ailleurs été calculés automatiquement à partir du MNT sous-jacent et le coefficient de ru-
gosité de Manning a quant à lui été ajusté à partir de tables de référence (Chow, 1959). Les caracté-
ristiques morphologiques et qualitatives des retenues de Tréauray, Pont-Sal et de l’étang de la forêt
acquises auprès de leurs gestionnaires ont également suscité la constitution d’une base de données
synthétisant l’ensemble des variables nécessaires à leur simulation par le modèle (volume, surface,
conductivité hydraulique du lit, prélèvements, gestion des niveaux d’eau…).
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2.2.5.2. les variables ponctuelles

Les variables ponctuelles de caractérisation du bassin versant de la rivière d’Auray et des usages
qui s’y déroulent regroupent de nombreuses informations relatives à la météorologie, le suivi des
débits et de la qualité des masses d’eau, les rejets ponctuels, les adductions et les prélèvements d’eau.
Ces différentes thématiques ont donné lieu à la création d’une base de données spatialisée afin d’as-
surer l’intégrité spatiale et sémantique des différents fichiers vis-à-vis des autres couches de carac-
térisation de la zone d’étude (occupation du sol, topographie, réseau hydrographique…) et de
pouvoir les mettre en relation. Cette base répertorie à la fois l’ensemble des propriétés des stations
et les valeurs qui y ont été enregistrées.

Au-delà des variables ponctuelles, l’ensemble des données de caractérisation du bassin versant
de la rivière d’Auray ont été intégrées à une géodatabase ArcGIS dont la structure est calquée sur
le modèle de données ArcHydro (Maidment, 2002). La mise en relation des variables au sein de ce
modèle logique de données, qui fait référence dans ce domaine d’application, présente l’avantage
d’assurer une intégrité et une cohérence topologique des entités ayant une géométrie partagée. De
plus, ce mode de stockage et de structuration repris dans les dernières versions de SWAT couplées
avec ArcGIS favorisera d’éventuelles implémentations ultérieures du modèle dans cet environne-
ment.

3. Le paramétrage et l’implémentation du modèle

3.1. Modification du code source du modèle

Comme cela a pu être évoqué précédemment, la possibilité de modifier et d’ajuster certains as-
pects du code source de SWAT constitue un atout non négligeable dans une perspective d’adaptation
aux conditions locales. De nombreuses versions réajustées ont ainsi été développées ces dernières
années afin de répondre à des besoins particuliers ou d’adapter le modèle à des contextes spécifiques.
Ces évolutions ont conduit à l’élaboration de nouvelles versions du programme comme les modèles
ESWAT (Krysanova et al., 1998), SWIM (Van Griensven et Bauwens, 2001), SWAT-G (Eckhardt et
al., 2002) ou SWAT-Québec (Michaud et al., 2008). Cette dernière version a par exemple introduit
différentes optimisations au niveau de l’écoulement préférentiel de l’eau vers les drains agricoles ou
lors de la séparation des précipitations entre ruissellement et infiltration. 

Sans pour autant aller jusqu’à développer une nouvelle mouture du modèle, il nous a paru inté-
ressant de s’inspirer de ces évolutions afin d’affiner la représentativité des conditions locales de
transfert et d’améliorer la simulation de certains processus. Différentes corrections apportées lors
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de précédentes implémentations du modèle dans le Grand-Ouest (dénitrification, transferts sol-
nappe) avaient déjà été réajustées par les concepteurs dans de nouvelles équations lors de la sortie
de la version 2005 du modèle. Toutefois, la représentation de différents processus demeure inadé-
quate pour les conditions armoricaines, particulièrement au niveau de la séparation des écoulements.
En effet, SWAT utilise la méthode des runoff  curve numbers, élaborée par le national Resources Conser-
vation Service de l’USDA pour simuler le ruissellement. Cette méthode empirique établie à partir
d’analyses réalisées sur des parcelles expérimentales aux Etats-Unis est tout à fait adaptée à un ruis-
sellement de type hortonien, caractéristique de conditions climatiques semi-arides avec un faible
taux de couverture des sols (Cosandey et Robinson, 2000). Néanmoins, compte tenu des conditions
pédo-climatiques du Nord-Ouest de la France (important taux de couverture des sols, moindre in-
tensité des précipitations), le ruissellement est davantage généré par excès d’eau dans le sol (satura-
tion) que par dépassement du seuil d’infiltration de ce dernier. Dans ces conditions spécifiques, la
méthode des runoff  curve numbers tend à surestimer le ruissellement au détriment de l’infiltration. Les
courbes résultant des simulations arborent ainsi les caractéristiques d’écoulements urbains fortement
influencés par l’artificialisation des surfaces (faiblesse du débit de base et réactivité des écoulements
rapides de crue) ; sans réelle analogie avec la réalité des transferts observés sur les bassins majori-
tairement dominés par l’écoulement de nappe. 

Cet élément a déjà été souligné lors de précédentes applications du modèle (Saleh et al., 2000 ;
Lomakine, 2005 ; Michaud et al., 2006). Il est généralement compensé par une réduction systématique
des runoff  curve numbers vis-à-vis des valeurs recommandées dans la littérature (Perrone et Madra-
mootoo, 1998 ; USDA, 2004 ; Neitsch et al., 2005). Toutefois, cet ajustement est parfois insuffisant
et surtout peu représentatif  des hypothèses de base de la méthode. Par conséquent, comme cela
avait été fait pour SWAT-Québec, certaines modifications du code en langage Fortran de SWAT
ont été réalisées. Ainsi, afin de limiter le ruissellement, de favoriser l’infiltration de l’eau excédentaire
et d’induire un écoulement préférentiel de la nappe, le facteur de rétention intégré aux équations
qui régissent la production du ruissellement a été augmenté. Dans la méthode originelle, 20 % des
précipitations sont assumées comme étant interceptées par la végétation, retenues par la rugosité
de surface ou infiltrées (Neitsch et al., 2005). Afin d’ajuster la séparation des écoulements, différentes
valeurs ont été testées et comparées avec les résultats issus des estimations réalisées sur le secteur
par le BRGM (Mougin et al., 2008) et de la décomposition des hydrogrammes (Eckhardt, 2005 ;
Giret, 2007 ; Hingray et al., 2009). A l’issue de cette analyse comparative, les simulations réalisées
avec un facteur de rétention rehaussé à 50 % se sont avérées les plus représentatives des conditions
locales. La version 2005 du programme a donc été recompilée en intégrant cette modification des
équations liées à l’estimation du ruissellement.
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3.2. Implémentation des simulations

3.2.1. Délimitation des bassins versants

Lors de l’étape de délimitation des bassins versants et d’extraction du réseau hydrographique, le
modèle SWAT utilise l’algorithme D8 (Jenson et Domingue, 1988 ; Jenson, 1991). Cet algorithme
se réfère au schéma d’écoulement unidirectionnel en huit connexités. Ainsi, chaque cellule du fichier
topométrique au format raster est analysée en fonction des huit pixels adjacents. Bien que cette ap-
proche demeure la plus utilisée et donne la plupart du temps de bons résultats, une revue des dif-
férentes méthodes existantes et plusieurs tests sur la zone d’étude ont révélé que l’algorithme D∞
paraissait plus pertinent (Tarboton, 1997 ; Tarboton et Ames, 2001 ; Jones, 2002 ; Baker et al., 2006).
En effet, les extractions réalisées à partir de cette méthode sont plus cohérentes vis-à-vis des condi-
tions réelles  illustrées par les inventaires cours d’eau et les délimitations qui en découlent. Cet al-
gorithme présente un fonctionnement similaire à celui de Jenson et Domingue. Toutefois, à l’inverse
de ce dernier, les analyses réalisées ne se cantonnent pas aux huit pixels jouxtant une cellule mais
considèrent l’ensemble de la matrice. Bien que les écarts de délimitation soient assez limités, il est
apparu plus opportun d’utiliser cette méthode sachant qu’elle permet d’affiner l’attribution des émis-
sions polluantes au sous bassin correspondant, particulièrement au niveau des rejets ponctuels. L’im-
plémentation de cet algorithme, qui peut être réalisée de manière automatique via l’application
TauDEM (Terrain Analysis Using Digital Elevation Models) disponible sous ArcGIS et MapWindow,
est décomposée en six étapes : le comblement des points bas et le calcul des pentes, la détermination
des directions d’écoulement (flow direction), l’addition des valeurs cumulées (flow accumulation), l’ex-
traction du réseau hydrographique, l’intégration des points d’admission et des exutoires de sous
bassins versants, et la détermination des limites des bassins versants.

Au préalable, différentes opérations de prétraitement peuvent être effectuées sur la matrice to-
pométrique afin d’affiner l’extraction des informations hydrographiques. Ces paramétrages com-
plémentaires peuvent par exemple se focaliser sur un reconditionnement des courbures
topographiques ou sur l’incrustation d’un réseau hydrographique fiable (Hellweger et Maidment,
1997 ; Garbrecht et Martz, 2000 ; Saunders, 2000 ; Charleux-Demargne, 2001 ; Payraudeau, 2002).
Partant d’un MNT déjà fortement modifié et dont la qualité de représentation est difficilement es-
timable, aucune opération de reconditionnement des pentes n’a été réalisée (Wechsler, 2006). Tou-
tefois, afin de contraindre les écoulements et d’obtenir un linéaire hydrographique le plus proche
possible de la réalité, l’association de l’inventaire terrain et de la couche « hydrologie » de la BD
Topo de l’IGN a été incrusté dans le MNT en rehaussant les pixels n’appartenant pas à ce réseau
de référence (Figure 55).

Le comblement des points bas consiste à rehausser les cellules dont la valeur altimétrique est
inférieure à celle de toutes leurs voisines. Ces dépressions, appelées « puits », peuvent parfois exister
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dans les secteurs karstiques, mais sont le plus souvent dues à des imprécisions du MNT et des in-
cohérences topométriques de la matrice d’entrée (Figure 56). Le calcul des pentes est obtenu par le
passage d’un filtre local sur l’ensemble du MNT permettent d’estimer localement un taux de varia-
tion de l’altitude locale. La détermination des directions d’écoulement est réalisée à partir de cette
estimation des déclivités en prenant en compte les huit cellules voisines du point considéré.  Les
surfaces drainées sont ensuite déterminées à partir de la matrice d’écoulement en additionnant le
nombre de pixels situés en amont qui se déversent dans la cellule considérée, traduisant ainsi la su-
perficie de son aire d’alimentation.

L’extraction du réseau hydrographique est quant à elle réalisée à partir d’un seuil d’apparition
d’un écoulement concentré. Ce seuil permet de distinguer les pixels-talwegs des pixels-versants. Une
cellule est ainsi considérée comme un pixel-talweg si elle draine une surface amont supérieure au
seuil déterminé, dont la détermination est estimée de façon empirique à partir de la mise en corres-
pondance avec l’emplacement et la densité du réseau hydrographique réel (Figure 57). Une fois que
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Figure 55. Incrustation d’un réseau hydrographique de référence sur une matrice topométrique
(Payraudeau, 2002)
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Figure 56. Comblement des dépressions-artéfacts présentes sur le Modèle Numérique de
Terrain
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le réseau d’écoulement est extrait, l’utilisateur peut choisir l’emplacement des exutoires qui sont uti-
lisés pour la délimitation des sous entités hydrographiques. Les résultats du modèle étant fournis à
l’échelle des sous bassins versants, les points de suivi des masses d’eau ont systématiquement été
intégrés afin de pouvoir disposer d’un maximum de points de contrôle. Les autres points ont été
placés à partir d’un compromis reposant sur quatre principaux critères : le respect de la densité de
drainage (le modèle ne conserve qu’un bief  par sous bassin versant), l’élaboration d’entités le plus
homogènes et cohérentes possible, la volonté de délimiter des entités de surfaces semblables, et la
nécessité de conserver des temps de calcul restreints associés à un nombre d’entités limité. Ces dif-
férents critères de délimitation ont conduit, lors de l’implémentation du modèle SWAT, à décom-
poser le bassin versant de la rivière d’Auray en 324 entités hydrographiques, d’une superficie
moyenne de 107 hectares.

3.2.2. Définition des Unités de Réponse Hydrologique

Comme cela a été évoqué précédemment, l’obtention des Unités de Réponse Hydrologique
(URH) est réalisée par l’intersection des limites de sous-bassins versants avec les séries pédologiques
et les différents types d’occupation. L’intégration des couches d’information liées à la pédologie et
à la couverture des sols nécessite de les relier aux bases de données internes du modèle qui inven-
torient l’ensemble des valeurs alphanumériques nécessaires aux simulations (propriétés physico-chi-
miques des composantes pédologiques, caractéristiques végétatives, cycles phénologiques…). Par
défaut ces dernières sont alimentées par les propriétés de différents types de sol Nord-américains
et par de nombreuses catégories d’occupation. Il a donc été nécessaire (i) de reclassifier les repré-
sentations spatiales afin de les associer aux entrées présentes dans les bases de données, (ii) de mo-
difier les propriétés de certains cultivars afin de mieux correspondre aux propriétés des espèces
utilisées dans l’Ouest de la France, et (iii) de compléter les listings existants. La présence de la carrière
de Poulmarc’h sur la commune de Grand-Champ a par exemple conduit à créer une nouvelle entrée
répertoriant les propriétés pédo-végétatives de ce type de surface (Photo 21).
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Figure 57. Extraction d’un linéaire hydrographique à partir d’une matrice topométrique (d’après Charleux-Demargne, 2001)



Lors de cette étape, différentes méthodes de délimitation des URH sont disponibles en fonction
du degré de simplification recherché. Ainsi, il est possible de définir qu’une seule URH par sous
bassin versant en retenant uniquement le type de sol et d’occupation dominant. De même, un seuil
de prise en compte peut être implémenté afin de ne pas intégrer les sols ou leur mise en valeur pré-
sents de manière marginale à l’échelle du sous bassin. Afin d’aboutir à une discrétisation la plus fine
possible, l’implémentation réalisée dans le cadre de ce projet s’est faite à partir d’une délimitation
multiple intégrant l’ensemble des types de sols et des classes d’occupation répertoriés sur les diffé-
rents bassins (FitzHugh et Mackay, 2000). Cette opération a conduit à déterminer 11 000 URH à
l’échelle de la zone d’étude, pour une superficie moyenne de trois hectares.

3.2.3. Édition des fichiers en entrée

L’édition des fichiers en entrée est une étape cruciale de l’implémentation du modèle SWAT.
En effet, elle correspond à l’intégration de l’ensemble des variables alphanumériques de caractéri-
sation des entités délimitées dans les étapes précédentes ; comprenant notamment les paramètres
météorologiques, les propriétés morphométriques des réseaux hydrographiques, les prélèvements
d’eau, mais également le déroulement des pratiques et les émissions ponctuelles de polluants. Cette
procédure se déroule en deux phases. Dans un premier temps, le modèle crée un ensemble de fichiers
textes par défaut en fonction des propriétés des différentes entités prédéfinies. Ensuite, ces fichiers
doivent être complétés et ajustés un à un par l’utilisateur à partir de boîtes de dialogue associées à
l’interface du modèle. Certains de ces fichiers sont à renseigner à l’échelle des sous bassins versants
mais d’autres sont établis au niveau des URH, amenant ainsi à manipuler un nombre de données
très important. Cette difficulté et le temps nécessaire à cette étape conduit de nombreux utilisateurs
à conserver les valeurs émises par défaut pour de multiples paramètres. Afin de s’affranchir de cette
contrainte tout en paramétrant les simulations le plus finement possible, plusieurs programmes ont
été créés pour automatiser l’édition des différents fichiers. Ces routines, développées en langage

223

ChAPITRE 6 : Implémentation du modèle SWAT sur l’hydrosystème alréen 

Photo 21. Carrière de Poulmarc’h sur la commune de Grand-Champ
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Java, ont été élaborées afin (i) d’extraire les informations stockées dans les bases de données pré-
sentées précédemment ou dans des fichiers tableurs types, (ii) de les reformater le cas échéant pour
correspondre aux unités attendues par le modèle, et (iii) de créer des fichiers textes directement uti-
lisables lors de l’exécution du modèle. L’utilisateur peut donc, via ces applications, renseigner les va-
riables en entrée sous un environnement bureautique sans avoir à remanier manuellement les
multiples fichiers créés par le modèle. De plus, outre le fait de s’affranchir des lourdeurs d’utilisation
associées à l’interface d’édition proposée par le modèle, ce procédé permet de restituer au modèle
sa dimension spatiale en favorisant l’intégration effective de la variabilité géographique des caracté-
ristiques du bassin et des usages qui en sont faits. Concernant les pratiques agricoles, l’utilitaire dé-
veloppé s’est fortement inspirée du programme MGT Creator élaboré par André Moreau et Isabelle
Beaudin à l’Institut de Recherche et de Développement en Agroenvironnement de Québec. Il adjoint
toutefois une modularité permettant aux utilisateurs d’implémenter tout type d’itinéraire technique,
favorisant ainsi son utilisation dans d’autres contextes agro-climatiques.

Concernant l’édition en elle-même, différents ajustements ont dû être réalisés au niveau de la
représentation des pratiques agricoles, des rejets ponctuels, de la rugosité paysagère et du paramé-
trage climatique. En effet, lors de la caractérisation climatique de la zone modélisée, SWAT affecte
les paramètres de la station météorologique la plus proche à chaque sous bassin versant. Toutefois,
dans le cas de conditions environnementales contrastées comme celles de la rivière d’Auray, la station
la plus proche n’est pas nécessairement la plus représentative des conditions du sous bassin versant
considéré. Par conséquent, une procédure élémentaire a été mise en œuvre afin de contrecarrer
cette association automatique parfois peu pertinente. A cet effet, une station fictive a été créée au
centre de chacun des sous bassins versants et les paramètres de la station considérée comme étant
la plus représentative leur ont été attribués. Ainsi, les bassins amont ont été renseignés à partir des
stations de Grand-Champ (précipitations et températures), et de Bignan (humidité, vent et rayon-
nement solaire). Parallèlement, les bassins aval se sont vu affectés les précipitations et températures
mesurées aux stations d’Auray (section médiane) et de Larmor-Baden (partie méridionale), et les
variables issues de la station de Sené pour le calcul de l’évapotranspiration potentielle (humidité,
vent et rayonnement solaire). Par ailleurs, la rugosité paysagère a été intégrée à l’échelle des sous
bassins versants à travers deux procédés. D’une part, la largeur des bordures de champs ont été pa-
ramétrées à partir de la densité du maillage bocager issu de la couche « végétation » de la BD Topo
de l’IGN. D’autre part, le coefficient de Manning attribué aux différents couverts végétaux a été
réajusté en fonction de l’inclinaison des linéaires paysagers vis-à-vis de l’orientation dominante des
pentes. 

Pour ce qui est des rejets ponctuels, compte tenu de la taille des unités d’assainissement collec-
tives présentes sur le secteur d’étude, la périodicité des prélèvements liés aux obligations d’autosur-
veillance n’ont pas permis de considérer de réelles variations temporelles d’émissions sur l’ensemble
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des stations. Ainsi, les rejets de certaines installations ont dû être intégrés sous la forme de flux
constants correspondant aux valeurs moyennes des suivis. Enfin, concernant les usages agrono-
miques, la conduite des exploitations étant menée de manière très individuelle, le calendrier des pra-
tiques d’un exploitant s’est parfois avéré plus dissemblable de celui de l’agriculteur mitoyen que de
celui d’une tierce exploitation située sur un autre sous bassins versants. De plus, la périodicité des
opérations peut parfois s’étendre sur plusieurs semaines suivant l’état hydromorphique des parcelles,
la disponibilité des agriculteurs et les choix réalisés. Cette variabilité demeure très difficile à prendre
en compte de façon exhaustive tant elle dépend de facteurs propres à chaque exploitation. En consé-
quence, un calendrier cultural moyen a été défini pour l’ensemble de la zone d’étude. Compte tenu
des modalités d’implémentation du modèle SWAT, les opérations culturales ont été incrémentées
le même jour sur l’ensemble des parcelles présentant les mêmes caractéristiques de mise en valeur.
Toutefois, les sous bassins méridionaux étant précoces par rapport aux terres agricoles de l’amont
des prises d’eau, un décalage temporel des pratiques a été introduit. De même, les itinéraires tech-
niques ont été institués annuellement relativement aux conditions d’humidité, qui peuvent amener
à des anticipations ou au contraire à des retards dans le lancement des opérations culturales. Enfin,
les jours d’application de fertilisants organiques et minéraux ont été ajustés en fonction de la mé-
téorologie afin de se conformer à la réglementation en vigueur.

3.2.4. Exécution du modèle et calibration des simulations

La dernière étape d’implémentation du modèle SWAT, correspondant à l’exécution du pro-
gramme swat.exe, nécessite au préalable de configurer les conditions limites des simulations. Outre
le fait de borner les dates de début et de fin de cette dernière, plusieurs options peuvent être définies.
SWAT propose ainsi de paramétrer la simulation à partir de différentes méthodes de calcul que ce
soit pour l’estimation de l’évapotranspiration, le routage de l’eau au sein du réseau hydrographique,
la séparation des précipitations entre ruissellement et infiltration, ou la distribution des précipitations
au cours de la journée (dans le cas d’une implémentation du modèle d’infiltration de Green et Ampt
(1911) en lieu et place de la méthode des runoff  curve numbers). Les simulations réalisées dans le cadre
de ce projet ont été opérées en conservant la méthode par défaut des curve numbers pour estimer le
ruissellement. L’hydraulique des tronçons hydrographiques a été simulée à partir de la méthode de
stockage variable de Williams (1969). Concernant l’évapotranspiration potentielle, son calcul a été
réalisé à partir de l’équation de Penman-Monteith. Le choix s’est porté sur cette dernière du fait
qu’elle intègre l’ensemble des paramètres météorologiques et qu’elle représente la méthode standard
de nombreuses institutions dont l’American Society of  Civil Engineers (ASCE) et l’Organisation des
Nations Unies pour l’Alimentation et l’Agriculture (FAO). Par ailleurs, le pas de temps des résultats
du modèle a été établi à une fréquence journalière afin de comparer directement ses sorties aux va-
leurs issues des suivis hydrométriques et qualitatifs. Enfin, les simulations ont été implémentées sur
la période 2000-2005 afin de disposer de conditions hétérogènes en termes d’hydraulicité. 

225

ChAPITRE 6 : Implémentation du modèle SWAT sur l’hydrosystème alréen 



PARTIE 3 : IMPléMEnTATIOn, RéSUlTATS & PERSPECTIVES 

Quelque soit le mode de paramétrage d’un modèle, toute simulation nécessite de procéder à
une phase de calibration. Cette dernière a pour objectif  d’ajuster certaines variables afin que les si-
mulations reproduisent le plus finement possible le comportement hydrologique du bassin versant
(représenté par les suivis hydrométriques et qualitatifs réalisés). Cette opération peut se faire ma-
nuellement en faisant varier par essais successifs la valeur de différents paramètres à l’intérieur d’une
fourchette prédéfinie ou de manière automatique à partir d’algorithmes de recherche d’optimum
(Ambroise, 1999b). Bien que les calibrations automatiques aboutissent généralement à des corréla-
tions statistiques plus favorables, les ajustements manuels présentent l’avantage de limiter l’amplitude
de variation des paramètres et les inter-compensations entre variables qui peuvent, dans certains
cas, masquer des valeurs erronées. Toutefois, cette phase de calibration nécessite de procéder à une
étape préliminaire consistant à sélectionner les paramètres dont la variabilité impacte le plus les ré-
sultats des simulations afin d’aboutir à une meilleure corrélation entre les sorties du modèle et les
données issues des mesures sur le terrain. Suite à l’étalonnage des simulations préliminaires (cali-
bration), il est par ailleurs essentiel d’implémenter une nouvelle simulation sur une autre période en
reprenant un paramétrage identique afin de s’assurer de sa conformité avec les conditions locales,
à partir d’une série de données indépendante (validation).

De nombreuses techniques de calibration et de validation du modèle SWAT ont été appliquées
depuis sa diffusion (Eckhardt et Arnold, 2001 ; Lenhart et al., 2002 ; White et Chaubey, 2005 ; Reung-
sang et al., 2007 ; Harmel et Smith, 2007 ; Zhang et al., 2008 ; Zhang et al., 2009 ; Zhang et al., 2010 ;
Zhang et al., 2011). Qu’elles soient automatiques ou manuelles, certaines se basent sur un site unique
de confrontation entre les calculs et les mesures, d’autres intègrent conjointement différents points
de contrôle associés à des surfaces d’alimentation variables. De même, les ajustements réalisés ont
parfois vocation à améliorer la simulation d’un seul paramètre, chaque paramètre étant analysé l’un
après l’autre (calibration mono-objectif). Au contraire, de plus en plus d’approches suivent des ob-
jectifs multiples afin d’étalonner l’ensemble des sorties du modèle en une seule procédure (calibration
multi-objectif) (Rasolomanana et al., 2010).

Lors de l’implémentation du modèle SWAT sur le bassin de la rivière d’Auray, la période de si-
mulation a été décomposée en deux temps. La calibration a ainsi été réalisée sur les années 2000-
2003, avant de valider les ajustements effectués au cours de la période 2004-2005. Pour les raisons
précitées, les étalonnages ont été effectués de manière manuelle par itérations successives. Le listing
des paramètres à faire varier a été établi à partir d’une analyse de sensibilité afin de sélectionner les
variables les plus à même d’améliorer la fidélité des simulations. Les paramètres jugés non pertinents
ou dont les valeurs étaient assurées par des mesures strictes ont été exclus de cet inventaire prélimi-
naire. A l’inverse, une attention particulière a été portée sur les variables communément admises
comme étant particulièrement sensibles et considérées comme prioritaires dans les ajustements de
simulation sous SWAT (Neitsch et al., 2005 ; Van Griensven, 2005). La calibration des simulations
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s’est ensuite effectuée en procédant par itération en trois phases consécutives de calage : l’hydrologie
(volumes écoulés, part relative du ruissellement et de l’écoulement souterrain), le transport sédi-
mentaire, puis la mobilité des nutriments. Cette procédure a donné lieu à l’exécution du programme
de manière successive en affinant le paramétrage entre chaque itération. Compte tenu du nombre
d’essais nécessaires à l’obtention d’un ajustement optimum, l’outil Batch File Runner, permettant de
lancer des simulations groupées, a été utilisé. Cet utilitaire, développé en langage PERL (Practical
Extraction and Report language) par l’Université de Cranfield à Silsoe au Royaume-Uni, a été transmis
par l’équipe « pratiques culturales et aménagements hydro-agricoles » de l’Institut de Recherche en
Agroenvironnement de Québec (White et al., 2002).

Cette phase d’optimisation nécessitait
de disposer de suivis de référence à la fois
fiables et fréquents afin d’ajuster les simu-
lations pour qu’elles représentent le plus
fidèlement possible les conditions réelles.
Par conséquent, seule la station du Pont
de Brec’h, qui présente un historique hy-
drométrique complet, a été retenue pour
réaliser cette procédure de mise au point.
La confrontation entre les calculs du mo-
dèle et les observations effectuées à cette
station s’est appuyée sur des valeurs à un
pas de temps aussi bien mensuel que jour-
nalier afin de pouvoir réajuster les déca-
lages temporels et d’appréhender les
cycles et événements hydrologiques à dif-
férentes échelles temporelles. D’autres stations ont toutefois été utilisées par la suite afin de contrôler
la fidélité des simulations, à un pas de temps mensuel, sur un panel de points associé à des aires
d’alimentation variables. Les sorties du modèle correspondant à des flux et non des concentrations,
cette vérification a dû être opérée via la méthode d’extrapolation spatiale des débits intégrée à la
« macro-flux » (Moatar et Meybeck, 2007 ; Aurousseau, 2010). Toutefois, l’utilisation de ce type
d’approche de régionalisation peut induire d’importantes incertitudes, autant en termes de volume
écoulés que de décalages temporels. Par conséquent, afin de s’assurer de l’efficience des estimations
réalisées, des jaugeages ponctuels ont été réalisés, au cours de la période 2009-2010 dans des condi-
tions pluviométriques contrastées, au niveau des stations de Kerberhuët et à proximité du moulin
de Kervilio ; situées respectivement à l’amont immédiat de l’étang de la forêt (Loc’h) et de la retenue
de Pont-Sal (Sal). Malgré certains écarts, les résultats issus de ces contrôles dénotent dans l’ensemble
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une assez bonne corrélation entre les mesures hydrométriques effectuées et les calculs issus de cette
méthode basée sur la variabilité spatiale des précipitations, particulièrement pour les débits les plus
faibles (Figure 58).

L’évaluation de l’adéquation entre les résultats des simulations et les mesures issues des suivis
nécessite d’avoir recours à des paramètres de corrélation statistiques. L’utilisation de ces indicateurs,
tant au moment de la calibration que lors de la validation des simulations a pour vocation d’évaluer
l’intensité de liaison entre les deux séries statistiques suivant différents critères. Madsen (2000) estime
ainsi que l’attention doit être portée à la fois sur les volumes écoulés, sur la forme des hydrogrammes,
sur les débits de pointe (intensité et temps de réponse) et sur le niveau des débits de base. Ces indices
que l’on peut qualifier de fonctions-objectifs (ou fonctions-critères) peuvent être partiels (écarts des
volumes ou des débits…) ou au contraire globaux (somme des carrés des écarts, critère d’efficience
de Nash-Sutcliffe…) (Chahinian, 2004). Un panel très large d’indicateurs statistiques sont utilisés
en hydrologie, particulièrement pour évaluer la performance des simulations en estimant leur cor-
rélation avec un échantillon de mesures (Legates et McCabe, 1999 ; Moriasi et al., 2007). Certains de
ces indicateurs sont particulièrement sensibles aux valeurs extrêmes. D’autres jugent principalement
l’adéquation entre les simulations et les mesures sur les valeurs centrales de leur distribution. Par
conséquent, il est recommandé d’associer plusieurs indices complémentaires afin d’apprécier fine-
ment l’intensité de liaison entre simulations et mesures. Ainsi, en se basant sur des applications an-
térieures (Lomakine, 2005 ; Rollo, 2006 ; Michaud et al., 2008), trois critères d’efficience ont été
retenus pour évaluer la performance des simulations : le coefficient de corrélation de Bravais-Pearson
(r), le pourcentage de déviation (Dv) et le critère de Nash-Sutcliffe (nS). 

Le coefficient de corrélation linéaire de Bravais-Pearson (r) permet d’estimer la dispersion d’une
distribution conjointe et la direction (valeur positive ou négative) de la relation linéaire existant entre
les deux séries statistiques (Groupe Chadule, 1987). Ce coefficient, compris entre 0 (aucune corré-
lation) et 1 (ou -1 : corrélation parfaite), est obtenu à partir de l’équation suivante : 
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n

r = [ 1/n   (xi – mxi) * (yi – myi) ] / [ σxi * σyi ]
i=1

Avec :
n : Nombre de couples de points
xi : Valeur mesurée
yi : Valeur simulée
m : Moyenne des valeurs mesurées (xi) et simulées (yi)
σ : Écart-type des valeurs mesurées (xi) et simulées (yi)



La déviation des valeurs (Dv) permet quant à elle d’estimer les écarts relatifs de volume entre
les simulations et les mesures. Cet indicateur, exprimé en pourcentage est calculé selon l’équation
suivante :

Enfin, le critère d’efficience de Nash-Sutcliffe est lui particulièrement sensible aux débits de
pointe et à l’adéquation temporelle entre les valeurs simulées et mesurées (Nash et Sutcliffe, 1970).
Ce coefficient, qui s’étend de - ∞ (liaison inexistante) à +1 (ajustement optimal), est défini par l’équa-
tion suivante :

Outre l’utilisation de ces critères d’efficience, l’évaluation de la performance des simulations
s’est également appuyée sur l’appréciation visuelle des hydrogrammes mesurés et simulés. Compte
tenu du nombre de simulations réalisées lors de la calibration et de la pluralité des calculs de corré-
lation à effectuer, une routine a été développée en langage Visual Basic afin d’automatiser cette pro-
cédure. Cette routine, implémentable sous la forme d’une macro Excel permet d’extraire les résultats
des différentes simulations à un point donné, de calculer automatiquement les trois critères d’effi-
cience retenus et de réaliser les graphiques représentant les hydrogrammes et l’évolution temporelles
des flux. De cette manière, l’évolution des simulations peut être suivie au fur et à mesure des ajus-
tements réalisés. L’estimation rapide des effets liés au calage des différents paramètres permet ainsi
d’affiner les variations de paramétrage lors des itérations successives.

4. Conclusion

L’implémentation du modèle SWAT sur le bassin versant de la rivière d’Auray s’est effectué sur
une période transitoire en termes de diffusion des données de paramétrage. En effet, à l’entame de
ce projet, malgré les avancements réglementaires, l’acquisition de certains référentiels existants de-
meurait assez délicate. Cet aspect nous a amené à élaborer différentes approches afin de compenser
l’indisponibilité de certains paramètres et de pouvoir procéder à la mise en œuvre de SWAT sur la
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Dv = 100 * [ (Vy – Vx) / Vx ]

Avec :
Vx : Valeur observées
Vy : Valeurs calculées

nS = 1 – [  (Qo – Qc)² ] /[  (Qo – MQo)² ]

Avec :
Qo : Valeurs observées
Qc : Valeurs calculées par le modèle
MQo : Moyenne des valeurs observées (Qo)
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zone d’étude. Compte tenu des évolutions récentes et de la généralisation de l’accessibilité à bons
nombres de référentiels, l’implémentation du modèle dans le contexte breton actuel induirait net-
tement moins de difficultés. Toutefois, la Bretagne représente une des régions les mieux renseignées
au niveau des conditions agro-environnementales. La réutilisation de ce type d’approche peut donc
s’avérer profitable lors d’application ultérieures du modèle sur des bassins versants d’étendue simi-
laire situés dans des contextes spatiaux moins documentés. De plus, au-delà de l’intérêt qu’ils ont
représenté pour la modélisation à travers leur utilisation pour le paramétrage de SWAT, les référen-
tiels créés lors de ce projet peuvent être employés dans divers autres travaux menés sur l’aire d’ali-
mentation de la rivière d’Auray.

Concernant la modélisation en elle-même et ses aspects méthodologiques, bien que de légères
modifications du code source de SWAT aient été effectuées afin de représenter plus fidèlement la
répartition des transferts entre ruissellement et écoulements souterrains, tout au long de ce projet
nous nous sommes principalement focalisé sur les modalités de traitement et d’intégration des va-
riables en entrée. Au-delà de la confrontation de ce paramétrage avec les données disponibles sur
la zone d’étude, cet aspect du travail mené a conduit à élaborer une chaîne de traitement globale.
Ainsi, les tests réalisés dès la simulation expérimentale implémentée sur l’aire d’alimentation de
l’étang de la forêt ont permis de définir des protocoles associés au prétraitement des fichiers en en-
trée et à leur intégration au sein du modèle. Ces protocoles, qui font en quelque sorte la synthèse
d’approches développées lors d’implémentations antérieures du modèle ou d’applications connexes,
ont par ailleurs donné lieu au développement de différentes applications. Du fait de l’affranchisse-
ment des lourdeurs d’utilisation associées à l’interface d’édition proposée par le modèle, ces dernières
permettent de restituer la dimension géographique du modèle en favorisant l’intégration effective
de la variabilité spatiale des caractéristiques du bassin. De plus, le fait de pouvoir avoir recours à ces
applications sous un environnement bureautique standard, sans avoir à remanier manuellement les
multiples fichiers,  permet d’envisager une utilisation plus aisée du modèle par des acteurs opéra-
tionnels.
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Chapitre 7 : RÉSULTATS DES SIMULATIONS DU BASSIN
VERSANT DE LA RIVIÈRE D’AURAY

1. La simulation des régimes et des transferts

1.1. Phase d’optimisation des simulations

Les ajustements effectués au cours de la calibration du modèle ont dans un premier temps porté
sur la composante hydrologique des simulations. Cette première phase d’optimisation s’est
principalement focalisée à la fois sur la part relative des écoulements de surface et souterrains, les
volumes écoulés, ainsi que la temporalité des événements hydrométriques. Comme précisé
précédemment, ces réajustements de paramétrage du modèle ont pris comme référence les mesures
hydrométriques réalisées à la station du Pont de Brec’h. Toutefois, aucune étude portant sur la
séparation des écoulements à partir de traceurs environnementaux n’a jusqu’à alors été menée sur
le secteur. Par conséquent, la détermination de la part du débit de base a due être déterminée de
manière numérique (Arnold et al., 1995 ; Arnold et Allen, 1999). Dans ce cadre, le programme Base
Flow Index (BFI), basé sur une procédure proposée par le British Institute of  Hydrology, a été utilisé
avec un filtre paramétré sur un pas de temps de cinq jours (Wahl et Wahl, 1988 ; Wahl et Wahl,
1995). La proportion annuelle des écoulements de base déterminée à l’aide de cette méthode (61 %)
est apparue très semblables aux modélisations du BRGM qui estiment la contribution des apports
souterrains du secteur entre 55 et 60 % (Mougin et al., 2008).

Malgré les modifications du code source de SWAT au niveau du facteur de rétention utilisé pour
déterminer la séparation des écoulements, la surestimation des lames d’eau ruisselées par le modèle
a conduit à un abaissement de 10 % des curve numbers (hors surfaces artificialisées) afin de favoriser
l’infiltration. L’optimisation de la composante ruissellement s’est également appuyée sur les facteurs
de compensation du calcul d’évapotranspiration (EPCO et ESCO) et sur le temps de réponse du
ruissellement (SURLAG). Pour les écoulements souterrains, les variables liées aux remontées par
capillarité (GW_REVAP et REVAPMN), au temps de réponse de la nappe (GW_DELAY), à la
profondeur limite de retour (GWQMN), le facteur de débit de base (ALPHA_BF), ainsi que le
coefficient de rugosité et la conductivité hydraulique du réseau hydrographique (CH_N et CH_K)
sont apparues les plus sensibles aux ajustements (Tableau 22).

Concernant les ajustements des paramètres reliés aux composantes régissant la mobilité et le
transfert des sédiments et des nutriments, ces derniers ont été effectués suite à l’optimisation
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hydrologique en deux phases. Dans un premier temps, l’attention a été portée sur les processus
d’érosion et d’exportation des sédiments et du phosphore afin de prédire au mieux les exportations
particulaires mesurées à la station du Pont de Brec’h. Lors de cette étape, les réajustements effectués
ont principalement porté sur les paramètres de l’Universal Soil Loss Equation (USLE_K et USLE_C),
le coefficient de rugosité des parcelles (OV_N), les facteurs de couverture, d’érodabilité et de
transport sédimentaire du réseau hydrographique (CH_COV, CH_EROD, SPCON et SPEXP), le
coefficient de résidus de cultures (RSDCO), le facteur de disponibilité du phosphore (PSP), ainsi
que le coefficient de percolation et de partition du phosphore (PPERCO et PHOSKD). Enfin,
l’optimisation des simulations vis-à-vis de la reproduction des transferts de matières azotées a quant
à elle nécessité moins d’attention compte tenu de leur étroite relation avec les lames d’eau écoulées.
Les coefficients de percolation de l’azote (NPERCO) et de prélèvement par les plantes (N_UPDIS)
ont toutefois été revus afin d’affiner les courbes issues de la simulation préliminaire. Le Tableau 23
répertorie l’ensemble des paramètres ayant été réajustés lors de ces deux dernières phases de
calibration.
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Variable Description Échelle spatiale Valeur initiale Ajustement 

CN curve number URH variable* Réduction de 10 %

EPCO facteur de compensation de 
l'évapotranspiration (végétation) URH ou BSN 1 0,3 

ESCO facteur de compensation de 
l'évapotranspiration (sol) URH ou BSN 0,95 0,7 

SURLAG temps de réponse au 
ruissellement URH 4 5 

GW_REVAP coefficient régissant les 
remontées par capillarité URH 0,02 - 0,20 0,15 

REVAPMN 
niveau minimal de l'aquifère 
permettant des remontées     

par capillarité 
URH 1 150 

GW_DELAY temps de réponse             
de la nappe URH 31 25 

GWQMN
niveau minimal de l'aquifère 
permettant une alimentation  

des cours d'eau 
URH 0 175 

ALPHA_BF constante de récession de 
l'écoulement de base URH 0,048 0,17 

CH_N coefficient de rugosité des      
biefs hydrographiques SUB 0,025 - 0,150 0,06 

CH_K conductivité hydraulique        
des cours d'eau SUB 5 12 

 *USDA, 2004       URH : Unité de Réponse Hydrologique      BSN : Bassin versant      SUB : Sous bassin versant 

Tableau 22. Paramètres ajustés lors de la calibration hydrologique des simulations



Le choix de procéder à une calibration manuelle a été motivé par la volonté de conserver un
contrôle exhaustif  des ajustements effectués et de ne pas découpler les résultats de la réalité du terrain
via une procédure automatisée basée sur des algorithmes de recherche d’optimum. En effet, bien que
ces derniers maximisent la corrélation entre les sorties du modèle et les mesures réalisées en aboutissant
généralement à des liaisons statistiques plus étroites, ils peuvent dans certains cas induire des
représentations erronées des processus internes au bassin versant. De plus, la calibration manuelle des
simulations ayant été mise en œuvre en trois phases successives « mono-objectif  », cette procédure a
conduit à établir des concessions au niveau de la représentation des différents transferts. En effet, les
ajustements effectués lors de l’optimisation des transferts particulaires ou de solutés induisent
couramment une détérioration des calages précédents. Ainsi, la calibration de simulations associant
différents paramètres entrant dans la définition des caractéristiques qualitatives de l’eau induisent des
liaisons statistiques habituellement plus faibles du fait des compromis effectués entre les différents
types de transfert. Dans le cadre de ce travail, il est apparu fondamental de conserver une représentation
optimale des lames d’eau écoulées afin de simuler au mieux les transferts de matières azotées. Toutefois,
cette priorité a conduit à une simulation légèrement moins fidèle des transferts particulaires.
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Variable Description Échelle spatiale Valeur initiale Ajustement 

USLE_K facteur d'érodabilité des sols URH variable Wischmeier et 
Jonhson, 1978 

USLE_C facteur de couverture des sols URH variable Wischmeier et 
Jonhson, 1978 

OV_N coefficient de rugosité         
du parcellaire URH variable* 

cultures : 0,15     
prairies : 0,30      

bois et forêt : 0,65

CH_COV facteur de couverture végétative 
des biefs hydrographiques SUB 0 0,01 

CH_EROD facteur d'érodabilité            
des cours d'eau SUB 0 0,1 

SPCON
paramètre linéaire régissant la 
charge sédimentaire maximale 

des cours d'eau 
BSN 0,001 0,005 

SPEXP
paramètre exponentiel régissant 

la charge sédimentaire 
maximale des cours d'eau 

BSN 1 1,1 

RSDCO coefficient de résidus           
des cultures BSN 0,05 0,01 

PSP facteur de disponibilité          
du phosphore BSN 0,4 0,3 

PPERCO coefficient de percolation        
du phosphore BSN 10 15 

PHOSKD coefficient de partition          
du phosphore BSN 175 250 

NPERCO coefficient de percolation        
de l'azote BSN 0,2 1 

N_UPDIS facteur de prélèvement    
d'azote par les plantes BSN 20 15 

*Engman, 1983    URH : Unité de Réponse Hydrologique     BSN : Bassin versant     SUB : Sous bassin versant 

Tableau 23. Variables réajustées au cours de l’optimisation des transferts particulaires et de solutés
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1.2. Simulation des régimes hydrologiques

L’adéquation entre les débits de base calculés par
le modèle et les valeurs établies avec Base Flow Index
à partir des mesures réalisées à la station du Pont de
Brec’h apparaît satisfaisante. En effet, les valeurs
prises par les coefficients statistiques retenus
témoignent d’un ajustement représentatif
(Tableau 24). Malgré une sous-estimation des
écoulements souterrains lors de la période de
calibration (-4,6 %)  et une légère surestimation de
ces derniers au cours de la validation des simulations
(+1,7 %), le coefficient de Bravais-Pearson et le
critère de Nash-Sutcliffe affichent des valeurs
s’échelonnant respectivement de 0,93 à 0,95 et de
0,67 à 0,74. De manière générale, ces valeurs

dénotent une bonne prise en compte de la séparation des écoulements, indispensable à une
représentation correcte des lames d’eau écoulées et à la simulation des transferts particulaires et de
solutés. Au niveau de l’appréciation visuelle des hydrogrammes, la Figure 59 illustre la liaison, autant
en termes de temporalités que de volumes, soulignée précédemment par les trois paramètres
statistiques. Néanmoins, on dénote une appréciation exagérée par le modèle des écoulements
souterrains en période de hautes eaux et au contraire une sous-évaluation du débit de base au
moment des basses eaux. 

Au même titre que la représentation de la séparation des écoulements, la simulation des lames
d’eau écoulées apparaît fortement corrélée aux observations réalisées à la station de référence du
Pont de Brec’h (Tableau 25). Ainsi, le coefficient de Bravais-Pearson et le critère de Nash-Sutcliffe,
qui varient respectivement de 0,87 à 0,89 et de 0,72 à 0,87, présentent des valeurs tout à fait
satisfaisante comparativement aux calibrations publiées (Eckardt et Arnold, 2001 ; Gassman et al.,
2007). Comme pour les écoulements souterrains, les simulations ont eu tendance à sous-estimer les
débits au cours des années 2000-2003 (-6,7 %) et à les surestimer légèrement lors de la validation
(2004-2005). Les hydrogrammes présentés en Figure 60 témoignent de la bonne prédiction du
modèle au niveau de l’alternance des périodes de hautes et basses eaux ainsi que des épisodes de
crues et d’étiage. De même, bien que le tarissement puisse être dans certains cas intervenir trop
tardivement (décembre 2004), l’expansion et les récessions des courbes de crues semblent également
bien reproduites. Cependant, le modèle semble avoir tendance à légèrement sous-estimer les
écoulements de base du Loc’h et surtout à omettre certains pic de crue où la prise en compte de la
contribution du ruissellement parait trop faible.
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Calibration Validation
r 0,93 0,95 

NS 0,67 0,74 
Dv -4,6 1,7 

  r : Bravais-Pearson      NS : Nash-Sutcliffe
  Dv : Déviation des valeurs

Tableau 24. Indicateurs d’ajustement des simulations de
l’écoulement souterrain

Calibration Validation
r 0,87 0,89 

NS 0,72 0,76 
Dv -6,7 1,4 

  r : Bravais-Pearson      NS : Nash-Sutcliffe
  Dv : Déviation des valeurs

Tableau 25. Indicateurs d’ajustement des débits
journaliers à la station du Pont de Brec’h



De manière générale, l’adéquation entre les simulations et les mesures apparaît plus importante
lors de la phase de validation. Cet élément s’explique par différents facteurs. Tout d’abord, les
premiers mois de simulation représentent la phase d’initialisation du modèle, correspondant au
remplissage des différents réservoirs (Figure 60). Les résultats peu représentatifs obtenus au cours
de cette période viennent dégrader les corrélations estimées par les coefficients statistiques pour la
phase de calibration. De plus, la variabilité d’hydraulicité au cours de la calibration a été beaucoup
plus nette que lors des deux années de validation. L’année hydrologique 2000-2001 a par exemple
été particulièrement humide (hydraulicité de 2,48) lors que l’année 2001-2002 a elle été très peu
arrosée (hydraulicité de 0,65). Ces disparités interannuelles des lames d’eau écoulées sont
caractéristiques des hydrosystèmes de l’Ouest de la France. Le fait que ces dernières soient très
marquées au cours de la période d’implémentation a représenté une difficulté majeure, notamment
au niveau de la calibration des simulations. En effet, la première moitié de la décennie 2000 a vu se
succéder des années humides à très humides (2000-01 et 2002-03) et sèches (2001-02), peu
représentatives des conditions moyennes, avant de reprendre un écoulement « tempéré » (2003-04)
suivi par une année très sèche (2004-05). Cette alternance a toutefois permis de tester et d’estimer
la représentativité des simulations dans des conditions d’hydraulicité très variées.

Concernant les contrôles complémentaires effectués au niveau des stations de Kerberhuët
(amont de l’étang de la forêt) et du moulin de Kervilio (amont de la retenue de Pont-Sal), les débits
mensuels simulés par SWAT semblent en adéquation avec les résultats d’extrapolation de la « macro-
flux ». En effet, les coefficients de corrélation de Bravais-Pearson entre les lames d’eau simulées et
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Figure 59. Série journalière des écoulements souterrains simulés par le modèle et établis à l’aide du Base Flow Index
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extrapolées à ces stations sont de 0,92 (Kerberhuët) et de 0,87 (Kervilio). Le critère d’efficience de
Nash-Sutcliffe (respectivement de 0,75 et de 0,64) confirme également la fidélité de l’ajustement
hydrologique réalisé. Bien que l’utilisation de cette méthode d’extrapolation spatiale puisse induire
des incertitudes, l’adéquation entre ses résultats et les simulations du modèle indique que ces
dernières reproduisent assez finement les régimes hydrologiques du bassin versant du Sal et de l’aire
d’alimentation de l’étang de la forêt. 

1.3. Simulation des transferts de sédiments et des flux de nutriments

La simulation des transferts de sédiments sur l’aire d’alimentation de la station du Pont de Brec’h
dénote une adéquation convenable vis-à-vis des mesures réalisées au cours de la période de
calibration. Le coefficient de corrélation de Bravais-Pearson s’élève ainsi à 0,78 alors que le critère
de Nash-Sutcliffe s’établit dans le même temps à 0,55. Les flux totaux semblent toutefois surestimés
(déviation des valeurs de +9,3). Cette représentation majorée des exportations sédimentaires tient
principalement à des épisodes ponctuels liés à une exagération des effets du ruissellement. Toutefois,
le suivi des matières en suspension ayant été interrompu au début de l’année 2004, les simulations
n’ont pu être validées sur ce paramètre. Au même titre que les transferts sédimentaires, les flux de
phosphore minéral semblent exagérés par le modèle au cours d’épisodes de ruissellement intense
(Figure 61). Néanmoins, la variabilité temporelle des transferts de ce paramètre étant très rapide, y
compris à une échelle infra-journalière (Michaud et al., 2002), il est très probable que certains
prélèvements n’aient pas été effectués au moment du pic induisant ainsi une analyse sous-évaluée.
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Figure 60. Hydrogramme des débits journaliers simulés et mesurés à la station du Pont de Brec’h



Hormis ces divers pics journaliers, la simulation des
transferts de matières phosphorées apparaît corrélée
de manière satisfaisante aux mesures. Ainsi, le
coefficient de corrélation de Bravais-Pearson et le
critère de Nash-Sutcliffe sont respectivement de
0,79 et 0,54 pour la calibration, et de 0,81 et 0,62
lors de la validation des simulations (Tableau 26). 

Concernant les matières azotées, la simulation des flux de nitrates, très liés aux volumes
d’écoulement, présente dans l’ensemble des valeurs de corrélation très satisfaisantes. En effet, les
indicateurs d’ajustement présentés dans le Tableau 27 témoignent du niveau d’adéquation entre les
flux journaliers simulés et les mesures réalisées à haute fréquence au Pont de Brec’h. La corrélation
de Bravais-Pearson est ainsi de 0,87 pour la période de calibration et de 0,90 pour les années de
validation des simulations. De même, avec des valeurs respectives de 0,73 et de 0,77 sur les mêmes
périodes, le critère d’efficience de Nash-Sutcliffe illustre la liaison temporelle et la bonne
représentation des pics de flux par le modèle (Figure 62). Hormis la phase d’initialisation et la période
des hautes eaux de l’année hydrologique 2000-2001 où les flux de nitrates sont surestimés, les
volumes ainsi que la variabilité des flux simulés semblent parfaitement suivre les observations. On
note toutefois une légère sous-évaluation des flux au cours de l’hiver 2002-2003. La simulation des
flux biogéniques apporte également une connaissance supplémentaire sur les modalités de transfert
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Calibration Validation
r 0,79 0,81 

NS 0,54 0,62 
Dv 8,4 11,2 

  r : Bravais-Pearson      NS : Nash-Sutcliffe
  Dv : Déviation des valeurs

Tableau 26. Indicateurs d’ajustement des flux de
phosphore minéral simulés à la station du Pont de Brec’h
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Figure 61. Simulation des flux journaliers de phosphore minéral à la station du Pont de Brec’h
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des sels nutritifs au sein du bassin versant modélisé.
Ainsi, les calculs effectués par SWAT sur l’ensemble
de la période de simulation ont établi que les flux
de nitrates s’effectuaient à hauteur de 0,9 % par
ruissellement, 9,3 % par écoulement de subsurface
et 89,8 % via les eaux souterraines.

De manière générale, les incertitudes les plus importantes dans les calculs du modèle paraissent
se concentrer en période de hautes eaux. Cet aspect, qui s’explique par la conjonction de nombreux
processus venant complexifier l’appréhension globale des lames d’eau écoulées et des transferts
associés, est communément observé au cours des simulations de bassin versant (Sexton et al., 2011).
Malgré cette limite, les valeurs prises par les trois indicateurs d’ajustement retenus dénotent d’étroites
relations entre les flux simulés et la chronologie des mesures. Le fonctionnement général du bassin
versant de la rivière d’Auray ainsi que le transfert de l’ensemble des paramètres retenus dans le cadre
de cette démarche semblent ainsi reproduit de manière satisfaisante par le modèle. La représentation
simplifiée des différents processus qui animent le bassin versant, et les estimations quantitatives qui
y sont associées par le modèle peuvent donc représenter un outil conduisant à une meilleure
compréhension du fonctionnement interne du bassin versant. Au-delà des caractéristiques
qualitatives des masses d’eau et de leurs évolutions dans le temps et l’espace, ces éléments peuvent

238

Calibration Validation
r 0,87 0,90 

NS 0,73 0,77 
Dv 5,2 8,7 

  r : Bravais-Pearson      NS : Nash-Sutcliffe
  Dv : Déviation des valeurs

Tableau 27. Indicateurs d’ajustement des flux de nitrates
simulés à la station du Pont de Brec’h
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Figure 62. Simulation des flux journaliers de nitrates à la station du Pont de Brec’h



notamment servir de base à l’identification des voies de transferts privilégiées en analysant par
exemple les termes du bilan. L’implémentation du modèle SWAT a par exemple permis de quantifier
la distribution de ce dernier à l’échelle des bassins versants du Loc’h et du Sal. Les simulations
réalisées sur la période 2000-2006 montrent ainsi une moyenne annuelle de 1 079 mm de
précipitations dont près des deux-tiers sont perdus par évapotranspiration (647 mm). Au niveau
des écoulements ces derniers se répartissent à hauteur de 362 mm pour l’écoulement de subsurface
et souterrain et de 134 mm pour le ruissellement.

2. La quantification et l’origine des transferts nutritifs

2.1. Quantification et modes de transfert des flux biogéniques

Au vu de l’ajustement des simulations vis-à-vis des mesures réalisées à la station de référence
du Pont de Brec’h et compte tenu du pas de temps de sortie du modèle SWAT, il apparaît
envisageable de pouvoir estimer des flux de manière fiable là où les fréquences d’échantillonnage
des suivis sont trop espacées. Dans ce sens, la modélisation représente un réel apport autant par
l’évaluation de tendances entre les prélèvements qu’elle peut réaliser que par sa capacité à estimer
des transferts sur des sous bassins versants non-jaugés. Ainsi, l’implémentation du modèle SWAT
sur le bassin versant de la rivière d’Auray sur la période 2000-2005, a permis d’estimer les flux d’eau,
de sédiments et de nutriments en continu aux exutoires des 324 sous bassins versants délimités.

Compte tenu des problématiques liées à la qualité des eaux de la rivière d’Auray et de leur lien
avéré (marées vertes) ou potentiel (mortalité des huîtres) avec les flux des bassins versants contigus,
il apparaît essentiel de pouvoir quantifier ces apports terrigènes et de pouvoir suivre leurs évolutions
dans le temps afin d’avoir une meilleure compréhension des conditions environnementales de la
masse d’eau. Les simulations réalisées sur la période 2000-2006 ont ainsi estimé les apports annuels
de nutriments débouchant en rivière d’Auray à 1 486 tonnes d’azote et près de 25 tonnes de
phosphore. Ces flux représentent donc en moyenne 39 kg N/ha/an et 0,6 kg P/ha/an. Au niveau
de l’azote ce flux spécifique corrobore les 39,7 kg N/ha/an estimés pour le bassin versant du Loc’h
par le Conseil Scientifique de l’Environnement de Bretagne à l’aide de la « macro-flux » (Moatar et
Meybeck, 2007 ; Aurousseau, 2010). Concernant le phosphore, compte tenu d’une fréquence de
prélèvements trop faible vis-à-vis des temporalités de transfert de cet élément, aucune estimation
des flux spécifiques n’avait encore été réalisée sur le secteur. 

Ces moyennes établies à l’échelle de l’ensemble des bassins versants de la ria d’Auray masquent
toutefois de profondes disparités. Ainsi, si l’on considère uniquement l’aire d’alimentation de l’étang
de la forêt, les flux spécifiques s’établissent respectivement à 61 kg N/ha/an et 0,8 kg P/ha/an.
Cet aspect s’explique par la densité des cheptels sur ce secteur et par le fait que l’intensification de
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l’agriculture y est nettement plus marquée. Sur la période considérée, l’étang de la forêt a reçu en
moyenne 547 tonnes d’azote et près de 7 tonnes de phosphore chaque année. Ces apports externes
associés à la charge interne de l’étang expliquent en grande partie les efflorescences observées au
début des années 2000 (Brient, 2005 ; Brient et Lengronne, 2006 ; Pitois et Moreau, 2008).

Les simulations laissent également apparaître le rôle joué par l’étang de la forêt et les retenues
de Tréauray et de Pont-Sal. En effet, ces trois réservoirs sont associés à un abattement des flux de
matières phosphorées, notamment au moment des pics de transfert. Cette réduction,
particulièrement sensible au niveau de l’étang de la forêt, s’explique par les dépôts sédimentaires,
associée à la rétention du phosphore adsorbé, et par la consommation interne des retenues. Ce
stockage semble toutefois se répercuter sur les flux annuels de phosphore plus élevés à la sortie des
retenues en dehors des pics de transfert. Cet élément s’explique par les processus de relargage du
phosphore par les sédiments qui induisent un transfert sous forme dissoute. Les retenues jouent
donc un rôle successif  de puits et de sources de phosphore en écrêtant les transferts lors d’épisodes
pluviométriques intenses mais en diffusant également le phosphore stocké de manière continue,
particulièrement lors de conditions anaérobies (Dorioz et al., 1997).

Compte tenu de la variabilité des flux au cours de l’année, au-delà de leur quantification annuelle,
l’appréhension de leur temporalité parait également essentielle. Cette dernière peut être évaluée de
manière tout à fait satisfaisante à partir de suivis à haute fréquence, particulièrement pour les
transferts de solutés. Toutefois, dans le cas de bassins versants non-jaugés ou d’échantillonnages
trop espacés dans le temps, la simulation en continu permet de compléter les mesures intermittentes
et donc d’affiner l’estimation des flux sur une période donnée. La Figure 28 présente ainsi la
contribution de chaque mois de l’année 2002 aux exportations d’azote et de phosphore. Bien que
l’année 2002 représente une année moyenne en termes d’hydraulicité (0,96), elle a été plus arrosée
que la moyenne (1136,8 mm contre 964,5 pour la moyenne 1981-2010). Les mois de mai, octobre,
novembre et décembre ont notamment été nettement plus arrosés que la normale et à l’inverse le
mois de septembre a été particulièrement sec. La répartition des flux simulés entre les différents
mois ne représente donc pas une distribution habituelle. Néanmoins, elle laisse transparaître l’étroite
relation entre la pluviométrie et les flux de phosphore. Cette corrélation (Bravais-Pearson de 0,82)
s’explique par le mode de transfert rapide du phosphore qui transite principalement par les eaux de
ruissellement. En effet, ce dernier est surtout mobilisé suite à une saturation des horizons supérieurs
du sol ou lors d’épisodes pluviométriques intenses. On note également la concentration des
transferts de ce paramètre au cours de l’année, les mois de novembre et décembre regroupent ainsi
près de la moitié des flux de l’année 2002. 
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Concernant l’azote, les flux les plus importants sont observés au cours de la saison hivernale et
au début du printemps du fait d’une contribution prédominante de la nappe superficielle plus
chargée que l’aquifère profond. Compte tenu des modalités de transfert de ce paramètre et des
temps de réaction qu’elles engendrent (lessivage et stockage de la nappe), la corrélation entre ses
exportations et les précipitations mensuelles est moindre que pour le phosphore (Bravais-Pearson
de 0,41). Les temporalités de son transfert sont donc davantage liées au comportement de la nappe
et à son temps de réponse qu’aux épisodes pluviométriques stricto-sensu. On constate ainsi une reprise
inhabituelle du flux en juin suite à une remontée du niveau de la nappe consécutivement aux
importantes précipitations intervenues en mai 2002.

Outre les flux mensuels, les simulations journalières réalisées permettent d’estimer les apports
suite à des événements ponctuels. Un épisode pluviométrique majeur, intervenu entre le 31 décembre
2000 et le 1er janvier 2001 (78,5 mm cumulés sur deux jours à la station météorologique de Grand-
Champ et 56,1 mm à la station d’Auray) suivi d’un second pic pluviométrique quelques jours plus
tard, a par exemple conduit à l’apport de 1,3 tonne de phosphore à la retenue de Tréauray en l’espace
de quelques jours. Cette contribution représente donc plus de 10 % des apports moyens annuels
sur la période de simulation. L’analyse empirique des réactions du bassin versant face à ce type
d’événement météorologique restreint permet également de pouvoir déterminer des temps de
réponse et estimer ses réactions selon les dites conditions et d’anticiper les répercussions d’un
épisode donné.
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Précipitations 
(mm)

Exportations 
d'azote    
(tonnes)

Part des 
exportations 
annuelles (%)

Exportations   
de phosphore 

(tonnes)

Part des 
exportations 
annuelles (%)

 Janvier 70,6 103 7,2 3,2 13,3 

 Février 69,8 194,3 13,7 1,4 5,6 

 Mars 73,6 201,8 14,2 2,3 9,6 

 Avril 45,4 115,0 8,1 1,0 4,3 

 Mai 132,4 66,6 4,7 1,8 7,6 

 Juin 54,0 110,0 7,7 1,0 4,1 

 Juillet 69,6 30,0 2,1 0,6 2,5 

 Août 40,4 3,0 0,2 0,3 1,1 

 Septembre 27,6 0,5 0,04 0,1 0,6 

 Octobre 180,0 7,5 0,5 1,4 5,9 

 Novembre 215,6 220,0 15,5 6,2 25,8 

 Décembre 157,8 371,0 26,1 4,7 19,5 

Tableau 28. Exportations mensuelles d’azote et de phosphore au cours de l’année 2002
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2.2. Identification de l’origine des transferts et des secteurs les plus contributeurs

Le caractère semi-distribué de SWAT permet de disposer de résultats au sein même du bassin
versant. Les sorties du modèle étant disponibles à l’échelle de chacun des sous bassins versants
définis lors de son implémentation, il est donc possible d’estimer leur contribution respective au
sein de l’hydrosystème alréen. De même, bien que les URH ne soient pas spatialisées au sein des
sous bassins versants, les résultats des calculs effectués à leur niveau sont consultables. Ainsi, des
regroupements peuvent être réalisés afin d’analyser les transferts en fonction du type de sol ou de
son occupation. Les Figures 63 et 64 présentent respectivement les exportations annuelles de
phosphore et d’azote simulées pour l’ensemble des sous bassins versants sur la période 2000-2006.
Il apparaît très clairement une profonde disparité au niveau des flux spécifiques de chaque bassin.
Ce différentiel de réaction des différents tributaires se vérifie tant pour les fuites d’azote que pour
les exportations de phosphore. 

Concernant les flux de phosphore, plusieurs secteurs semblent se détacher par leur forte
contribution. On note notamment des fuites rapportées à l’hectare nettement plus importantes sur
les têtes de bassin du Loc’h et du Sal, trois bassins au niveau de la commune de Pluvigner, et
différents tributaires épars accueillant des installations d’assainissement collectif. Mis à part
l’influence ponctuelle de ces derniers rejets liés aux émissions domestiques et industrielles, les
secteurs les plus contributeurs sont généralement ceux où la part du maïs dans l’assolement est la
plus importante. Cet élément s’explique notamment par la surfertilisation dont les parcelles
maïsicoles faisaient l’objet au cours de la période (Chambre d’Agriculture du Morbihan, 2002). De
même, l’implantation de couverture végétale à l’interculture était encore peu répandue. Les sols
laissés ainsi nus en hiver étaient donc potentiellement assujettis à la formation d’organisations
pelliculaires favorisant le ruissellement. Ce facteur d’accentuation des transferts, perceptible au
niveau des exportations hivernales simulées à l’échelle des URH en maïs, explique vraisemblablement
pour partie les pics simulés au cours de la période hivernale.

Les bassins versants présentant une rugosité paysagère moindre, du fait d’une profonde
déstructuration du réseau bocager, comptent également parmi les plus contributeurs. Ainsi, les
tributaires de la section amont du Loc’h dont le flux spécifique de phosphore est supérieur à 1 kg
P/ha/an sont ceux ayant subits les remembrements les plus marqués. Cette prédominance des
exportations issues de secteurs présentant un parcellaire ouvert se retrouve même dans certains
sous bassins faisant l’objet d’une fertilisation quasiment équilibrée comme c’est le cas pour le
tributaire du Sal en rive gauche, situé en limite de bassin versant. Les sous bassins versants fortement
exportateurs en tête de bassin du Loc’h cumulent ces différents facteurs. En effet, leurs linéaires
paysagers ont été en grande partie démantelés alors qu’ils se trouvent sur des terrains assez pentus
à flanc des Landes de Lanvaux. De plus, leur assolement laisse apparaître une forte proportion de
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maïs. Et surtout ils s’inscrivent dans le système d’élevage le plus intensif  de l’hydrosystème alréen
associé aux surfertilisations les plus importantes. 

De manière générale, l’agrégation de ces flux spécifiques à l’échelle du réseau de suivi du
paramètre phosphore corrobore les résultats issus des prélèvements qui laissaient présager
d’importantes exportations en tête de bassin du Loc’h. La moyenne des concentrations en
phosphore total enregistrée en 2005 au point de référence situé à l’aval de ce secteur était ainsi
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supérieure à 1 mg/l. La comparaison des simulations avec les concentrations observées aux autres
points de suivi est plus délicate. En effet, le réseau « phosphore » de l’époque n’était constitué que
de quatre points de surveillance sur le bassin du Loc’h et un au niveau de la station de Kervilio pour
le Sal. Ces points étant placés sur le cours principal des rivières, l’effet cumulatif  de l’amont vers
l’aval, ou au contraire la dilution liée à l’arrivée de tributaires moins chargés limite la mise en relation
des mesures avec les flux spécifiques simulés.

Au niveau de l’azote, les disparités spatiales de flux spécifiques semblent moins prononcées avec
des regroupements de sous bassins présentant des niveaux d’exportation semblables. On observe
toutefois un gradient allant de l’amont vers l’aval des bassins du Loc’h et du Sal avec des parties
supérieures des bassins nettement plus contributrices que les tributaires des cours inférieurs. Les
affluents du Loc’h situés à l’amont de l’étang de la forêt apparaissent ainsi comme les plus
contributeurs, notamment en tête de bassin. Le ruisseau du Pont du Moustoir, situé en rive droite
du Loc’h et dont la confluence avec ce dernier se situe à l’aval de la cluse de Brandivy, présente par
ailleurs des exportations d’azote assez importantes. Le ruisseau de Pont Normand, situé sur la partie
amont du Sal en rive droite et drainant les secteurs fortement cultivés de la commune de Plumergat,
est également concerné par des flux spécifiques supérieurs à 50 kg N/ha/an sur la majorité de son
aire d’alimentation. A l’inverse, les entités hydrographiques localisées au niveau de la commune de
Camors, au Nord-Ouest du bassin, et disposant d’espaces naturels étendus comptent parmi les
secteurs dont les fuites de matières azotées sont les moins importantes. 

De manière générale, les fuites annuelles d’azote sont fortement reliées aux densités de cheptels
et plus particulièrement à la concentration des élevages porcins et avicoles (cours supérieur du
Loc’h). Au même titre que le phosphore, les bassins présentant un assolement fortement orienté
vers la culture du maïs sont ceux dont les flux spécifiques sont les plus importants. Cet élément
s’explique par l’importance du lessivage hivernal lorsque aucune Cultures Intermédiaires Pièges À
Nitrates (CIPAN) n’est implantées. Bien que le lessivage sous céréales soit moins marqué, les secteurs
céréaliers contribuent également mais dans une moindre mesure à ces exportations. 

Le réseau de surveillance « nitrates » étant plus dense que celui du phosphore, les mesures issues
de ce suivi sont plus aisément exploitables pour effectuer une comparaison avec la discrétisation
spatiale des flux spécifiques d’azote simulés. Sur les 23 points que comptait ce réseau sur la période
simulée, 16 étaient situés sur des affluents du Loc’h et 2 sur des tributaires du Sal. La mise en relation
des concentrations moyennes mesurées à ces stations avec les flux spécifiques agrégés dénote une
adéquation satisfaisante. En effet, les simulations confirment les tendances observées lors des
prélèvements mensuels sur la plupart des points de surveillance des tributaires du Loc’h et du Sal.
Les différents secteurs concentrant des sous bassins avec des exportations supérieures à
60 kg N/ha/an sont ainsi associés à des points classés dans les classes « mauvaise » et « très
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mauvaise » de la grille SEQ-Eau. A l’inverse, les stations arborant une classe de qualité « passable »
se trouvent à l’aval de tributaires dont les fuites sont majoritairement inférieures à 20 kg N/ha/an.

La mise en relation des discrétisations spatiales établies au niveau des exportations d’azote et de
phosphore à l’échelle des 324 sous bassins versants délimités lors de l’implémentation du modèle
dénote des facteurs de répartition communs. Les secteurs à forte vocation agricole et présentant
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les cheptels les plus fournis apparaissent logiquement comme les plus contributeurs tant pour l’azote
que pour le phosphore. A l’inverse, les affluents avals du Loc’h et du Sal ainsi que les tributaires
directs de la rivière d’Auray sont concernés par des fuites moindres liés à des pratiques agricoles
plus extensives et une proportion d’espaces semi-naturels et de surfaces artificialisées supérieure.
Les exportations de ces deux nutriments sont par ailleurs fortement corrélées à la proportion de
maïs dans l’assolement. Cet aspect s’explique par l’importante surfertilisation dont ces parcelles font
l’objet. Toutefois, alors que l’ampleur des flux spécifiques d’azote apparaît principalement liée aux
facteurs « sources » (notamment à la pression en azote organique) les flux de phosphore semblent
plus influencés par les facteurs régissant leur transfert. Au-delà des apports en matières phosphorées,
les caractéristiques physico-paysagères des bassins (pentes, rugosité paysagère…) conditionnent
ainsi fortement leur exportation. Les rejets ponctuels semblent également influer de manière plus
importante sur les flux de phosphore comparativement à l’azote. Ces différents éléments, associés
à des modalités de transfert différentes, se traduisent par une variabilité spatiale distincte des secteurs
contribuant le plus aux exportations de ces deux éléments nutritifs. Ainsi, contrairement à l’azote
où de grands ensembles semblent se dessiner, la spatialisation des flux spécifiques phosphorés des
entités hydrographiques délimitées illustre une hétérogénéité plus marquée d’un bassin à l’autre, en
fonction de leur déclivité et de la densité de leurs linéaires paysagers.

Concernant l’origine sectorielle des
exportations en sels nutritifs, il est assez délicat de
l’identifier finement. En effet, compte tenu du
manque de données disponibles sur les émissions
domestiques et industrielles, seuls les rejets
ponctuels issus des installations industrielles
soumises à redevance et des installations
d’assainissement collectif  ont pu être pris en
compte. De plus, la fréquence de contrôle de ces
émissions, souvent espacée dans le temps, nous a
contraints à les intégrer à la simulation sous la
forme de flux constants. En se focalisant sur les

émissions agricoles, il est toutefois possible de quantifier les contributions respectives des différentes
cultures. Les simulations ont ainsi montré qu’à l’échelle des bassins versants du Loc’h et du Sal, les
parcelles en maïs étaient à l’origine de 44 % des exportations azotées et que les URH céréalières et
en prairie contribuaient respectivement à hauteur de 19 % et de 21 % de ces mêmes flux. Cette
prépondérance des exportations issues des parcelles maïsicoles est illustrée par les quantités
moyennes d’azote lessivé sous cette culture comparativement aux autres mises en valeur
(Tableau 29). Au niveau de leur distribution dans l’année, les lessivages maximums interviennent au
cours de l’hiver suite aux épisodes pluvieux. Des pics sont toutefois observés consécutivement aux
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Azote lessivé    
vers l'aquifère 

(kg/ha/an)

 Bois et forêt 3,1

 Céréales 89,3

 Habitat dispersé 1,2

 Maïs 119,7

 Landes et broussailles 2,6

 Prairies temporaires 61,7

 Praires de longue durée 57,8

Tableau 29. Azote lessivé vers l’aquifère selon le type
d’occupation des sols



différentes applications de fertilisants, particulièrement dans le cas d’amendements en matières
organiques. Les lessivages sous prairies se produisent principalement en fin de période de pâturage
et dans les premières semaines qui suivent.

3. Limites et difficultés liées à l’implémentation d’un modèle de bassin versant

3.1. Contraintes associées aux démarches de modélisation et au modèle SWAT

De par la représentation simplifiée des processus qu’ils opèrent, les modèles peuvent conduire
à une meilleure compréhension du fonctionnement des hydrosystèmes et des relations entre
pressions, milieu et qualité des eaux. Toutefois, le niveau d’abstraction induit par leur implémentation
leur confère également un caractère réducteur. Pour des raisons de paramétrage et de temps de
calcul, ce dernier est d’autant plus important dans le cas de bassins versants hétérogènes dont
l’extension ne permet une réelle prise en compte de la variabilité spatiale de l’ensemble des propriétés
de l’hydrosystème modélisé. À l’échelle du bassin versant de la ria d’Auray, il est par exemple
irréalisable d’intégrer finement les effets de la microtopographie, des linéaires paysagers ou des voies
préférentielles d’écoulements, associées aux aménagements réticulaires (voirie, fossés…), sur les
conditions de circulation des eaux. Cette intégration, contrainte à la fois par le manque d’information
sur la question et par l’incapacité de la plupart des modèles à assimiler de manière satisfaisante ces
caractéristiques, s’est faite via une modulation de la rugosité paysagère et de la largeur des bordures
de parcelles. Ce biais permet d’agir sur les temps de transfert et sur la séparation des écoulements
à l’échelle des sous bassins versants ou des URH. Toutefois, cette prise en compte demeure
simplificatrice dans le sens où elle omet la spatialisation exacte des cheminements préférentiels en
moyennant ces paramètres à l’échelle des unités d’intégration (sous bassin ou URH).

De manière générale, au même titre que les modèles globaux, l’implémentation d’un modèle
distribué (ou semi-distribué) sur un bassin de plusieurs centaines de km² nécessite de procéder à
une généralisation du paramétrage au minimum à l’échelle des unités fonctionnelles délimitées. Dans
le cas de paramètres associés à des variabilités très marquées, y compris au sein même d’espaces
réduits, les agrégations ou moyennes réalisées peuvent ainsi se retrouver assez éloignées des
conditions réelles et se répercuter sur la qualité de la modélisation. C’est d’ailleurs pour cette raison
qu’il n’a pas été jugé opportun de simuler le transfert des produits phytosanitaires compte tenu du
nombre de molécules commercialisées et de la très grande variabilité de pratiques liées à leurs
applications. Les distorsions induites par la généralisation des données en entrée ne portent
généralement pas préjudice si l’on se place à l’exutoire d’un bassin de cette taille, du fait des
compensations qui s’opèrent entre les différents tributaires. Toutefois, elles peuvent conduire à
fausser de façon notable le résultat des simulations menées à l’échelle de ces derniers. Dans ce sens,
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la modélisation de bassin versant permet de définir des tendances de manière quantitative au travers
de calculs continus dans le temps et l’espace mais ne peut se dispenser de vérifications sur le terrain.
Cette nécessité de procéder à des échantillonnages, même ponctuels, afin de s’assurer de la véracité
des simulations réalisées sur des secteurs non-jaugés identifiés comme fortement contributeurs est
amplifié par les approximations inhérentes à toute forme de modélisation. Ainsi, la modélisation
environnementale, particulièrement lorsqu’elle est assistée de méthodes SIG, conduit à la
propagation d’incertitudes liées à la qualité et à l’intégrité des informations en entrée, demeurant
relativement délicates à analyser (Devilliers et Jeansoulin, 2005). Ces incertitudes sont d’ailleurs
d’autant plus importantes lorsque que l’on se place à l’échelle d’une partie très réduite de l’entité
hydrologique simulée ou que l’on procède à des scénarisations prospectives (Beven, 2009).

Ainsi, le caractère semi-distribué du modèle SWAT représente un atout non-négligeable pour la
démarche entreprise dans le sens où il permet une intégration de l’hétérogénéité du bassin, à hauteur
des données disponibles. Néanmoins, le découpage en unités fonctionnelles pose le problème du
surparamétrage lors de la simulation. Outre les contraintes en termes de temps d’implémentation,
l’inflation des paramètres expose ainsi à des risques de compensation lors de la phase de calage du
modèle (Payraudeau, 2002). De plus, le fait que les URH ne soient pas identifiées spatialement mais
uniquement considérées comme partie du sous-bassin versant, implique que les transferts au sein
des sous-bassins versants soit partiellement négligés. En effet, sans prise en compte de la position
des URH, les processus d’accumulation, de rétention ou d’abattement ne peuvent être intégrés.
Toutefois, dans le cas du modèle SWAT, ces unités fonctionnelles se rapportent à des ensembles
concrets correspondant à des parcelles (ou groupes de parcelles) à la mise en valeur et aux propriétés
agronomiques similaires. Cette discrétisation offre donc un avantage certain par rapport à une
spatialisation schématique par maillage régulier qui impose d’implémenter une approche
géostatistique afin de globaliser les données mesurées ponctuellement à l’échelle d’entités peu
cohérentes (Blöschl et Sivapalan, 1995).

3.2. Entraves liées à la disponibilité des données

La principale difficulté liée à l’implémentation d’un modèle de bassin versant apparaît donc être
liée à la disponibilité des données de paramétrage. Il est notamment essentiel de disposer de
référentiels fiables et détaillés sur l’ensemble de la période étudiée. Cette limite intervient dès la mise
en œuvre préliminaire du modèle mais peut également constituer une entrave importante lors des
différentes phases de mise à jour des données en entrée, indispensables pour assurer une continuité
à la démarche. Ainsi, au-delà des schématisations qui s’opèrent lors de la modélisation,
l’indisponibilité de certaines données, ou leur non-exhaustivité, impose de procéder aux
généralisations précitées qui induisent de fait une simplification préliminaire. Ces procédures
viennent donc gommer la variabilité spatiale des paramètres intégrés alors que cette prise en compte
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représente l’objectif  même des modèles distribués. Cette importante dépendance vis-à-vis des
données disponibles se retrouve également au niveau de variables associées à des phénomènes
dépassant les conditions « normales » intégrées aux référentiels courants. Dans une démarche de
modélisation implémentée à cette échelle et reposant sur des conditions ordinaires, les effets induits
par des rejets accidentels ponctuels sont difficilement intégrables. Ainsi, il est impossible de
considérer la localisation exhaustive des abreuvements directs et la quantification précise de leurs
impacts en termes d’émission directe dans le cours d’eau. Il en est de même pour des infractions
liées par exemple à des rejets directs illégaux ou des pratiques de surfertilisation localisées dépassant
très largement les estimations issus des recensements ou des inventaires réalisés par les organisations
professionnelles.

Compte tenu des conditions d’accessibilité et d’inexistence de certaines données au début de ce
projet, différents paramétrages ont ainsi dus être allégés ou compensés par différents biais. Les
procédures relatives à la définition des caractéristiques topographiques, édaphiques et d’occupation
des sols, découlent par exemple de l’aspect lacunaire des référentiels existants ou de leur inadaptation
à une intégration en l’état. La constitution de la couche d’occupation s’est ainsi appuyée sur des
inventaires élaborés à différents moments de la période de simulation. La spatialisation des grands
types de couverts par photo-interprétation est donc partie du postulat que ces derniers pouvaient
être considérés comme invariants à l’échelle des six années simulées. Sur le même principe, et par
manque de données de référence à l’échelle annuelle sur la période, l’assolement a été envisagé
comme stable d’une année sur l’autre. L’assolement identifié par télédétection pour l’année 2002 a
ainsi été reconduit pour l’ensemble des années simulées. A l’échelle de la zone d’étude, cette relative
stabilité de répartition entre les cultures est confirmée par les différents inventaires et recensements
disponibles et s’explique par l’orientation technico-économique des exploitations du secteur. En
effet, depuis le début de la décennie 2000, seule la suppression du taux de jachère obligatoire en
2008 semble avoir conduit à un réajustement réellement significatif  de l’assolement des exploitations. 

Toutefois, sachant que les parcelles ne se trouvent pas au même stade dans les cycles de rotations,
des disparités notables peuvent être constatées d’une année sur l’autre à l’échelle de certains sous
bassins versants. La non prise en compte de l’évolution temporelle des proportions de maïs, céréales
ou prairies au niveau de ces entités engendre donc un décalage vis-à-vis des conditions réelles. Cette
simplification n’est pas réellement perceptible si l’on considère l’hydrosystème dans son ensemble
mais peut s’avérer problématique pour simuler la contribution des différents tributaires. Dans ces
conditions, il serait opportun de pouvoir intégrer les successions culturales afin de considérer cette
variabilité inter-annuelle, de différencier les itinéraires techniques en fonction des cultures
précédentes et de leurs reliquats. La spatialisation des successions culturales en vue de leur intégration
au modèle SWAT a déjà fait l’objet de travaux (Ruelland et al., 2004). Néanmoins, jusqu’à présent ce
type de démarche demeurait très limité du fait des coûts qui lui étaient associés. En effet, afin de
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pouvoir déterminer les couverts successifs des parcelles agricoles, ces approches nécessitaient
l’acquisition de différentes images satellitaires sur plusieurs années consécutives. De plus, compte
tenu de la morphologie du parcellaire, constitué pour partie d’entités assez réduites, ces clichés
devaient nécessairement être caractérisés par une haute résolution spatiale.

L’approche mise en œuvre pour quantifier les déjections animales et spatialiser leur épandage a
également été fortement contrainte par les données disponibles. Ainsi, les effectifs de cheptels
utilisés pour caractériser les amendements en matière organique étant uniquement accessible à
l’échelle communale, la redistribution des effluents d’élevage au sein du parcellaire agricole n’a pu
faire totalement abstraction de cet échelon administratif  sans réelle cohérence agricole. La
détermination de la charge de chaque sous bassin versant au prorata de leur inclusion dans les
communes sous entend ainsi une répartition régulière des exploitations et des cheptels au sein des
communes correspondantes, évidemment très simplificatrice.

Concernant les rejets domestiques et industriels, seuls les rejets ponctuels issus des installations
industrielles soumises à redevance et des installations d’assainissement collectif  ont été intégrés. La
prise en compte partielle de ces types d’émissions sous estime donc la contribution de ces usages à
la dégradation de la qualité des masses d’eau de l’hydrosystème alréen. Il serait par exemple
intéressant de pouvoir intégrer les rejets associés à l’assainissement autonome. Ce dernier représente
en effet près du quart des logements des communes du bassin versant. De plus, cette proportion
moyenne masque de profondes disparités entre la partie septentrionale du bassin, associée à un
habitat dispersé prononcé, et les communes méridionales qui sont caractérisées par un habitat
principalement aggloméré et des installations collectives de traitement d’importante capacité. Ainsi,
la proportion des logements raccordés au réseau d’assainissement collectif  est de 98,5 % sur la
commune d’Auray alors qu’il ne représente que 39,6 % des habitations de Brandivy. Toutefois, les
diagnostics de conformité et de bon fonctionnement réalisés par les Services Publics
d’Assainissement Non Collectif  (SPANC), caractérisent ces installations uniquement de manière
qualitative. La quantification de ces rejets, dont le potentiel d’émission doit très certainement être
non négligeable sur certains secteurs, est ainsi très difficile à déterminer.

Du fait du peu de données disponibles sur les modalités de gestion des niveaux d’eau dans des
réservoirs de Tréauray et de Pont-Sal, la simulation de ces retenues a également fait l’objet d’une
simplification. Ainsi, ne disposant pas d’informations précises sur les stratégies de
remplissage/vidange des réservoirs, les débits en sortie de retenue ont été calculés par le modèle à
partir de différentes variables reproduisant les cycles de variation des niveaux. Ces dernières
comprennent le volume initial de la retenue, la hauteur du déversoir, l’évaporation, les pertes par
infiltration, les prélèvements pour la production d’eau potable et l’alimentation par les cours d’eau
à l’amont. Cette simplification peut donc induire un décalage temporel au niveau des apports, issus
du Loc’h et du Sal, débouchant en rivière d’Auray. 
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Enfin, le fait que la zone d’étude ne compte qu’une seule station hydrométrique a également
constitué une entrave à l’implémentation du modèle. Dans ces conditions, la calibration et la
validation des simulations n’a pu être réalisée que sur le bassin du Loc’h à hauteur du Pont de Brec’h.
Bien que des contrôles supplémentaires concluants aient été effectués à l’amont de l’étang de la
forêt et sur le Sal, via la méthode d’extrapolation spatiale des débits intégrée à la « macro-flux », des
interrogations subsistent quant à la représentativité des simulations sur ces secteurs. De même, les
petits tributaires directs de la rivière d’Auray ne disposant d’aucun réseau de suivi hydrométrique
ou qualitatif  permettant de contrôler les simulations du modèle, il convient de rester prudent vis-
à-vis des apports simulés pour ces sous bassins versants. Ces résultats doivent être analysés avec
d’autant plus de précaution que leurs aires d’alimentation ainsi que leurs caractéristiques
topographiques et d’occupation des sols sont très différentes de celles sur lesquelles s’est basée la
procédure de calibration du modèle. Afin d’assurer une continuité efficiente à cette démarche il
serait donc intéressant de disposer de mesures hydrométriques, même ponctuelles à l’amont de
l’étang de la forêt, sur le Sal et sur les principaux ruisseaux côtiers débouchant en rivière d’Auray.
L’appareillage d’un sous bassin versant du Loc’h serait également recommandé afin de pouvoir
procéder à une calibration à deux échelles spatiales permettant d’affiner la représentation des temps
de transfert au sein de l’hydrosystème.

3.3. Évolutions récentes d’accessibilité aux données

Les entraves précitées, associées à l’indisponibilité des référentiels nécessaires à la mise en œuvre
d’un modèle de bassin versant, tendent cependant à s’estomper depuis plusieurs années. En effet,
sous l’impulsion de différentes évolutions réglementaires (Convention d’Aarhus, directive
européenne INSPIRE…), du fait de démarches entamées par de nombreuses collectivités
territoriales, ou consécutivement à la création récente de multiples portails d’accès, l’accessibilité, la
diffusion et le partage des données environnementales ont été très largement facilitées.

En effet, les différents efforts fournis depuis plusieurs années pour compléter (ou renouveler)
les référentiels existants et pour favoriser leur diffusion induisent une disponibilité accrue des
données nécessaires à l’implémentation de ce type de démarche pour les instances en charge de la
gestion et du suivi de la qualité des hydrosystèmes. Depuis le 1er janvier 2011, le contrat d’objectif
2010-2013, signé entre l’État et l’IGN permet par exemple aux collectivités et à leurs partenaires de
disposer gratuitement des bases de données du Référentiel à Grande Échelle (RGE) pour l’exercice
d’une mission de service public. Le RGE comprenant à la fois la BD Topo, la BD ortho et la BD
parcellaire, cette mise à disposition constitue un atout non négligeable dans la perspective
d’implémentation de modèles de bassin versant. De plus, la diffusion, instaurée en 2007, du Registre
Parcellaire Graphique (RPG) permet de compléter les référentiels de l’IGN pour la partie agricole,
particulièrement pour les organismes publics. Ces derniers ont ainsi accès, sous convention, au
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niveau d’information 4 du RPG incluant notamment les contours des îlots PAC, l’identifiant
numérique de l’exploitation associée, ainsi que différents éléments de caractérisation de l’îlot (surface,
cultures, présence d’irrigation…). Enfin, l’organisation d’un Recensement Général Agricole en 2010,
afin de renouveler les indicateurs issus du précédent datant de 2000 et dont les premiers résultats
sont disponibles depuis l’automne 2011, peut également contribuer à une mise à jour fiable du
contexte agricole du bassin et permettre de limiter la propagation d’incertitudes lors de
l’implémentation de scenarii prospectifs.

De même, différentes initiatives régionales sont venues se greffer à ces dispositions afin de
constituer des référentiels communs précis. Le groupe de travail « ortho-photographie-MNT » de
GéoBretagne (portail d’information géographique mis en place par la Préfecture de région et le
Conseil Régional de Bretagne) a ainsi projeté d’acquérir une couverture ortho-photographique
(résolution de 20 cm et précision de 40 cm) ainsi qu’un Modèle Numérique de Terrain (précision
de 5 m en milieu rural et de 1 m en zone urbaine, pas de 5, 10 et 25 m) de la région dont la livraison
complète devrait s’achever au printemps 20131. La finalisation prochaine du programme « Sols de
Bretagne », associé aux programmes nationaux « Inventaire, Gestion et Conservation des Sols »
(IGCS) et « Réseau de Mesures de la Qualité des Sols » (RMQS) coordonnés par le Groupement
d’Intérêt Scientifique Sol, devrait également permettre à terme de caractériser plus finement les
unités pédopaysagères régionales.

Au niveau local, bien qu’ils puissent faire l’objet de certains arbitrages discutables, les inventaires
des cours d’eau et des zones humides réalisés dans le cadre de la révision des Plans Locaux
d’Urbanisme représentent aussi une source d’information supplémentaire qui devrait être
rapidement disponible de manière continue sur des secteurs assez étendus. Concernant la
caractérisation des amendements en matières organiques, on peut citer la mise à disposition
prochaine des données issues de l’observatoire de l’azote du Morbihan à l’échelle des sous bassins
versants. Le fait que cet observatoire se base sur des effectifs de cheptels fiables à 90 jours peut en
effet conduire à une meilleure redistribution des effluents d’élevage et donc participer à améliorer
la modélisation de l’hydrosystème alréen. 

4. Conclusion

L’implémentation du modèle SWAT sur le bassin versant de la rivière d’Auray, bien que portant
principalement sur la simulation des pollutions diffuses, a montré sa capacité à reproduire les
transferts de nutriments observés. Il serait toutefois intéressant de disposer d’un panel de mesures

252

1 http://geobretagne.fr/



hydrométriques et qualitatives plus large afin notamment de s’assurer de la représentativité du calage
réalisé à différentes échelles spatiales et sur des secteurs non jaugés présentant des caractéristiques
singulières pour valider de manière plus approfondie les simulations. Malgré l’utilisation d’inventaires
originellement lacunaires ou nécessitant une adaptation particulière préalablement à leur intégration
au modèle, au vu de l’adéquation constatée entre les paramètres simulés et les mesures, le modèle
utilisé et son paramétrage apparaît suffisamment performant pour être implémenté dans ce type de
démarche. Hormis les images satellitaires, qui ont été utilisées pour caractériser le parcellaire agricole
et auxquelles peuvent se substituer les différents référentiels rendus récemment disponibles, le
paramétrage du modèle s’est effectué en se basant sur des données courantes accessibles par tous.
Cet aspect démontre que les données dont disposent ou auxquelles ont accès les organismes en
charge de la gestion des hydrosystèmes continentaux sont suffisantes pour implémenter ce type de
modèle de bassin versant de manière efficiente.

Cette démarche a notamment permis de confirmer les tendances observées de manière
ponctuelle et d’évaluer les disparités d’émission des différents bassins versants élémentaires en
quantifiant leur flux spécifiques respectifs. Elle a en outre conduit à la création de nombreuses
données dont l’exploitation peut permettre une meilleure compréhension du fonctionnement de
l’hydrosystème alréen en hiérarchisant l'influence des différentes variables en interaction dans le
milieu. Ainsi, bien que les facteurs intervenant dans les transferts d’azote et de phosphore fassent
aujourd’hui consensus au sein de la communauté scientifique et qu’ils soient déjà bien documentés,
cette modélisation en donne un nouvel exemple concret. Il est désormais envisageable de quantifier
le rôle des différentes pratiques et caractéristiques paysagères au niveau des transferts se produisant
au sein de l’aire d’alimentation de la ria d’Auray. Cet élément peut donc servir de base pour tenter
de réorienter les secteurs les plus problématiques vers des pratiques agricoles plus conservatrices et
moins émettrices ou d’y effectuer des aménagements visant à limiter les transferts.

Dans un cadre opérationnel, ce type d’approche présente de nombreux atouts. Ainsi,
contrairement aux approches SIG statiques, les simulations permettent d’appréhender de manière
dynamique les transferts au sein des bassins versants. Les simulations réalisées à pas de temps
journalier et les agrégations qui peuvent en découler permettent ainsi de connaître sur l’ensemble
de la période modélisée le comportement saisonnier des sous bassins vis-à-vis des transferts de
nutriments. De plus, le modèle SWAT étant libre, il représente une solution alternative aux différents
outils intégrés de modélisation existants, souvent distribués sous la forme de logiciels propriétaires
très coûteux. Les simulations réalisées à partir de modèles ne se substituent évidemment pas à un
réseau de suivi qui permet de disposer de mesures fiables. Ces dernières sont notamment
indispensables au calage des modèles et au contrôle des simulations. Toutefois, les réseaux de
mesures, souvent focalisés sur le suivi des concentrations de certains polluants, sont pour la plupart
dépourvus de stations de jaugeage permettant de calculer des flux. De même, ces réseaux, le plus
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souvent épars, permettent rarement d’avoir une vue exhaustive des apports du fait de l’espacement
des prélèvements dans le temps, particulièrement pour les paramètres à transfert rapide dont les
principales exportations peuvent se faire en seulement quelques heures. Dans ce contexte, les
simulations permettent de compléter ces séries de mesures intermittentes par une estimation des
flux en continu. Ainsi, l’utilisation de modèles hydrologiques permet d’estimer des valeurs de flux
là où il n’y a pas de jaugeages, ou sur des périodes où ces derniers ne sont pas réalisés. 

De plus, l’identification des zones les plus contributives aux transferts permet de définir des
sites à placer sous surveillance ou de déterminer des secteurs d’intervention prioritaires pour des
actions de restauration de la qualité des eaux. Ainsi, les résultats issus de ce type de modélisation
représentent des supports d’aide à la prise de décision pertinents dans la mesure où ils peuvent
apporter des éléments de compréhension des dysfonctionnements observés dans les écosystèmes
concernés. Ils peuvent également constituer une aide supplémentaire lors de la définition des
stratégies d’échantillonnage ou dans le cas de restructuration des réseaux de surveillance. Toutefois,
les simulations réalisées lors de ce travail ayant été cantonnées aux années 2000-2005, les secteurs
identifiés comme participant le plus aux émissions de nutriments au cours de cette période ne sont
pas nécessairement ceux qui contribuent le plus aux transferts actuels du fait des évolutions
intervenues depuis. 

Compte tenu des coûts qu’occasionnerait la mise en place de réseaux de surveillance
suffisamment denses et suivis pour permettre de quantifier les apports à l’échelle des bassins
élémentaires d’un hydrosystème et d’identifier les secteurs les plus problématiques, ce type d’outil
constitue à l’heure actuelle le meilleur compromis permettant de définir la localisation et le type
d’actions à mener pour préserver les écosystèmes aquatiques. Dans ce cadre, tout en maintenant
évidemment un panel de stations de suivi placé au niveau de sites clefs du bassin (vulnérabilité
importante, dégradation avancée, dépassements récurrents…), l’utilisation de ce type d’approche
pourrait être envisagé en complément de la métrologie. Il conviendrait néanmoins de reconsidérer
les modalités de suivi en intégrant un réseau complémentaire succinct dans la ligne budgétaire
associée à la surveillance de la qualité des masses d’eau du bassin. Ce réseau secondaire permettrait
notamment de procéder à des prélèvements ponctuels, réalisés de manière tournante aux exutoires
de bassins élémentaires identifiés comme préoccupants par le modèle, afin de confirmer les résultats
des simulations avant toute prise de décision.
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Chapitre 8 : APPLICATIONS POTENTIELLES ET
PERSPECTIVES EN TERMES DE RECHERCHE ET DE
GESTION

1. La mise en œuvre de scénarisations

L’implémentation d’un modèle de bassin versant dans le cadre d’une approche descriptive peut
s’avérer être une manière de compléter les mesures intermittentes issues des réseaux de surveillance
ou les approches qualitatives basées sur des analyses multicritères spatialisées. En effet, les
simulations réalisées permettent à la fois de quantifier de manière continue les apports des différents
bassins versants élémentaires et surtout d’identifier ceux qui contribuent le plus aux transferts de
polluants. Toutefois, c’est au niveau de leur capacité à réaliser des scénarisations quantitatives que
les modèles hydrologiques peuvent se révéler des plus pertinents. Ils peuvent notamment servir
d’outils de prospection en étudiant l’impact de scenarii prédéfinis sur la qualité des masses d’eau. Il
apparaît ainsi envisageable d’estimer les effets et/ou les temps de réponse des hydrosystèmes à
différentes modifications des pratiques ou à la réduction d’émissions polluantes.

Dans ce cadre, le modèle SWAT a déjà été implémenté à plusieurs reprises afin de simuler
l’impact de changements d’usages agricoles en vue d’évaluer les bénéfices potentiels que pourrait
représenter l’adoption de pratiques de conservation (Michaud et al., 2006 ; Arabi et al., 2007 ; Laurent
et al., 2007 ; Michaud et al., 2008 ; Stuart et al., 2010). Menées parallèlement aux démarches
descriptives qui permettent, en désignant les secteurs les plus contributeurs, de déterminer où
intervenir pour obtenir les meilleurs résultats, ces scénarisations peuvent représenter un moyen de
définir quelles formes ces interventions doivent prendre pour être les plus efficaces possibles. La
simulation des améliorations potentielles induites par ces actions pourraient en outre être mise en
relation avec leur coût et les répercussions économiques qu’elles entraineraient pour les activités
concernées. Une telle analyse comparative constituerait ainsi un support d’aide à la décision précieux
afin de sélectionner les actions à entreprendre pour améliorer la qualité des masses d’eau du secteur
modélisé. Sans aller jusqu’à cette analyse économique, et en se basant sur les simulations descriptives
menées sur la période 2000-2005, une approche prospective a été menée afin d’évaluer les bénéfices
qu’auraient représenté la modification de certaines pratiques agricoles.
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1.1. Définition des scenarii implémentés

Les pratiques agricoles de gestion bénéfiques peuvent prendre des formes très variées. Martel
et al. (2006) distinguent ainsi six groupes distincts : le travail du sol, le couvert végétal, la fertilisation,
la protection des cultures, la gestion des élevages et des effluents, et l’aménagement du parcellaire
(Tableau 30). La protection des cultures étant principalement liée à l’utilisation des produits
phytosanitaires, les problématiques se rapportant aux transferts de nutriments d’origine agricole
s’intègrent principalement aux cinq autres catégories. De même, la gestion des élevages et des
effluents peut être associée aux pratiques d’amélioration de la fertilisation dans le sens où elles
agissent sur la fraction organique de cette dernière.

L’implantation d’un couvert végétal à l’interculture, communément répertoriée sous les
appellations de Culture Intermédiaire Piège À Nitrates (CIPAN) ou d’engrais vert, présente
différents bénéfices agronomiques et environnementaux. Cette culture de couverture permet tout
d’abord d’assurer une protection du sol vis-à-vis de la battance et limite ainsi les risques de
ruissellement et des principaux transferts associés (Sédiments, Phosphore, Pesticides). Elle participe
aussi à améliorer la structure du sol et à stimuler son activité biologique. Cette culture intercalaire
comporte également différents atouts vis-à-vis de l’azote. En effet, elle contribue tout d’abord à
fixer l’azote minéralisé pendant la saison précédente (reliquats) et à réorganiser le sol en azote
organique. De plus, après enfouissement, elle permet un relargage progressif  de l’azote piégé au
cours de la saison suivante. Bien que cette couverture puisse souvent faire l’objet d’une destruction
chimique, quelques semaines avant de semer la culture suivante, il est généralement préconisé de la
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Tableau 30. Principales pratiques de gestion bénéfiques par catégorie (d’après Martel et al., 2006)

Catégorie Principales Pratiques de Gestion Bénéfiques 

Réduction du travail du sol 
Travail du sol 

Semis direct 

Rotation des cultures 
Couvert végétal 

Implantation de Cultures Intermédiaire Pièges A Nitrates (CIPAN) 

Fertilisation Optimisation de la fertilisation (date, dose, modalités d'application, 
fractionnement des apports)

Protection des 
cultures Lutte intégrée contre les plantes nuisibles, les insectes et les maladies 

Gestion raisonnée de l'alimentation 

Aménagement des pâturages (aires d'abreuvement, clôtures)

Amélioration des infrastructures (bâtiments d'élevage et structures de stockage)
Élevages          

et effluents 

Stockage et traitement des effluents d'élevage 

Mise en place de bandes enherbées Aménagement du 
parcellaire Préservation et reconstitution des linéaires paysagers 



détruire mécaniquement à l’aide de déchaumeurs. Les espèces sélectionnées doivent répondre à
différents critères. On favorise ainsi les espèces à développement rapide et gélives ; ces dernières
étant plus faciles à détruire mécaniquement. Dans ce cadre, la moutarde et la phacélie sont
généralement privilégiées.

La limitation du travail du sol représente également un deuxième axe d’amélioration des pratiques
agricoles. Le recours à des techniques moins intensives qu’en travail conventionnel limite ainsi
fortement l’érosion des sols par le maintien de résidus en surface et stimule leur activité biologique
(faible perturbation et présence de résidus). Ces Techniques Culturales Sans Labour (TCSL)
regroupent différents type de travail du sol sans retournement. Le pseudo-labour  correspond à une
opération d’ameublissement du sol qui se traduit par la subsistance de quelques débris végétaux en
surface du fait de l’absence de retournement. Les « TCSL travail profond » se rapportent à une
restructuration du sol par fissuration sans perturber la disposition de ses couches. Les « TCSL travail
superficiel » conduisent à un mélange des résidus sur une profondeur de 5 à 15 cm. Enfin, le semis
direct consiste à travailler le sol de manière superficielle uniquement sur la ligne de semis. Cette
opération minimale, qui engendre une réduction des coûts et temps d’implantation, se traduit par
un maintien en surface de la quasi-totalité des résidus de la culture précédente (Heddadj et Le Roux,
2008). Lors de l’utilisation de TCSL, le sol est moins travaillé ce qui implique notamment une
moindre fragmentation. Par conséquent, les TCSL sont nécessairement associées à un couvert
végétal à l’interculture. En comparaison du labour conventionnel, ces techniques moins intensives
présentent différents atouts vis-à-vis des transferts de polluants. En effet, elles conduisent
notamment à limiter le ruissellement et donc les exportations de phosphore sans avoir d’incidence
néfaste sur les transferts cheminant par infiltration et percolation. Toutefois, différents travaux ont
montré que malgré une limitation rapide et très significative des transferts de phosphore particulaire,
ces techniques peuvent induire à terme une augmentation des exportations de phosphore en solution
(Heddadj et Le Roux, 2008 ; Sharpley et al., 2010)

Dans le cadre de ce travail, les scenarii implémentés ont porté sur quatre de ces six catégories :
la couverture hivernale des sols, le travail du sol, l’aménagement du parcellaire et la fertilisation. La
scénarisation a en outre été opérée de manière cumulative. Ainsi, chaque scénario reprend les
caractéristiques du précédent et y adjoint une pratique de gestion bénéfique supplémentaire. Le
premier scénario correspond ainsi à une implantation systématique de Cultures Intermédiaires Pièges
À Nitrates à l’interculture. Le second y associe un travail du sol moins intensif  porté sur le semis
direct. Le troisième intègre à cette configuration des pratiques de fertilisation équilibrée reposant
sur l’optimisation des apports minéraux et la réduction des apports organiques (diminution des
cheptels ou exportation des effluents excédentaires) à hauteur du besoin des cultures. Enfin, le
quatrième scénario reprend les pratiques précédentes auxquelles il adjoint un aménagement
généralisé du parcellaire au travers de la reconstitution des bordures de champs.
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1.2. Résultats des simulations

L’aire d’alimentation de l’étang de la forêt correspondant à un secteur concentrant de nombreux
tributaires comptant parmi les plus contributeurs, la simulation des effets des PGB prédéfinis a
donc été implémentée sur son périmètre. L’appréciation des bénéfices induits par ces différentes
évolutions des pratiques agricoles et réaménagements du parcellaire nécessitait de disposer d’un
scénario de référence afin de pouvoir effectuer des comparaisons quantitatives. Dans ce cadre, les
simulations descriptives réalisées sur la période 2000-2005 ont été intégrées comme représentatives
de conditions de référence. Le modèle SWAT a ensuite été reparamétré afin d’intégrer les propriétés
des différents scenarii et relancé successivement sur la même période en conservant les autres
caractéristiques de la simulation initiale (occupation du sol, météorologie…). Rappelons que lors
de l’implémentation préliminaire du modèle sur ce secteur, les simulations avaient conclu à une
exportation moyenne annuelle de 547 tonnes d’azote (61 kg N/ha/an) et de près de 7 tonnes de
phosphore (0,8 kg P/ha/an).

Le Tableau 31 regroupe
les résultats des différentes
simulations vis-à-vis des
transferts d’azote et de
phosphore. Dans les quatre
cas, on constate une
réduction des transferts dès
les cinq premières années.
De manière générale les
bénéfices de ces pratiques
semblent plus marqués pour

les transferts de phosphore. Cet aspect s’explique par la rapidité des transferts de cet élément qui
induit une réactivité supérieure. En effet, compte tenu de la teneur des nappes en azote, une certaine
inertie subsiste pour ce paramètre. De plus, l’année hydrologique 2000-2001 ayant conduit à
l’écoulement d’une importante lame d’eau, l’étroite relation entre les exportations d’azote et les
termes du bilan a conduit à d’importants transferts malgré la simulation de pratiques agricoles de
conservation. Au final, sur les six années de simulation, le dernier scénario, associant l’ensemble
des PGB, aboutit à une réduction moyenne des transferts de 11,3 % pour l’azote et de 30,8 % pour
le phosphore. Concernant l’azote, la réduction apparaît assez faible lors de l’implantation seule de
CIPAN. La mise en application d’une fertilisation équilibrée, liée principalement à une résorption
des effluents excédentaires, semble par contre induire des effets significatifs. Pour le phosphore, les
effets du recours aux CIPAN sont assez nets, particulièrement lors que ces cultures intercalaires
sont associées à un semis direct sous couvert végétal.
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Tableau 31. Transferts de nutriments simulés pour les différents scenarii implémentés

Transferts 
d'azote 
(kg/an)

Réduction 
des transferts  

(%)

Transferts de 
phosphore 

(kg/an)

Réduction 
des transferts  

(%)

SR 547 925 --- 6 854 --- 

CIPAN 541 350 -1,2 6 354 -7,3 

SDSCV 519 433 -5,2 5 387 -21,4 

FERT 495 324 -9,6 5 161 -25,7 

AP 486 009 -11,3 4 777 -30,8 
 SR : Scénario de Référence      CIPAN : Cultures Intermédiaires Pièges A Nitrates  
 SDSCV : Semis Direct Sous Couvert Végétal    
 FERT : Amélioration de la Fertilisation      AP : Aménagement du Parcellaire



2. Le couplage avec l’hydrodynamique côtière

Parallèlement au développement de modèles de bassins versants, l’étude et le suivi des
écosystèmes marins a également conduit à l’élaboration de nombreux outils de modélisation
permettant de représenter l’hydraulique côtière et les processus biogéochimiques qui s’y déroulent.
Au cours de travaux portant spécifiquement sur les relations bassins versants - mer côtière, certains
de ces outils ont par exemple été implémentés afin de scénariser l’impact des apports terrigènes sur
la production primaire de l’étang de Thau (Plus et al., 2006) ou sur la production vénéricole de la
lagune Sacca di Goro (Marinov et al., 2007). Bien que certaines études aient, comme ces dernières,
intégré les apports continentaux à partir de modèles de bassins versants (Jeanneret et al., 2006 ; Rollo
et al., 2010b [Annexe 2] ; Bougeard et al., 2011), dans la majorité des cas, les flux injectés aux modèles
marins proviennent de mesures intermittentes. Il serait donc intéressant de généraliser ce couplage
afin de procéder à une analyse spatiale continue des flux de polluants depuis les bassins versants
jusqu’aux eaux côtières. Parallèlement à l’implémentation de SWAT, qui permet de quantifier de
manière continue les apports terrigènes, l’utilisation d’un modèle hydrodynamique marin permettrait
ainsi de générer la dispersion des différents contaminants dans les eaux côtières. Dans ce cadre, un
couplage a été réalisé entre SWAT et Model for Application at Regional Scale (MARS) afin de suivre les
apports terrigènes en nitrates dans la rivière d’Auray. Ce chaînage entre les modèles s’est effectué
manuellement à la manière d’un one-way data transfer (Brandmeyer et Karimi, 2000). Les fichiers en
sortie du modèle SWAT ont ainsi été reformatés afin de les intégrer au paramétrage du modèle
MARS et de pouvoir générer la dispersion des nitrates dans les eaux côtières (Figure 65).
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Figure 65. Couplage entre Soil and Water Assessment Tool et Model for Application
at Regional Scale
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2.1. Le modèle hydrodynamique MARS

Le modèle hydrodynamique MARS a été développé par l’IFREMER pour représenter la marée,
les courants marins et les concentrations en éléments transportés au sein des masses d’eau côtières
(Lazure et Dumas, 2008). Ce modèle est utilisé depuis plusieurs années dans les eaux côtières et
estuariennes afin de simuler l’hydraulique marine et la dispersion d’éléments dissous ou en
suspension tels que les sédiments, les nutriments, les pesticides ou les bactéries (Salomon et al., 1991 ;
Huret et al., 2005 ; Ménesguen et Gohin, 2006 ; Jeanneret et al., 2006 ; Riou et al., 2007 ; Dussauze
et Ménesguen, 2008 ; Bougeard et al., 2011). MARS est un modèle aux différences finies qui utilise
la méthode des Directions Implicites Alternées (DIA - Alternating Direction Implicit) pour résoudre
les équations de Navier-Stokes. 

Son fonctionnement, par emboitements successifs, permet un raffinage progressif  de la
résolution spatiale au fur et à mesure de la réduction de l’emprise de chaque rang. Ainsi, un modèle
à deux dimensions (rang 0), dont l’emprise s’étend sur le Nord-Ouest de l’Océan Atlantique et la
Mer du Nord, permet de définir les conditions aux limites des modèles de rang inférieur (rang 1).
Pour la zone d’étude, le modèle de rang 1 couvre l’ensemble des côtes bretonnes et le dernier rang
correspond à un modèle spécifique au Golfe du Morbihan. Ce dernier existe en deux versions :
deux dimensions et trois dimensions. Dans le cadre de ce couplage, la version 3D a été préférée du
fait des caractéristiques bathymétriques de la rivière d’Auray et de la volonté de prendre en compte
la variabilité des concentrations au sein de la colonne d’eau. Chaque maille du modèle est ainsi
discrétisée verticalement sur dix niveaux correspondant à 10 % de la hauteur d’eau totale dans la
maille. Différentes variantes du modèle, intégrant des modules supplémentaires, ont été développées
afin par exemple de prendre en compte les processus biogéochimique (ECO-MARS) ou d’étudier
spécifiquement les marées vertes (MARS-ulve). Par ailleurs, MARS, qui est hébergé sur le
supercalculateur CAPARMOR II (Calcul Parallèle Mutualisé pour l’Océanographie et la Recherche)
d’une puissance de 23 Teraflops, dispose d’une interface Web (Le Gall et al., 2006). MARS-Web, qui
n’est plus suivi pour le moment, permet de paramétrer le modèle, de le lancer et d’exploiter les
résultats des simulations via l’extranet de l’IFREMER.

La bathymétrie intégrée au modèle qui a été utilisée est issue de l’association d’un survol LIDAR
(Light Detection And Ranging) et de relevés effectués à partir d’un sondeur multifaisceaux datant de
2004 (Figure 66). Lors de ce couplage, les différents paramètres ayant servi de base au forçage
climatique de MARS proviennent du modèle ARPEGE de Météo-France (température de l’air, vent,
pression, couverture nuageuse, humidité relative). L’intégration des effets de la marée s’est opérée
à partir d’une simulation réaliste. Concernant les apports terrigènes, seuls les apports en nitrates du
Loc’h et du Sal, issus des simulations réalisées sous SWAT, ont été incorporés. Le « traceur » nitrates
a été considéré comme conservatif  (T90=0). De plus, ce couplage ayant été réalisé uniquement avec
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la composante hydrodynamique de MARS, son cycle biogéochimique ainsi que la consommation
du phytoplancton et des ulves n’a pas été prise en compte. Toutefois, le couplage ayant été
implémenté sur une période hivernale courte (octobre 2002 - janvier 2003), cette simplification
n’engendre vraisemblablement que peu d’incidences sur les concentrations simulées. Enfin, trois
points de contrôle, correspondant aux principales stations de suivi issus du réseau de la Cellule
Qualité des Eaux Littorales (CQEL) de la Direction Départementale des Territoires et de la Mer
(DDTM), ont été intégrés afin de s’assurer d’une bonne adéquation entre les mesures et
concentrations simulées (Figure 68).

2.2. Résultats du couplage

L’évolution des concentrations en nitrates simulées dénote une étroite relation avec les analyses
de la CQEL. Il est toutefois assez délicat de comparer les simulations avec ces mesures dans le sens
où l’heure de prélèvement n’est pas renseignée dans la base. Or, compte tenu de l’effet de la marée,
qui introduit une évolution journalière cyclique des concentrations, la teneur en nitrates mesurée
n’est pas forcément représentative des conditions moyennes de la journée considérée (Figure 67).
Le fait que les concentrations simulées soient inférieures aux mesures provient de la seule prise en
compte des apports du Loc’h et du Sal. Ainsi, le différentiel peut s’expliquer par la contribution des
autres tributaires de la rivière d’Auray et surtout par les apports exogènes. Dussauze et Ménesguen
(2008) ont par exemple souligné l’influence des panaches de dilution de la Loire et de la Vilaine sur
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Figure 66. Bathymétrie intégrée au modèle MARS-3D du Golfe du Morbihan
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l’ensemble de la
façade Sud des
côtes bretonnes.
Ce différentiel
apparaît d’autant
plus marqué au
cœur de l’hiver,
lors des apports
terrigènes les plus
conséquents. Il
s’opère également
essentiellement au
niveau du point de
suivi situé le plus à
l’aval de la ria
(G540). Le Loc’h et le Sal semblent malgré tout contribuer majoritairement aux concentrations
observées, particulièrement au niveau de la masse d’eau de transition et jusqu’au début de l’hiver.
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Figure 67. Simulation des concentrations en nitrates à la station G540
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Figure 68. Panache maximal sur la période de simulation



Le couplage réalisé montre également que l’ensemble de la rivière d’Auray se trouve sous
l’influence du panache formé par la dilution des apports du Loc’h et du Sal (Figure 68). Il souligne
également la distinction des bassins occidental et oriental du Golfe, présentée en début de Chapitre 4.
Ainsi, les panaches maximums se produisant à marée descendante, les éléments dissous ont tendance
à être entraînés majoritairement vers le Mor Braz. Et bien qu’à la renverse ces masses d’eau puissent
être réintroduites vers le bassin oriental, la dilution qui s’opère lors de cet intervalle ne conduit qu’à
une très légère augmentation de la teneur en nitrates de ce bassin. Le modèle MARS permet en
outre de distinguer les apports des différents tributaires en établissant indépendamment leurs
panaches de dilution (Figure 69). Au vu des panaches simulés respectivement pour les apports du
Loc’h et du Sal, ce dernier apparaît contribuer de manière plus marginale que son homologue à
l’enrichissement de la ria. En effet, bien que son panache remonte pour partie vers l’amont de la
ria, il semble se limiter à la confluence entre les rivières du Bono et d’Auray. 

Cette expérimentation a toutefois porté sur une période relativement restreinte. Il serait donc
intéressant d’étendre la période de simulation à plusieurs saisons et sur différentes années afin de
s’assurer que les tendances soulignées soient représentatives des conditions habituellement observées
sur le secteur. En dépit des limites qui lui sont associées, ce test de couplage témoigne de l’intérêt
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Figure 69. Panaches maximums du Loc’h (a) et du Sal (b)



que peut représenter la modélisation des bassins versants pour l’étude et la gestion des masses d’eau
côtières. En effet, la possibilité d’alimenter les modèles hydrodynamiques marins à partir de flux
terrigènes quantifiés de manière continue représente un atout non négligeable pour ce type de
démarche. L’association des deux outils permet de quantifier les apports terrigènes, d’en identifier
les origines à terre, et de les suivre au sein des masses d’eau côtières. Ainsi, ce suivi en continu des
contaminants, depuis les bassins versants jusqu’aux eaux côtières, pourrait apporter des clés de
compréhension des dysfonctionnements qui peuvent être ponctuellement constatés sur certains
secteurs. 

3. Les perspectives d’intégration de la variabilité météorologique

L’implémentation d’un modèle de bassin versant requiert de renseigner de nombreux paramètres
afin d’aboutir à une représentation fine des conditions locales. Parmi l’ensemble des données en
entrée, les variables climatiques sont très certainement les paramètres qui conditionnent le plus la
fiabilité des simulations obtenues. Néanmoins, les réseaux de stations météorologiques existants
sont souvent trop épars pour appréhender de manière fine les conditions climatiques locales. De
nombreuses méthodes d’interpolation ont été élaborées afin de pallier cette lacune. Suite à cette
implémentation du modèle SWAT, une approche d’interpolation des précipitations, paramètre
central de la simulation des débits, a donc été testée afin d’intégrer la variabilité spatiale de ce
paramètre et de tenter d’affiner les résultats du modèle (Rollo et Quénol, 2010 [Annexe 4]). 

3.1. Approche méthodologique

Comme nous l’avons vu précédemment, le paramétrage par défaut de la partie climatique du
modèle SWAT affecte les mesures de la station météorologique la plus proche à chaque bassin
versant élémentaire. Néanmoins, dans le cas de conditions environnementales contrastées comme
celles du secteur d’étude, la station la plus proche n’est pas nécessairement la plus représentative
des conditions du sous bassin versant. Dans le cadre de l’implémentation qui a été réalisée, nous
avons eu recours à une procédure élémentaire qui consiste à créer des stations fictives aux centres
des différents sous bassins versants et de leurs attribuer les paramètres de la station considérée
comme la plus caractéristique. Cette approche empirique peut s’avérer utile dans le sens où elle
permet de limiter les erreurs induites par l’attribution d’une station peu représentative. Toutefois
elle ne permet pas d’intégrer les variations locales de la météorologie particulièrement pour des
paramètres majeurs, tels que les précipitations, caractérisées par une forte variabilité spatiale (Rollo
et al., 2010a). Ainsi, pour la période 2000-2006 sur l’ensemble des stations Météo-France répertoriées
sur et à proximité de la zone d’étude, la moyenne des précipitations annuelles était de 918,4 mm
pour un écart type de 107,3. De plus, ces écarts importants au niveau des volumes annuels s’associent
à des disparités temporelles marquées.
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En se focalisant une nouvelle fois sur le bassin versant pilote, correspondant à l’aire
d’alimentation de l’étang de la forêt, une approche alternative a donc été expérimentée afin d’évaluer
les bénéfices que pouvait potentiellement apporter une prise en compte des disparités locales
associées aux précipitations pour la simulation des régimes hydrologiques. Dans ce cadre,
l’intégration des autres paramètres météorologiques est restée cantonnée à l’approche empirique
précitée en associant les mesures des stations de Grand-Champ (températures) et de Bignan
(humidité, vent, rayonnement solaire) à l’ensemble des bassins versants élémentaires. Concernant
les précipitations, une méthode d’interpolation basée sur une régression multiple a été mise en œuvre
à partir du réseau de stations existant (Joly et al., 2009). 

Afin d’estimer les précipitations au sein de chacun des sous bassins versants, deux types de
données ont été collectées. Les premières correspondent aux valeurs pluviométriques issues des
stations météorologiques du secteur. Parallèlement à ces données, différents paramètres caractérisant
les conditions environnementales de ces stations ont été intégrés à un Système d’Information
Géographique distinct. Ces paramètres ont ensuite été utilisés afin d’élaborer des variables
susceptibles d’impacter les précipitations. Différents paramètres représentant l’environnement des
stations locales ont ainsi été répertoriés ou reconstitués à partir d’informations de base. Ces variables
concernent notamment la latitude, la longitude, l’altitude, la pente ainsi que leur orientation, la
rugosité topographique, l’encaissement (ou la surélévation), l’illumination théorique, la distance à la
forêt la plus proche et à l’océan. Ces différentes informations ont été dérivées de la BD Alti de
l’IGN et de la carte d’occupation du sol constituée pour l’implémentation du modèle.

Dans un premier temps, la corrélation entre la moyenne mensuelle des valeurs pluviométriques
et les dix variables susceptibles de les expliquer a été calculée à l’aide d’une régression simple. A
partir de ces coefficients de corrélation, les prédicteurs significatifs ont été identifiés pour chaque
mois. Ainsi, nous avons pu sélectionner mois par mois les régresseurs à intégrer au modèle de
variation spatiale des précipitations. L’influence des variables étant relativement fluctuante selon les
mois, un modèle basé sur l’articulation de trois ou quatre variables significatives à été défini pour
chacun des mois de l’année. Néanmoins, quatre variables semblent primer dans l’explication des
précipitations et de leur variabilité spatiale. Il s’agit de l’altitude, la pente, la rugosité topographique
et la distance à l’océan. A titre d’exemple, le Tableau 32 présente les coefficients de Bravais-Pearson
liant les dix variables présélectionnées aux précipitations annuelles.
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Latitude Longitude Altitude Pente Orientation Rugosité Encaissement Illumination Distance
à l’océan 

Distance
à la forêt

0,35 0,08 0,46 0,53 0,18 0,40 -0,13 0,03 0,47 -0,35

Tableau 32. Coefficients de Bravais-Pearson entre les précipitations annuelles et les variables explicatives sélectionnées



3.2. Résultats de l’interpolation et des simulations

Afin d’évaluer l’efficience du
modèle de variation spatiale des
précipitations, une validation
croisée a été réalisée (Stone,
1974). Les calculs de régression
sont ainsi effectués en retirant
une station de la série. Cette
procédure est répétée pour
chacune des stations. Cette
méthode, qualifiée de Leave One
Out permet d’obtenir une série
de valeurs théoriques qui vont
ensuite être comparées aux
mesures afin de déterminer les
écarts d’estimation et d’étudier la
fréquence des résidus
(Figure 70). Ainsi, les résidus
< -20 mm ou > 20 mm ont une

fréquence de 6,7 %. Néanmoins, les faibles résidus (compris entre -10 et +10 mm) caractérisent
74,2 % de l’effectif. 

La Figure 71 permet d’appréhender la répartition de ces résidus selon six classes. Afin de compléter
l’évaluation de l’interpolation et de vérifier son adéquation avec les conditions locales, nous avons y
avons intégré les mesures issues des trois stations implantées sur le bassin entre avril 2009 et avril
2011. Ces mesures ont permis de disposer d’un jeu de données indépendant que nous avons pu
comparer avec les estimations pluviométriques issues des régressions. Comme précédemment, l’analyse
des résidus confirme que l’interpolation produit des résultats relativement satisfaisants (Figure 71b). 

Une fois validées, les données issues des régressions ont été intégrées au modèle SWAT afin
d’évaluer si l’utilisation de cette interpolation des précipitations permettait d’affiner les simulations du
modèle. Deux simulations, couvrant l’ensemble de la période 2000-2005, ont ainsi été implémentées
à un pas de temps mensuel sur le bassin versant de l’étang de la forêt. Lors de la première simulation,
seules les données issues du réseau de stations météorologiques existant ont été intégrées au modèle
en maintenant un paramétrage par défaut (simulation 1). Parallèlement à cette simulation, une deuxième
implémentation du modèle a été réalisée en conservant un paramétrage identique du modèle mais en
utilisant le modèle de variation spatiale pour l’intégration des précipitations (simulation 2).

266

PARTIE 3 : IMPLÉMENTATION, RÉSULTATS & PERSPECTIVES

0

20

40

60

80

100

120

140

160

0 20 40 60 80 100 120 140 160

P
ré

ci
pi

ta
tio

ns
 m

en
su

el
le

s 
m

es
ur

ée
s 

(m
m

)

Précipitations mensuelles calculées (mm)

N
. R

O
LL

O
 ©

 G
éo

lit
to

m
er

 - 
LE

TG
 U

M
R

 6
55

4 
- C

N
R

S

Source : Météo-France

Figure 70. Précipitations calculées et mesurées lors de la validation croisée



Les résultats des deux simulations ont ensuite été comparés
aux extrapolations de débit de la « macro-flux » à l’aide du
coefficient de corrélation linéaire de Bravais-Pearson et du
critère d’efficience de Nash-Sutcliffe (Figure 72). D’après les
évaluations statistiques réalisées à partir de ces deux indicateurs,
les deux simulations semblent en adéquation avec les
observations effectuées. Toutefois, on note que la deuxième simulation, utilisant la méthode
d’interpolation des précipitations donne de meilleurs résultats. En effet, Le coefficient de Bravais-
Pearson qui était de 0,91 lors de la première simulation, passe à 0,95 pour la deuxième. De même,
le critère de Nash-Sutcliffe est de 0,79 pour la simulation intégrant le modèle de variation spatiale
des précipitations alors qu’il n’était que de 0,62 pour la première simulation (Tableau 33).
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Figure 71. Fréquence des résidus selon six classes : validation croisée (a), série indépendante (b)
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Simulation 2

Extrapolation

Figure 72. Hydrogrammes des débits extrapolés et simulés à partir des deux méthodes après une calibration
préliminaire

Bravais-
Pearson

Nash-
Sutcliffe

Simulation 1 0,91 0,62 

Simulation 2 0,95 0,79 

Tableau 33. Indicateurs d’ajustement des
débits simulés



En définitive, la finesse des simulations de modèles hydrologiques est étroitement liée à la finesse
des données qui y sont intégrées. Cet élément est particulièrement vrai pour les précipitations dont
l’influence sur le débit des cours d’eau est majeure. Toutefois, la densité du réseau de stations
météorologique est souvent trop faible pour pouvoir appréhender leur variabilité spatiale. De plus,
de nombreux modèles hydrologiques se contentent d’attribuer à leurs unités spatiales de calcul les
données climatiques de la station la plus proche. Dans le cas de bassins versants hétérogènes, cette
procédure peut induire de fortes approximations conduisant parfois à des simulations dont la fiabilité
n’est pas satisfaisante. Cette expérimentation montre que les méthodes d’interpolation couramment
utilisées en climatologie peuvent permettre de pallier à ces difficultés. En effet, la simulation intégrant
les précipitations estimées à partir de cette régression multiple présente des résultats plus pertinents
que l’implémentation « classique » du modèle qui a servi de simulation témoin lors de ce test. Le
recours à ce type d’approche pour intégrer la variabilité spatiale de certains paramètres constitue
donc une perspective de recherche intéressante qui permettrait d’affiner la simulation des régimes
hydrologiques mais également des transferts associés. Il serait toutefois intéressant de réajuster les
régressions en y intégrant les types de temps afin de ne pas se limiter à l’influence saisonnière des
variables explicatives. 

4. Conclusion

L’implémentation d’un modèle de bassin versant dans une optique descriptive s’accompagne
donc de nombreuses perspectives et applications potentielles concernant autant la recherche que la
gestion des hydrosystèmes. En effet, outre les possibilités de quantification et de discrétisation
spatiale des émissions polluantes, la capacité de scénarisation des modèles offre une réelle plus-
value en termes d’aide à la décision. Ainsi, au-delà de la proposition de secteurs d’intervention
prioritaires, la simulation de différentes adaptation des pratiques et de leurs effets peut s’avérer être
une aide non négligeable pour définir quelles formes ces interventions doivent prendre pour être
les plus efficaces possibles. 

Outre cet aspect de planification des actions à mener en vue de préserver ou de restaurer les
hydrosystèmes, la mise en œuvre de scenarii peut permettre d’anticiper certaines évolutions ou
d’évaluer les effets des interventions à plus long terme. Ainsi, la scénarisation des hydrosystèmes
peut également profiter d’approches prospectives connexes, portant notamment sur l’évolution des
modes d’occupation des sols, afin d’en évaluer les conséquences sur les transferts nutritifs (Houet,
2006). De même, une simulation intégrant les pressions actuelles associées aux nouvelles
réglementations, telles que l’obligation d’implanter une CIPAN en période hivernale (intégrée dans
le dernier PMPOA), permettrait (i) d’évaluer si les actions présentement mises en œuvre sont
suffisantes pour parvenir aux objectifs fixés et (ii) d’estimer quand nous pouvons espérer atteindre
ces derniers. Dans le cadre des approches menées spécifiquement sur la problématique des apports
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terrigènes, la teneur en nitrates des rivières permettant de réduire assez nettement les proliférations
macro-algales se trouve en deçà de 10 mg/l (Aurousseau et al., 2010). Il pourrait donc être intéressant
de procéder à une simulation afin de déterminer les actions et le temps nécessaires à un retour à
cette charge critique. 

Du point de vue de la recherche, différentes améliorations du paramétrage du modèle pourraient
également être apportées. La perspective d’intégration de la variabilité des précipitations présentée
ici n’en représente qu’un aperçu. Il serait par exemple précieux de pouvoir incorporer les émissions
liées aux installations d’assainissement autonome ou d’affiner la prise en compte des rejets ponctuels.
Concernant le couplage avec l’hydrodynamique côtière, ce dernier représente un enjeu fort tant
dans une perspective de recherche que pour la gestion des hydrosystèmes côtiers. En effet, le fait
de pouvoir alimenter les modèles marins à partir de flux terrigènes simulés en continu peut s’avérer
d’une grande utilité pour affiner les résultats de ces démarches. De plus, la quantification des rejets
des différents tributaires côtiers et le suivi des polluants depuis les bassins versants jusqu’aux eaux
marines constituent un moyen d’apporter des clés de compréhension aux dysfonctionnements
ponctuellement observés au niveau des masses d’eau de transition et côtières. Enfin, l’utilisation
conjointe de ces modèles de dispersion avec l’implémentation de scénarisations prospectives sur
les bassins versants côtiers permettrait d’évaluer les effets que pourraient représenter ces scenarii sur
les masses d’eau côtières (Ménesguen, 2007 ; Dussauze et Ménesguen, 2008).
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Les apports terrigènes constituent un élément majeur du fonctionnement de ces écosystèmes
côtiers. Les bassins versants côtiers représentant le principal vecteur de contamination des mers
bordières, la gestion de l’état qualitatif  des masses d’eau côtières ne peut être dissociée de l’étude
des conditions continentales adjacentes. L’évaluation précise de ces apports constitue de ce fait un
élément essentiel à intégrer aux démarches de type Gestion Intégrée de la Mer et du Littoral, afin
de préserver l'environnement et surtout d’assurer l'adéquation entre l'exploitation des ressources
marines en milieu côtier, les capacités trophiques de ces milieux et les pressions auxquelles ils sont
soumis en amont.

Toutefois, la dégradation des milieux aquatiques s’est profondément accrues au cours des der-
nières décennies sous l’effet de différents facteurs tels que l’intensification agricole, l’accroissement
des activités industrielles, la modification de la trame paysagère ou la densification urbaine. Les nom-
breuses répercussions écologiques, sanitaires et économiques de cette altération qualitative des mi-
lieux aquatiques sont d’autant plus perceptibles à l’interface terre-mer. En effet, les hydrosystèmes
littoraux de par leur richesse écologique, leurs densités de population et d’activités ainsi que leur at-
tractivité y sont particulièrement vulnérables. Cette problématique a donné lieu à la mise en place
de nombreux programmes d’actions. Toutefois, bien que des améliorations notables aient pu être
constatées sur certains secteurs, bon nombre de masses d’eau demeurent en deçà des objectifs préa-
lablement fixés. 

Ce difficile retour aux conditions qualitatives antérieures aux années 1970 s’explique pour partie
par le temps de réaction des hydrosystèmes qui induit une certaine inertie. On peut néanmoins s’in-
terroger sur la suffisance des interventions menées pour atteindre les objectifs avancés, sur le temps
nécessaire à l’atteinte de ces derniers, mais également sur les modalités d’intervention. La désignation
de ces dernières se heurte à de nombreuses difficultés inhérentes à chacune des étapes des processus
d’analyse et décisionnels. La résorption de la dégradation de l’état qualitatif  d’une masse d’eau né-
cessite ainsi de caractériser l’altération en question, d’identifier et de hiérarchiser les pressions qui
en sont à l’origine, de prioriser les interventions permettant de limiter les émissions et les transferts
de polluants, mais également de suivre leurs effets sur la durée. De plus, la mise en application de
ces actions s’associe généralement à un compromis décisionnel émanant de la volonté de restaurer
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les milieux aquatiques tout en limitant les conséquences économiques et sociales que pourraient in-
duire ces opérations. Ces répercussions, souvent non négligeables pour certaines branches d’activité,
légitiment d’autant plus le fait de pouvoir cibler précisément les actions à mener pour qu’elles soient
le plus efficace possible. Néanmoins, il est parfois très délicat d’identifier précisément où, à quel ni-
veau et dans quelle mesure intervenir pour améliorer significativement la qualité des masses d’eau
à partir des démarches existantes, particulièrement dans le cas d’aires d’alimentation fortement hé-
térogènes. Dans ce cadre, le recours à de nouveaux outils, permettant de compléter le panel existant
largement usité, pourrait représenter un moyen d’affiner et de guider les actions mises en œuvre lo-
calement.

La gestion des hydrosystèmes et la priorisation des actions à mener pour les préserver ou les
restaurer s’appuient traditionnellement sur les suivis hydrométriques et qualitatifs des masses d’eau.
Ces approches permettent de constater, caractériser et quantifier de manière fiable le degré d’alté-
ration du milieu aquatique. En outre, les mesures, qui sont révélatrices des conditions présentes à
l’amont du point d’échantillonnage, rendent possible la comparaison des différentes aires contribu-
tives et donc l’identification de celles qui sont le plus impactées ou impactantes. Toutefois, compte
tenu des coûts qui sont associés à la maintenance de réseaux de surveillance, ces derniers sont ra-
rement exhaustifs. Ainsi, les lacunes de suivi sont particulièrement marquées en zone côtière du fait
de la physionomie des réseaux hydrographiques, souvent éclatés en de nombreux contributeurs di-
rects. 

L’efficience de la métrologie est donc particulièrement dépendante de la densité des réseaux
mais également de la temporalité des prélèvements. Au-delà des considérations spatiales, le caractère
intermittent des échantillonnages limite fortement leur interprétation. En effet, leur valorisation
sous la forme d’indicateurs de type concentrations, sans lien avec des valeurs hydrométriques, ne
permet pas d’estimer les flux de manière satisfaisante. Cet aspect se vérifie particulièrement pour
les paramètres les plus mobiles dont le suivi ponctuel induit une incertitude non négligeable. Dans
ce cadre, la spatialisation et les modalités d’application des actions mises en œuvre s’appuient géné-
ralement sur un faisceau de présomptions issues de connaissances scientifiques établies sur d’autres
bassins, reliant les dégradations constatées à des caractéristiques physiques ou d’aménagement et à
des pratiques considérées à risque. Toutefois, les approches classiques, basées sur la métrologie et
qui constituent toujours la base des modes de gestion des hydrosystèmes, apparaissent trop partielles
pour permettre une gestion efficiente. Le fait que bon nombre de masses d’eau soient intégrées à
des classes qualitatives « acceptable » ou « bonne » malgré la constatation de dysfonctionnements
pose d’ailleurs la question de la représentativité de ces échantillonnages et de la calibration des grilles
d’appréciation et d’interprétation. Elles demeurent toutefois indispensables à la quantification de
l’état qualitatif  des masses d’eau et représentent la seule approche permettant d’appréhender les
émissions ponctuelles de contaminants. 
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Parallèlement à ces approches traditionnelles, le développement des technologies de l’informa-
tion géographique depuis la fin des années 1980 a induit une nouvelle façon d’appréhender la gestion
territoriale (Roche et Humeau, 1999 ; Pornon, 2011). La large diffusion dont ont fait l’objet ces
technologies, et en particulier les outils SIG, auprès des collectivités territoriales a conduit à leur in-
tégration progressive aux démarches de gestion des hydrosystèmes (Pornon et al., 1995 ; Ponon,
2007). Les différentes approches qui en ont découlé permettent notamment d’intégrer la variabilité
des configurations spatiales et de discrétiser spatialement le risque d’émission de pollution en étu-
diant les interconnexions entre les facteurs sources et les facteurs transport. Elles s’avèrent donc
particulièrement pertinentes pour la gestion des pollutions d’origine diffuse, d’autant qu’elles sont
facilement reproductibles. Toutefois, elles ne procèdent qu’à une expertise qualitative du territoire
sans possibilité de chiffrer quantitativement les contaminations induites par les pressions qu’elles
représentent.

Menées conjointement, les approches basées sur la métrologie et l’analyse spatiale ont permis
de compenser leurs défauts respectifs. Ainsi, l’association des deux offre la possibilité de définir des
indicateurs de dégradation quantitatifs et de les relier à des indicateurs de pression, dont l’objectif
est l’identification des aires les plus contributives au travers d’une discrétisation spatiale des émissions
potentielles. Bien que cette formule ait permis d’obtenir des résultats en agissant sur les secteurs les
plus problématiques, elle semble toutefois trouver ses limites. En effet, force est de constater que
les résultats obtenus demeurent en demi-teinte et souvent en-deçà des attentes, particulièrement au
regard des exigences de la DCE. Le caractère mitigé de ces résultats s’explique pour partie par le
temps de réponse des hydrosystèmes, notamment pour les bassins présentant une faible part d’écou-
lements superficiels induisant une plus grande inertie hydrogéologique (Guillaud et Bouriel, 2007).
Toutefois, l’approche des échéances de la DCE et les répercussions économiques que pourrait en-
trainer le non-respect de ces dernières conduisent à une certaine urgence.

Dans ce contexte, le recours aux modèles ne représente évidemment pas la solution miracle du
fait des limites inhérentes à leur exploitation, largement explicitées au long de ce travail. Ces dernières
sont notamment étroitement liées à leur paramétrage (généralisation), leur fonctionnement (simpli-
fication prononcée) et à leur lourdeur d’implémentation. Leur utilisation par les gestionnaires en
charge de la gestion des milieux aquatiques demeure toutefois un enjeu fort dans le sens où ils re-
présentent un atout qui serait opportun de faire valoir (Rollo, 2011). En effet, actuellement, seule
la modélisation semble être en mesure d’établir un lien quantitatif  précis entre les facteurs de pres-
sion et l’état des milieux aquatiques. Les modèles permettent tout d’abord de mieux comprendre le
fonctionnement des bassins versants vis-à-vis des flux de pollution en hiérarchisant le rôle des dif-
férents facteurs et en évaluant la responsabilité des différents émetteurs. Ils offrent la possibilité
d’appréhender de façon dynamique les transferts et d’estimer ces derniers de manière quantitative
et continue y compris sur des secteurs non jaugés. Ainsi, l’utilisation de modèles hydrologiques per-
met de compléter ces séries de mesures intermittentes en quantifiant les flux là où il n’y a pas de
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jaugeages, ou sur des périodes où ces derniers ne sont pas réalisés. De ce fait, ils peuvent notamment
être mis à profit lors de la définition des stratégies d’échantillonnage ou dans le cas de restructuration
des réseaux de surveillance. 

La discrétisation spatiale opérée par les modèles distribués (ou semi-distribués) permet en outre
de réellement prendre en compte la variabilité spatiale des émissions et d’identifier les zones les
plus contributrices. Cette identification leur confère donc un statut de support complémentaire
d’aide à la décision dans le sens où celle-ci permet de définir des sites à placer sous surveillance ou
de déterminer des secteurs d’intervention prioritaires pour les actions de restauration des milieux
aquatiques. Au-delà de la proposition de secteurs d’intervention prioritaires, la possibilité d’implé-
menter des scenarii peut s’avérer être une aide non négligeable pour définir quelles formes doivent
prendre les actions entreprises pour être les plus efficaces possibles. Ce niveau de scénarisation peut
représenter un apport substantiel au niveau de la planification des interventions en vue de restaurer
un milieu dégradé. Dans le cas des hydrosystèmes littoraux, outre cet aspect de planification des ac-
tions à mener en vue de préserver ou de restaurer les milieux aquatiques, le couplage de ces outils
avec l’hydrodynamique côtière représente également un enjeu fort tant dans une perspective de re-
cherche que de gestion. En effet, le suivi des transferts de polluants terrigènes depuis leurs sources
au sein des bassins versants jusqu’aux eaux marines peut constituer un moyen d’apporter des élé-
ments de compréhension aux dysfonctionnements ponctuellement observés au niveau des masses
d’eau de transition et côtières. 

L’étude de cas présentée dans ce travail, qui a été co-construite avec le Syndicat Mixte du Loc’h
et du Sal, souligne les différentes potentialités que ces outils peuvent représenter pour les gestion-
naires. L’aire d’alimentation de la rivière d’Auray est représentative du contexte breton tant par ses
propriétés morphologiques, pédo-climatiques et hydrologiques, que par ses caractéristiques socio-
économiques. L’état qualitatif  des masses d’eau de ce secteur témoigne d’une altération assez mar-
quée. Cette dernière, principalement liée à des apports nutritifs excessifs engendre de nombreuses
perturbations écologiques, conduisant dans certains cas à des conséquences sanitaires et écono-
miques non-négligeables. En effet, la qualité des eaux de cet hydrosystème est associée à de nom-
breux enjeux de part et d’autre de l’interface terre-mer. Ceux-ci tiennent tout autant à l’alimentation
en eau potable, à la fonction récréative et de production de certaines masses d’eau, mais également
à la forte valeur patrimoniale des eaux de la rivière d’Auray et plus largement du Golfe du Morbihan.
A l’instar de nombreux bassins de la région, de multiples programmes d’actions ont été mis en
œuvre sur le secteur depuis les années 1990. Leurs effets sur l’état qualitatif  des masses d’eau sem-
blent toutefois maintenir l’état qualitatif  des masses d’eau du bassin dans une situation intermédiaire
peu satisfaisante sur le long terme. La principale difficulté de gestion tient principalement à l’hété-
rogénéité du bassin. Cette diversité induit une multiplicité des types et des modes d’émissions dont
les responsabilités respectives difficilement dissociables, particulièrement à l’échelle de l’hydrosys-
tème dans son ensemble.
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Partant de cette vision partielle, la mise en œuvre du modèle SWAT a permis d’affiner les diag-
nostics établis à partir de la métrologie. Cette implémentation, bien que portant principalement sur
la simulation des pollutions diffuses, a montré sa capacité à reproduire les transferts de nutriments
observés. Au-delà de la confirmation des tendances observées de manière ponctuelle, les disparités
d’émission des différents bassins versants élémentaires ont pu être appréciées à partir de la quanti-
fication de leurs flux spécifiques respectifs. Les sorties du modèle étant très variées (thématiques,
échelles spatiales), cette démarche a en outre conduit à la création de nombreuses données dont
l’exploitation plus poussée peut conduire à une meilleure connaissance du fonctionnement de l’hy-
drosystème alréen. Il est, par exemple, désormais possible d’évaluer précisément le rôle des diffé-
rentes pratiques et caractéristiques paysagères au niveau des transferts se produisant au sein de l’aire
d’alimentation de la ria d’Auray. Cette hiérarchisation de l’influence des différentes variables en in-
teraction peut  notamment servir de base à une réorientation des secteurs les plus contributeurs
vers des pratiques plus conservatrices ou à la réalisation d’aménagements en vue de réduire les po-
tentialités de transferts.

La diversité des potentialités offertes par les modèles a conduit à leur large diffusion auprès des
différentes disciplines scientifiques. Les modèles de bassin versant, bien qu’initialement développés
dans le cadre de démarches associées à l’ingénierie ou aux géosciences, sont notamment de plus en
plus utilisés en géographie. L’intérêt des géographes pour ces outils tient notamment à la dimension
spatiale des modèles distribués et à la possibilité de prendre en compte la variabilité spatiale des pa-
ramètres et des processus. De façon réciproque, les savoirs et savoir-faire géographiques constituent
un apport substantiel à la modélisation des bassins versants. Les différents outils et méthodes de
représentation, d’analyse et d’intégration des données spatiales, associés notamment à la géomatique,
s’avèrent ainsi particulièrement profitables pour le prétraitement des données en entrée et le para-
métrage des simulations. 

De par leurs différents attributs, les modèles de bassin versant spatialisés constituent également
une piste complémentaire vraisemblablement intéressante à explorer pour les organismes en charge
du suivi et de la gestion de l’eau et des milieux aquatiques. Toutefois, parallèlement à la large diffusion
dont ils ont fait l’objet auprès des scientifiques, les gestionnaires ont pendant longtemps eu peu de
considération pour ces outils. Cet aspect s’explique par différents facteurs. En effet, la complexité
de leur mise en œuvre, longtemps mise en avant, a conduit les gestionnaires imprégnés par cette re-
présentation, à considérer ces outils comme disproportionnés par rapport à leur finalité. Les réti-
cences quant à leur utilisation et les doutes émis sur leur opérabilité étaient principalement nourris
par différents aspects englobant leur coût d’acquisition, la lourdeur de leur implémentation, la dis-
ponibilité des données nécessaires à cette dernière, et les compétences requises pour les mettre en
œuvre de manière efficiente. L’appropriation de toute nouvelle technologie étant étroitement liée à
la perception qu’en ont les acteurs (Roche, 2000), ce défaut d’image constituait une entrave rédhi-
bitoire limitant profondément l’appropriation effective des modèles par les gestionnaires. Ces outils

277



CONCLUSION

sont malgré tout employés dans une optique opérationnelle, mais leur utilisation demeure généra-
lement cantonnée à une utilisation indirecte sous la forme de recherche contractuelle qui pose la
question de la continuité de ces démarches à l’issue des dits-contrats.

Au fil du temps et des évolutions récentes, les critiques émises à l’encontre de la modélisation
hydrologique se sont toutefois estompées, laissant la porte ouverte à une éventuelle utilisation de
ces outils par les gestionnaires à moyen terme. Le développement des logiciels libres depuis la fin
des années 1990 n’a ainsi pas échappé aux modèles mathématiques à vocation environnementale.
De plus, l’interfaçage des modèles dans un environnement SIG conduit à une relative facilité d’uti-
lisation et rapidité d’exécution. En effet, ces logiciels, désormais familiers pour la plupart des ges-
tionnaires, permettent de procéder à des simulations sans nécessairement être initié à la
programmation par lignes de commandes comme cela devait être le cas auparavant. Cet aspect fa-
vorise une prise en main assez rapide des fonctionnalités du modèle et permet de bénéficier de res-
titutions spatiales directes des résultats, simplifiant ainsi leur analyse ainsi que leur exploitation.
Concernant plus spécifiquement le modèle SWAT, son couplage récent avec le logiciel SIG Map-
Window, bien qu’uniquement exécutable sous un système d’exploitation Windows, permet d’ailleurs
de disposer d’une plateforme épurée, robuste et surtout entièrement libre. 

Concernant la disponibilité des données indispensables au paramétrage de ces outils, les effets
des évolutions réglementaires récentes comme la convention d’Aarhus ou la directive INSPIRE
commencent à se faire sentir. La multiplication des conventions de mise à disposition et la création
de portails d’accès, favorisant la diffusion et le partage des données, ont conduit à un niveau d’ac-
cessibilité encore jamais atteint. Aujourd’hui, les gestionnaires et leurs partenaires disposent d’un
accès privilégié aux données nécessaires à l’implémentation de ce type de démarche. L’ensemble de
ces événements a conduit bon nombre d’organisations à reconsidérer leur position vis-à-vis des
modèles hydrologiques. Le fait que des Agences de l’eau se tournent de plus en plus vers ce type
d’outils, notamment en zone côtière, en est un exemple des plus concrets. Ainsi, ces outils semblent
parvenir à une période de maturité permettant d’envisager désormais leur utilisation dans une op-
tique opérationnelle directe.

Toutefois, différents obstacles limitant leur utilisation effective par les organes gestionnaires des
hydrosystèmes subsistent. Ces derniers tiennent principalement à l’inadaptation de certains réfé-
rentiels nationaux ou communautaires et à la subsistance de lourdeurs d’utilisation associées à dif-
férents défauts de l’interface d’édition proposée par certains modèles. Ces aspects, dont l’ampleur
est spécifique à chaque modèle, nécessiteraient donc d’être améliorés afin de favoriser une appro-
priation effective de ces outils par les gestionnaires. Dans cet objectif, ce projet s’est appliqué à in-
tégrer au mieux les considérations du gestionnaire afin d’assurer une continuité opérationnelle à la
démarche dans le temps et sa transposabilité. Cette démarche s’est principalement focalisée sur les
modalités de traitement et d’intégration des variables en entrée, en travaillant au plus près de réfé-
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rentiels courants correspondant aux jeux
de données généralement accessibles aux
collectivités en charge de la gestion des
hydrosystèmes. En effet, hormis les
images satellitaires, auxquelles peuvent
désormais se substituer différentes don-
nées rendues récemment disponibles, le
paramétrage du modèle s’est effectué en
se basant sur des référentiels standards.
Différentes approches ont également été
testées afin de compenser l’indisponibi-
lité de certains paramètres et de raffiner
les données difficilement intégrables en
l’état. L’adéquation entre les résultats de
simulation et les mesures démontre que
la qualité des référentiels utilisés et de

leur prétraitement est suffisante pour implémenter ce type de modèle de manière efficiente. Les dif-
férents protocoles établis au cours du prétraitement des fichiers en entrée, de leur intégration au
modèle, et lors de l’implémentation de SWAT donneront prochainement lieu à l’élaboration d’un
guide détaillé (Rollo et al., 2011).

Afin de s’affranchir de certaines lourdeurs de paramétrage de SWAT, liées notamment à l’inté-
gration des variables en entrée, cette démarche a par ailleurs donné lieu au développement de dif-
férentes applications. Ces dernières concernent principalement, (i) la redistribution des effluents
d’élevage en fonction de l’occupation du sol et des besoins des cultures, (ii) l’édition des fichiers en
entrée du modèle (météorologie, réseau hydrographique, pratiques), et (iii) l’évaluation de l’adéqua-
tion entre les simulations et les mesures au travers du calcul automatique des trois paramètres sta-
tistiques utilisés et de la réalisation des graphiques correspondant. Au niveau de l’édition des fichiers
en entrée, outre le fait de favoriser une intégration effective de la variabilité spatiale des caractéris-
tiques du bassin modélisé, la possibilité de semi-automatiser le paramétrage du modèle via des fichiers
bureautiques standards permet d’envisager une utilisation plus aisée du modèle par des acteurs opé-
rationnels. Alimentés par des formats de fichiers communs (format tableur ou texte), la plupart de
ces utilitaires développés en langage Java devaient initialement être implémentés sous l’environne-
ment de développement intégré Eclipse. L’utilisation de cette plateforme nécessitant toutefois des
compétences informatiques approfondies, une interface graphique a été récemment développée en
Visual Basic afin de pouvoir lancer les applications indépendamment (Figure 73). Cette « boîte à
outils », qui demeure en version bêta, regroupe la majorité des applications précitées (Rollo et Le-
comte, 2011).
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En définitive, les modèles semblent susciter un intérêt croissant auprès des organismes en charge
de la gestion des milieux aquatiques. Cet aspect tient notamment au fait que les évolutions récentes
les rendent plus aisément utilisables de manière autonome. De par la complexité de l’objet qu’ils re-
présentent, les modèles de bassin versant demeurent néanmoins des outils élaborés. Il apparaît donc
important de maintenir un suivi ainsi qu’un appui scientifique lors de leur exploitation au sein de
structures de gestion. Sous ces conditions et tout en ayant conscience des limites associées à leur
mise en œuvre, ces outils de connaissance et de planification pourraient représenter un atout subs-
tantiel pour la gestion des hydrosystèmes. Ainsi, leur capacité de scénarisation constitue un avantage
certain à la fois pour programmer les actions à mener en vue de préserver ou de restaurer les milieux
aquatiques et pour évaluer leurs effets sur la durée. A l’approche des échéances réglementaires à
venir, ces outils peuvent notamment permettre d’anticiper les évolutions futures afin d’éviter de de-
voir procéder à des mesures drastiques qui induisent localement des répercussions économiques et
sociales majeures.
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Modélisation des dynamiques de pollution diffuse dans le bassin versant de la rivière d’Auray :
quantification, caractérisation et gestion des apports nutritifs terrigènes

RÉSUMÉ – La contamination des eaux marines par les apports terrigènes induit de nombreuses pertur-
bations biogéochimiques. La conséquence la plus marquante de ces apports est très certainement le
phénomène d’eutrophisation des masses d’eau côtières résultant de l’apport excessif  de nutriments et ac-
centuant les efflorescences algales. Néanmoins, la contribution des bassins versants ainsi que l’origine des
polluants incriminés restent généralement difficiles à évaluer finement à partir des mesures intermittentes
ponctuelles issues des réseaux de surveillance, particulièrement dans le cas d’émissions diffuses. Dans ce
cadre, le recours à la modélisation des bassins versants apparaît comme une solution complémentaire per-
tinente en termes de gestion, notamment de par les possibilités de scénarisation qu’elle offre. En s’appuyant
sur un site d’étude localisé en Bretagne Sud, constituant le principal hydrosystème à alimenter le Golfe du
Morbihan, le modèle Soil and Water Assessment Tool a été mis en œuvre sur une période de six ans. Dans
une optique opérationnelle, des protocoles de paramétrage ont été établis à partir de référentiels de données
courants et différents utilitaires ont été développés afin de favoriser l’exploitation autonome de cet outil
par les gestionnaires en charge du suivi et de la gestion des eaux littorales. Cette implémentation a notam-
ment permis de quantifier de manière continue les apports nutritifs terrigènes et d’en déterminer les prin-
cipales origines. Ainsi, l’identification des bassins versants élémentaires les plus contributeurs, peut
constituer un appui pour la désignation de secteurs d’intervention prioritaires pour les actions de recon-
quête de la qualité des masses d’eau de l’hydrosystème alréen.

MOTS-CLEFS – Modélisation, bassin versant, pollution diffuse, nutriments, zone côtière, Soil and Water
Assessment Tool, Golfe du Morbihan

Modelling of  the non-point source pollution dynamics in the watershed of  the Auray River :
quantification, characterisation and management of  the land-based nutrient loadings

ABSTRACT – In marine waters, several biogeochemical perturbations originate from land-based loadings.
The eutrophication of  coastal water bodies is one of  the striking consequences of  excessive nutrients in-
puts and is a major contributing factor to algal blooms. However, the data currently available mainly come
from monitoring networks and are thus intermittent and punctual. They are therefore insufficient to ac-
curately assess the contribution of  any watershed to such pollutions as well as the origin of  the pollutants,
especially in the case of  non-point source pollutions. In this context, watershed modelling approaches
appear to be a complementary and relevant method in a management perspective, particularly regarding
their abilities to implement scenarios. Through the example of  a study site located in southern Brittany,
which constitutes the main hydrosystem discharging in the Gulf  of  Morbihan, we implemented the Soil
and Water Assessment Tool model over a six-year period. In an operational perspective, both parameter
settings using common available datasets, and different computing applications were developed in order
to be used by managers responsible for the monitoring and the management of  littoral waters. This ap-
proach enabled to continuously quantify land-based nutrient discharges and to determine their origins.
Identifying watersheds that contribute the most to these inputs may constitute a useful tool to design pri-
ority areas of  intervention for any improvement of  water quality in the hydrosystem of  the Auray River.

KEYWORDS – Modelling, watershed, non-point source pollution, nutrients, coastal zone, Soil and Water
Assessment Tool, Gulf  of  Morbihan
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